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摘 要 以 As、Cd、Cr、Cu、Ni、Mn、V、Pb 和 Zn 为研究对象，总结历史及自身研究结果，从大气颗粒物水溶性重

金属的分析方法、浓度水平、化合物形态、水溶性及其影响因素等方面进行分析． 结果表明，发展中国家大气颗

粒物水溶性重金属浓度较高，国内水溶性 Zn 和 As 污染严重，特别是 As 已超过国家空气质量标准中的浓度限

值; 大气中 Zn、Pb、Cd、As 和 V 的浓度和水溶性都较高( 37． 69%—58． 65% ) ，应受到广泛关注; 大气颗粒物中

重金属的水溶性主要受颗粒物粒径大小、酸碱性、重金属与颗粒物结合方式、金属化合物形态和来源的影响．

研究结果可以为大气重金属污染控制和人体健康影响评估的开展提供理论基础．
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Abstract: The analytical methods，characterization，speciation，water solubility and influence
factors on the solubility of water-soluble heavy metals in atmospheric particulate matters including
As，Cd，Cr，Cu，Ni，Mn，V，Pb and Zn are summarized． The results showed that the levels of
water-soluble heavy metals in the developing countries are higher than other countries． Atmospheric
water-soluble Zn and As contents are high in China，especially water-soluble As，which is over the
limit of the national air quality standards． The total concentration and water-solubility ( 37． 69%—
58. 65% ) of Zn，Pb，Cd，As and V in atmospheric particle are relatively high，so more attention
should be paid to these heavy metals． Influence factors of the water solubility of heavy metals，such
as particle size，acid-base properties of the particles，binding modes of metal element and particle，
chemical speciation and sources of the metal elements，are also discussed in this paper． The results
may provide a theoretical basis for atmospheric heavy metal pollution control and human health
impact assessment．
Keywords: water-soluble heavy metal，compound speciation，solubility of heavy metal，particles．

重金属具有不可降解性、毒性和生物富集性，因而成为环境研究的关注热点． 目前我国大气颗粒物

重金属浓度较高，其中 As、Cd、Cr 和 Ni 超标严重，部分城市 Pb 和 Mn 超标［1-2］． 同时重金属的健康影响
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不仅取决于元素的种类和浓度，还取决于其价态和化合物组成［3］． 生物有效性是评价重金属健康效应的

一个重要参数［4］，而其主要取决于重金属的生物可溶性，特别是水溶性［5-7］． 大气颗粒物水溶性重金属

具有较高的毒性和生物有效性［8-9］，可以从颗粒物中浸出进入人体损害人体机能，如肺毒性随水溶性重

金属含量的增加而增大［10］． 目前尚未对大气颗粒物中重金属的水溶性特征及影响机制进行系统的总

结，而这些恰恰是我国进行环境空气质量基准和标准制定的重要基础．
本文归纳和总结了近年来国内外不同地区大气颗粒物中水溶性重金属的相关研究，针对水溶性高、

对人体健康危害大的重金属进行讨论． 对大气水溶性重金属的检测方法、质量浓度、来源、水溶性重金属

的化学形态、颗粒物重金属水溶性及其影响因素等方面进行总结． 旨在为大气重金属人体健康影响提供

基础，并提出未来可能的研究方向．

1 数据来源及处理

笔者通过对 48 篇文献( 其中 SCI 文章 45 篇，中文核心期刊 3 篇) 的调研，选取含有效数据的文章 24 篇，

进行数据统计分析． 对于同一地区多个采样点的情况，取多个采样点的平均值代表该地的平均污染水平．

2 样品采集及预处理

大气颗粒物采集主要利用 PM10 和 PM2． 5 采样器，也有学者对不同粒径颗粒物水溶性重金属元素进

行研究． 24 篇水溶性重金属文献中有 10 篇采用石英纤维滤膜( 10 /24) 收集样品，虽然石英滤膜中总 Cr、
Zn 的本底值较高，但滤膜中水溶性重金属含量较低，不影响样品中元素的测定和结果分析［11］; 其次是

特氟龙滤膜( 8 /24) ，特氟龙滤膜本身金属含量低且在酸化高温下不会碳化或毁坏［7，12］; 也有研究采用玻

璃纤维滤膜( 4 /24) 和聚碳酸酯滤膜( 2 /24) 进行样品采集［13-14］．
采样后滤膜加超纯水经超声或振荡萃取，萃取后的上清液加混合酸进行微波消解，混合酸通常由不

同体积比的 HCl、HNO3 和 HF 混合而成，HF 能促进硅酸盐矿物的消解，可提高重金属的萃取率［15］，由于

HCl 会对 ICP-MS 的检测产生干扰，因此近几年多用氧化性强、相互作用小的 H2O2 和 HNO3 的混合酸代

替． 硝化后定容置于 4 ℃的冰箱中冷藏，待测．
检测仪器多采用电感耦合等离子体质谱仪 ( ICP-MS ) 、电感耦合等离子体原子发射光谱 ( ICP-

AES) 、火焰原子吸收分光光度法和石墨炉原子吸收光谱仪．
ICP-MS 是采用最多的分析方法，其检出限为 0． 1—1 ng·L－1，具有多种元素同时检测、灵敏度高、干

扰少且可预知等优点; ICP-AES 的检出限为 1—10 μg·L－1，具有多元素同时测定、操作简单、耗样量少、
准确度高等优点; 石墨炉原子吸收光谱的检出限为 0． 1—1 μg·L－1，具有重现性好、性能稳定、应用广、基
体效应及记忆效应小等优点． 以上所列检出限为大部分金属元素的检出限，同种方法不同元素的检出限

略有差异，而且同种元素不同型号仪器的检出限也有所不同，需根据实际情况选择合适的分析方法．
采样膜及操作条件等多种因素会导致离线检测存在一定误差，因此重金属的在线检测也受到广泛

关注． 在线检测虽然可以减少离线分析中样品的污染风险和金属元素的再吸附过程，但在线检测多为单

一金属元素的分析，例如可采用动态提取与火焰原子吸收光谱相结合的方法对大气颗粒物中的水溶性

Zn 进行在线检测［16］．

3 数据分析与讨论

3． 1 水溶性重金属元素的污染特征

本文讨论对人体健康影响较大的 As、Cd、Cr、Cu、Ni、Mn、V、Pb 和 Zn 9 种重金属元素． As 虽然是非金属元

素，但有与金属元素相同的性质，对人类健康危害较大，所以通常将 As 与金属元素共同讨论． 表 1 为水溶性重

金属 24 h 平均浓度分布，表 2 为水溶性重金属在总金属含量中的比重，即重金属的水溶性．
As 受自然源和人为源共同影响［17］，但 其 主 要 来 自 金 属 冶 炼、汽 车 排 放 和 矿 物 质 燃 烧 等 人 为

源［18-19］，土壤中 As 可 进 入 大 气 加 重 污 染［20］． 从 表 1 可 以 看 出 大 气 水 溶 性 As 浓 度 较 高，平 均

为 6． 53 ng·m－3，接近 WHO 中 As 的浓度限值( 6． 6 ng·m－3 ) ． 中国 As 污染更为严重，国内大气水溶性 As
平均浓度为 10． 54 ng·m－3，是国家空气质量标准 As 浓度限值( 6 ng·m－3 ) 的 1． 75 倍，远高于发达国家
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新加坡( 1． 03 ng·m－3 ) ． 同时内陆城市水溶性 As 浓度( 9． 74 ng·m－3 ) 高于临海城市( 1． 86 ng·m－3 ) ． 大

气水溶性 As 比率临海城市( 55． 84% ±22． 30% ) 高于内陆城市( 33． 27% ±7． 83% ) ; 发达国家( 57． 62% ±
21． 85% ) 高于发展中国家( 32． 45% ±7． 50% ) ; 细粒子( 56． 62% ±16． 87% ) 高于粗粒子( 44． 65% ±19．
97% ) ，因此大气总 As 浓度和水溶性 As 污染应受到高度重视．

Pb 一直备受关注，水溶性 Pb 可以经远距离输送到极地地区，是一种全球性污染物［21］． 尽管含铅汽

油已经被禁用，但大气铅含量始终维持在较高水平，煤和化石燃料的燃烧是继含铅汽油后大气中 Pb 的

主要来源［22］，数据显示拉合尔地区大气细粒子中水溶性 Pb 污染严重( 828 ng·m－3 ) ，已超过 WHO 浓度

限值( 500 ng·m－3 ) ; 除墨西哥外，其他发展中国家细颗粒物中水溶性 Pb 浓度在 1． 70—49． 27 ng·m－3 之

间，与英国( 0． 75 ng·m－3 ) 和新加坡( 3． 38 ng·m－3 ) 相比有较大差距． 受能源结构影响，不同地区 Pb 的

水溶性差异较大( 1． 69%—88% ) ，平均值为 37． 69%，并且临海城市( 43． 55% ±24． 90% ) 高于内陆城市

( 16. 25% ± 4. 35% ) ; 发 达 国 家 ( 45. 82% ± 24. 03% ) 高 于 发 展 中 国 家 ( 14. 96% ± 4. 99% ) ，细 粒 子

( 46. 21% ±20. 17% ) 高于粗粒子( 27. 09% ±16. 56% ) ．
相比 其 他 重 金 属，水 溶 性 Zn 浓 度 最 高 ( 平 均 1381． 14 ng·m－3 ) 且 变 化 幅 度 最 大 ( 3．

60—6500 ng·m－3 ) ． 我国内陆城市颗粒物水溶性 Zn 浓度范围为 111． 17—711． 92 ng·m－3，远高于伯明翰

和新加坡( 3． 60 ng·m－3 和 25． 50 ng·m－3 ) ． 大气 Zn 排放源较多，除受电镀、冶金、化工等工业影响外，还

与机动车辆橡胶轮胎磨损、垃圾焚烧、含锌矿石的开采等多种因素有关［23-24］，多种来源使 Zn 有较高水

溶性( 58. 65% ) ，且发达国家 ( 59． 01% ±16． 17% ) 和发展中国家 ( 57． 54% ±10． 23% ) 、临海城市 ( 57．
76% ±16. 53% ) 和内陆城市( 62． 23% ±1． 82% ) 之间相差不大，但细粒子与粗粒子之间相差较大，分别

为 71． 76% ±8． 84%和 41． 40% ±8． 81% ．
大气 Cr 的水溶性和水溶性 Cr 浓度均较低，分别为 13． 47% 和 1． 34 ng·m－3 ． 水溶性 Cr 浓度最大值

出现在中国澳门，新加坡次之，这可能与城市环境有关，三价铬的有机络合物可提高 Cr 的水溶性［25］． 研

究表明，湖、海水及海湾陆地水中的有机铬含量相对较高，且与水溶性有机碳含量呈正相关关系［26］，因

此受海洋气候影响，临海城市 Cr 的水溶性( 14． 96% ±8． 10% ) 高于内陆城市( 7． 89% ±2． 71% ) ，进而沿

海地区水溶性 Cr 含量相对较高．
Cd 主要来自冶炼、燃煤、石油和垃圾焚烧等产生的废气，自然源对总 Cd 贡献率较低( 15% ) ［10］． 从

表 1 可知，拉合尔大气中水溶性 Cd 的浓度最高 ( 48． 29 ng·m－3 ) ，我国不同城市地区浓度变化不大

( 0. 57—3． 33 ng·m－3 ) ． 大气 Cd 的水溶性较高( 55． 46% ) ，且内陆城市( 58． 41% ±16． 08% ) 略高于临海

城市( 54. 65% ±26． 58% ) ．

表 1 大气颗粒物中水溶性金属元素的浓度( ng·m－3 )

Table 1 Concentrations of the water-soluble metal elements in atmospheric particulate matter( ng·m－3 )

地区 粒径 As Cd Cr Cu Mn Ni Pb V Zn 文献

新加坡
PM10 1． 40 0． 12 1． 90 3． 97 1． 80 2． 90 3． 90 17． 90 17． 90
PM2． 5 0． 90 0． 19 3． 50 3． 10 0． 97 2． 18 3． 38 8． 17 28． 03

［11］

伯明翰 PM7． 2 0． 01 1． 30 0． 85 0． 08 0． 75 3． 60 ［13］
塞维利亚 PM0． 61 0． 05 2． 53 2． 42 0． 57 1． 70 2． 06 ［34］

巴基斯坦拉合尔
PM10 5． 50 46． 20 1． 11 9． 49 93． 00 2． 70 281． 60 1． 45 6380
PM2． 5 6． 48 50． 37 1． 15 5． 85 59． 20 1． 67 828 1． 25 6500

［33］

中国广东 PM2． 5 7． 913 1． 73 0． 50 11． 78 18． 91 1． 78 24． 6 233． 60 ［5］
中国北京 PM2． 5 8． 42 3． 18 1． 99 7． 84 30． 82 0． 30 49． 27 1． 43 412． 81 ［44］

中国南京
PM10 7． 19 1． 62 13． 30 36． 96 5． 01 4． 40 2． 20 111． 17
PM2． 5 18． 90 1． 79 21． 72 33． 85 4． 54 12． 99 1． 86 132． 49

［14］

中国贵阳 PM10 3． 33 26． 42 18． 58 6． 33 711． 92 ［45］
墨西哥 PM10 0． 44 13． 48 2． 83 2． 31 0． 47 9． 67 121． 58 ［46］

布宜诺斯艾利斯
PM2． 5—10 0． 62 1． 91 1． 99 3． 9 9． 50

PM2． 5 1． 75 3． 28 1． 74 6． 68 16． 44
［27］

中国澳门 PM10 2． 69 0． 57 4． 68 74． 09 3． 34 2． 91 1． 88 431． 86 ［28］
南极 PM10 0． 00064 0． 12 0． 0048 ［10］
中国东海 TSP 0． 74 0． 36 0． 24 28． 00 5． 50 0． 27 5． 60 1． 70 38 ［21］
平均值 6． 53 24． 41 1． 34 8． 57 20． 15 2． 17 116． 55 5． 70 1381． 14
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城 市 大 气 环 境 颗 粒 物 中 水 溶 性 Cu 平 均 浓 度 为 8． 57 ng·m－3，最 大 值 出 现 在 中 国 澳 门

( 74． 09 ng·m－3 ) ，最小值出现在英国伯明翰( 1． 30 ng·m－3 ) ，且在南极地区也有检出［10］． 港口城市水溶

性 Cu 浓度高有两个原因，首先港口城市颗粒物中 Cu 含量较高［27-31］，其次港口城市 Cu 的水溶性( 39．
58% ±14． 67% ) 比内陆城市( 13． 47% ±1． 18% ) 高，如新加坡和爱丁堡 Cu 的水溶性分别为 29． 11% 和

48%［11，32］; 中国东海上空大气颗粒物中 Cu 的水溶性为 51%［21］，即海洋气候更有利于水溶性 Cu 的

形成．
Mn 主要来自燃煤、工业排放和土壤的二次扬尘，水溶性 Mn 主要来自化石燃料燃烧和工业排

放［33］，因此发展中国家大气水溶性 Mn 浓度( 21． 70 ng·m－3 ) 比发达国家( 0． 85 ng·m－3 ) 高; 内陆城市

( 38. 71 ng·m－3 ) 比沿海城市( 2． 79 ng·m－3 ) 高． Mn 的水溶性也有相同的地域特征，且细粒子( 46． 45% ±
15. 04% ) 高于粗粒子( 34． 78% ±8． 93% ) ．

Ni 主要来自含镍矿石的精炼和含镍燃料的燃烧，城市大气水溶性 Ni 的平均浓度为 2． 17 ng·m－3，

其最大值出现在南京( 4． 77 ng·m－3 ) ．
V 大部分来自矿物燃料的燃烧，部分来自 V 冶炼厂、铁合金厂、热力发电厂等工业排放［2］，大气 V 水溶性

较高( 54． 55% ) ，水溶性 V 浓度最大值出现在新加坡． V 的水溶性临海城市( 61． 94% ±26． 35% ) 与内陆城市

( 17． 19%±10． 55% ) ，发达国家( 65． 02%±26． 12% ) 与发展中国家( 16． 78%±11． 42% ) 间差异较大．
综上所述，大气颗粒物中以上 9 种元素，除内陆城市 Cd 和 Zn 的水溶性略高于临海城市外，其他元

素的水溶性均表现为临海城市高于内陆城市; 发展中国家高于发达国家; 细粒子高于粗粒子．

表 2 水溶性金属元素在总金属含量中的比率( % )

Table 2 Proportions of water-soluble metal elements in the total metal content ( % )

地区 粒径 As Cd Cr Cu Mn Ni Pb V Zn 文献

林茨 PM10 13． 5 26． 2 48． 8 24． 5 ［8］

新加坡
PM10 17． 72 7． 19 3． 24 54． 38 17． 31 22． 14 25 29． 78 44． 2

PM2． 5 12． 60 45． 13 15． 96 20． 68 12． 88 24． 99 15． 17 24． 45 61． 15
［11］

巴基斯坦拉合尔
PM10 25 60 3． 7 13 31 15 6． 4 6． 9 58

PM2． 5 36 73 9． 6 13 37 38 23 19 65
［33］

中国广东 PM2． 5 32． 59 39． 04 6． 55 20． 55 30． 26 27． 56 12． 2 46． 28 ［5］

中国北京 PM2． 5 53． 87 20． 25 14． 83 16． 42 29． 58 12． 93 15． 87 43． 47 66． 78 ［44］

中国西安 PM2． 5 28． 72 42． 38 8． 85 29． 66 ［47］

爱丁堡
PM10 60 74 14 46 40 10 40 66 38

PM2． 5 64 75 28 50 45 45 50 80 75
［32］

塞维利亚 PM0． 61 24． 76 26． 44 32． 57 39． 58 3． 89 50． 49 ［34］

纽约 PM2． 5 84 12 5 84 64 88 88 90 ［23］

中国澳门 PM10 24． 06 10． 73 12． 30 19． 70 18． 77 5． 50 34． 12 29． 40 ［28］

东京 TSP 10． 09 26． 21 0． 33 11． 21 14． 99 1． 69 2． 32 31． 89 ［48］

中国东海 TSP 86 87 7． 8 51 49 26 45 55 84 ［21］

平均值 50． 98 55． 46 13． 47 33． 79 42． 46 31． 55 37． 69 54． 55 58． 65

3． 2 颗粒物重金属水溶性的影响因素

重金属水溶性可分为 3 类，第一类水溶性≥50%，包括 Zn、Cd、As 和 V，第二类水溶性在 10%—
40%之间，包括 Mn、Cu、Pb 和 Ni，第三类水溶性＜10%，包括 Hg、Al、Sn、Ag、Fe、Pt 和 Ti［13，34］． 从表 2 中可

以看出，水溶性从大到小依次为 Zn、Cd、V、As、Mn、Pb、Cu、Ni 和 Cr． 不同地区及不同时间下重金属水溶

性能力有较大差异，如中国澳门中山公园采样点颗粒物中 Cr、Ni、Cu 和 Zn 水溶性小于澳门大学，相差

19%—37% ; 而同一地点冬、夏季相差 1%—14%［28］． 大气颗粒物重金属水溶性受多种因素影响，不仅与

元素本身的化学性质有关，同时还与颗粒物粒径大小、酸碱性、重金属与颗粒物的结合方式、重金属的来

源等多种因素有关．
重金属水溶性与其来源密切相关． 人为源重金属通常比自然源水溶性高［35］，如机动车、垃圾焚烧和

植物燃烧排放的 Mn［36-37］、垃圾焚烧产生的 Cu［7，34，38］、燃烧和工业过程排放的 Ni［39］均比自然源相应元
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素的水溶性高． 不同人为源重金属水溶性也有较大差异，如煤燃烧排放的重金属的平均水溶性为 1%，

其中 Cd、Cu 和 Zn 的水溶性最高可达 30%［40-41］; 来自重油飞灰的重金属水溶性通常＞70%［42-43］，且燃烧

过程不同重金属水溶性也有差异，如高温燃烧排放的 Pb 和 Cd 的水溶性在伯明翰地区远高于塞维利

亚［13］． 研究表明重金属元素的水溶性与富集系数呈正相关，富集系数越高重金属水溶性越高: 富集系数

在 1 左右的重金属的水溶性约为 10%，包括 Al、Fe、Ti 和 Y; 富集系数在 2—10 之间的重金属的水溶性

在 10%—65%之间; 富集系数在 10—100 之间的重金属的水溶性差异较大，Mo 和 Sn 水溶性为 10%—
20%，Tl 则为 65% ; 富集系数≥100 的重金属的水溶性较高( ≥70% ) ［10，21］．

金属元素与颗粒物之间的结合方式对其水溶性也有较大影响． 含碳气溶胶中的重金属比含硅铝混

合物气溶胶中的更易溶于水． 一般情况下，含硅铝酸盐气溶胶中重金属水溶性为 2%—30% ; 含碳气溶

胶中重金属水溶性在 30%—100%之间［49］． 这可能与大气颗粒物的吸附解吸过程有关［50］，人为源排放

的非地壳金属元素易在颗粒物石墨碳表面形成吸附杂质或金属盐，从而提高含碳气溶胶中金属元素的

水溶性． 水溶性重金属的含量与颗粒物中元素碳的含量和化学组成有关［14］，因此富含黑碳的城市大气

颗粒物比不含碳的工业颗粒物含有更高浓度的水溶性重金属［51-52］．
颗粒物粒径大小对重金属的水溶性有重要影响，一般粒径越大重金属水溶性越低，即不同粒径颗粒

物重金属水溶性大小为: TSP＜PM10＜PM2． 5
［9，53-54］，因为小颗粒物比表面积大，可提供更多反应位点，如水

溶性 As 主要存在于粒径小于 2． 1 μm 的颗粒物中，最高可占总水溶性 As 的 80%［55］． 粒径对不同重金属

元素的影响不同: As、Cu、Cd、Pb、Mn 和 Zn 的水溶性在粒径 0． 44—0． 77 μm 达到最大值，但不同元素变

化趋势不同: As、Cu、Cd 和 Pb 随着粒径的减小呈单峰型变化，即水溶性随粒径的减小先升高后降低; 而

Mn 和 Zn 的水溶性则随粒径的减小而降低，呈线性变化［13，44］． 颗粒物粒径大小对重金属水溶性的影响

比较复杂，还需更深入的研究．
颗粒物酸碱性也会影响重金属的水溶性． 研究表明大气水溶性重金属含量与 SO2－

4 和 NO－
3 的含量间

有较好的相关性，即大气颗粒物的酸性会增强重金属的水溶性［56］，通常酸性颗粒物重金属的水溶性比

碱性颗粒物大． 在酸性颗粒物中 Cd、Cr、Cu、Fe、Mn、Pb 和 Zn 的水溶性随着酸性的减小而增大，As 的水

溶性随着酸性减小而降低． 颗粒物酸碱性对不同重金属水溶性的影响程度不同，由强到弱依次为 Cd、
As、Fe、Zn、Cr、Mn、Pb 和 Cu［44］． 但这种影响不是绝对的，例如向 Zn2+等溶液中加氨水，先生成 Zn( OH) 2

白色沉淀; 一旦氨水过量，沉淀便开始溶解，生成络合物 Zn( NH3 ) 2+
4 ，Cd2+ 也有同样的现象，所以颗粒物

重金属元素的水溶性在一定的酸碱性范围内可能与碱性呈正比或者与酸性呈正比．
除上述因素外，大气颗粒物的吸湿性、金属化合物种类对水溶性也有影响［23］，它们主要是通过影响

重金属元素在大气颗粒物中的迁移转化和形态来影响重金属的水溶性，所以将其放在后文与化合物形

态一同讨论．
3． 3 颗粒物中水溶性重金属元素可能的化合物形态

重金属元素以单体和多种化合物形态共同存在于大气颗粒物中，不同化合物间水溶性差异较大，影

响着该元素在大气颗粒物中的水溶性．
大气颗粒物中砷以三价和五价两种价态形式存在［57］，其中五价砷化物较多，占总砷含量的 81%—

99%［58-59］，虽然三价砷占总砷比例不高，但其毒性大也不容忽视［20，60-61］． 颗粒物 As 主要来自化石燃料

的燃烧，且以微溶于水的剧毒物 As2O3 为主，排放的 As2O3 一方面可以被迅速氧化为 As2O5，As2O5 在空

气中吸潮、溶于水形成砷酸; 另一方面，As2O3 微溶于水可直接形成亚砷酸，砷酸和亚砷酸可与碱反应生

成可溶性碱金属砷酸盐( Na3AsO4、KH2AsO4 等) 和碱金属亚砷酸盐( 如 NaAsO2、KAsO2 等) ，从而以水溶

性盐形式存在于大气颗粒物中［48］．
大气颗粒物中 Pb 以二价铅形式存在，主要化合物有硫酸盐、碳酸盐、氧化物、硝酸盐、卤化物和有机

含铅化合物等，其中硝酸盐和氯化物为水溶性组分． 颗粒物水溶性铅化物主要由大气二次转化形成． 尽

管化石燃料燃烧和垃圾焚烧排放的 Pb 化物主要为 PbS、PbO、PbSO4、PbCO3 和 PbCrO4 等［62］不溶于水的

化合物，但它们在大气中易被酸化形成可溶的硝酸盐和其他可溶性化合物; 而汽车尾气排放的 PbBrCl
可与( NH4 ) 2SO4 气溶胶迅速凝固形成可溶于水的 PbSO4·( NH4 ) 2SO4

［48］． 经过复杂的大气化学反应过

程，大气颗粒物中重金属 Pb 的水溶性较高，如上海地区大气颗粒物铅的主要化合物组成可能是 PbCl2、
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PbSO 和 PbO，其中水溶性 Pb 高达 41% ±4%［63］．
重金属 Zn 来源较多，有时被认为是汽车轮胎和材料磨损的标志性元素［64］． Zn 的氧化物不可溶，但

不溶的氧化物可经过硫酸化、硝化形成可溶性化合物［47］． 单颗粒气溶胶质谱研究发现，含锌颗粒物中存

在可溶性 ZnCl，同时含有硝酸、硫酸和大量的有机碳［65］． 推测大气颗粒物中水溶性 Zn 可能主要是以氯

化物、硫酸盐和硝酸盐的形式存在，也许还有少量的水溶性有机含锌化合物，具体的化合物种类还需要

进一步研究确定．
颗粒物水溶性 Cd 有多种来源，一部分来自焚化炉排放的可溶性氯化物，一部分来自不溶性金属 Cd

在大气中的转化，如来自有色金属业、电镀业和电焊业排放的不溶性氧化镉可以与大气中的弱酸、氨水

和其他物质( 硫酸盐和硝酸盐等) 反应生成水溶性 Cd 化物［21］． 因此，城区水溶性 Cd 几乎全部来自远距

离输送［34，52］． 大气颗粒物中 Ni 主要以水溶性 NiSO4 的形式存在，其余为不溶的 NiO 和复杂的氧化

物［39］; Mn 在 PM2． 5 中可能只以一种氧化物( Mn2O7 ) 形式存在; 颗粒物中水溶性 V 主要是重油燃烧排放

的水溶性相对较高的 V2O5 和 VOSO4
［66］; 大气的酸性较强( pH 1—5) ，六价铬主要以 HCrO－

4 和 Cr2O7
2－

两种形式存在，多与一些金属离子如 Pb2+、Cu2+、Zn2+形成难溶的铬酸盐，因此颗粒物中 Cr 的水溶性相对

较小［25，67］．
综上所述，污染源排放的重金属多为氧化物，金属氧化物的结合键能对重金属的水溶性有一定的影

响，结合键能大的氧化物不易发生大气化学反应，即重金属的水溶性与元素的氧化物键能呈反比［49，68］．
目前对大气颗粒物水溶性重金属元素形态方面的研究相对较少，且主要为对无机化合物的研究，而大气

中重金属的迁移转化是一个复杂的过程，它不仅与无机物反应同时也与有机物作用，且部分金属的有机

化合物具有生物可利用性和毒性，会对人体造成危害． 所以，不能忽视有机化合物参与的大气化学反应

过程．

4 结论

通过文献调研，9 种水溶性重金属浓度均表现为发展中国家高于发达国家，其中 Zn 浓度最高，平均

值达到 1381． 14 ng·m－3 ． 我国水溶性 As 污染严重，平均浓度已超出空气质量标准的浓度限值; 总 Pb 浓

度接近 WHO 空气质量标准的限值． 颗粒物重金属的水溶性受多种因素影响，通常重金属元素的水溶性

为: 人为源重金属水溶性高于自然源，含碳颗粒物重金属水溶性高于含硅铝酸盐颗粒物，细颗粒物高于

粗颗粒物，酸性颗粒物高于碱性颗粒物，但酸碱性对不同重金属的水溶性影响程度不同． 少部分水溶性

重金属是由污染源直接排放到大气中，大部分则是由不溶或难溶的化合物通过复杂的大气化学反应过

程形成的可溶性化合物． 虽然颗粒物水溶性重金属的研究已取得部分进展，但其粒径分布及在大气中的

转化机制还不明了，未来可以在该领域进行深入研究．
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