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摘要  为探究青藏高原东南部大气中多环芳烃（polycyclic aromatic hydrocarbons，PAHs）的污染、源及

输送特征，利用鲁朗地区（94.73 °E，29.77 °N）总悬浮颗粒物（total suspended particles，TSP）和大气

中的 14 种 PAHs 含量，结合同期气象环境数据进行了综合分析。结果表明，该地区 TSP 中 PAHs 和气相

的 PAHs 质量浓度变化范围分别为 0.22~5.05 ng∙m-3 和 0.83~63.75 ng∙m-3，平均值分别为 2.13 ng∙m-3 和

11.33 ng∙m-3。薪柴和柴油的燃烧是污染的主要方式，汽油燃烧等其他排放为次要方式。PAHs 来自本地

污染和远距离传输（long range transmission，LRT）共同的影响。本地污染在四季各个源地均不相同。冬

春季本地污染大，源在东南及正南方，夏秋季受本地和外来输送共同作用，本地源在东南方且占比小，

LRT 占比大。LRT 受西北气流、西风气流和西南气流三支气流影响，污染严重时西南气流占主导，西风

气流次之，污染较轻时西风气流或西北气流占主导，西北气流所传输的污染最少。该研究结果加深了对

藏东南区域 PAHs 变化、输送特征的认识，为该区域大气污染治理提供了理论依据。 
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Abstract  In order to explore the pollution, source and transport characteristics of polycyclic aromatic 

hydrocarbons (PAHs) in the atmosphere of the southeast of Qinghai Tibet Plateau，a comprehensive analysis was 

carried out by using the 14 kinds of PAHs from the total suspended particulate matter (TSP) and the atmospheric 

gaseous state in Lulang area（94.73 °E, 29.77 °N）, and combined with the meteorological environment data of 

the same period. The results show that the variation ranges of PAHs mass concentration in TSP and in gas phase 

are 0.22~5.05 ng·m-3 and 0.83~63.75 ng·m-3, respectively, and the average values are 2.13 ng·m-3 and 11.33 

ng·m-3, respectively. The combustion of firewood and diesel is the main mode of pollution, while other emissions 

such as combustion of gasoline are secondary. PAHs come from local pollution and long range transmission

（LRT）. Local pollution varies from source to source in four seasons. In winter and spring, local pollution is 

serious, and the source is in the southeast and due south. In summer and autumn, pollution mainly includes local 

and LRT. The local source is mainly in the southeast, but LRT is dominant. The LRT is affected by the northwest 

air flow, the westerly air flow and the southwest air flow. When the pollution is serious, the dominant air flow is 

the southwest air flow, and the secondary dominant air flow is the westerly air flow. When the pollution is light, 

the dominant air flow is the westerly air flow or the northwest air flow, and the pollution transmitted by the 

northwest air flow is the least. The results of this study have deepened the understanding of the changes and 

transport characteristics of PAHs in Southeast Tibet, and provide a theoretical basis for the control of air pollution 

in this region and the improvement of plateau air quality. 

Keywords  Lulang；PAHs；Characteristics；Source analysis；Transportation 

1  引 言 

青藏高原通常被喻为地球的第三极，具有重要的气候和环境影响（姜大膀等，2004；吴国雄等，2005；

黄荣辉等，2006；丁一汇和张莉，2008），因海拔较高而所受外界影响小，大气环境相对洁净，但周边区

域大气污染物可通过远距离输送（LRT）进入青藏高原，对脆弱的生态环境带来影响(康世昌等，2019，

2020)，PAHs 就是主要的污染物之一(Sheng et al., 2013；Wang et al., 2015)。 

PAHs 是一类广泛存在于大气环境中的持久性有机污染物，主要通过化石和生物质的不完全燃烧释

放到大气中（Ravindra et al., 2015），并以气相和固相的形式共同存在于环境中(Harner and Bidleman，1998)。



3 
 

虽然其在环境中微量存在，但由于特殊且稳定的化学结构，使其在大气环境中不断累积，具有强烈的致

畸、致癌和致突变作用(Menzie et al., 1992；Kim et al., 2013)，其与大气氧化剂反应形成毒化衍生物等

（Clergéal., 2019），对人体危害更大(Grote et al., 2005)。 

有机污染物的空间分布主要受三个因素的影响。其一，与较高水平的本地源排放密切相关，主要出

现在城市和农业场所等(Harner et al., 2004；Ding et al., 2022)；其二，污染物通过大气环流进行远距离输

送，导致本地源排放少的区域也出现污染(Aulagnier and Poissant，2005；von et al., 2010；Wu et al., 2023)；

其三，在全球变暖的气候背景下，沉积在冰川、冻土等环境中的污染物可能重新挥发到大气中，成为污

染的二次来源 (Lohmann et al., 2007； Ma et al., 2011)。喜马拉雅山脉平均海拔达到 7000 m 以上，污染

物可利用山区对流、锋面或地形抬升等方式（Liang et al., 2004；Ding et al., 2015），跨越喜马拉雅山脉到

达西藏地区（Zhang et al., 2017；Gong and Wang，2021）。研究表明，高原中南部土壤中的浓度主要受本

地污染源的影响，多环芳烃的浓度随着距污染源距离的增加呈对数下降（Tao et al., 2011；Yuan et al., 

2015），特别是拉萨地区，本地的交通排放和烧香是拉萨多环芳烃的主要来源（Gong et al., 2011）。而藏

东南位于印度季风的下风处（Lu et al., 2019），其土壤中多环芳烃含量明显高于西风区控制的高原中部和

西部（Wang et al. 2014）。通过研究珠穆朗玛峰冰芯中多环芳烃浓度的变化，发现其与印度历史上的经济

发展密切相关，当印度进入快速工业化时期时，在珠穆朗玛峰冰芯中发现多环芳烃急剧增加，这暗示了

多环芳烃向藏东南地区大气输送的可能机制是印度、尼泊尔等排放多环芳烃和其他污染物通过季风输送

而来（Wang et al., 2008），而污染物以气溶胶为介质通过大气环流进行远距离运输(Cong et al., 2007)。由

于温度随着海拔的升高而降低，在海拔越高的地方，低温环境导致多环芳烃的沉积越多，被称为“高山

冷阱”效应(Lin et al., 2017)，挥发性较大的低环多环芳烃通常以气相形式存在，更容易通过远距离输送

传播到偏远地区，喜马拉雅山通过“高山冷阱”效应，将低环多环芳烃“捕捉”在土壤中，因此挥发性

较强的三环多环芳烃的丰度与海拔高度呈正相关，而挥发性较弱的多环芳烃与海拔高度无关（四环）或

呈负相关（五环和六环）（He et al., 2015；Bi et al., 2016），在山区土壤中相对大量的低环多环芳烃的积累

也是污染通过大气远距离传输的证据（Zhu et al., 2014），西藏周边地区包括印度、尼泊尔等发展中国家

粗放工业多、宗教烧香活动盛行，多环芳烃排放大（Agarwal,2009；Pokhrel et al., 2018），这些排放对西

藏地区特别是藏东南地区有何影响，藏东南地区多环芳烃属于本地排放还是远距离传输而来，准确回答

该问题这对我们研究高原地区污染物的源、汇特征以及评估该地区的污染物变化和传输模式非常重要。  

鲁朗地区处于青藏高原东南部，对该区域的 PAHs 污染特征、源解析以及传输路径的分析还较少。

本文针对该地区固相和气相 PAHs 分布和演变规律进行研究，并对来源和传输路径等进行解析，有利于

更全面地认识 PAHs 的变化特征，准确定位其来源，揭示控制持久性有机污染物时间趋势的可能因素，

对该区域大气污染治理提供理论依据。 

2  材料与方法 
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2.1  采样点 

采样点位于中科院藏东南高山环境综合观测研究站（94.73 °E，29.77 °N，海拔 3326 m），该站位于

西藏自治区鲁朗镇北 5 km 处，采样仪器架设在站内空地，周边无人为活动影响。 

2.2  样品采集 

采样时间为 2008 年 11 月—2011 年 9 月，一个样品收集周期为 14 天并隔天采样。采样器流量约

100L∙min-1，每个样品采集的大气体积为 500-700m3，Thermo 公司生产的 GPS-1 大气主动采样器进行大

气采样。采样头由两个模块串联组成，其中上面部分用于放置玻璃纤维滤膜的铁丝网架，下面部分为放

置聚氨酯泡沫的玻璃杯。玻璃纤维滤膜（Whatman 公司生产）用于采集大气总悬浮颗粒物，直径 94mm，

厚度 1.6mm，孔径 0.4μm。聚氨酯泡沫用于采集气态有机物，直径 6cm，高度 7.5cm，密度为 0.02g∙m-

3。采样前，为了消除采样介质污染，玻璃纤维滤膜在 450°C 灼烧 5 h 后包裹在同样被灼烧过的铝箔内；

聚氨酯泡沫用二氯甲烷索氏抽提 24 h，并经真空干燥后用铝箔包裹置于锡铁罐中密封。采样后，玻璃纤

维滤膜和聚氨酯泡沫同样用预先处理过的铝箔包裹，封于锡铁罐中寄回实验室，保存于-20 °C 的环境中

待分析。共收集固相样品 56 个和气相样品 62 个。 

2.3  样品处理与分析 

大气总悬浮颗粒物浓度使用重量法进行测定。PAHs 样品分析使用气相色谱-质谱仪，进样口温度为

310 °C。传输线温度为 300 °C。色谱升温程序为：50 °C 保持 2 min，之后以 20 °C∙min-1 升温至 180 °C，

以 3 °C∙min-1 升温至 250 °C，以 2 °C∙min-1 升温至 300 °C 并保持 10 min，以 10 °C∙min-1 升温至 310 °C 并

保持 5 min。载气为氦气，流量为 1 ml∙min-1。质谱离子源：电子轰击源（EI）。质量分离器为离子阱。颗

粒物样品预处理方法和 PAHs 分析方法详见文献(Liu et al., 2013；Sheng et al., 2013；Wang et al., 2015)。

由于煤或生物质的燃烧将主要排放 2~4 环分子量的多环芳烃，而 5~6 环多环芳烃主要与交通相关的排放

有关（Liu et al., 2012；Shen et al., 2012），并且 2~3 环多环芳烃易于挥发，5~6 环多环芳烃易于沉积（Hong 

et al., 2020），因此本文定义 2、3 环为低分子环、4 环为中分子环、5、6 环为高分子环进行讨论。 

2.4  质量控制 

每批样品添加膜空白或过程空白一个，样品在超声前都加入氘代 PAHs：芘-D10 和苝-D12 作回收率

指示物，加标空白的回收率芘-D10 为 65-105%之间，苝-D12 为 85-120%之间。样品在上机前都加入一定

量的六甲基苯做最后定量分析（Wang et al., 2015）。 

2.5  气象资料 

研究采用的气象资料来源于观测站内的气象观测数据，数据时间为 2008 年 11 月—2011 年 9 月，包

含的气象要素为温度、湿度、降水、风向、风速等。 

2.6  后向轨迹频率 

为探索多环芳烃的潜在来源，使用气团轨迹的后向外推。选取地点(94.73°E，29.77°N)为轨迹起点。

使用美国国家海洋和大气管理局（National Oceanic and Atmospheric Administration，NOAA）开发的

HYSPLIT 模型以及 GDAS 全球再分析资料计算了从轨迹起点地面以上 500 米开始的 12 天后向轨迹频
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率，物理意义和模型使用详见文献（Stein et al., 2015；Rolph et al., 2017）。 

3  结果和讨论 

3.1  PAHs 浓度的季节分布特征 

从 TSP 中 PAHs 质量浓度（表 1）可以看到，PAHs 质量变化范围为 0.22~5.05 ng∙m-3，平均值 2.13 

ng∙m-3，略高于鲁朗 2008 年 7 月—2009 年 7 月 PAHs 含量（0.06~2.53 ng∙m-3）（Chen et al., 2014）和祁连

山区（0.06~1.7ng∙m-3）（Wu et al., 2023），但低于拉萨（6.9~21.1 ng∙m-3）（Ma et al., 2013）。其中，2 环的

质量浓度非常低（四季均小于 1%），3 环 Phe 的占比最高（16.73~27.25%），且夏秋季质量分数要高于春

冬季，而 5~6 环正好相反，夏秋季质量分数低于春冬季。固相 PAHs 在传输过程中，高分子环随着雨水

冲刷等作用沉积在土壤中，而挥发性较大的低分子 PAHs 通常可以由固相转为气相形式存在，更容易通

过远距离输送到达较远地区（Zhu et al., 2014），3 环主要是由薪柴、秸秆和畜粪等燃烧生产，夏季本地

取暖需求低于冬季，而夏秋季印度季风强，暗示了 3 环由印度季风远距离输送而来，导致了 3 环夏高冬

低。 

表 1  TSP 中 PAHs 质量浓度 

Table 1  Mass concentration of PAHs in TSP  

多环芳烃 PAHs 春/pg∙m-3 质量分数/% 夏/pg∙m-3 质量分数/% 秋/pg∙m-3 质量分数/% 冬/pg∙m-3 质量分数/% 

苊烯 Acel 4.12 0.19 3 0.22 6.18 0.22 4.46 0.19 

苊 Ace 8.33 0.38 4.94 0.37 12.02 0.43 9.99 0.43 

菲 Phe 419.24 19 367.47 27.25 701.82 25.05 391.57 16.73 

蒽 Ant 106.59 4.83 64.4 4.78 124.09 4.43 64.79 2.77 

荧蒽 Fla 164.53 7.46 151.67 11.25 320.73 11.45 199.57 8.53 

芘 Pyr 254.59 11.54 180.93 13.41 399.82 14.27 298.14 12.74 

苯并(a)蒽 BaA 111.35 5.05 64.87 4.81 150.55 5.37 122.57 5.24 

䓛 Chr 261.29 11.85 180.07 13.35 455 16.24 360.5 15.41 

苯并(b)荧蒽 BbF 166.88 7.57 69 5.12 119.45 4.2 139.72 5.97 

苯并(k)荧蒽 BkF 207.56 9.41 82.93 6.15 153.45 5.48 221.71 9.47 

苯并(a)芘 BaP 160.25 7.26 53.2 3.95 121 4.32 186.64 7.98 

茚并(1,2,3-cd)芘 IcdP 130.25 5.9 49.07 3.64 75.55 2.7 108.79 4.65 

二苯并(a,h)蒽 DahA 19.88 0.9 7.33 0.54 13.82 0.49 15.43 0.66 

苯并(ghi)苝 BghiP 191 8.66 69.53 5.16 148 5.28 216.14 9.24 

∑PAHs  2205.85 100 1348.4 100 2801.47 100 2340.03 100 

从气相 PAHs 质量浓度（表 2）可以看到，变化范围为 0.83~63.75 ng∙m-3，平均值为 11.33 ng∙m-3，高

于祁连山区（0.49~2.38ng∙m-3）（Wu et al., 2023），低于拉萨（37~86.5ng∙m-3）（Ma et al., 2013）。气相 PAHs

为 TSP 中 PAHs 的 5.3 倍，按季节变化，夏秋季气相是固相的 5.3 和 5.8 倍，高于冬春季的 1.7 和 2.2 倍。

2 环的质量浓度都同固相一样非常低（最高为冬季 1.5%），3 环 Phe 的占比最高（48.57~64.17%），且夏

秋季质量（62.65%）分数要远高于春冬季（50.42%），而 5~6 环正好相反，夏秋季质量分数（0.3%）低

于春冬季（1.0%）。四季气相 3 环总浓度是固相的 10.3 倍，而夏秋季气相 3 环浓度是固相的 14.1 倍。造

成夏秋季气相浓度高于固相的原因推测有三方面因素，第一，夏季高温有利于土壤、冰川中沉积的 PAHs

释放，造成气相 PAHs 特别是低分子环的增多；第二，高温有利于 TSP 中的固相 PAHs 转化为气相；第

三，夏季印度季风的远距离输送，使得低分子环的显著增多。 
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表 2  气相 PAHs 质量浓度 

Table 2  Mass concentration of gaseous PAHs  

多环芳烃 PAHs 春/pg∙m-3 质量分数/% 夏/pg∙m-3 质量分数/% 秋/pg∙m-3 质量分数/% 冬/pg∙m-3 质量分数/% 

苊烯 Acel 8.45 0.18 2.36 0.03 15.36 0.1 53.62 1.39 

苊 Ace 3.87 0.08 1.65 0.02 7 0.04 4.28 0.11 

菲 Phe 2343 48.57 4404.33 61.13 10329.23 64.17 2019.06 52.26 

蒽 Ant 607.44 12.59 958.73 13.31 2011.62 12.5 318.28 8.24 

荧蒽 Fla 869.25 18.02 964.27 13.38 1913.69 11.89 647.06 16.75 

芘 Pyr 686.25 14.23 688.53 9.56 1414.31 8.79 591.22 15.3 

苯并(a)蒽 BaA 51.88 1.08 36.11 0.5 63.92 0.4 34 0.88 

䓛 Chr 210.5 4.36 127.2 1.77 294.46 1.83 153 3.96 

苯并(b)荧蒽 BbF 7.63 0.16 3.12 0.04 4.75 0.03 3.13 0.08 

苯并(k)荧蒽 BkF 12.13 0.25 9.4 0.13 15.97 0.1 10.94 0.28 

苯并(a)芘 BaP 11.56 0.24 4.33 0.06 10.99 0.07 12.78 0.33 

茚并(1,2,3-cd)芘 IcdP 2.75 0.06 1 0.01 7.6 0.05 8.2 0.21 

二苯并(a,h)蒽 DahA - 0 - 0 - 0 - 0 

苯并(ghi)苝 BghiP 9 0.19 3.62 0.05 7.57 0.05 7.94 0.21 

∑PAHs  4823.71 100 7204.66 100 16096.47 100 3863.5 100 

固相和气相PAHs总浓度平均5.19 ng∙m-3，主要由3环和4环组成，分别贡献61.87%和30.81%，优势单

体为Phe(51.44%)。固相PAHs四季均明显低于气相，尤其固相低分子环质量明显低于气相，而固相中高分

子环质量明显大于气相，低分子环不稳定而易以气态形式存在，中分子环为半挥发，多以气固两种形态

存在，且易于长距离输送，高分子环因分子量大而多以固态形式吸附在其它颗粒物上，在长距离传输过

程中具有较大的沉降潜能(唐志刚等，2022)。因此，可用（4环）/(高分子环)进行地理溯源（Halsall et al., 

2001），比值越高，污染距排放源越远，越趋于外来输送，远距离输送比值可达9. 5～28. 7（曹蓉等，2019）。

本研究中，固相和气相的比值分别为1.3和64.3，表明污染来自本地排放和长距离输送共同作用。 

3.2  两相PAHs的环数分布 

由颗粒物中环数分布(图 1)看出，无论冬季还是夏季，2 环的比例(质量分数)最低，均小于 1%，4 环

的比例最高，达到 42.8%和 41.9%。高分子环冬季明显高于夏季，鲁朗地区夏季平均气温为 12.5 °C，冬

季平均气温为-2.7 °C，因此冬季大气稳定度较夏季低，污染的扩散条件本身弱于夏季；高分子环主要属

于机动车尾气排放(Harrison et al., 1996)，冬季机动车低温驱动较容易导致燃烧不充分而产生高分子环

PAHs，并且冬季燃烧取暖需求更大；因此推测这两方面原因共同导致了冬季高分子环的占比增多。 

由气相的环数分布(图2)可以看出，夏季气相PAHs基本由3环（74.48%）和4环（25.22%）构成，2、

5和6环均占比少。冬季类似于夏季，3环（60.62%）和4环（36.96%）占比大，其他很少。 

整体来看，TSP中高分子环的占比要远大于气相，且冬季大于夏季，说明不论环境温度高低，高分

子环均附着于TSP中，不易转变为气相；TSP中4环大于3环，而气相中3环大于4环，说明不论环境温度高

低，气相的3、4环也不易附着于TSP中。根据之前所述，气相形式更容易通过远距离输送到达较远地区，

固相形式更倾向于本地污染，夏秋季气相3环浓度是固相的14.1倍，冬春季气相3环浓度是固相的5.4倍，

因此判断夏秋季LRT的贡献要远大于本地排放。 
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图 1  冬夏季颗粒物中环数 

Fig.1  Ring number of PAHs in particular phase in winter and summer 

(a)夏季
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图 2  冬夏季气相环数 

Fig.2  Ring number of gaseous-phase PAHs in winter and summer 

3.3  气粒占比 

为探究不同季节大气中气粒形态PAHs的族谱特征差异成因，对不同季节PAHs不同组分的气粒分配

（图3）进行比较，结果表明，四季气相PAHs整体的占比大于TSP相；冬春季采暖期TSP相的占比大于夏

秋季， 3环在冬春季的TSP相占比较夏秋季大，可能是冬季供暖木材、薪柴、畜粪等生物质燃烧增加，

低分子环排放增加导致，另一方面冬季温度低，3环相对稳定，易于在空中滞留。此外与冬季相比，夏季

温度高致使低分子环不稳定(Harner et al., 2013)，易从TSP相转为气相，可能是气相中低环PAHs浓度占比

增加的一个原因。 
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图3  四季大气各PAH组分气粒分配 

Fig.3  The ratios of gaseous to particular phase PAHs in four seasons 

3.4  污染源解析 

不同污染源所产生的多环芳烃单体的值不同，因此可利用各单体之间的比值规律定性判断 PAHs 来

源（Guillon et al., 2013）。本文根据已有研究，利用 Ant/(Ant + Phe)、BaA/(BaA + Chr)、IcdP/(IcdP + BghiP)、

BaP/BghiP、BaP/ IcdP、BaA/Chr、BbF/BkF 等比值判断污染来源，各比值结果所代表污染来源见表 3。 

表3  特征比及源 

Table 3  Characteristic ratio and sources 

源 
Ant/(Ant + 

Phe) 

BaA/(BaA + 

Chr) 

IcdP/(IcdP + 

BghiP) 
BaP/BghiP BaP/ IcdP BaA/Chr BbF/BkF 

木材 
0.11~0.25(李英

红等，2015) 

0.41~0.57(李

英红等，2015) 
  

 
  

秸秆 
0.12~0.24(李

英红等，2015) 

0.38~0.52(李

英红等，2015) 
  

 
  

焦化厂  
0.42~0.62(李

英红等，2015) 
  

 
  

柴油燃烧   
0.23~0.63(李

英红等，2015) 

0.3~0.4 

(Bourotte et al., 

2005) 

~1.0(Menichini 

et al., 1999) 
0.2~0.4(Simcik 

et al., 1999) 

>0.5(Park et 

al., 2002) 

汽油燃烧   
~0.18(Kavoura

s et al., 2001) 

0.5~0.6(Bourot

te et al., 2008) 

~0.4(Menichini 

et al., 1999) 

0.3~1.2(Simcik 

et al., 1999) 

1.1~1.5(Dickhu

t et al., 2000) 

冶炼    

0.9~6.6(Akyüz 

and Çabuk，

2008) 

 1.0~1.2(Gschw

end and 

Hites，1981) 

3.5~3.9(Mascle

t et al.,1987) 

煤炭     

 0.5~0.7(Gschw

end and 

Hites，1981) 

2.5~2.9(Mascle

t et al.,1987) 

 

为方便讨论，将夏秋季定义为暖季，将冬春季定义为冷季。计算得到 TSP 相冷季、TSP 相暖季、气

相冷季、气相暖季共四种的比值数值在表 4 中给出。可以看出，Ant/(Ant + Phe)值为 0.15~0.17，因此判

断木材和秸秆燃烧在冷暖季均出现，这是因为燃烧畜粪、秸秆和木材是藏区较为常用的取暖方式，而林

芝地区的木材产量很大，是较为常见的取暖工具；而通过 IcdP/(IcdP + BghiP)值为 0.36~0.51 判断柴油燃

烧同样在冷暖季出现，柴油燃烧可能是藏区海拔高含氧量低，导致柴油不完全燃烧造成污染。通过
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BaA/(BaA + Chr)值为 0.19~0.27、BaA/Chr 值为 0.24~0.37 和 BbF/BkF 值为 0.31~0.77 知道焦化厂和煤炭

均不在四种类型中，西藏自身煤炭蕴藏量少，且质量差，运输线长，从内地运煤炭运费占的比重太大，

无论直接或加工转换后作民用燃料在经济上都不合算，因此在西藏煤炭工业很少。而 BaA/Chr 值看出汽

油燃烧在 TSP 相冷暖季出现，说明地区还是有一定的交通污染。气相冷暖季 BaP/BghiP 比值为 1.34~1.45

在冶炼污染范围内，但根据之前的分析，没有焦化厂和煤炭燃烧，因此推测冶炼污染可能是 LRT 导致。

高原东南侧区域全年均有偏南风存在(王同美等，2008)，推断 LRT 来自高原西部或南部。 

 
表 4  鲁朗地区冷暖季特征比 

Table 4  Diagnostic rations during cold and warm season in Lulang 

 
Ant/(Ant + 

Phe) 

BaA/(BaA + 

Chr) 

IcdP/(IcdP + 

BghiP) 
BaP/BghiP BaP/ IcdP BaA/Chr BbF/BkF 

TSP相冷季 0.16 0.27 0.37 0.85 1.44 0.37 0.72 

TSP相暖季 0.15 0.25 0.36 0.81 1.36 0.34 0.77 

气相冷季 0.17 0.19 0.4 1.45 2.11 0.24 0.5 

气相暖季 0.17 0.19 0.51 1.34 1.30 0.24 0.31 

3.5  浓度与风速风向关系 

图 4 和图 5 分别是固相和气相 PAHs 浓度与风速风向关系图。可以看出，鲁朗地区主导风向为东南

偏南（120~180°）。对春季来说，固相和气相的污染源不同，固相在风速较小时浓度低于风速大时的浓度，

说明固相的污染源在东南方向偏远的地方，而气相浓度最大值在风速适中时，气相污染源在东南方向偏

近的地方。对于夏季，固相和气相浓度最大值均在 130 度左右，且风速越大浓度越大，推测此时的污染

源包括了本地和 LRT 共同造成的污染，夏季没有取暖需求，但此时印度洋夏季风最强，而上节推测冶炼

污染可能是 LRT 导致，因此判断夏季的污染主要包括了本地、印度半岛和孟加拉湾区域的工业污染，

LRT 由印度洋夏季风和西风共同作用进行输送。对于秋季来说，TSP 相和气相污染源截然相反，TSP 相

的源在正南偏近和东南偏远，而气相在正南偏远和东南偏近的位置，两相的浓度相比其余三季都是最大

的，尤以气相最大，说明秋季的污染同样受本地和 LRT 共同影响。冬季两相污染源都在正南方。 

一般地，夏秋季温度较秋冬季高，相应对流边界层也高，污染易扩散稀释，夏秋季太阳辐射的增加

也可加速 PAHs 与大气中的羟基、硝基等活性自由基发生反应被降解（Nadal et al., 2006；Ali-Taleshi et 

al., 2021），两者共同作用可导致 PAHs 浓度降低（Hong et al., 2021）。但本研究中正好相反，夏秋季两相

PAHs 是冬春季的 2.2 倍。这与印度洋夏季风强度对应，印度洋夏季风夏秋季强，冬春季弱，因此，鲁朗

地区的污染由本地和 LRT 共同影响。距离高原最近的尼泊尔土壤中∑15PAHs 的值达到了 17.1~6219 ng∙g-

1(Pokhrel et al., 2018)，远高于藏东南色季拉山区域∑16PAHs 的 99.3~1984 ng∙g-1(罗东霞等，2016)，从侧

面印证了 LRT 的结果。LRT 由印度洋季风和西风共同作用，输送强度夏秋季强，冬春季弱，远距离污染

源可能是印度或孟加拉湾区域的排放污染。 
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图 4  TSP 相 PAHs 浓度与风速风向关系图 

Fig.4  The relation diagrams of the concentration of PAHs in TSP with wind speed and direction during spring, summer, 

autumn and winter 
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图 5 气相 PAHs 浓度与风速风向关系图 

Fig.5  The relation diagrams of the concentration of PAHs in gaseous with wind speed and direction during spring, summer, 

autumn and winter 

3.6  后向轨迹频率分析 

为确认 PAHs 的 LRT 源，挑选固相最大（2009 年 10 月 26 日）和最小（2009 年 8 月 17 日）以及气

相最大（2010 年 9 月 13 日）和最小（2009 年 1 月 15 日）四个日期，做 13 天（每个样品的采样周期在

2 周左右）后向轨迹和频率图（分别为 6a、b、c 和 d）。总体看来，不论污染大小，其源包括本地和 LRT，

本地源基本都在观测点南部或偏南部的位置，这与之前的研究结果完全吻合，但 LRT 的源却差别很大。

由图 6(a)知，固相最大时其源最远在印度半岛中西部，通过西风气流（频率小）和西南气流（频率大）
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共同作用，穿越尼泊尔东南部、不丹后，到达鲁朗。由图 6(b)知，固相最小时其源主要分为四个部分，

第一部分最远在昆仑山中部；第二部分为拉萨和日喀则地区；第三部分为印度最东部区域；第四部分为

四川甘孜经过云南北部和缅甸北部最终到达鲁朗。由图 6(c)知，气相最大时其源主要分为两支，一支受

西风气流影响，穿越日喀则、拉萨而来，占比小；另一支由西南气流主导，由孟加拉国东北部，穿过印

度东部、不丹西部到达鲁朗，占比大。由图 6(d)知，气相最小时主要以西风气流主导，其源有三支，第

一支为阿里地区而来，占比小；第二支由印度中北部，经过尼泊尔西北部，后翻越喜马拉雅山后与第一

支汇合，占比较第一支大；第三支由巴基斯坦南部发源，经过印度中北部，经过尼泊尔中部后，穿越日

喀则、拉萨和不丹等地，到达鲁朗，占比最大。 

 

 

图 6  后向轨迹频率 

Fig.6  The Backward of trajectory frequency 

总的来说，鲁朗地区的污染包括了本地排放和 LRT 两者共同作用，当污染严重时，主导气流为西南

气流，次主导气流为西风气流，源最远为印度，包含了印度中部和北部大片地区；当污染较轻时，其主

导气流为西风气流或西北气流，污染源只包含印度中部较少的地区；西北气流所传输的污染最小；最后，

不论污染大小，近源为鲁朗本地，远源基本都包含了日喀则、拉萨等地区，因此，污染主要是鲁朗本地

和 LRT 所致，而日喀则、拉萨等西藏其他地区传输少。  

4  结 论 

本文利用 3 年鲁朗地区固相和气相的 14 种 PAHs 含量，并结合同期气象环境数据进行综合分析，探

究了青藏高原东南部大气中多环芳烃（PAHs）的污染特征及来源，结果表明：鲁朗地区固相和气相 PAHs

质量变化范围分别为 0.22~5.05 ng∙m-3 和 0.83~63.75 ng∙m-3，两相 PAHs 总浓度平均为 5.19 ng∙m-3，主要
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由 3 环和 4 环组成。本地污染源中，薪柴、畜粪及柴油燃烧为主要方式，交通等为次要方式。PAHs 来

自本地污染源和 LRT 共同的影响。 

本地污染源各个季节均不相同。冬春季本地污染大，源在东南及正南方，夏秋季受本地和外来输送

共同作用，本地源在东南方，占比小，LRT 占比大。LRT 受到西北气流、西风气流和西南气流三支气流

影响，当污染严重时，主导气流为西南气流，次主导气流为西风气流，当污染较轻时，其主导气流为西

风气流或西北气流，西北气流所传输的污染最小。本文首次对藏东南区域本地污染和 LRT 进行精确分

类，研究结果加深了对藏东南区域 PAHs 变化、输送特征的认识，为该区域大气污染治理、改善高原空

气质量提供理论依据。在全球变暖的气候背景下，沉积在冰川、冻土等环境中的 PAHs 可能重新挥发到

大气中，成为污染的二次来源，而温度、湿度与辐射的对 PAHs 的影响以及 PAHs 的气—固转化等也增

加了对 PAHs 研究的难度，后续我们将研究藏东南地区土壤中 PAHs 的特点，聚焦于 PAHs 的地气交换

以及 PAHs 的光解反应等，更深入地分析青藏高原 PAHs 污染特征和规律。 
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