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燃煤过程中持久性有机污染物排放研究进展
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摘要:燃煤过程中产生的持久性有机污染物(ＰＯＰｓ)因环境持久性、生物蓄积性和毒性效应成为全球环境治理焦点ꎮ 该

文系统梳理了燃煤中多环芳烃(ＰＡＨｓ)、卤代多环芳烃(ＨＰＡＨｓ)、多氯联苯(ＰＣＢｓ)及二噁英类(ＰＣＤＤ / Ｆｓ)等 ＰＯＰｓ 的形

成机制、排放特征、控制技术及健康风险ꎮ 研究表明ꎬＰＯＰｓ 生成受化学动力学路径(前驱物生成、卤代反应、表面催化合

成)和燃烧条件、煤质特性、飞灰催化等多因素耦合调控ꎬ其排放强度由燃烧条件、煤质特性与末端治理技术的协同效应

决定ꎮ 不同燃烧设备 ＰＯＰｓ 排放存在显著异质性ꎬＰＡＨｓ 主要富集于细颗粒物上ꎬＨＰＡＨｓ 和 ＰＣＢｓ 排放受煤质与燃烧技术

影响显著ꎮ 当前ꎬ燃烧前处理、过程控制及后处理技术已实现部分 ＰＯＰｓ 减排ꎬ但在新型污染物识别、跨介质迁移解析及

全球治理框架完善仍需突破ꎮ 人体通过吸入、饮食等途径暴露于 ＰＯＰｓꎬ可致呼吸、免疫和生殖系统疾病ꎬ部分区域健康

风险超安全阈值ꎮ 未来研究需聚焦新型污染物特性、优化协同减排技术体系ꎬ并完善多介质风险评估框架ꎮ
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　 　 随着全球能源需求的持续增长ꎬ燃煤在电力生产、工业供热等领域占据重要地位[１]ꎮ 然而ꎬ燃煤过程中

释放的持久性有机污染物(ｐｅｒｓｉｓｔｅｎｔ ｏｒｇａｎｉｃ ｐｏｌｌｕｔａｎｔｓꎬＰＯＰｓ)因其环境持久性、生物蓄积性和毒性效应ꎬ已成

为全球环境治理的严峻挑战ꎮ 这类污染物主要包括多环芳烃(ＰＡＨｓ)、卤代多环芳烃(ＨＰＡＨｓ)、多氯联苯

(ＰＣＢｓ)和二噁英类(ＰＣＤＤ / Ｆｓ)等ꎬ其生成与煤的不完全燃烧、燃料氯元素赋存及飞灰催化作用密切相关[２￣３]ꎮ
我国作为煤炭消费大国ꎬ燃煤电厂和工业锅炉是 ＰＯＰｓ 的重要排放源[４￣５]ꎮ 近年来ꎬ相关研究已取得显

著进展:在排放特征方面ꎬ已明确超临界机组排放的 １６ 种优控 ＰＡＨｓ 占比超 ７０％[６]ꎬ工业锅炉因燃烧不稳定

导致氯代芳烃排放占比超 ３０％[７￣９]ꎬ且细颗粒物(ＰＭ２.５)对高环 ＰＡＨｓ 的富集率超 ７０％[１０]ꎬ显著增强其跨境

迁移与呼吸暴露风险[１１]ꎻ在形成成机制上ꎬ揭示了低温燃烧使 ＰＡＨｓ 生成量增加[１２]、煤中氯质量分数>０.２％
时 ＨＰＡＨｓ 和 ＰＣＤＤ / Ｆｓ 呈指数增长[１３￣１４]、飞灰过渡金属催化氯代反应等关键路径[１５￣１９]ꎻ在控制技术领域ꎬ富
氧燃烧、活性炭吸附及低温等离子体耦合催化等技术已实现部分 ＰＯＰｓ 减排[２０￣２２]ꎬ生物修复技术的突破也为

燃煤飞灰中 ＰＯＰｓ 的原位治理提供了新思路[２３]ꎮ
虽然我国重点行业二噁英排放强度已显著下降ꎬ但 ＰＯＰｓ 的全面控制仍面临多重瓶颈:其一ꎬ二次转化

机制不明ꎬ挥发性有机物(ＶＯＣｓ)作为 ＰＯＰｓ 前体ꎬ其臭氧生成潜势与二次有机气溶胶(ＳＯＡ)贡献率缺乏量

化模型ꎬ煤化工 ＶＯＣｓ 排放中氧挥发性有机物(ＯＶＯＣｓ)占比 ７６.５％ꎬ是 ＳＯＡ 生成的关键未控因子[５]ꎻ其二ꎬ
多介质迁移规律缺失ꎬＰＯＰｓ 在塌陷区水体￣底泥￣土壤系统中的界面行为及煤矸石复杂基质吸附机制尚未明

图 １　 燃煤 ＰＯＰｓ 形成－排放－控制－健康风险流程图

Ｆｉｇ.１　 Ｆｌｏｗｃｈａｒｔ ｏｆ ｆｏｒｍａｔｉｏｎ ｅｍｉｓｓｉｏｎ ｃｏｎｔｒｏｌ ｈｅａｌｔｈ ｒｉｓｋｓ ｏｆ ｃｏａｌ￣ｄｅｒｉｖｅｄ ＰＯＰｓ

晰[２４]ꎻ其三ꎬ技术经济性失衡ꎬ现有催化

材料对低温 ＰＯＰｓ 降解效率不足且抗硫

性弱[１８]ꎬ吸附剂再生成本占运行费用

６０％以上[２５]ꎻ其四ꎬ全球治理协同缺位ꎬ
跨国传输模型证实 ＰＯＰｓ 跨境通量显

著[６]ꎬ但统一监测网络与风险评估框架

尚未建立[２６]ꎮ
因此ꎬ本文系统综述燃煤源 ＰＯＰｓ 的

形成机制、排放特征、控制技术与健康风

险(图 １)ꎬ重点解析燃烧条件－煤质特性

耦合效应、细颗粒物载体调控机制、多污

染物协同控制技术优化路径及区域联防
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联控体系构建策略ꎬ以期为突破“末端治理成本高、源头控制难度大”的双重困境提供科学依据ꎮ

１　 燃煤 ＰＯＰｓ 的形成机制

燃煤过程中 ＰＯＰｓ 的生成是一个受化学动力学路径和多因素耦合调控的复杂过程ꎬ其形成机制与影响

因素的解析是揭示 ＰＯＰｓ 排放规律、开发高效控制技术的核心基础ꎮ
１.１　 化学动力学路径

ＰＯＰｓ 的生成涉及复杂的自由基链式反应ꎬ其路径可分为 ３ 个阶段:
(１)前驱物生成阶段

煤热解过程是 ＰＯＰｓ 前驱物生成的关键环节ꎬ其反应路径随温度变化呈现阶段性特征ꎮ 多阶段反应模

型表明热解产物主要源于煤有机质的热解挥发行为[２７] 煤加热过程中挥发分的演变可划分为 ３ 个阶段[２８]:
在低于 ３００ ℃时ꎬ仅释放物理结合水及少量一氧化碳、二氧化碳ꎻ３００~６００ ℃为初次热解阶段ꎬ所有脂肪族和

芳香族挥发分在此区间释放ꎬ脂肪族桥键和链发生断裂ꎬ低阶煤在此阶段产生大量脂肪族和芳香族碎片ꎬ
图 ２展示了低阶煤的热解机理ꎻ６００ ~ ９００ ℃为二次热解阶段ꎬ仅检测到水、一氧化碳、二氧化碳和甲烷[２９]ꎮ
煤热解过程中ꎬ高分子有机物在 ３００~６００ ℃下裂解为苯、酚类等小分子化合物前驱体[３０]ꎮ

图 ２　 低阶煤热解机理图[２９]

Ｆｉｇ.２　 Ｓｃｈｅｍａｔｉｃ ｏｆ ｔｈｅ ｌｏｗ ｒａｎｋ ｃｏａｌ ｐｙｒｏｌｙｓｉｓ ｍｅｃｈａｎｉｓｍ[２９]

(２)卤代反应阶段

煤中氯元素在燃烧过程中以 ＨＣｌ 或 Ｃｌ２形式释放ꎬ通过亲电取代或自由基加成反应与 ＰＡＨｓ 结合生成卤

代物[１３]ꎮ 研究表明反应温度显著影响卤代路径[３１￣３３]:在 ２００~６００ ℃条件下ꎬＣｌ２作为亲电试剂攻击 ＰＡＨｓ 的

芳环结构生成氯代 ＰＡＨｓꎻ而在>６００ ℃的缺氧环境中ꎬＨＣｌ 解离产生的 Ｃｌ 自由基与 ＰＡＨｓ 双键发生加成反应ꎬ
形成高毒性的氯代自由基中间体ꎮ 此外ꎬ燃烧气氛中 Ｃｌ－浓度超过 ３００ ｍｇ / Ｌ 时ꎬ氯代反应速率可提升 １~２ 倍ꎬ
导致 ２￣氯萘、９￣氯菲等衍生物排放浓度显著增加[１４]ꎮ

(３)表面催化合成阶段

燃煤飞灰颗粒或燃烧设备金属表面的多相催化反应是 ＰＯＰｓ 生成的另一重要路径ꎬ其核心机制涉及过

渡金属氧化物(如 Ｆｅ２Ｏ３、ＣｕＯ)和碱金属盐(如 ＫＣｌ、ＮａＣｌ)的协同作用ꎮ 表面催化合成阶段的反应路径具有

显著的温度依赖性:在 ６００ ~ ８００ ℃ 区间ꎬ金属氧化物表面的酸性位点优先催化 ＰＡＨｓ 的氯代反应ꎻ而在

８００~１ ０００ ℃高温区ꎬ飞灰中的金属单质(如 Ｆｅ０)可通过自由基链式反应促进 ＰＡＨｓ 的环化和缩合ꎬ形成

ＰＣＢｓ 等大分子 ＰＯＰｓ[１６ꎬ１８]ꎮ 此外ꎬ飞灰的孔隙结构可通过物理吸附富集反应物ꎬ延长其与催化剂的接触时

间ꎬ进一步加速反应[１７]ꎮ
１.２　 多因素耦合作用机制

在实际的燃煤过程中ꎬ燃烧条件、煤质特性和飞灰的催化作用等因素并不是孤立存在的ꎬ而是相互作用、
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共同影响 ＰＯＰｓ 的生成ꎮ
(１)燃烧条件的动态调控

燃烧温度对 ＰＯＰｓ 生成呈双向调控:６００~９００ ℃时ꎬ芳香族前驱物环化缩合主导ꎬ促进 ２ ~ ３ 环 ＰＡＨｓ 生

成ꎻ而>１ ０００ ℃时ꎬ部分高环 ＰＡＨｓ(如苯并[ａ]芘)热解ꎬ但高温加剧碳氢化合物不完全燃烧ꎬ导致前驱物增

多[１２]ꎮ 氧含量存在阈值效应:当氧浓度低于化学计量比 １５％时ꎬ缺氧环境促进碳烟形成ꎬ为 ＰＡＨｓ 和 ＰＣＤＤ / Ｆｓ
提供碳基前体ꎻ氧浓度高于 ２５％时ꎬ强氧化氛围抑制部分 ＰＯＰｓ 生成路径[３４￣３５]ꎮ 此外ꎬ烟气在低温段对停留

时间敏感ꎬ停留超 １ ｓ 时ꎬ飞灰表面催化缩合显著提升 ＰＣＤＤ / Ｆｓ 生成[３６]ꎮ
(２)煤质特性的本征作用

煤中挥发分直接影响前提释放:高挥发分煤热解释放大量轻质烃类ꎬ其苯并[ ａ]蒽排放因子较贫煤高

５０％~７０％[３７]ꎮ 氯元素(尤其是有机氯)是卤代 ＰＯＰｓ 的关键卤素源ꎬ当 Ｃｌ 质量分数>０.２％时ꎬＨＰＡＨｓ 和

ＰＣＤＤ / Ｆｓ 生成量随 Ｃｌ 质量分数呈指数增长[１４]ꎮ 硫分具有双重效应:ＳＯ２竞争飞灰表面 Ｃｕ２＋活性位点ꎬ抑制

ＰＣＤＤ / Ｆｓ 从头合成ꎻ含硫自由基(如 ＨＳ􀅰)促进 ＰＡＨｓ 氯代ꎬ导致 ＨＰＡＨｓ 生成增加[３８￣４０]ꎮ 煤灰中微量元素

(如 Ｃｕ、Ｆｅ)作为催化剂降低 ＰＯＰｓ 合成活化能ꎬ当飞灰中 ＣｕＯ 质量分数从 １％升至 ５％时ꎬＰＣＤＤ / Ｆｓ 生成速

率提升约 ２０％[１９]ꎮ
(３)飞灰催化的结构－活性关联

飞灰中的金属成分(如 Ｆｅ、Ｃｕ)与孔隙结构协同影响 ＰＯＰｓ 生成ꎮ 金属氧化物提供活性位点促进卤代反

应与自由基链式反应ꎬ碱金属盐增强飞灰表面酸性ꎬ协同加速催化[１５ꎬ１８]ꎮ 高比表面积飞灰(>１００ ｍ２ / ｇ)通过

微孔富集 Ｃｌ￣ＰＡＨｓ 中间体ꎬ使氯代反应速率提升 ３ 倍[１８￣１９]ꎮ 实验表明ꎬ飞灰中总有机碳(ＴＯＣ)、氯含量与催

化金属的综合作用显著影响 ＰＯＰｓ 生成ꎬ如高 ＴＯＣ 飞灰可通过提供碳源促进 ＰＡＨｓ 二次合成[１４]ꎮ

２　 燃煤 ＰＯＰｓ 的排放特征

燃煤过程中 ＰＯＰｓ 的排放特征受燃烧设备类型、煤质特性及燃烧条件的协同调控ꎬ呈现显著的异质性与

组分差异ꎮ
２.１　 不同燃烧设备的排放异质性

燃煤电厂、工业锅炉与民用燃烧源因燃烧工况差异ꎬＰＯＰｓ 排放浓度与组分呈现显著分化ꎮ 超临界机组

凭借高效燃烧特性ꎬ１６ 种优先控制 ＰＡＨｓ 占比达 ７０％以上ꎬ其 ＰＡＨｓ 排放总质量浓度较亚临界 ３００ ＭＷ 机组低

４０％~５０％[６ꎬ２０]ꎮ 流化床锅炉(ＣＦＢ)因低温燃烧和高固体颗粒返混ꎬ二噁英类生成量较煤粉炉低 １５％~２０％ꎬ但
其炉内脱硫添加的石灰石可能促进卤代多环芳烃生成ꎬ导致 Ｃｌ￣ＰＡＨｓ 排放增加 １０％~２０％[４１]ꎮ

图 ３　 不同环数 ＰＡＨｓ 的分布情况[１０]

Ｆｉｇ.３　 Ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎ ｏｆ ＰＡＨｓ ｗｉｔｈ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｒｉｎｇ ｎｕｍｂｅｒｓ[１０]

工业锅炉中ꎬ链条炉排锅炉因燃烧稳定

性差ꎬＰＡＨｓ 排放质量浓度达 ４３.４ μｇ / ｍ３(中
国台湾燃煤锅炉数据)ꎬ且氯代芳烃占比超

３０％[１０]ꎮ 图 ３ 显示了不同环数的 ＰＡＨｓ 在

气相与颗粒物上分布的情况ꎮ 民用蜂窝煤

燃烧因低温不完全燃烧ꎬ其 ＰＡＨｓ 毒性当量

(ＴＥＱ)达电厂排放的 １０ ~ ２０ 倍ꎬ且 ＰＭ２.５携

带的 ＰＯＰｓ 可直接穿透肺泡屏障[１１]ꎮ 焦化

厂熄焦工序因煤焦油中多氯联苯前驱物残

留ꎬＰＣＢｓ 排放量显著高于 ＰＣＤＤ / Ｆｓꎬ其中

３￣５氯代同系物占比超 ６０％[４２]ꎮ
不同区域燃煤设备的排放特征存在显著差异ꎮ 例如ꎬ蒙古国乌兰巴托冬季 ＰＭ２.５中 ＰＡＨｓ 质量浓度显著
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高于北京和首尔ꎬ甲基化烷基 ＰＡＨｓ 和含硫 ＰＡＨｓ 占比突出ꎬ反映出居民散烧煤与劣质燃料的主导贡献[４３]ꎮ
中国呼和浩特在新冠封控期间ꎬＰＭ２.５中 ＰＡＨｓ 质量浓度下降 ３７.６％ꎬ其中燃煤源贡献从 ４５.２％降至 ２８.７％ꎬ

印证了集中供暖与散煤燃烧的排放差异[４４]ꎮ
２.２　 典型污染物赋存特征

(１)ＰＡＨｓ 的粒径分布与气相－颗粒相分配

燃煤电厂 ＰＡＨｓ 排放质量浓度受燃烧温度显著影响ꎮ 研究表明ꎬ煤电厂平均 ＰＡＨｓ 质量浓度为 ２８.４ μｇ / ｍ３ꎬ
燃煤锅炉则达 ４３.４ μｇ / ｍ３ꎬ其中气相中 ２~３ 环低环 ＰＡＨｓ 占比超 ５０％ꎬ而 ５~６ 环高环 ＰＡＨｓ 在 ＰＭ２.５等细颗

粒物上的富集比例达 ７０％以上[１０]ꎮ
ＰＡＨｓ 的环数分布与粒径呈现强相关性:ＰＭ２.５和超细颗粒物(ＰＭ１)对高环 ＰＡＨｓ 的富集能力显著高于

粗颗粒ꎮ 实测数据显示ꎬＰＭ１~２.５中 ＰＡＨｓ 质量浓度占总排放量的 ７０％以上ꎬ使其更易通过大气远距离传输并

被人体吸入[６]ꎮ 长江干流监测显示ꎬＰＭ２.５中 ＰＡＨｓ 质量浓度从上游至下游递增ꎬ下游溶解态 ＰＡＨｓ 占比达

７６.９６％ꎬ反映出工业排放与大气老化的协同影响[４５]ꎮ 中国北方典型城市长期监测(２０１７—２０２２ 年)发现ꎬ冬
季 ＰＭ２.５中 ＰＡＨｓ 质量浓度较夏季高 ４２％ꎬ与供暖季散煤燃烧强度正相关[４６]ꎮ

(２)ＨＰＡＨｓ 的氯 /溴代衍生物分布

ＨＰＡＨｓ 作为一类特殊的持久性环境污染物ꎬ其分子结构中带有一个或多个卤素原子取代基团ꎬ可视为

ＰＡＨｓ 的卤代衍生物ꎬ以 Ｃｌ￣ＰＡＨｓ 和 Ｂｒ￣ＰＡＨｓ 为主[４７]ꎬ其毒性显著高于母体 ＰＡＨｓꎮ 二次铜冶炼厂排放的

Ｃｌ￣ＰＡＨｓ质量浓度为 ５.８ ~ ２７１ ｎｇ / ｍ３ꎬＢｒ￣ＰＡＨｓ 为 ０.５９ ~ ５２.４ ｎｇ / ｍ３ꎬ其中 ９￣氯菲 / ２￣氯菲为主要同系物ꎬ其
ＴＥＱ 质量浓度在某些工况下超过 ＰＣＢｓ 和多氯萘(ＰＣＮｓ) [４８]ꎮ 如图 ４ 所示ꎬ工业排放烟气中 Ｃｌ￣ＰＡＨｓ 的同系

物分布以 ３~４ 环为主ꎬ而 Ｂｒ￣ＰＡＨｓ 更易在 ５~６ 环结构中富集ꎬ这种分布差异与卤代反应温度密切相关[４９]ꎮ
毒性研究表明ꎬＣｌ￣ＰＡＨｓ 的芳烃受体(ＡｈＲ)活性较母体 ＰＡＨｓ 高 １~３ 个数量级[５０]ꎮ 与 ＰＡＨｓ 相比ꎬ相同

质量浓度下 ＨＰＡＨｓ 的细胞毒性效应提升 ２~５ 倍ꎬ其联合暴露可使 ＴＥＱ 值提升 ２０％~５０％[２６ꎬ５１]ꎮ

注:ＳＣ—再生铜冶炼行业ꎻＣＫ—水泥窑协同处置固体废物行业ꎻＩＳ—铁矿石烧结行业ꎻＳＡ—再生铝冶炼行业ꎻ

ＳＬ—再生铅冶炼行业ꎻＡｉｒ１—北京供暖期空气样本ꎻＡｉｒ２—北京非供暖期空气样本ꎮ

图 ４　 多工业排放烟气样品中 Ｃｌ￣ＰＡＨｓ 和 Ｂｒ￣ＰＡＨｓ 的同系物分布[４８]

Ｆｉｇ.４　 Ｈｏｍｏｌｏｇｏｕｓ ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎｓ ｏｆ Ｃｌ￣ＰＡＨｓ ａｎｄ Ｂｒ￣ＰＡＨｓ ｉｎ ｆｌｕｅ ｇａｓ ｓａｍｐｌｅｓ ｆｒｏｍ ｍｕｌｔｉｐｌｅ ｉｎｄｕｓｔｒｉｅｓ[４８]

(３)ＰＣＢｓ 的区域排放差异与毒性对比

燃煤电厂 ＰＣＢｓ 排放具有显著空间异质性:中国东部沿海高硫煤产区的排放因子高于中西部低硫煤产区ꎬ该
差异与区域能源结构及脱硫技术应用率相关[２４]ꎮ 深圳某垃圾焚烧厂烟气中 ＰＣＢｓ 质量浓度达 ０.８０~１９.９６ ｎｇ / ｍ３ꎬ
以 ３~５ 氯代同系物为主ꎬ其 ＴＥＱ 值为 ０.０１~０.５４９ ｎｇ / ｍ３ꎬ超过生活垃圾焚烧标准的 ２ 倍[４２ꎬ５１]ꎮ

ＰＣＢｓ 的长距离传输与生物累积性加剧健康风险:水稻根系对土壤中 ＰＣＢｓ 的富集系数达 ５ ~ ８ꎬ长期食

用污染区粮食的居民血液中 ＰＣＢｓ 质量浓度超标率超 ３０％ꎬ儿童神经发育迟滞风险增加 ２０％ ~ ４０％[１１ꎬ５１]ꎮ
毒性对比显示ꎬＰＣＢｓ 的慢性致癌风险指数(ＣＲＩ)在东北工业区是 ＰＡＨｓ 的 １.５~３ 倍[６ꎬ２６]ꎮ
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２.３　 多介质迁移与环境归趋

燃煤排放的 ＰＯＰｓ 通过大气沉降、地表径流等途径进入土壤、水体等介质ꎬ形成跨介质污染网络ꎮ 大气

中 ＰＡＨｓ 的长距离传输能力与其环数相关:２~３ ｋｍＰＡＨｓ 的气相迁移距离可达数百公里ꎬ而 ５~６ 环 ＰＡＨｓ 易

吸附于颗粒物并快速沉降ꎬ在排放源周边 １０ ｋｍ 范围内的土壤中富集[１１]ꎮ 研究显示ꎬ某燃煤电厂周边 ５ ｋｍ
土壤中 ＰＡＨｓ 质量分数达 ２０~５０ ｍｇ / ｋｇꎬ其中苯并[ａ]芘占比超 １５％ꎬ显著高于背景值[６]ꎮ

水体中 ＰＣＢｓ 的生物富集系数(ＢＣＦ)可达 １０３ ~ １０４ Ｌ / ｋｇꎬ鱼体内 ＰＣＢｓ 质量浓度较水体高 ２ ~ ３ 个数量

级[１１]ꎮ 沉积物作为 ＰＯＰｓ 的“汇”ꎬ其有机碳含量与 ＰＣＢｓ 吸附量呈显著正相关ꎬ当沉积物有机碳质量分数>３％
时ꎬＰＣＢｓ 的赋存质量分数可超过 ５００ ｎｇ / ｇ[５１]ꎮ 如图 ５ 所示ꎬ淮南煤热解产生的烷基酚、烷基萘等前驱物在

水体中可转化为 ＨＰＡＨｓꎬ其转化效率受氯含量和光照条件调控ꎬ进一步增加多介质暴露风险[３７]ꎮ 近期研究

发现ꎬ渤海湾沉积物中 ＰＣＢｓ 的空间分布呈现“近岸高、远海低”特征ꎬ且与黄河入海口输沙携带的燃煤飞灰

残留具有同源性[５２]ꎮ

图 ５　 淮南煤和义马煤在 ４５０、５５０ 和 ６５０ ℃下热解过程中 ３ 种芳烃的相对含量[３７]

Ｆｉｇ.５　 Ｒｅｌａｔｉｖｅ ｃｏｎｔｅｎｔｓ ｏｆ ｔｈｒｅｅ ａｒｏｍａｔｉｃ ｈｙｄｒｏｃａｒｂｏｎｓ ｄｕｒｉｎｇ ｔｈｅ Ｈｕａｉｎａｎ ａｎｄ Ｙｉｍａ ｃｏａｌ ｐｙｒｏｌｙｓｉｓ ａｔ ４５０ ℃ꎬ ５５０ ℃ꎬ ａｎｄ ６５０ ℃ [３７]

３　 燃煤 ＰＯＰｓ 的控制技术

燃煤 ＰＯＰｓ 的协同控制需贯穿燃烧全流程ꎬ当前控制体系已形成“源头削减—过程优化—末端治理—介

质修复”的技术链条ꎬ结合多介质污染特性开发针对性技术ꎬ在减少排放的同时阻断其跨环境介质的迁移

路径ꎮ
３.１　 燃烧前源头控制

洗煤与配煤技术通过去除煤中杂质实现源头减排ꎮ 洗煤工艺可脱除 ４０％ ~６０％的灰分与硫分ꎬ降低飞

灰催化活性ꎬ同时使 ＰＡＨｓ 前体物含量减少 ３０％~４０％[５３]ꎮ 郑州市居民排放清查显示ꎬ洗煤技术结合配煤优

化(高硫煤与低硫煤按 １ ∶４混合)可使居民燃煤源 ＶＯＣｓ 排放降低 ４２％ꎬ其中苯系物减排效率达 ５８％ꎬ该技术

对 ＨＰＡＨｓ 前体物的抑制效果与煤质 Ｃｌ 质量分数呈负相关(Ｃｌ 质量分数每降低 ０.１％ꎬＨＰＡＨｓ 生成量下降

２３％) [５４]ꎮ 配煤技术通过调节挥发分与氯含量优化燃烧特性ꎬ例如将高氯煤(Ｃｌ 质量分数>０.２％)与低氯煤

按 １ ∶３比例混合ꎬ可使 ＨＰＡＨｓ 生成量降低 ５０％以上[１４]ꎮ 此外ꎬ添加钙基固硫剂(如 ＣａＣＯ３)可将燃烧过程中

ＨＣｌ 生成量减少 ５０％ꎬ进而抑制 ＰＣＤＤ / Ｆｓ 排放 ３０％~５０％[５３]ꎮ
３.２　 燃烧过程优化调控

燃烧过程调控通过改善热力学条件与化学反应路径抑制 ＰＯＰｓ 生成ꎮ 富氧燃烧(Ｏ２质量分数>２８％)使

炉温升至 １ ３００ ℃ꎬＰＡＨｓ 生成量减少 ７０％~８０％[４９]ꎮ 分级配风设计将烟气在高温区(>１ ２００ ℃)停留时间

延长至 ２ ｓ 以上ꎬ促进前驱物完全氧化分解ꎬ使二噁英类生成量下降 ４０％[３６]ꎮ 呼和浩特新冠封控期间的应
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急调控显示ꎬ临时强化分级配风可使居民散烧煤 ＰＡＨｓ 排放瞬时降低 ６３％ꎬ其中苯并[ ａ]芘减排效率达

７１％ꎬ该技术对低温燃烧源的调控效果优于工业锅炉[４４]ꎮ
添加抑制剂(如 Ｆｅ３Ｏ４纳米颗粒)可通过捕获 Ｃｌ 自由基抑制卤代反应ꎬ实验显示该方法使 Ｃｌ￣ＰＡＨｓ 排放

降低 ４０％~６０％[１９]ꎮ 新型过渡金属复合氧化物(Ｍｎ￣Ｃｅ￣Ｃｏ / ＴｉＯ２)催化剂可在 ８００ ~ １ ０００ ℃下促进 ＰＡＨｓ 的

环化缩合路径向完全氧化路径转变ꎬ使 ＰＣＢｓ 生成量减少 ３０％ ~ ４０％[１６]ꎮ 燃烧过程控制技术通过精准调控

温度场和化学氛围ꎬ从根本上减少 ＰＯＰｓ 的生成前驱物ꎬ为后续末端治理减轻负荷ꎮ
３.３　 末端协同治理

末端治理技术在减少烟气排放的同时ꎬ需兼顾 ＰＯＰｓ 在其他介质中的赋存风险ꎮ 活性炭喷射联合布袋

除尘对气相 ＰＯＰｓ 的去除效率达 ８５％~ ９５％ꎬ但再生成本较高ꎻ新型 Ｆｅ３Ｏ４＠ ＳｉＯ２吸附材料通过外加磁场回

收ꎬ能耗降低 ３０％ ~ ４０％ꎬ且对水体中 ＰＣＢｓ 的吸附容量达 １２０ ｍｇ / ｇ[２５]ꎬ图 ６ 展示了吸附去除的相关研究ꎮ
低温等离子体耦合 Ｍｎ￣Ｃｅ / ＴｉＯ２催化剂在 ２００ ℃下将 ＰＣＤＤ / Ｆｓ 降解为 ＣＯ２和 ＨＣｌꎬ脱除率>９５％[２２]ꎮ 工业锅

炉末端治理数据显示ꎬ活性炭纤维与低温等离子体联用技术对 ＶＯＣｓ(含氯代芳烃)的综合去除率达 ９２％ꎬ较
单一技术提升 ３７％ꎬ且对 ＰＭ２.５中 ＰＡＨｓ 的协同去除效率达 ８８％[５４]ꎮ

图 ６　 吸附去除研究[２５]

Ｆｉｇ.６　 Ｓｔｕｄｙ ｏｎ ａｄｓｏｒｐｔｉｏｎ ｒｅｍｏｖａｌ[２５]

湿法烟气脱硫(ＷＦＧＤ)装置对 ＰＡＨｓ 的去除效率达 ５０％~９０％ꎬ其洗涤废水经活性炭—膜过滤联用处理

后ꎬＰＯＰｓ 质量浓度可降至 ０.１ μｇ / Ｌ 以下[２１]ꎮ 选择性催化还原(ＳＣＲ)脱硝装置在降低 ＮＯｘ排放的同时ꎬ对

ＨＰＡＨｓ 的协同去除效率达 ３０％~５０％ꎬ主要通过催化剂表面的氧化还原反应实现卤代物的降解[１８]ꎮ 末端治

理技术通过高效去除烟气中的 ＰＯＰｓꎬ显著降低其向大气、土壤和水体的迁移通量ꎬ是当前污染控制的关键

环节ꎮ
３.４　 跨介质协同修复

针对已进入环境介质的 ＰＯＰｓꎬ需开发联动修复技术ꎮ 在大气—土壤界面ꎬ采用生物炭改良剂(添加质量分

数 ５％)可使土壤中 ＰＡＨｓ 的生物可利用性降低 ６０％ꎬ同时抑制植物根系富集(富集系数 ＢＣＦ 从 ５ 降至 ２) [１１]ꎮ
南阳盆地农田土壤修复案例显示ꎬ生物炭与异化铁还原菌联合应用可使土壤中 ＰＡＨｓ 的降解率达 ７８％ꎬ该技术

对燃煤飞灰污染的农田修复效果显著[５５]ꎮ 磁性纳米零价铁可通过磁分离回收ꎬ对沉积物中 ＰＣＢｓ 的脱氯效率

达 ８０％ꎬ且不会造成二次污染[５１]ꎬ该技术在三峡库区应用时ꎬ使底泥中 ＰＣＢｓ 质量浓度在 ６ 个月内下降 ６５％[５２]ꎮ
对于受污染水体ꎬ微生物－植物联合修复技术利用沉水植物(如狐尾藻)的根系分泌物促进微生物群落

代谢ꎬ使 ＰＡＨｓ 的降解率达 ７０％~８０％ꎮ 电动修复－生物降解联用技术将土壤中 ＰＣＢｓ 去除效率提升至 ８５％ꎬ
较单一技术提高 ３ 倍ꎮ 电动修复技术在处理燃煤灰渣污染的土壤时ꎬ配合添加柠檬酸(０.１ ｍｏｌ / Ｌ)可使重金

属与 ＰＯＰｓ 的协同去除效率达 ８９％ꎬ较传统电动修复提升 ２７％[５５]ꎮ 跨介质修复技术通过整合物理、化学和
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生物方法ꎬ针对 ＰＯＰｓ 在不同介质中的赋存特性进行精准治理ꎬ是解决历史遗留污染的重要手段ꎮ

４　 健康风险评估与防控

燃煤 ＰＯＰｓ 通过多介质迁移形成复杂的暴露网络ꎬ其健康风险评估需整合环境归趋数据、生物毒性效应

及人群暴露模式ꎮ 当前研究已揭示 ＰＯＰｓ 在土壤—植物—人体、水体—生物—人体等链条中的富集规律ꎬ为
构建多介质风险防控体系提供了理论基础ꎮ
４.１　 暴露途径与多介质迁移

人体暴露于燃煤排放的 ＰＯＰｓ 主要通过吸入大气中的污染物、摄入受污染的食物和水以及皮肤接触等

途径ꎮ 其中ꎬ吸入是主要的暴露途径ꎬ尤其是对于生活在燃煤电厂附近或使用燃煤设备的人群[５６]ꎮ 例如ꎬ在
一些研究中ꎬ通过计算吸入暴露量来评估人体对 ＰＡＨｓ 的暴露风险ꎬ燃煤源 ＰＡＨｓ 通过肺泡吸收进入血液循

环ꎬ其代谢产物可与 ＤＮＡ 形成加合物ꎬ诱发肺癌[５０]ꎮ

图 ７　 持久性有机污染物在生态系统中的迁移[５７]

Ｆｉｇ.７　 Ｍｉｇｒａｔｉｏｎ ｏｆ ｐｅｒｓｉｓｔｅｎｔ ｏｒｇａｎｉｃ ｐｏｌｌｕｔａｎｔｓ ｉｎ ｔｈｅ ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔ[５７]

图 ７ 显示了除了通过吸入暴露ꎬＰＯＰｓ 还通过生物富集摄入人体[５７]ꎮ 生物土壤中 ＰＣＢｓ 通过水稻根系富

集ꎬ经食物链传递使人体血液中 ＰＣＢｓ 质量浓度超标率超 ３０％[４６]ꎮ 水体中 ＰＡＨｓ 的生物富集系数可达

１０３ ~１０４ Ｌ / ｋｇꎬ鱼体内 ＰＣＢｓ 浓度较水体 ２~３ 个数量级[１１]ꎮ 流域尺度迁移模型(ＷＡＳＰ￣ＰＯＰｓ)可模拟 ＰＣＢｓ
在水体—沉积物—生物间的分配过程ꎬ预测其生物富集风险[５２]ꎮ 迁移模型显示ꎬ燃煤电厂排放的 ＰＯＰｓ 在

２４ ｈ 内可通过大气传输影响周边 ５００ ｋｍ 范围内的人群暴露ꎬ而地表径流可将污染物带入下游水体ꎬ形成跨

区域健康风险[６]ꎮ
４.２　 健康效应与风险评估

ＰＯＰｓ 的多器官毒性通过多介质暴露途径显现ꎮ ＰＡＨｓ 代谢产物与 ＤＮＡ 形成加合物ꎬ导致肺癌发病率升

高 ２.５~４ 倍[５０]ꎮ ＰＣＢｓ 通过干扰甲状腺激素受体ꎬ使儿童神经发育迟滞风险增加 ２０％ ~４０％[５１]ꎮ ＨＰＡＨｓ 的

芳烃受体(ＡｈＲ)活性较母体 ＰＡＨｓ 高 １~３ 个数量级ꎬ其联合暴露可使 ＴＥＱ 值提升 ５０％[５０]ꎮ
风险评估采用 ＴＥＱ 与 ＣＲＩ 双体系:中国北方典型城市长期大气监测(２０１７—２０２２ 年)显示ꎬ冬季燃煤源

ＰＡＨｓ 导致的 ＣＲＩ 较夏季高 ５８％ꎬ其中苯并[ａ]芘的 ＴＥＱ 贡献从 ３２％升至 ４７％ꎬ与供暖季散煤燃烧强度正相

关[５８]ꎮ 东北工业区居民因 ＰＯＰｓ 暴露导致的终身致癌风险( ＩＬＣＲ)为 ２.３×１０－５ ~ ６.７×１０－５ꎬ超过可接受阈值

(１×１０－６)１~２ 个数量级ꎬ其中土壤—饮食暴露的贡献率达 ４５％[６ꎬ２６]ꎮ
４.３　 区域联防联控体系构建

基于多介质迁移规律构建防控网络ꎮ 源解析技术通过异构烷烃比值和 δ１３Ｃ￣ＰＡＨｓ 同位素指纹ꎬ区分燃

煤源与其他污染源的贡献比例ꎮ 迁移预测模型结合大气轨迹与流域传输ꎬ实现 ＰＯＰｓ 跨介质暴露预警ꎬ例如

预测显示某流域水体 ３０％的 ＰＣＢｓ 来自上游燃煤电厂大气沉降[６]ꎮ 长江干流生态风险研究提出“气候—污

染—健康”联动预警模型ꎬ预测极端降水事件可使燃煤灰渣淋溶导致的下游人群暴露风险临时升高２~３倍ꎬ
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需纳入区域应急防控体系[４５]ꎮ
公众参与是风险防控的重要环节ꎮ 通过科普教育提升居民对燃煤 ＰＯＰｓ 危害的认知ꎬ推广清洁炊事能

源替代民用蜂窝煤ꎬ可使室内 ＰＡＨｓ 暴露水平降低 ８０％以上[１１]ꎮ 郑州市高分辨率排放清查显示ꎬ基于居民

收入分层的差异化防控策略(如为低收入群体提供清洁炉具补贴)可使社区 ＰＡＨｓ 暴露风险降低 ６２％ꎬ较统

一管控措施效率提升 ４０％[５４]ꎮ 另外ꎬ建立社区尺度的健康监测点ꎬ结合生物标志物检测与环境监测数据ꎬ实
现 ＰＯＰｓ 风险的早期预警与干预ꎮ

健康预警基于生物标志物(尿中 １￣羟基芘)和基因组学数据ꎬ构建区域特异性风险矩阵ꎬ当尿中 １￣羟基

芘质量浓度>１.０ μｇ / Ｌ 时ꎬ提示呼吸系统疾病风险显著升高[５０]ꎮ 区域联防联控体系通过整合污染源解析、迁
移预测和健康预警ꎬ实现从污染识别到风险防控的全链条管理ꎬ为跨行政区域的 ＰＯＰｓ 协同控制提供技术支

撑ꎮ
这些技术创新为实现“双碳”目标与环境污染治理的协同推进提供了关键支撑ꎬ推动 ＰＯＰｓ 防控从单一

介质治理向多介质协同控制的转变ꎮ

５　 总结与展望

燃煤过程中 ＰＯＰｓ 的排放控制是环境科学、能源工程与公共健康领域的交叉前沿课题ꎮ 本文系统揭示

了 ＰＯＰｓ 的形成机制及排放特征ꎬ当前控制技术已形成“源头削减—过程优化—末端治理—介质修复”的全

链条体系ꎬ健康风险评估显示ꎬ部分区域人群因 ＰＯＰｓ 暴露导致的终身致癌风险超过可接受阈值ꎮ 未来要实

现构建清洁低碳能源系统的目标ꎬ需要跨学科协同创新、政策法规强力驱动及公众环保意识的全面提升ꎮ 唯

有通过多方利益相关者的共同努力ꎬ才能有效遏制 ＰＯＰｓ 污染的蔓延ꎬ守护人类与地球生命的共同未来ꎮ
(１)进一步深入研究排放机制:尽管对燃煤过程中 ＰＯＰｓ 的排放特征已有一定了解ꎬ但对于一些复杂的

形成机制仍需深入研究ꎬ如 Ｃｌ￣ＰＡＨｓ 和 Ｂｒ￣ＰＡＨｓ 的生成途径、不同燃烧条件下的转化机制等ꎮ 未来需要采

用更先进的实验技术和理论方法ꎬ深入探究其形成过程ꎬ为减排提供更准确的理论依据ꎮ
(２)优化减排技术与协同控制策略:目前的减排措施在一定程度上能够降低 ＰＯＰｓ 的排放ꎬ但仍面临低

温催化效率不足、吸附剂再生成本高等瓶颈ꎬ需要进一步优化和创新ꎮ 例如ꎬ开发更高效的燃烧前处理技术、
改进燃烧过程控制参数、提高燃烧后处理设备的协同去除效率等ꎮ 同时ꎬ研究不同污染物减排措施之间的协

同效应ꎬ实现多污染物的协同控制ꎬ也是未来的研究方向之一ꎮ
(３)加强健康风险评估与管理:随着对 ＰＯＰｓ 健康影响认识的不断加深ꎬ需要加强对燃煤排放 ＰＯＰｓ 的

健康风险评估ꎬ尤其是针对长期低剂量暴露的风险评估ꎮ 建立更完善的健康风险评估模型ꎬ考虑多种污染物

的联合暴露效应ꎬ为制定合理的环境质量标准和健康保护措施提供科学依据ꎮ 同时ꎬ加强环境监测和管理ꎬ
减少人群暴露风险ꎬ保障公众健康ꎮ
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１０１６ / ｊ.ｐｅｃｓ.２０１９.１００８０３.
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[５７] ＩＧＨＡＬＯ Ｊ Ｏꎬ ＹＡＰ Ｐ Ｓꎬ ＩＷＵＯＺＯＲ Ｋ Ｏꎬ ｅｔ ａｌ. Ａｄｓｏｒｐｔｉｏｎ ｏｆ ｐｅｒｓｉｓｔｅｎｔ ｏｒｇａｎｉｃ ｐｏｌｌｕｔａｎｔｓ ( ＰＯＰｓ) ｆｒｏｍ ｔｈｅ ａｑｕｅｏｕｓ
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