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摘　要　氯代多环芳烃（chlorinated polycyclic aromatic hydrocarbons，Cl-PAHs）是多环芳烃（polycyclic
aromatic hydrocarbons，PAHs）的一种衍生物，广泛存在于各种环境介质中. 一些 Cl-PAHs显示出与二噁

英相似的毒性特性，甚至更高的毒性当量（TEQs）. 了解 Cl-PAHs的来源和形成机制对于控制其排放和

降低人类暴露于这些有机污染物的风险有重要意义. 然而，目前关于 Cl-PAHs的来源、形成机制和环境

特征仍缺乏全面的了解. 该综述旨在总结 Cl-PAHs在水环境中的污染现状与来源、毒性、光化学形成机

理以及 PAHs光致氯代影响因素，并对今后的 PAHs光致氯代研究方向进行了展望，进而为该类化合物

的环境污染及生态风险评估提供相应参考.
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Research advances on photochemical generation and influencing
factors of chlorinated polycyclic aromatic hydrocarbons in water

environment

CAI Beichuan　　HU Xuefeng **　　LI Yujie　　BAI Yaxing
（School of Environmental Science and Engineering, Shaanxi University of Science and Technology, Xi'an, 710021, China）

Abstract　Chlorinated  polycyclic  aromatic  hydrocarbons  (Cl-PAHs),  the  derivatives  of  polycyclic
aromatic hydrocarbons (PAHs), are widely present in various environmental media. Some Cl-PAHs
display  similar  toxic  properties  and  even  higher  toxic  equivalent  quantities  (TEQs)  than  dioxins.
Understanding the sources and formation mechanisms of Cl-PAHs is important for controlling their
emissions  and  reducing  the  risk  of  human  exposure  to  these  organic  pollutants.  Nevertheless,
comprehensive knowledge on the sources, formation mechanisms, and environmental characteristics
of Cl-PAHs is lacking. Here,  this review summarized the current pollution status,  sources,  toxicity,
photochemical  formation  mechanisms  of  Cl-PAHs,  and  photochlorination  influencing  factors  of
PAHs  in  water  environment.  Furthermore,  this  review  recommended  future  research  directions  for
PAHs photochlorination and then provided corresponding references for the environmental pollution
and ecological risk assessment of this class of compounds.
Keywords　PAHs，Cl-PAHs，photochlorination，chlorination mechanism.

 

氯代多环芳烃 （ chlorinated  polycyclic  aromatic  hydrocarbons,  Cl-PAHs） 是多环芳烃 （ polycyclic
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aromatic hydrocarbons, PAHs）苯环上的一个或多个氢原子被氯原子取代的 PAHs衍生物[1]. 工业的热处

理 [2]、金属二次冶炼 [3 − 4]、自来水消毒 [5 − 6] 和垃圾的排放 [7] 都会产生 Cl-PAHs. 一些 Cl-PAHs比母体

PAHs显示出更强的致癌、致畸毒性，作为新型持久性污染物长期存在于人类生活环境中，对人类的生

活健康有潜在威胁[8]. PAHs光化学过程被认为是水体环境中 Cl-PAHs的主要来源之一. 氯离子（Cl−）浓
度较高的潮间带、河流和氯碱厂附近沼泽的沉积物中，Cl-PAHs含量丰富，其中 6-氯苯并 [a]芘、1-氯
芘、9,10-二氯蒽、9-氯菲、2-氯芴和 9-氯芴等 Cl-PAHs含量高达 24.1 ng·g-1[9 − 12]. 有学者在模拟潮间带反

应体系中加入 6种 PAHs（萘、菲、蒽、荧蒽、芘、苯并 [a]芘），经光照后均检测到了其氯代产物[13].
天然水中 Cl-PAHs的光化学生成（光致氯代）主要包括两种机制：直接光转化和间接光转化[14]. 直

接光转化是 PAHs分子吸收紫外或可见光区域内的光子能量，跃迁到激发态，通过激发态或其进一步

转化生成的自由基与 Cl−发生反应生成 Cl-PAHs. 间接光转化是由另外一个化合物（敏化剂）吸收光子，

产生活性自由基，诱导 Cl−向氯自由基（Cl·）转化，从而引发 PAHs向 Cl-PAHs转化.
光转化是水体中 Cl-PAHs生成的主要途径之一，研究 PAHs的光致氯代过程和机理，有利于更好

地了解其在环境中的迁移转化规律. 本文针对 Cl-PAHs污染现状与来源、毒性、光稳定性、光化学产

生机理和光致氯代影响因素等几个方面进行综述. 

1    水环境中氯代多环芳烃的污染现状与来源、毒性、光稳定性（Pollution status, sources, toxicity, and

photostability of chlorinated PAHs in water environment）

城市化和工业活动产生的废水具有高浓度 Cl-PAHs[2,7]，而自然产生的 Cl-PAHs主要源于 PAHs的
光致氯代反应 [9]. Cl-PAHs的高光稳定性造成了其在水环境中的持久性，同时由于 Cl-PAHs的毒性作

用，人类患癌的风险大幅度增加. 因此下文对水环境中 Cl-PAHs的污染现状与来源、毒性、光稳定性进

行了总结，为 Cl-PAHs的健康风险评估提供一定参考. 

1.1    水环境中氯代多环芳烃的污染现状、来源

自然水环境中大多数 Cl-PAHs 因水溶性较低，主要被吸附在悬浮颗粒物和沉积物上. 近年来，诸多

学者就水环境中沉积物及悬浮性颗粒物所吸附的 Cl-PAHs进行探究，进而阐述水污染状况，详见表 1 .
Ohura等[17] 对中国黄海、斯里兰卡康提湖和尼甘布泻湖（受工业化影响区域）中水体沉积物进行探究，

发现约 20 种 Cl-PAHs存在于水体沉积物中，主要以 6-氯苯并芘（平均浓度为 0.24 ng·g−1）、1-氯芘（平均

浓度 0.16 ng·g−1）、8-氯荧蒽（平均浓度为 0.065 ng·g−1）为主. Wang等[18] 在中国毛威海湾的沉积物上检

测到 18种 Cl-PAHs，其中 9-氯菲（平均浓度为 1.12 ng·g−1）含量最高. Yuan等[12] 在中国珠江水域的悬浮

性颗粒物上检测到 8种 Cl-PAHs，以 9-氯菲（平均浓度 107.6 ng·g−1）、蒽的一氯代产物（2-氯蒽和 9-氯蒽

（平均浓度为 72.4 ng·g−1））、2,7-二氯芴（平均浓度为 63.9 ng·g−1）为主. 目前，随着城市化和工业活动增

加，水环境中 Cl-PAHs污染程度不断加深，如废物焚烧会产生 PAHs二氯衍生物[19]、二次铅冶炼厂烟囱

气体包含菲的氯代产物[20] ，上述污染源的 Cl-PAHs会在河流、海洋和地下水中富集，进而危害人类健

康. 使用次氯酸对自来水消毒会产生 Cl-PAHs已被研究报道. Shiraishi等[15] 在自来水中检测到萘、菲、

芴和荧蒽的氯代衍生物（Cl-PAHs总浓度为 10−1—10−2 ng·L−1 ）. Wang等[16] 在中国河南自来水样中检测

到 9,9-二氯芴 （ 平均浓度为 0.9  ng·L−1） 、 9-氯菲 （ 平均浓度为 0.9  ng·L−1） 、 2-氯蒽 （ 平均浓度为

0.9 ng·L−1） 、9,10-二氯蒽（平均浓度为 0.9 ng·L−1） 、1-氯芘（平均浓度为 0.9 ng·L−1）等 5种 Cl-PAHs.
Sankoda等[9] 研究了阿奥罗滩涂、菊池川河和白川河内 Cl-PAHs的分布，发现上述地区水环境中存在

多种 Cl-PAHs，主要以 2-氯蒽（平均浓度为 63.77 ng·g−1）、9,10-二氯蒽（平均浓度为 604.2 ng·g−1）为主，

这主要源于 PAHs在海水中的光致氯代反应. 

1.2    毒性

由于 Cl-PAHs与 PAHs在环境中的生物积累性和难降解性，暴露于这种受控物质会增加人类患癌

症的风险，有文献[8, 21] 报道了基于酵母细胞检测的芳基碳水化合物受体（AhR）介导的毒性潜能（公式

①），能够有效预测分析环境 Cl-PAHs与 PAHs的过量毒性和毒性当量（TEQs）.

TEQ =
∑

[Ci]×REPBaPi/60 （①）
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其中，Ci 表示每种 Cl-PAHs和 PAHs的浓度；REPBapi 表示每种 Cl-PAHs和 PAHs单体基于酵母实验系

统里获得的相对于 BaP相对毒性潜力[22]. 一些典型母体 PAHs及其 Cl-PAHs相对毒性潜力如表 2 所示.
一般来说，Cl-PAHs相对毒性潜力主要取决于化合物结构尺寸及氯原子在 PAHs分子上的取代数量[7]，

如低分子量 PAHs的氯代产物（蒽、菲、芴的氯代产物）呈现出比母体更强的相对毒性潜力，其相对毒

性潜力随着氯代程度而增加. 而高分子量 Cl-PAHs（芘、䓛、苯并 [a]蒽的氯代产物）并未呈现上述规律.
除上述规律外，氯原子在 PAHs分子上的取代位点的不同也会影响其相对毒性，例如 3,9-二氯菲的毒性

（REPBapi=0.32）强于 1,9-二氯菲（REPBapi=0.12）和 9,10-二氯菲（REPBapi=0.16），9-氯蒽（REPBapi=0.03）和

1-氯蒽（REPBapi=0.03）的毒性弱于 2-氯蒽（REPBapi=0.1）.
 
 

表 1    水环境中 Cl-PAHs污染现状

Table 1    Current pollution status of Cl-PAHs in water environment
 

时间
Year

基质类型
Type of matrix

地点
Location

主要Cl-PAHs
Main PAHs

参考文献
Reference

1985 自来水 日本 筑波 萘、菲、芴和荧蒽的氯代衍生物 [15]

2015 自来水 中国 河南 9,9-二氯芴、9-氯菲、2-氯蒽、9,10-二氯蒽，1-氯芘 [16]

2004 沉积物
中国 黄海

斯里兰卡 康提湖
斯里兰卡 尼甘布泻湖

6-氯苯并芘、1-氯芘、8-氯荧蒽 [17]

2014 沉积物 中国 毛威海 9-氯菲 [18]

2012 沉积物
亚洲 阿奥罗滩涂
亚洲 菊池川河
亚洲 白川河

2-氯蒽、9,10-二氯蒽 [9]

2016 悬浮性颗粒物 中国 珠江 9-氯菲、2-氯蒽、9-氯蒽、2,7-二氯芴 [12]
 

 
 

表 2    PAHs 和 Cl-PAHs相对毒性潜力
Table 2    Relative toxicity potential of PAHs and Cl-PAHs

 

化合物
Compounds

缩写
Abbreviation

REPBapi[19]

1-氯蒽 1-ClAnt 0.03
2-氯蒽 2-ClAnt 0.1
9-氯蒽 9-ClAnt 0.03

9,10-二氯蒽 9,10-Cl2Ant 0.2
9-氯菲 9-ClPhe 0.03

1,9-二氯菲 1,9-Cl2Phe 0.12
3,9-二氯菲 3,9-Cl2Phe 0.32
9,10-二氯菲 9,10-Cl2Phe 0.16
3,9,10-三氯菲 3,9,10-Cl3Phe 0.77

3-氯芴 3-ClFluor 0.17
8-氯芴 8-ClFluor 0.18

3,8-二氯芴 3,8-Cl2Fluor 5.7
6-氯䓛 6-ClChry 2.1

6,12-氯䓛 6,12-Cl2Chry 0.03
1-氯芘 1-ClPyr 0.1

7-氯苯并[a]蒽 7-ClBaA 0.83
7,12-二氯苯并[a]蒽 7,12-Cl2BaA 0.1
6-氯苯并[a]芘 6-ClBaP 0.09

蒽 Ant 0.01
菲 Phe 0.004
芴 Flu 0.01
芘 Pyr 0.05

苯并[a]蒽 BaA 1.4

䓛 Chr 2.5
苯并[a]芘 BaP 1
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1.3    光稳定性

了解 PAHs和 Cl-PAHs在环境中的光稳定性对于阐明其环境行为具有重要意义. 有研究以 450 W
高压汞灯为光源，在恒温水浴（25℃）的转盘光反应器中，研究了 PAHs和 Cl-PAHs在正己烷中的光降

解，反应符合一级反应动力学. PAHs和 Cl-PAHs的光降解速率常数、半衰期（光稳定性）和分子极性

（偶极矩）如表 3所示[23 − 24]. Cl-PAHs呈现出比对应母体 PAHs更大的分子极性，有理论认为化合物的极

性影响其在乙腈/水混合极性溶液中的光稳定性，但 Cl-PAHs光解速率常数和半衰期与分子极性之间

没有显著相关性[24]. 菲的氯代产物（9-氯菲、3,9-二氯菲、9,10-二氯菲、3,9,10-三氯菲）、多氯二苯并对二

噁英（PCDD）和多氯二苯并呋喃（PCDF）的光降解实验表明，光稳定性随着氯代程度的增加而增强[25].
将 Cl-PAHs的光稳定性与母体 PAHs的光稳定性进行比较，发现半衰期的增加顺序如下： 苯并 [a]芘
<苯并 [a]蒽 < 芘< 菲 < 芴. 这一趋势与相应的 Cl-PAHs的光稳定性基本一致，由此推论，Cl-PAHs的光

稳定性可能强烈依赖于母体 PAHs的光稳定性[24]. 然而，菲的氯代产物（9-氯菲、3,9-二氯菲、9,10-二氯

菲、3,9,10-三氯菲）和 1-氯芘的降解速率均高于相对应的母体 PAHs，而 7-氯苯并 [a]蒽和 6-氯苯并

[a]芘在辐射光的照射下则比各自的母体 PAHs更稳定.
 
 

表 3    PAHs和 Cl-PAHs的光降解速率常数、半衰期和偶极矩

Table 3    Photodegradation rate constants, half-lives, and dipole moments of PAHs and Cl-PAHs
 

化合物
Compounds

光降解速率常数/h-1[23]

Photodegradation rate constants
半衰期/h[23]

Half-lives
偶极矩/ C·m[24]

Dipole moments
9-氯菲 0.089 7.8 2.531

3,9-二氯菲 0.082 8.5 0.652

9,10-二氯菲 0.049 14.2 3.844

3,9,10-三氯菲 0.048 14.4 2.391

3-氯芴 0.004 158 2.188

8-氯芴 0.018 38.1 3.231

3,8-二氯芴 0.0035 198 0.802

1-氯芘 0.315 2.2 2.829

7-氯苯并[a]蒽 0.104 6.7 2.584

6-氯苯并[a]芘 0.243 2.9 2.861

菲 0.035 19.7 0.060

芴 0.031 22.4 0.414

芘 0.203 3.4 0.003

苯并[a]蒽 0.221 3.1 0.124

苯并[a]芘 1.67 0.4 0.054
 
 

2    水环境中氯代多环芳烃光化学生成机理 （Photochemical  generation  mechanism  of  chlorinated

polycyclic aromatic hydrocarbons in water environment）

·O−2 HO·

水环境中 PAHs的间接和直接光转化都会导致 Cl-PAHs的生成. 已有研究表明，PAHs的间接光致

氯代（Cl·与 PAHs发生亲电反应）是形成 Cl-PAHs的重要途径[19]. 而 Cl-PAHs还可以通过直接光转化生

成. 在光敏化过程中，PAHs吸收太阳光后，自身被激发到单线态（1PAH*），1PAH*可以通过与氧气系统

间能量交换生成三线态多环芳烃（3PAH*）或通过光电离生成多环芳烃自由基阳离子（PAH+·），同时伴

随着单线态氧（1O2）、超氧自由基（ ）和 等活性氧物种的生成[26 − 28]. 由 PAHs的不同激发态、自由

基中间体等与 Cl−进一步反应生成 Cl-PAHs.
 

2.1    间接光转化

h+VB

有机物的间接光致氯代反应已有一些报道，一般认为是通过间接光解形成的 Cl·与有机物反应生

成[29 − 34]. 含氯有机物（多氯联苯和多氯苯酚等）在光降解或光催化过程中会进行脱氯反应生成 Cl·[35, 36].
Cl·还可以通过半导体光催化剂受光激发产生的空穴（ ）氧化 Cl−生成，例如 AgCl半导体在光照下生

3462 环　　境　　化　　学 43 卷



HO·
ClOH-·

Cl-2· Cl-2·

成 Cl·（方程式 1） [37]. 此外，Fe（Ⅲ）经光照生成的羟基自由基（ ）和 Cl−反应（方程式 2-4）或 Fe（Ⅲ）

和 Cl−的络合物经光照也会生成 Cl·（方程式 5） [34]. 方程式 4中的 自由基，在酸性条件下解离平

衡利于向生成 Cl·的方向进行，而方程式 5中 Fe（Ⅲ）和 Cl−的配位形式也在酸性条件下占主导地位（碱

性条件下 Fe（Ⅲ） 则主要和 OH-形成配合物），因此 Cl·主要在酸性条件下生成. 当体系的 pH>7.5，Cl·几
乎不生成 [38, 39]. 方程式 6 中 Cl·与 Cl-进一步反应生成二氯阴离子自由基 （ ） ，Cl·与 攻击

PAHs生成 Cl-PAHs（方程式 7），且 Cl-PAHs的生成量随着 pH值的降低而增加[26]. 但实际上 PAHs在酸

性盐水中的光致氯代产率极低，理论上 Cl-PAHs的生成量是实际观测到的 50-1000倍 . 这是由于

PAHs在发生光致氯代反应的同时，PAHs和 Cl-PAHs自身也发生了光降解，因此在反应过程中氯代产

物的生成量呈现先增加后减少的动态趋势[26].

h+VB+Cl
−→Cl ·+h+VB （1）

FeOH2++hv→Fe2++HO· （2）

Cl−+HO ·↔ClOH−· （3）

ClOH·−+H+↔Cl ·+H2O （4）

[FeClx]3−x
+hv↔[FeClx−1]3−x

+Cl· （5）

Cl ·+Cl−↔Cl−2 · （6）

PAHs+Cl·/Cl−2 ·→Cl−PAHs （7）

Cl·

Cl−2 ·

根据理论计算，自由基对芳香环上特定碳的反应优先性可通过前沿电子密度（FED）理论预测 [40].
除了对称和能量相同的位点，不同芳香环位点上的氢被 取代，可以生成不同取代程度与取代位点的

PAHs氯代衍生物[19]. 例如蒽（Ant）（图 1）反应活性最强的位点在 9号位和 10号位，其次是 1号和 2号

位. 因此 9号位和 10号位被 Cl·/ 攻击的概率最高，Cl·取代 9号位的氢，生成 9-氯蒽，而后在 10号位

进行二次氯化反应，生成 9,10-二氯蒽[19]. 这跟实验中蒽经过光致氯代反应生成 9-氯蒽、9,10-二氯蒽等

氯代产物得到的结果相一致[10, 40].
  

图 1    蒽的分子结构图

Fig.1    Molecular structure diagram of anthracene 

  

2.2    直接光转化 

2.2.1    激发态途径

Yang等 [41] 发现在不存在其他光敏物质，含有氯化钠的乙腈:水为 1:9的溶液中，苯并 [a]芘（BaP）

经模拟太阳光照射后检测到有 6-氯苯并 [a]芘（6-ClBaP）产生. 这是由 BaP受光激发，生成的激发态络

合物和 Cl-反应生成的. PAHs在经光激发后生成1PAH*，1PAH*首先与氧气发生能量转移，1PAH*转变为
3PAH*，随后3PAH*与氧气形成络合物，然后转化为 PAHs和1O2 的络合物中间体，最终与 Cl−反应生成

Cl-PAHs（图 2）. 3PAH*的能量转移在碱性介质中比酸性介质中更有效，促进 PAHs与氧气激发态络合物

的形成[42, 43]，因此该途径在碱性水体中更易发生.
 
 

图 2    PAHs光致氯代激发态途径

Fig.2    Photochlorination of PAHs via excited state pathway 
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2.2.2    阳离子自由基途径

·O−2

Cl-PAHs的形成也可能由光激发单线态多环芳烃的单电子氧化引起，这种机制也强烈依靠氧气的

存在. 这是由于 PAHs在有机极性介质中很容易发生电荷转移，从而产生 PAH+·[44]. PAHs的单线态失去

电子产生 PAH+·，氧气得到电子产生 . 下一步，Cl-作为弱亲核试剂，攻击 PAH+·中的离域碳正离子.
随后，经氧气氧化和脱质子，得到最终产物 Cl-PAHs（图 3）[28]. PAHs吸收能量或者电子转移产生的活性

中间体（3PAH*、PAH+·）和 Cl−反应是直接光转化生成 Cl-PAHs的主要途径，同时由于 PAHs活性中间体

反应活性的差异性，导致 PAHs的反应途径不同.
 
 

图 3    PAHs光致氯代阳离子自由基途径

Fig.3    Photochlorination of PAHs via cationic free radical pathway 

 

水中 PAHs氯代反应的间接光转化途径是其它光敏物质被激发，产生 Cl·，引发 PAHs的氯代，低

pH值有利于 Cl·的生成及进一步的氯代反应. 水体组成复杂，天然水体通常为中性或弱碱性，含高浓

度 Cl−的海水及盐湖水偏弱碱性 ，印度的洛纳尔湖 pH值甚至达到 10.5[45]. 以 Cl·的途径形成的

Cl-PAHs比较困难，而且 Cl·很容易被水中的其它物质淬灭，因此 Cl·能够有效进攻低浓度目标有机污

染物的几率较低. 中性及弱碱性条件下有机物自身受光激发，同时与水中的氧气进行电子和能量转移，

通过生成的活性中间体（3PAH*、PAH+·）和 Cl−反应生成氯代产物的几率则会大幅度增加. 由此可以推

测：水体环境中 Cl-PAHs是主要通过直接和间接光转化两种途径生成的，这两种途径相互竞争、相互

补充，共同影响自然水体环境 Cl-PAHs的光化学形成 （如图 4所示）.
 
 

图 4    直接和间接光转化两种氯代反应途径的示意图

Fig.4    Schematic diagram of the two chlorination reaction pathways: direct and indirect phototransformation
 

  

3    水环境中多环芳烃的光致氯代影响因素（Influencing  factors  of  photochlorination  of  polycyclic

aromatic hydrocarbons in water environment）

自然水体是一个复杂的多组分体系，无机离子、溶解性有机物（DOM）以及悬浮性颗粒物等环境物

质，能够产生活性自由基或淬灭 PAHs激发态，从而抑制或促进 PAHs的光致氯代反应[46 − 48]. 下文将会

具体综述不同环境物质对 PAHs光致氯代反应的影响. 

3.1    DOM
除人为向自然水体环境中排放的有机物外，自然水域中存在着许多的 DOM，例如富里酸（FA）和

腐殖酸（HA）. 它们具有强光敏化能力，可以吸收太阳光，同时含有羧基、羰基、醇羟基、甲氧基、醌基

等多种功能基团，能够产生许多活性自由基物种，攻击环境中的化学物质并引发其降解 [49-50]. FA和
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·O−2

HA作为 DOM对 Cl-PAHs的光转化有着不可忽视的作用. 一些研究认为 DOM会促进 PAHs的光转

化，这是由于 HA和 FA等 DOM具有强光敏性和许多功能性基团. 首先 DOM吸收光子能量生成为单

线态溶解性有机物（1DOM*）和三线态溶解性有机物（3DOM*）（方程式 8），然后与氧气发生能量或电子

转移生成1O2、 等活性氧物种（方程式 9-12），增强了 PAHs的在水体环境中的间接光降解[46, 51 − 53]. 另
外 DOM能够影响卤素离子的存在形式，例如3DOM* 与 Cl−反应生成 Cl·（方程式 13）[54]，生成的 Cl·会引

发 PAHs的间接光致氯代反应[26].

DOM+hv→1DOM*→3DOM* （8）

3DOM*+O2→DOM+ 1O2 （9）

3DOM*→[DOM+ ·+e−] （10）[
DOM+·+e−

]
→DOM+ ·+e−aq （11）

O2+ e−aq→·O−2 （12）

3DOM*+Cl−→DOM−·+Cl· （13）

另外有研究得出相反的结论，PAHs自身也能够吸收一定波长的光进行直接光解 [55]，而 DOM对

PAHs的光吸收有竞争作用，PAHs吸收的光子数减少，最终抑制 PAHs的直接光降解. 公式②—⑤可以

计算光屏蔽因子 θ，从而得到 DOM在 PAHs光转化过程中的屏蔽影响程度. 若 θ 小于 1，则说明还有其

他效应抑制 PAHs的光降解 [49-50]，例如 PAHs与 DOM的结合可以将其激发单线态或三线态淬灭为基

态，从而降低 PAHs的光降解速率.
相对分子质量较大的芘和 FA具有更高的结合常数，随着 FA的浓度增加，芘的速率常数会呈现出

较大程度的降低[56]，这种结合效应可能会影响 PAHs的直接光致氯代反应[41]. 同时由于相对分子质量

较大的 PAHs具有更大摩尔吸光系数和吸收波长范围，光屏蔽效应对相对分子质量较大的 PAHs光转

化过程影响更大[57].

S =
kPAHs+Cl−+DOM

kPAHs+Cl−
（②）

kPAHs+Cl−+DOM

kPAHs+Cl−

S 为实际光屏蔽因子； 为在含有 DOM的氯化钠溶液中 PAHs的光降解速率常数；

为 PAHs在氯化钠溶液中的光降解速率常数.

α =
A
bc

（③）

Aα 为 DOM水溶液在特定波长下的吸收系数 cm−1；  为 DOM水溶液在特定波长下的吸光度；b 为

光程长度 cm；c 为 DOM溶液的浓度 mol·L−1.

S λ =
1− e−αλl

αλl
（④）

Sλ 为理论光屏蔽因子；l 为光程长度 cm.

θ =
S
S λ

（⑤）

θ 为光屏蔽因子. 

3.2    无机离子

HO·
HO·

HO·

自然水域中含有众多的无机离子，其中一些具有反应活性的离子在 PAHs的光转化过程具有重要

的影响 . 海水中常见的 CO3
2−、  HCO3

−、Br−和 I−可以与 发生反应生成相应的自由基（方程式 14—
16）[47, 49]，这就意味着无机离子会与 PAHs竞争 等活性氧自由基，降低 PAHs的光降解速率. 同时由

于无机离子对 的竞争，水体中 Cl·的含量减少，降低了 PAHs与 Cl·的碰撞机率，从而会影响

PAHs的间接光致氯代反应.
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CO2−
3 +H2O→HCO−3 +OH

− （14）

HCO−3 +HO ·→CO−3 ·+H2O （15）

Br−/I−+HO ·→Br · /I ·+OH− （16）

HO· ·O−2 HO·
水体环境中硝酸盐（NO3

-）和亚硝酸盐（NO2
-）具有光敏性，能够吸收 300—355 nm波长下的光，产

生 、 等活性氧自由基（方程式 17—19）.  被 Cl−淬灭，生成 Cl·，可能引发 PAHs的间接光致氯

代反应. 另一方面，NO3
-和 NO2

-会竞争性吸收光，PAHs吸收的光子变少，抑制了 PAHs光降解[58].

NO−3 +H
++hvNO2 ·+HO· （17）

NO−2 +hv→NO2 ·+e−aq （18）

e−aq+O2→ ·O−2 （19）
 

3.3    悬浮性颗粒

e-CB
h+VB h+VB

h+VB
HO· e-CB ·O−2

二氧化硅（SiO2）、氧化铝（Al2O3）、二氧化钛（TiO2）等作为天然的悬浮性颗粒物在地表水中普遍存

在. PAHs具有疏水性，倾向于吸附在尺寸较小、比表面积大的悬浮性颗粒物上，同时悬浮性颗粒物具

有光敏性，能有效诱导 PAHs的光降解[12]. 例如锐钛矿相二氧化钛的导带（CB）和价带（VB）之间的带隙

为 3.2 eV，在紫外光（315—400 nm）照射下 VB电子被激发并移动到 CB生成导带电子（ ），在 VB生

成空穴  （方程式 20 ） [59].  具有氧化性 ，能够将 PAHs的激发态 3PAH*氧化为 PAH+·（方程式

21—22），PAH+. 的形成增强了 PAHs的光降解速率 [41, 44].  还会氧化水分子和 Cl−生成氧化性较弱的

和 Cl·， 能够与氧气反应生成 （方程式 23—24），光照射下颗粒物表面还可以产生1O2，这些活

性物种在颗粒物表面的积累增强了 PAHs的光降解[48]. 在含有悬浮性颗粒物的体系中，由于颗粒物自

身和活性氧物种的催化氧化作用，增强了 PAHs的光降解，3种悬浮性颗粒物上 PAHs光降解速率按以

下顺序递增：SiO2 < Al2O3 < TiO2
[44]. 同时，在研究中发现 BaP在悬浮性颗粒表面也生成了 6-ClBaP，

6-ClBaP在颗粒物表面的生成量按以下顺序依次递减：SiO2 > Al2O3 > TiO2，PAHs在颗粒物表面的光降

解率增加，氯代产物的含量却降低，因此可以推测：PAHs的光解途径与氯代途径彼此竞争、共同诱导

着 PAHs的光转化[41].

TiO2+hv→h+VB+ e
−
CB （20）

PAHs+hv→1PAH*→3PAH*
（21）

3PAH*
+TiO2→PAH+· +TiO−2 （22）

h+VB+H2O→HO ·+H+ （23）

e−CB+O2→·O−2 （24）
 

4    结论与展望（Conclusions and outlooks）

综上所述，Cl-PAHs作为一种新型持久性污染物具有毒性和光稳定性，会威胁环境及人体健康，因

此深入探究 Cl-PAHs在水环境中的光化学生成机理及环境因素对光致氯代反应的影响具有重要意义.
但实际水体是极其复杂的系统，各种环境因素综合影响下，实际水体中 Cl-PAHs的主要光致氯代生成

途径是目前研究的难点. 总结相关研究现状及进展，今后研究应对以下几个方面进一步拓展和深入：

（a）完善水中各种环境因素对 PAHs光致氯代的影响并结合实际水体进行探究；（b）探究水中 PAHs直
接和间接光转化对光致氯代反应的贡献度；（c）研究水中 PAHs直接光转化过程中活性中间体（3PAH*、

PAH+·）对于光致氯代反应的贡献度；（d）进行水中高分子量 Cl-PAHs光化学生成的研究；（e）深入研究

水中多氯取代 PAHs的直接光反应生成机制. 望本文能引起未来对 Cl-PAHs的认识和关注，进一步阐

明 Cl-PAHs在水环境中的光化学生成机制及迁移转化规律，为环境污染风险评估提供更多的理论依

据，以便对 Cl-PAHs进行污染防治.
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