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[摘要] 　 以位于经济发展迅速的秦淮河流域中的句容小流域为研究靶区ꎬ运用统计学方法及 ＰＭＦ 模型手段对

句容小流域多环芳烃(ＰＡＨｓ)进行源解析并初步评估其风险. 源解析结果表明ꎬ主成分和 ＰＭＦ 模型分析的结果

与分子比值法一致ꎬ都指示句容小流域 ＰＡＨｓ 主要来源于化石燃料高温燃烧ꎬ且第一输入源为尾气排放ꎬ第二输

入源为煤炭燃烧. ＰＭＦ 模型的结果显示ꎬ小流域沉积物 ＰＡＨｓ 来源最多的是尾气(柴油和汽油燃烧)排放源

(２８.３１％)ꎬ其次为煤炭燃烧源(２５.０２％)ꎬ之后依次为混合来源(１４.８３％)、焦炭燃烧源(１４.６０％)、石油燃烧源

(１２.０７％)和生物质燃烧源(５.１７％) . 生态风险评价的结果显示ꎬＡｃｅ、Ａｎｔ 和 Ｆｌｕａ ３ 种 ＰＡＨｓ 的浓度均值超出了生

态效应区间低值的 ４.７６、５.０６ 和 ８.３７ 倍ꎬ此外 ＢａＰ 和 ＩｃｄＰ 浓度的均值较高ꎬ存在生态风险. ＴＥＦ 的结果显示ꎬ小
流域∑ＰＡＨｓ 毒性当量浓度范围为 ３.２９~ ７５７.７７ ｎｇ / ｇꎬ整体污染水平较高ꎬＢａＰ 和 ＩｃｄＰ 的毒性当量浓度超过了

１００ ｎｇ / ｇꎬ是句容小流域毒性当量的主要贡献.
[关键词] 　 句容ꎬ小流域ꎬ多环芳烃ꎬ垂直分布ꎬ源解析
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邱　 雨ꎬ等:句容小流域多环芳烃的沉积学记录及其源解析

多环芳烃(ＰＡＨｓ)作为一种典型的持久性有机污染物(ＰＯＰｓ)ꎬ与其他持久性有机污染物相比ꎬ是目前

我国城市大气环境中含量最高的有机污染物[１]ꎬ对环境和人类健康的威胁很大. ＰＡＨｓ 具有半挥发性ꎬ在
大气中以蒸气形式存在ꎬ也易于被颗粒物吸附而沉降到环境中. 在 ２１ 世纪初ꎬ我国 １６ 种 ＥＰＡ 优控的

ＰＡＨｓ 排放量达到了 ２.５３ ｔꎬ占世界总排量的 ２２％[２] . 在流域水环境中ꎬ由于湖库水体系统的稳定性ꎬ生态

系统的自我修复能力相对脆弱ꎬ持久性有机污染物沉降到湖泊水库中ꎬ难以稀释ꎬ环境遭到破坏后难以快

速修复. 因此ꎬ流域生态系统成为研究多环芳烃的重要介质. 流域沉积物具有储存信息量大、时间分辨率

高以及地理覆盖面广等优势ꎬ是有机地球化学领域研究的重要载体ꎬ记录着湖泊周围生态环境的演变信

息[３] . 持久性有机污染物随大气运送传输ꎬ并通过干湿沉降、水气交换等方式进入到河流和湖库等水体

中. 这些污染物普遍具有疏水性ꎬ易被水体中的悬浮颗粒所吸附ꎬ并随着浮游藻类的生长而进行富集ꎬ最
后与藻类死亡后产生的有机碎屑一起沉降到沉积物中. 因此ꎬ对流域内沉积物进行研究尤为重要.

国外对于沉积物 ＰＡＨｓ 的研究起步很早ꎬ以北欧、日本等经济发达地区为先导ꎬ其研究的主要对象以

湖泊、海洋及海湾沉积物为主[４]ꎬ研究多着重于探究沉积物 ＰＡＨｓ 来源及其影响因素ꎬ重现 ＰＡＨｓ 沉积历

史及 ＰＡＨｓ 生态风险评价等. 研究表明ꎬＰＡＨｓ 人为来源主要包括农业源、工业源、交通源和生活源[２] . 农

业活动产生的 ＰＡＨｓ 主要源自于农业种植活动中化肥、农用器械和农药的使用. 用作肥料的城市污泥和一

些有机肥及无机化肥中含有 ＰＡＨｓꎬ农业种植活动中使用过量的肥料不能够被作物完全吸收ꎬ经降雨或灌

溉淋溶作用进入到水环境中并随悬浮物沉积. 工业来源是当前环境中 ＰＡＨｓ 最主要的来源之一[５] . 除少

量的化石燃料挥发和泄露能够排放出 ＰＡＨｓ 外ꎬ工业企业在生产制造过程中使用化石燃料如石油和煤炭

以及生物质燃料如秸秆等ꎬ经不完全燃烧后产生的废气和废物中一般都含有 ＰＡＨｓ. 交通运输引起的

ＰＡＨｓ 污染在 ＰＡＨｓ 的污染来源中的比重中处于上升趋势[６] . 随着物质生活的丰富ꎬ越来越多的家庭拥有

私家车ꎬ而各类交通工具包括汽车、轮船和飞机等ꎬ在启动过程中汽油、柴油和煤油的不完全燃烧会导致尾

气中含有 ＰＡＨｓꎬ这些尾气中约有 １００ 种 ＰＡＨｓ. 有调查报告[７] 显示ꎬ每 １００ 辆汽车每年能排放 ２ ~ １０ ｔ
ＢａＰ. 尾气中的 ＰＡＨｓ 通常会吸附于大气颗粒表面ꎬ并通过风力作用迁移ꎬ最终可能通过大气沉降进入到

水环境及沉积物中ꎬ从而造成沉积物 ＰＡＨｓ 污染. 此外ꎬ汽车刹车里衬的磨损过程中也会产生 ＰＡＨｓ
( ＩｃｄＰ) [８] . 居民生活过程中同样可能产生 ＰＡＨｓ[９] . 在燃煤取暖过程中产生的废渣和废气也含有 ＰＡＨｓꎬ我
国是燃煤大国ꎬ在我国北方地区住户使用煤炉取暖的情况很普遍ꎬ排放的废气中致癌性 ＰＡＨｓ 浓度可达

１ ０００ μｇ / ｍ３[１０] . 家庭炉灶产生的 ＰＡＨｓ 含量也相当多ꎬ居民做饭时因不完全燃烧产生的 ＢａＰ 含量可达

５５９ μｇ / ｍ３ . 生活中还存在 ＰＡＨｓ 的来源ꎬ如生活垃圾在处理时ꎬ垃圾的渗透液及经焚烧后产生的残渣和废

气中可能含有 ＰＡＨｓꎻ在烹饪过程中ꎬ温度大于 ２００ ℃时ꎬ脂肪会分解产生出 ＰＡＨｓ[９]ꎬ研究表明ꎬ在烟熏羊

肉中 ＢａＰ 的含量可达 ４６ μｇ / ｍ３[１０] .
我国在沉积物 ＰＡＨｓ 方面的研究聚焦于运用不同方法进行溯源分析[１１] . 沉积物中的 ＰＡＨｓ 由自然源

和人为源共同贡献. 随着经济的发展和人类活动的加剧ꎬ人为源的贡献率越来越大[１] . 在我国经济发达地

区ꎬ如长三角、珠三角地区ꎬ以及重点环境保护区ꎬ如云南滇池[１２] 等ꎬ均有对沉积物 ＰＡＨｓ 来源的探讨. 结

果表明ꎬ沉积物中 ＰＡＨｓ 均以人类活动来源为主. 我国湖泊 /水库沉积物中 ＰＡＨｓ 的含量相对世界其他地

区较低[１３]ꎬ且东部地区 ＰＡＨｓ 含量高于西部地区. 句容市属于秦淮河流域ꎬ位于长江下游地区ꎬ随着时代

的进步ꎬ流域城市、人口和财富的日趋集中化ꎬ对流域污染物的综合治理提出了更高的要求ꎬ环境问题成为

地区发展所要解决的首要问题. 综上ꎬ本研究以长江支流秦淮河流域中的句容农业小流域为研究靶区ꎬ分
析小流域沉积物中 ＰＡＨｓ 的分布特征ꎬ探讨人类活动对其产生的影响ꎬ追溯来源ꎬ并对其生态风险进行评

价. 研究对有效控制长三角地区农业小流域污染物具有重要意义ꎬ可为流域环境治理与规划提供决策依据.

１　 材料与方法

１.１　 样品采集

本研究团队于 ２０１８ 年春季在句容农业小流域进行了沉积物样品采集. 采样点位置图见图 １. 选取人

为干扰较小、沉积环境较好的后段巷地区采集沉积柱样品和上覆水. 采用沉积柱重力取芯设备(直径

９０ ｍｍ)进行沉积柱采集. 沉积柱样品采集后ꎬ表层 １０ ｃｍ 每 ０.５ ｃｍ 分为一层ꎬ１０ ｃｍ 以下每 １ ｃｍ 分为一

层ꎬ分层样放置于－３０ ℃的环境下冷冻储藏.
—７６—
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图 １　 采样点位置图

Ｆｉｇ􀆰 １　 Ｌｏｃａｔｉｏｎ ｍａｐ ｏｆ ｓａｍｐｌｉｎｇ ｓｉｔｅｓ

１.２　 样品前处理

将实验所需玻璃仪器分别用去离子水、高纯水冲洗干净ꎬ烘干. 无水硫酸钠使用前放入马弗炉 ４５０ ℃
煅烧 ４ ｈꎬ硅胶 １８０ ℃煅烧 ６ ｈ. 称取(２±０.００２)ｇ 经冷冻干燥研磨过 ２００ 目筛后的沉积物样品于离心管中ꎬ
加入 ２５ ｍＬ 体积比为 １ ∶１ 的正己烷与二氯甲烷混合溶液ꎬ放入超声仪中萃取 ３ 次ꎬ每次 ０.５ ｈꎬ而后放入离

心机以 ３ ０００ ｒ / ｍｉｎ 离心 ３ 次. 取出后将清液倒入圆底烧瓶中ꎬ旋转蒸发至 ２ ｍＬ. 自下而上用装有 １.５ ｇ 无

水硫酸钠、１ ｇ 硅胶和 １.５ ｇ 无水硫酸钠的 ＳＰＥ 小柱过滤. 然后加入 ９ ｍＬ 体积比为 １ ∶１ 的正己烷与二氯甲

烷混合溶液淋洗ꎬ并过柱至鸡心瓶中. 将溶液旋蒸至 ０.５ ｍＬꎬ移入定量瓶ꎬ用正己烷淋洗鸡心瓶ꎬ并以淋洗

液滴定至 １ ｍＬꎬ待测.
预处理后的样品使用美国安捷伦气相色谱－质谱联用仪(ＧＣ－ＭＳ ７８９０Ｂ－５９７７Ａ)对 １６ 种 ＰＡＨｓ 的含

量进行检测. 质谱采用电子电离(ＥＩ)模式. 载气为纯度为 ９９.９９％的氦气ꎬ流速为 １ ｍＬ / ｍｉｎ.
１.３　 分析方法

１.３.１　 主成分分析

在 ＰＡＨｓ 污染源识别的研究中ꎬ采用较广泛是主成分分析法. 主成分分析法是一种多元统计法ꎬ将污

染物浓度数据进行正交旋转后ꎬ提取出特征值较大的因子进行降维识别ꎬ并对因子载荷进行分析ꎬ可对来

源贡献进行半定量的描述. 本研究使用 ＳＰＳＳ 软件对句容小流域沉积物 １６ 种 ＰＡＨｓ 进行主成分分析.
１.３.２　 ＰＭＦ 模型

与主成分分析法相比ꎬＰＭＦ 模型(正定矩阵因子分解法)因对源谱信息的依赖性较低ꎬ且能够解决负贡

献值的问题ꎬ在研究中的运用越来越广泛[１４] . ＰＭＦ 模型的方法最早由 Ｐａａｔｅｒｏ 等学者在 １９９３ 年提出ꎬ并在研

究过程中不断改进[１５] . ＰＭＦ ５.０ 模型是一种多变量因素分析工具ꎬ模型将数据分解成两个矩阵ꎬ分别为成分

和系数贡献ꎬ通过对排放清单进行解释ꎬ来识别对样品有贡献的源的类型并计算贡献率. ＰＭＦ ５.０ 模型分析结

果就是寻找合适的因子数、每种源的成分和每个样品中各类污染物的贡献[１６] . 模型计算公式如下:

Ｘｉｊ ＝ ∑
Ｐ

ｋ ＝ １
ＧｉｋＦ ｊｋ＋Ｅｉｊꎬ (１)

Ｑ＝ ∑
ｎ

ｉ ＝ １
∑
ｍ

ｊ ＝ １
(ＥｉｊＵｉｊ)ꎬ (２)

式(１)中ꎬＸｉｊ为 ｉ× ｊ 的数据矩阵ꎻ ｉ 为样品量ꎻ ｊ 为污染物种类ꎬ本研究中为美国 ＥＰＡ 确认的 １６ 种优控

ＰＡＨｓꎻＰ为因子数ꎻＦ 为成分矩阵ꎻＧ 为贡献矩阵ꎻＥ 为残差矩阵. 式(２)中ꎬＱ 为模型的累积残差ꎬＱ 最小
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时模型误差最小ꎬ此时模型结果为最优解ꎻＵｉｊ表示样品含量的不确定性.

２　 结果与讨论

２.１　 ＰＡＨｓ 含量与剖面分布

沉积柱中 ＰＡＨｓ 的组成和分布特征受人为活动的影响较大. 句容小流域沉积柱∑ＰＡＨｓ 含量为 ８６２.４５~
３ ５３８.８５ ｎｇ / ｇꎬ均值为 ２ ００８.８０±７１３.１７ ｎｇ / ｇ. 与其他地区∑ＰＡＨｓ 浓度对比ꎬ句容小流域 ΣＰＡＨｓ 浓度与红

枫湖(８４８~３ ７２５ ｎｇ / ｇ)、舟山小流域(１ ０１８~３ ０４７ ｎｇ / ｇ)、石头门口小流域(１ ２９５~２ ７５５ ｎｇ / ｇ)、永定小流

域(１ ３７７~２ ８５５ ｎｇ / ｇ)等相当.
ＥＰＡ １６ 种 ＰＡＨｓ 的含量范围和均值分别为:Ｎａｐ ３５.４５ ~ １６６.４５ ｎｇ / ｇꎬ均值 １０１.５４±２９.０８ ｎｇ / ｇꎻＡｃｙ

１.０５~１２８.１５ ｎｇ / ｇꎬ均值 １２.３４±２４.２５ ｎｇ / ｇꎻＡｃｅ ３０.３５ ~ ６７５.５０ ｎｇ / ｇꎬ均值 ９２.１７±８４.０４ ｎｇ / ｇꎻＦｌｕ ８.５５ ~
１８１.９５ ｎｇ / ｇꎬ均值 ６３.４８±２４.４５ ｎｇ / ｇꎻＰｈｅ ５６.２５ ~ １ １０７.５０ ｎｇ / ｇꎬ均值 １８１.２５±１９７.２８ ｎｇ / ｇꎻＡｎｔ ４３.５５ ~
１ ３０５.２５ ｎｇ / ｇꎬ均值 ５１４.８９±１６４.６７ ｎｇ / ｇꎻＦｌｕａ １７.８０ ~ ９５７.９０ ｎｇ / ｇꎬ均值 １７８.１２±１４４.３９ ｎｇ / ｇꎻＰｙｒ ２６.３５ ~
１ ０９０.６５ ｎｇ / ｇꎬ均值 １９７.８２±２０２.１４ ｎｇ / ｇꎻＢａＡ ２.９０ ~ ３１６.２０ ｎｇ / ｇꎬ均值 １３７.３１±９９.５１ ｎｇ / ｇꎻＣｈｒｙ ２８.００ ~
５３５.７５ ｎｇ / ｇꎬ均值 ２２６.６７±１３０.４２ ｎｇ / ｇꎻＢｋＦ １０.３０~３７７.９５ ｎｇ / ｇꎬ均值 １０９.２４±７４.６６ ｎｇ / ｇꎻＢｂＦ ７.１５~５１８.９０
ｎｇ / ｇꎬ均值 １７９.７９±１４２.１５ ｎｇ / ｇꎻＢａＰ １６.３５ ~ ９０７.６５ ｎｇ / ｇꎬ均值 １９５.４３±１５６.０１ ｎｇ / ｇꎻＩｃｄＰ １０.２０ ~ ２７７.３５
ｎｇ / ｇꎬ均值 １４１.１０±７８.３４ ｎｇ / ｇꎻＤａｈＡ ８.００~５６.３５ ｎｇ / ｇꎬ均值 ３２.３０±１１.２３ ｎｇ / ｇꎻＢｇｈｉＰ ７.１０~１８３.６ ｎｇ / ｇꎬ均
值 ９５.１６±５３.４１ ｎｇ / ｇ.

２－３ 环的 ＰＡＨｓ 是低环 ＰＡＨｓ(ＬＰＡＨＳ)ꎬ包括 Ｎａｐ、Ａｃｙ、Ａｃｅ、Ｆｌｕ、Ｐｈｅ 和 Ａｎｔꎻ４ 环的 ＰＡＨｓ 是中环

ＰＡＨｓ(ＭＰＡＨｓ)ꎬ包括 Ｆｌｕａ、Ｐｙｒ、ＢａＡ 和 Ｃｈｒｙꎻ５－６ 环的 ＰＡＨｓ 为高环 ＰＡＨｓ(ＨＰＡＨｓ)ꎬ包括 ＢｂＦ、ＢｋＦ、ＢａＰ、
ＩｃｄＰ、ＤａｈＡ 和 ＢｇｈｉＰ. 不同环数的 ＰＡＨｓ 来源不同[１７]ꎬＬＰＡＨｓ 通常来源于石油污染ꎬＭＰＡＨｓ 和 ＨＰＡＨｓ 通

常来源于化石燃料燃烧. 句容小流域 ＬＰＡＨｓ 的含量范围为 ４８６.３０~２ １８４.０５ ｎｇ / ｇꎬ均值为 ８３９.９８±３１３.６０
ｎｇ / ｇꎬ占 ＰＡＨｓ 总量的 ４１.８２％ꎻＭＰＡＨｓ 的含量范围为 １４４.８ ~ １ ４１８.４５ ｎｇ / ｇꎬ均值为 ６４５.５２±３７６.８６ ｎｇ / ｇꎬ
占 ＰＡＨｓ 总量的 ３２.１３％ꎻＨＰＡＨｓ 的含量范围为 ４２.８５~１ ４７５.３５ ｎｇ / ｇꎬ均值为 ５２３.３０±３５０.７９ ｎｇ / ｇꎬ占 ＰＡＨｓ
总量的 ２６.０５％. 从环数丰度可以看出ꎬＭＰＡＨ 和 ＨＰＡＨｓ 的总和占比更大ꎬ沉积物 ＰＡＨｓ 更多来源于化石

燃料的燃烧. 小流域 ＰＡＨｓ 的垂直分布如图 ２ 所示.

图 ２　 ＬＰＡＨｓ、ＭＰＡＨｓ、ＨＰＡＨｓ和∑ＰＡＨｓ的垂直分布

Ｆｉｇ􀆰 ２　 Ｖｅｒｔｉｃａｌ ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎｓ ｏｆ ＬＰＡＨｓꎬＭＰＡＨｓꎬＨＰＡＨｓ ａｎｄ ∑ＰＡＨｓ

从图 ２ 可以看出ꎬ按照沉积时序ꎬ∑ＰＡＨｓ 含量在表层以下 ６５ ~ ５０ ｃｍ 的深度处于波动较大的阶段ꎻ
５０~２９ ｃｍ 阶段∑ＰＡＨｓ 含量稳步上升ꎻ２９ｃｍ~表层ꎬ∑ＰＡＨｓ 含量波动下降. ＬＰＡＨｓ 含量的垂直分布相对

较稳定ꎬ除了在底部 ６２~６４ ｃｍ 的深层ꎬ４９ ｃｍ 及 ２９ ｃｍ 处有一些点含量较高. ＭＰＡＨｓ 的垂直分布情况与

∑ＰＡＨｓ 的垂直分布情况相似. ＨＰＡＨｓ 在 ４０ ｃｍ 以下的深度含量稳定在较低水平ꎬ４０ ~ １３ ｃｍ 处含量处于

上升趋势ꎬ１３ ｃｍ~表层处含量波动下降.
２.２　 小流域沉积 ＰＡＨｓ 源解析

２.２.１　 分子比值法解析

沉积物中 ＰＡＨｓ 的分布和组分的不同是因为 ＰＡＨｓ 的来源不同. 在多种判别 ＰＡＨｓ 来源的方法中ꎬ分
子比值法由于操作简便、可快速定性地判别环境中 ＰＡＨｓ 的来源而被广泛使用ꎬ本文选用 Ａｎｔ / (Ａｎｔ＋Ｐｈｅ)、
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ＢａＡ / (ＢａＡ＋Ｃｈｒ)和 ＩｃｄＰ / ( ＩｃｄＰ＋ＢｇｈｉＰ)３ 组比值来初步判断句容小流域沉积柱中 ＰＡＨｓ 的来源ꎬ判别标准

如表 １ 所示ꎬ３ 组 ＰＡＨｓ 分子比值如图 ３ 所示.
表 １　 ＰＡＨｓ来源判别标准

Ｔａｂｌｅ １　 ＰＡＨｓ ｓｏｕｒｃｅ ｃｒｉｔｅｒｉｏｎ

燃烧源

液态化石燃烧 煤炭及生物质燃烧
石油源 标准来源

Ａｎｔ / (Ａｎｔ＋Ｐｈｅ) >０.１ >０.１ <０.１
ＢａＡ / (ＢａＡ＋Ｃｈｒ) ０.２~０.３５ >０.３５ <０.２ 文献[１８－２０]

ＩｃｄＰ / ( ＩｃｄＰ＋ＢｇｈｉＰ) ０.２~０.５ >０.５ <０.２

图 ３　 句容小流域沉积柱 ＰＡＨｓ分子比值分布

Ｆｉｇ􀆰 ３　 Ｍｏｌｅｃｕｌａｒ ｒａｔｉｏｓ ｏｆ ＰＡＨｓ ｉｎ ｔｈｅ ｓｅｄｉｍｅｎｔ ｏｆ Ｊｕｒｏｎｇ ｃａｔｃｈｍｅｎｔ

表 ２　 句容小流域沉积物中 ＰＡＨｓ成分得分系数矩阵

Ｔａｂｌｅ ２　 Ｃｏｍｐｏｎｅｎｔ ｓｃｏｒｅ ｃｏｅｆｆｉｃｉｅｎｔ ｍａｔｒｉｘ ｏｆ ＰＡＨｓ
ｉｎ ｓｅｄｉｍｅｎｔｓ ｏｆ ｔｈｅ Ｊｕｒｏｎｇ ｃａｔｃｈｍｅｎｔ

ＰＡＨｓ
因子

Ｆ１ Ｆ２ Ｆ３ Ｆ４ Ｆ５ Ｆ６

Ｎａｐ 　 ０.０９ 　 ０.１１ 　 ０.１５ －０.２３ －０.２７ 　 ０.１１
Ａｃｅ －０.０２ ０.０５ ０.５４ ０.３０ －０.０２ ０.０７
Ａｃｙ ０.０２ ０.２７ ０.２２ ０.０５ ０.４２ ０.０２
Ｆｌａ ０.１１ ０.０８ ０.０３ －０.０６ ０.２１ －０.５１
Ｐｈｅ －０.０３ ０.００ ０.４０ －０.３９ ０.３３ ０.１５
Ａｎｔ －０.０５ －０.１７ ０.２９ ０.０８ －０.５９ ０.１６
Ｆｌｕａ ０.１１ －０.１４ ０.１６ ０.２４ －０.０２ －０.４３
Ｐｙｒ －０.０１ －０.１１ －０.０５ ０.６０ ０.３７ ０.３０
ＢａＡ ０.１５ －０.０６ ０.００ －０.０６ ０.０４ ０.２６
Ｃｈｒｙ ０.１２ ０.１１ ０.０２ ０.１０ －０.２３ －０.１９
ＢｋＦ ０.１１ ０.２３ －０.０９ ０.１３ －０.１８ ０.３０
ＢｂＦ ０.０３ ０.３６ －０.０４ ０.１３ －０.１９ ０.１５
Ｂａｑ ０.１３ －０.０７ ０.０８ ０.１０ －０.０８ －０.３５
ＩｃｄＰ ０.１４ －０.１２ ０.０１ －０.０７ ０.１２ ０.２５
ＤａｈＡ ０.１３ －０.２０ ０.０１ －０.０８ ０.０９ ０.２２
ＢｇｈｉＰ ０.１５ －０.０６ －０.０４ －０.０６ ０.０５ ０.２５

　 　 句容小流域沉积柱 ＰＡＨｓ ３ 组同分异构体比值中(缺失部分含量在检测限以下)ꎬＡｎｔ / (Ａｎｔ＋Ｐｈｅ)的范围

为 ０.２６~０.９２ꎬ均值为 ０.７６ꎬ沉积柱中 １００％的点比值大于 ０.１ꎬ反映 ＰＡＨｓ 主要来自燃烧源ꎻＢａＡ / (ＢａＡ＋Ｃｈｒ)的
范围为 ０.０７~０.４８ꎬ均值为 ０.３２ꎬ除比值不存在或为 ０ 的点外ꎬ其中约 １３.３３％的点比值小于 ０.２ꎬ约 ２２.６７％
的点比值介于 ０.２ 和 ０.３５ 之间ꎬ约 ３７.３３％的点比值大于 ０.３５ꎬＰＡＨｓ 较多来源于燃烧源中的煤炭和生物质

燃烧ꎻＩｃｄＰ / ( ＩｃｄＰ＋ＢｇｈｉＰ)的范围为 ０.３０~０.６３ꎬ均值为 ０.５３ꎬ其中约 １３.３３％的点比值介于 ０.２ 和 ０.５ 之间ꎬ
３４.６７％的点比值大于 ０. ５ꎬ同样指示 ＰＡＨｓ 主要来源于煤炭燃烧和生物质燃烧. Ａｎｔ / (Ａｎｔ ＋ Ｐｈｅ)、
ＢａＡ / (ＢａＡ＋Ｃｈｒ)和 ＩｃｄＰ / ( ＩｃｄＰ ＋ＢｇｈｉＰ)共同反映了

句容小流域沉积柱中 ＰＡＨｓ 的来源主要来自于煤炭

和生 物 质 燃 烧ꎬ 符 合 当 地 能 源 使 用 情 况ꎬ 其 中

ＢａＡ / (ＢａＡ＋Ｃｈｒ)在 １３ ~ ４０ ｃｍ 深度层的比值均大于

０.３５ꎬＩｃｄＰ / ( ＩｃｄＰ＋ＢｇｈｉＰ)在 １２~４８ ｃｍ 深度层的比值

均大于 ０.５ꎬ表明在该阶段的历史沉积时期ꎬ煤炭和生

物质燃料的使用量对 ＰＡＨｓ 含量有突出贡献ꎬ并在

１５~２０ ｃｍ 的沉积历史时段内达到峰值.
２.２.２　 主成分分析

运用 ＳＰＳＳ 软件对句容小流域沉积柱进行因子分

析ꎬ确定特征值大于 ０.９ 时ꎬ提取出 ６ 个因子ꎬ累计方

差贡献率为 ８４.５３％. 句容小流域沉积柱中 ＰＡＨｓ 旋

转后载荷矩阵如表 ２ 所示.
根据因子分析的结果ꎬ Ｆ１ 在 ＢａＡ、 Ｂａｑ、 ＩｃｄＰ、

ＤａｈＡ 和 ＢｇｈｉＰ 组分上的载荷最高ꎬ因子方差贡献率

为 ４０.２５％ꎬ这些 ５－６ 环的高环 ＰＡＨｓ 的产生与液态

化石燃料的不完全燃烧有关ꎬ其中 ＩｃｄＰ 是柴油发动

—０７—
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机排放的标志物[２１]ꎬＢｇｈｉＰ 则来源于汽油引擎排放物和柴油内燃机[２２]ꎬ因此可认为 Ｆ１ 代表尾气排放源

(柴油和汽油燃烧) . Ｆ２ 在 ＢｋＦ 上的载荷较高ꎬ因子方差贡献率为 １５.１４％ꎬＢｋＦ 是煤炭燃烧的特征化合

物[２３]ꎬ因此 Ｆ２ 可能表示煤炭燃烧源. Ｆ３ 在 Ａｃｅ 上的载荷最高ꎬ因子方差贡献率为 ９.５３％ꎬＡｃｅ 属于低环的

ＰＡＨｓꎬ主要来源于石油原油污染[２４]ꎬ可认为 Ｆ３ 代表石油污染源. Ｆ４ 在 Ｐｙｒ、Ａｃｅ、Ｆｌｕａ 上具有较高载荷ꎬ制
焦的过程中会产生 Ｐｙｒꎬ研究表明因子在 Ａｃｅ 和 Ｆｌｕａ 上具有较高载荷时为焦炭燃烧源[２５－２６]ꎬ方差贡献率

为 ７.８４％. Ｆ５ 在 Ａｃｙ、Ｐｈｅ、Ｆｌａ、Ｐｙｒ 上的载荷较高ꎬ方差贡献率为 ６.０８％ꎬ这些 ＰＡＨｓ 多来自于木材和秸秆

等生物质的燃烧[２７－２９]ꎬ因此 Ｆ５ 可代表生物质燃烧源. Ｆ６ 为其他排放源ꎬ方差贡献率较小ꎬ为 ５.６９％.
综上所述ꎬ因子分析法的结果显示句容小流域地区 ＰＡＨｓ 最主要的输入来源是尾气排放ꎬ其次为煤炭

燃烧ꎬ焦炉燃烧和生物质燃烧的贡献较小.
２.２.３　 ＰＭＦ 模型

模型的关键是因子数的确定ꎬ选取 ３~ ７ 个因子数分别进行模型运算ꎬ运行 ２０ 次ꎬ发现当因子数为 ６
时 Ｑｒｏｂｕｓｔ值最低ꎬ此时运算结果最佳ꎬＰＭＦ 模型运行结果如图 ４ 所示.

图 ４　 句容小流域 ＰＭＦ 指纹图谱

Ｆｉｇ􀆰 ４　 ＰＭＦ ｆｉｎｇｅｒｐｒｉｎｔｓ ｏｆ Ｊｕｒｏｎｇ ｃａｔｃｈｍｅｎｔ

指纹图谱中因子 １ 的贡献率最高ꎬ为 ２８.３１％. 因子 １ 中 ＩｃｄＰ、ＤａｈＡ 和 ＢｇｈｉＰ 的载荷较高ꎬ其中 ＩｃｄＰ
为柴油燃烧标志物ꎬＢｇｈｉＰ 为汽油燃烧标志物ꎬ因此定义因子 １ 为尾气排放源. 因子 ２ 的贡献率为 １２.０７％ꎬ
ＢｂＫ、ＢａＰ、ＢａＡ 在因子 ２ 上的载荷较高ꎬ而这些 ＰＡＨｓ 是石油燃烧的产物[３０]ꎬ因此因子 ２ 可能表示石油燃

烧源. 因子 ３ 的贡献率为 １４.６％ꎬＰｙｒ、Ｆｌｕａ 在因子 ３ 上具有较高载荷ꎬ在炼焦时可能会产生 Ｐｙｒ 和 Ｆｌｕａꎬ因
此定义因子 ３ 为焦炭燃烧源. 因子 ４ 的贡献率为 ５.１７％ꎬＡｃｙ 在因子 ４ 上的载荷最高ꎬＡｃｙ 通常来自于木材

燃烧ꎬ因此定义因子 ４ 为生物质燃烧源. 因子 ５ 的贡献率为 ２５.０２％ꎬ因子 ５ 中 Ａｎｔ 和 Ｐｈｅ 的载荷较高ꎬＡｎｔ
和 Ｐｈｅ 是煤燃烧的特征组分[３１]ꎬ因此定义因子 ５ 为煤炭燃烧源. 因子 ６ 的贡献率为 １４.８３％ꎬ因子 ６ 中 Ｆｌｕ
和 Ｃｈｒｙ 的载荷最大ꎬ考虑到 Ｆｌｕ 和 Ｃｈｒｙ 来源较多ꎬ焦炭燃烧过程中会有 Ｆｌｕ 排出[３２]ꎬ汽油及天然气燃烧

过程中会有 Ｃｈｒｙ 排出[３３]ꎬ因此定义因子 ６ 为其他混合来源.
综上所述ꎬ在 ＰＭＦ 模型的来源解析中ꎬ句容小流域沉积物 ＰＡＨｓ 来源最多的是尾气(柴油和汽油燃

烧)排放源 (２８. ３１％)ꎬ其次为煤炭燃烧源 (２５. ０２％)ꎬ之后依次为混合来源 (１４. ８３％)、焦炭燃烧源

(１４.６０％)、石油燃烧源(１２.０７％)和生物质燃烧源(５.１７％) .
ＰＭＦ 模型分析的结果与分子比值法一致ꎬ都显示句容小流域 ＰＡＨｓ 主要来源于化石燃料高温燃烧ꎻ与

主成分分析法的结果略有区别ꎬ两者的第一和第二贡献源都是柴油汽油燃烧的气体排放和煤炭燃烧排放ꎬ
柴油汽油尾气的排放可能是与当地交通的发展与农用器械的使用有关ꎬ煤炭燃烧可能来源于部分工业制

造与居民生活. 此外ꎬ两种方法得出的焦炭和生物质燃烧排放占比均较小ꎬ但主成分分析法中除化石燃料

燃烧外ꎬ石油污染也占到一定比重ꎬ而 ＰＭＦ 模型方法结果中没有发现石油污染源.
２.３　 小流域生态风险评价

２.３.１　 单体多环芳烃的生态风险评价

沉积物是湖库及河流生态系统中的重要一环ꎬ是污染物的“源”与“汇”ꎬ因此对沉积物 ＰＡＨｓ 的污染

—１７—
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风险进行评估有着重要的环境意义. 我国目前没有关于湖库及河流沉积物 ＰＡＨｓ 的质量评价标准. 本文采

用目前运用较广泛的沉积物质量基准法(ＳＱＧｓ)ꎬ借用 Ｌｏｎｇ 等[３４]学者提出的海洋及河口沉积物 ＰＡＨｓ 潜

在生态风险效应区间低值(ｅｆｆｅｃｔｓ ｒａｎｇｅ ｌｏｗꎬＥＲＬ)和效应区间中值(ｅｆｆｅｃｔｓ ｒａｎｇｅ ｍｅｄｉａｎꎬＥＲＭ)来评价句容

小流域沉积物 ＰＡＨｓ 的生态风险水平. 沉积物中 ＰＡＨｓ 的浓度小于 ＥＲＬ 时ꎬ发生生态风险的概率小于

１０％ꎬＰＡＨｓ 对环境造成的影响极小ꎻＰＡＨｓ 浓度介与 ＥＲＬ 和 ＥＲＭ 之间时ꎬ发生生态风险的概率为 １０％ ~
５０％ꎬＰＡＨｓ 对环境的负面影响偶尔发生ꎻＰＡＨｓ 浓度大于 ＥＲＭ 时ꎬ发生生态风险的概率大于 ５０％ꎬＰＡＨｓ
对环境的负面效应频发. 本文研究的沉积物 １６ 种 ＰＡＨｓ 浓度与对应的 ＥＲＬ、ＥＲＭ 值如表 ３ 所示.

表 ３　 沉积物质量基准风险评价

Ｔａｂｌｅ ３　 Ｒｉｓｋ ａｓｓｅｓｓｍｅｎｔ ｏｆ ｓｅｄｉｍｅｎｔｓ ｂａｓｅｄ ｏｎ ＳＱＧｓ

ＰＡＨｓ ＥＲＬ / (ｎｇ / ｇ) ＥＲＭ / (ｎｇ / ｇ)
本研究

范围 / (ｎｇ / ｇ) 均值 / (ｎｇ / ｇ)
超 ＥＲＬ 百分比 / ％

Ｎａｐ １６０ ２ １００ ３５.４５~１６６.４５ 　 １０１.５４ —
Ａｃｙ ４４ ６４０ １.０５~１２８.１５ １２.３４ —
Ａｃｅ １６ ５００ ３０.３５~６７５.５ ９２.１７ ４７６.０９
Ｆｌｕ ６００ ５ １００ ８.５５~１８１.９５ ６３.４８ —
Ｐｈｅ ２４０ １ ５００ ５６.２５~１ １０７.５ １８１.２５ —
Ａｎｔ ８５ １ １００ ４３.５５~１ ３０５.２５ ５１４.８９ ５０５.７６
Ｆｌｕａ １９ ５４０ １７.８０~９５７.９０ １７８.１２ ８３７.４９
Ｐｙｒ ６６５ ２ ６００ ２６.３５~１ ０９０.６５ １９７.８２ —
ＢａＡ ２６１ １ ６００ ２.９０~３１６.２ １３７.３１ —
Ｃｈｒｙ ３８４ ２ ８００ ２８.００~５３５.７５ ２２６.６７ —
ＢｋＦ — — １０.３~３７７.９５ １０９.２４ —
ＢｂＦ — — ７.１５~５１８.９ １７９.７９ —
ＢａＰ ４３０ １ ６００ １６.３５~９０７.６５ １９５.４３ —
ＩｃｄＰ — — １０.２~２７７.３５ １４１.１０ —
ＤａｈＡ ６３ ２６０ ８~５６.３５ ３２.３０ —
ＢｇｈｉＰ — — ７.１~１８３.６ ９５.１６ —

∑ＰＡＨｓ ４ ０２２ ４４ ７９２ ８６２.４５~３ ５３８.８５ ２ ００８.８０ —

　 　 由表 ３ 可知ꎬ句容小流域沉积物中检测出的 １６ 种 ＰＡＨｓ 含量均低于 ＥＲＭꎬ且∑ＰＡＨｓ 均值小于 ＥＲＬ
值ꎬ说明句容小流域 ＰＡＨｓ 不会带来频发的生态风险. 但其中 Ａｃｅ、Ａｎｔ 和 Ｆｌｕａ 浓度的均值超过了 ＥＲＬ 值

且分别超出了 ４.７６、５.０６ 和 ８.３７ 倍ꎬ应引起高度重视ꎬ这几类 ＰＡＨｓ 可能会对底栖生物造成毒害. 此外

ＢｂＦ、ＢｋＦ、ＩｃｄＰ 和 ＢｇｈｉＰ 虽无可比较的生态风险效应区间ꎬ但 ４ 种 ＰＡＨｓ 在句容小流域沉积柱内均有检出

且 ＢａＰ、ＩｃｄＰ 浓度均值较高ꎬ也存在一定的潜在生态风险ꎬ需一并注意.
２.３.２　 ＰＡＨｓ 的毒性评估

ＰＡＨｓ 具有很强的致癌、致畸性和致突变性. 为探究 ＰＡＨｓ 对湖库及河流底栖生物的毒性效应ꎬ本研究

采用 １９９３ 年由 Ｎｉｓｂｅｔ 等[３５]提出的毒性当量因子(ＴＥＦ)的方法ꎬ计算单体 ＰＡＨｓ 的毒性当量. Ｂａｐ 是毒性

特征最清楚的 ＰＡＨｓꎬ因此该方法以 Ｂａｐ 为参考ꎬ将通过大量毒性实验得出的不同单体 ＰＡＨｓ 相对于 Ｂａｐ
的毒性当量因子与单体 ＰＡＨｓ 浓度相乘ꎬ计算出基于 Ｂａｐ 的毒性当量浓度. 句容小流域 １６ 种 ＰＡＨｓ 的毒

性当量浓度如表 ４ 所示.
表 ４　 沉积物中 ＰＡＨｓ毒性当量浓度

Ｔａｂｌｅ ４　 Ｂａｐｅｑ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎｓ ｏｆ ＰＡＨｓ ｉｎ ｔｈｅ ｓｅｄｉｍｅｎｔｓ

ＰＡＨｓ ＴＥＦ 毒性当量浓度均值 / (ｎｇ / ｇ) ＰＡＨｓ ＴＥＦ 毒性当量浓度均值 / (ｎｇ / ｇ)

Ｎａｐ ０.００１ ０.１０ ＢａＡ ０.１ １３.７３

Ａｃｙ ０.００１ ０.０１ Ｃｈｒｙ ０.０１ ２.２７

Ａｃｅ ０.００１ ０.０９ ＢｋＦ ０.１ １０.９２

Ｆｌｕ ０.００１ ０.０６ ＢｂＦ ０.１ １７.９８

Ｐｈｅ ０.００１ ０.１８ ＢａＰ １ １９５.４３

Ａｎｔ ０.０１ ５.１５ ＩｃｄＰ １ １４１.１０

Ｆｌｕａ ０.００１ ０.１８ ＤａｈＡ ０.１ ３.２３

Ｐｙｒ ０.００１ ０.２０ ＢｇｈｉＰ ０.０１ ０.９５
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图 ５　 沉积柱∑ＰＡＨｓ毒性当量浓度垂直分布

Ｆｉｇ􀆰 ５　 Ｖｅｒｔｉｃａｌ ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎ ｏｆ ＰＡＨｓ ｔｏｘｉｃｉｔｙ
ｅｑｕｉｖａｌｅｎｔ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎｓ ｉｎ ｔｈｅ ｓｅｄｉｍｅｎｔｓ

　 　 从计算的毒性当量浓度可以看出ꎬＢａＰ 和 ＩｃｄＰ 的毒性

当量浓度较高ꎬ分别超过了 １００ ｎｇ / ｇꎬ存在潜在的毒性效

应. 据计算ꎬ句容小流域∑ＰＡＨｓ 毒性当量浓度范围为 ３.２９~
７５７.７７ ｎｇ / ｇꎬ均值 ２３６.０６ ｎｇ / ｇ. 在美国 ＥＰＡ 提出的 １６ 种优

控 ＰＡＨｓ 中ꎬＢ２ 类的 ７ 种 ＰＡＨｓ(Ｆｌｕ、Ｐｈｅ、Ａｎｔ、Ｐｙｒ、Ｃｈｒｙ、ＢｂＦ
和 ＢａＰ)具有致癌性[３６]ꎬ应给予更多关注. 这 ７ 类 ＰＡＨｓ 毒

性当量浓度总和的范围为 ２.７５~４３２.２３ ｎｇ / ｇꎬ均值为 １４５.２０
ｎｇ / ｇꎬ占到∑ＰＡＨｓ 毒性当量的 ６１.５１％ꎬ达到一半以上ꎬ其中

ＢａＰ 是毒性当量的主要贡献源. 句容小流域∑ＰＡＨｓ 毒性当

量浓度的垂直分布如图 ５ 所示.
从图 ５ 可以看出ꎬ句容小流域∑ＰＡＨｓ 毒性当量浓度的

垂直分布存在 ４ 个阶段ꎬ第一阶段为深度为 ４０~６５ ｃｍ 的深

层沉积时期ꎬ沉积物 ＰＡＨｓ 毒性当量在较低水平缓慢上升ꎬ
此时均值为 ３０.１０ ｎｇ / ｇꎻ第二阶段处于深度为 ２６ ~ ３９ ｃｍ 的

沉积时期ꎬ此时的毒性当量浓度处于快速上升阶段ꎬ并最终

上升到 ２５ｃｍ 时的 ７５７.７７ ｎｇ / ｇꎻ第三阶段处于深度为 １０~２５
ｃｍ 的沉积时期ꎬ此时毒性当量浓度维持在较高水平且波动

较大ꎬ此阶段沉积物 ＰＡＨｓ 毒性当量浓度的均值为 ５１１.３８ ｎｇ / ｇꎻ第四阶段处于深度为 ０~９ ｃｍ 的表层沉积

时期ꎬ此时毒性当量浓度开始下降ꎬ可能原因是表层沉积物不稳定ꎬ此时的毒性当量浓度的范围为 ９.０８ ~
２５６.４２ ｎｇ / ｇ. 句容小流域 ＰＡＨｓ 的历史排放可能经历了一个从建国前较低水平的排放至炼钢炼铁时期的

快速上升ꎬ并在近代工业发展时期维持ꎬ最终得到控制的发展过程. 与太湖及其他地区研究相比[３７]ꎬ句容

小流域 ＰＡＨｓ 的平均毒性当量浓度相对较高.

３　 结论

小流域沉积柱中∑ＰＡＨｓ 的含量按沉积时间顺序处于波动期后逐渐上升而后又波动下降的趋势. ２－３ 环

的 ＬＰＡＨｓ 含量最高ꎬ占 ＰＡＨｓ 总量的 ４１.８２％ꎻ４ 环的 ＭＰＡＨｓ 含量占 ３２.１３％ꎻ５－６ 环的 ＨＰＡＨｓ 含量占

２６.０５％. 从环数丰度可以看出ꎬＭＰＡＨ 和 ＨＰＡＨｓ 的总和占比更大ꎬ沉积物 ＰＡＨｓ 更多来源于化石燃料的

燃烧.
分子比值法的结果定性地反映了句容小流域 ＰＡＨｓ 主要来源于高温燃烧源. 因子分析法和 ＰＭＦ 模型

的结果都显示句容小流域 ＰＡＨｓ 主要来源于柴油汽油燃烧的气体排放和煤炭燃烧排放ꎬ但因子分析法显

示石油泄露源也有一定输入. ＰＭＦ 模型的结果显示ꎬ柴油和汽油燃烧源占 ２８.３１％ꎬ煤炭燃烧源占 ２５.０２％ꎬ
混合来源占 １４.８３％ꎬ焦炭燃烧源占 １４.６０％ꎬ石油燃烧源占 １２.０７％ꎬ生物质燃烧源占 ５.１７％.

句容小流域内 ＰＡＨｓ 处于高污染水平ꎬ可能会偶尔发生生态风险. 其中 Ａｃｅ、Ａｎｔ 和 Ｆｌｕａ 发生生态风险

的概率较高. ＢａＰ 和 ＩｃｄＰ 的毒性处于较高水平ꎬ可能会对生物和人体造成威胁.
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