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摘要  灰霾是由于高浓度大气颗粒物消光导致能见度下降的污染现象, 而颗粒物的消光性质与

其参与的大气物理化学过程密切相关. 因此, 认识颗粒物参与的大气非均相反应对于揭示灰霾

成因具有重要意义. 我们通过多种手段研究了在矿质颗粒物、黑碳颗粒物表面以及吸湿过程中的

大气非均相反应过程. 通过系统研究大气非均相过程对常见污染气体的源汇平衡、颗粒物二次组

分形成、老化过程对颗粒物吸湿性的影响, 发现了多污染物共存气体在非均相反应中的复合效

应, 揭示了O2在界面反应中的关键作用, 阐明了有机碳在黑碳老化过程中的作用. 在吸湿性研究

中, 发现了混合颗粒物在吸湿过程中的化学反应, 揭示了弱酸置换强酸的反应机理, 解释了二次

组分对矿质颗粒物吸湿性的促进机理. 这些研究成果不仅促进了对大气非均相反应的深入认识, 

也有助于揭示我国的灰霾成因.  
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气溶胶是指液滴或固体微粒均匀地分散在气体

中形成的相对稳定的悬浮体系 , 其中分散的各种粒

子称为大气颗粒物 [1,2]. 气溶胶中的细颗粒物可以随

着呼吸过程进入人体呼吸系统 , 引发多种呼吸道和

心血管疾病, 对人体健康造成危害 [3]. 而近年来, 我

国中东部地区面临严重的灰霾污染问题 , 其本质也

是由于气溶胶消光造成的能见度下降的现象 [4]. 此

外, 气溶胶能够吸收和散射太阳光线, 以及作为云凝

结核改变云的形成和大气寿命 , 由此产生的直接和

间接气候效应是目前全球气候变化预测中最不确定

的因素之一 [5,6]. 因此 , 认识气溶胶颗粒物在大气中

的迁移转化规律和物理化学性质对于评估气溶胶的

健康风险、环境影响和气候效应都具有重要意义, 并

且已经成为了大气科学研究的前沿科学问题.  

大气颗粒物的年排放通量约为3000~5000 Tg  

(1 Tg=1012 g, 下同), 其主要成分包括矿质尘土、海

盐、有机气溶胶、硫酸盐、硝酸盐、铵盐和黑碳等[7]. 

由于大气颗粒物粒径较小, 一般从几纳米到几微米, 

并且具有很大的比表面积, 吸附能力较强, 因而在颗

粒物表面或界面容易发生多相或非均相化学反

应[8~10]. 大气非均相反应是指大气中气体在颗粒物表

面发生的反应过程[8]. 大气非均相反应使得大量的大

气污染气体通过吸附、溶解、摄取和转化过程而被清

除 , 从而影响这些气相物种的大气寿命 [10~13]. 而颗

粒物本身的氧化还原性质和催化性能使得一些在气

相反应中难以发生的反应过程可以在颗粒物表面进

行, 不但对大气中一些气相物种的去除有促进作用, 

而且可以导致新的气相物种的产生. 例如, NO2在颗

粒物表面的水解过程产生的HONO, 就是大气中无

光照条件下OH 自由基的重要前躯体 [14,15]. 另一方

面 , 大气非均相反应对颗粒物本身的物理化学性质

也有很大的改变, 包括颗粒物的形貌、组成、吸湿性、
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光学性质以及对其他气相物种的非均相反应活性

等[16,17]. 最近, 外场观测和模式模拟研究结果指出非

均相反应对我国2013年1月重霾污染期间北京地区大

气细粒子(PM2.5)的二次来源具有重要贡献 , 未考虑

非均相过程的空气质量模型预测的PM2.5浓度将低估

近50%, 而考虑了非均相反应过程后可以准确预测

PM2.5浓度 [18,19]. 因此 , 研究大气非均相反应对于深

入认识区域空气质量改善和全球气候变化具有重要

意义.  

本文以矿质颗粒物和黑碳颗粒物为例 , 对大气

颗粒物表面非均相反应研究方面取得的最新进展进

行综述.  

1  矿质颗粒物表面非均相反应 

矿质颗粒物是大气气溶胶最重要的组成部分 , 

主要来源于干旱和半干旱沙漠地区的地面扬尘 , 其

年均排放量约为1000~3000 Tg[7,20,21]. 矿质颗粒物也

是我国大气颗粒物的主要成分 , 对华北及东北亚地

区的大气造成严重的污染 , 对北美地区的空气质量

也有明显的影响 [22]. 矿质颗粒物本身成分复杂 , 其

中的碱性颗粒物对于酸性气相污染物的去除有明显

的促进作用 ; 而金属氧化物能够为多种气态污染物

的吸附、催化、氧化和水解等过程提供载体. 外场观

测、实验室模拟和模式研究都证实, 矿质颗粒物表面

的非均相反应对大气中常见的气相污染物的去除有

重要的影响, 是多种气相污染物重要的汇和源过程, 

也会产生新的二次组分从而改变大气颗粒物的化学

组成[11,20,23~25].  

1.1  NO2和SO2非均相反应过程的复合效应 

硫酸盐是大气颗粒物的主要成分之一 , 占我国

PM2.5含量的10%~30%[26]. 硫酸盐对大气辐射具有强

的反射影响 , 其单次反照率为1, 导致硫酸盐气溶

胶具有致冷的气候效应 [27,28]. 强吸湿性的硫酸盐在

高湿度环境下快速吸湿增长, 可促进其消光效应, 导

致大气能见度下降, 是形成灰霾的重要原因. 大气中

硫酸盐被认为主要来源于SO2在液相的氧化过程 [29]. 

然而, 基于已知反应机制所得的模式模拟结果中, 硫

酸盐会被低估 , 这说明大气中存在硫酸盐的未知来

源 [30,31]. 近年来, 研究结果表明SO2容易在矿质颗粒

物表面吸附并发生非均相反应 . 实验室研究结果表

明, 在空气气氛下, SO2容易在矿质颗粒物表面反应

生成亚硫酸盐而不容易形成硫酸盐 , 但共存的O3能

够促进SO2转化为硫酸盐[32~34], 而且降低反应温度有

助于硫酸盐的形成[35]. 此外, SO2在一些矿质氧化物, 

如Fe2O3和MgO表面能够直接生成硫酸盐[36~38].  

NOx(=NO2+NO)是大气中与SO2共存的污染气体, 

能够参与多种大气化学过程 , 直接或间接影响大气

中重要氧化剂如O3, NO3和OH等的产生, 改变大气氧

化性, 对空气质量有重要影响 [2,29]. 外场观测结果发

现 , 矿质颗粒物同时与硫酸盐和硝酸盐混合共

存 [24,39]. 这表明矿质颗粒物表面的硫酸盐物种的形

成与NOx具有相关性. Ullerstam等人[40]研究发现共存

NO2可以促进SO2在矿尘表面转化为硫酸盐 . 但是 , 

对于NOx和SO2同时与矿质颗粒物发生非均相反应的

机制却很不清楚.  

通过原位红外光谱技术(in situ DRIFTS), Ma等

人[41]发现在-Al2O3表面, SO2单独反应只能产生亚硫

酸盐, 而共存的NO2能够促进表面亚硫酸盐向硫酸盐

的转化; NO2单独反应则会通过表面亚硝酸盐中间体

进而形成表面硝酸盐, 而SO2共存时, 改变硝酸盐形

成机理 , 产生中间产物N2O4, 而这个中间产物可能

是氧化亚硫酸盐的氧化剂. Liu等人[42]进一步研究发

现, NO2与SO2这种复合机制也存在于其他多种矿质

氧化物如-Al2O3, CaO, Fe2O3, MgO, TiO2, ZnO的非

均相反应中, 是矿质氧化物表面特有的机制. 反应机

理如图1所示.  

通过对比实验发现, 只在有O2存在的反应中, 才

能够观察到N2O4和SO4
2物种的形成 , 而在隔绝氧气

的反应条件下, 则观察不到上述2种物种的产生, 表

面硝酸盐的形成也减弱. 说明O2在NO2促进SO2转化

为硫酸盐的非均相反应过程中起着最终氧化剂的作

用, NO2在矿质氧化物表面促进了O2的活化, 进而促

进了SO2氧化转化为硫酸盐[42].  

He等人[43]在更接近实际大气环境的烟雾箱中对

该反应机理进行了验证 , 通过气溶胶化学成分检测

质谱仪(ACSM)确认了NOx和悬浮矿质氧化物颗粒对

生成硫酸盐的促进作用和机理, 发现没有种子的情况

下, 增加NOx并不促进硫酸盐的产量, 而加入Al2O3颗

粒和进一步增加NOx浓度均能提高硫酸盐的产量. 该

反应机理随后在2013年1月份北京地区重霾期间的观

测中得到验证 , 观测发现北京城区和北部远郊区的

SO2浓度接近, 但PM2.5浓度城区高、郊区低且与NOx

浓度呈正相关; 而重霾形成过程中PM2.5成分中百分 
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图 1  SO2 和 NO2 复合效应机理示意图[42] 

Figure 1  Reaction mechanism proposed for the synergistic reaction between SO2 and NO2
[42] 

比含量增长最大的为硫酸盐 , 且其增长趋势与矿尘

组分密切相关 , 说明成霾期间共存矿质颗粒物和高

浓度NOx是促进SO2转化为硫酸盐的关键因素 [43]. 基

于此, He等人 [43]提出多污染物共存条件下气粒转化

过程中的协同氧化机理 , 可能造成在大气复合污染

效应中单一污染物的大气环境容量下降 , 这将为解

释我国灰霾现象频发和科学控制提供新的理论依据.  

1.2  非均相反应对二次有机气溶胶形成的影响 

二次有机气溶胶(SOA)是挥发性有机物(VOCs)

被氧化的产物, 是大气细粒子的主要组成部分, 对人

体健康、空气质量及气候变化等均有重要影响[44,45]. 

但是目前关于SOA的来源和形成机理都存在很大的

不确定性 . 已有研究发现颗粒物种子的存在可对

SOA的生成过程产生影响 , 尤其是酸性颗粒物种子

如(NH4)2SO4, H2SO4及有机酸等可引发表面非均相酸

催化反应的进行, 从而促进SOA生成[46,47].  

Liu等人 [48]在烟雾箱中开展了Al2O3颗粒物对-

蒎烯(自然源VOC)和甲苯(人为源VOC)生成SOA影响

的系统研究. 悬浮态Al2O3通过铝溶胶喷雾热解获得, 

主要粒径分布在200 nm左右[49]. 研究发现Al2O3种子

的添加对-蒎烯和甲苯生成SOA的产率没有明显影

响 ,  但会改变SOA的粒径分布和数浓度 .  如图2所

示[48], 在0.2 ppm(1 ppm=106, 体积比, 下同)的-蒎 

 

图 2  (网络版彩色)Al2O3 种子对 SOA 粒子粒径的影响机制[48] 

Figure 2  (Color online) The proposed mechanism for the impact effect 
of alumina seeds on SOA size distribution[48] 

烯光氧化反应中, 没有Al2O3种子时, 其中位径(count 

median diameter, CMD)约为450 nm, 数浓度为1.3× 

103 个/cm3; 当加入4 g/m3的Al2O3后, CMD增加到 

520 nm, 而数浓度降到0.5×103 个/cm3; 当Al2O3的浓

度为35 g/m3时, 最终颗粒物CMD降为260 nm, 而数

浓度增加到2.5×103 个/cm3. 高浓度矿物颗粒物可能

促进大量二次有机细粒子的形成 , 产生更严重的健

康风险, 并影响消光和能见度.  

SOA生成的气固分配过程往往伴随复杂的界面
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反应和气溶胶相反应发生 , 这些反应对SOA生成有

显著影响. 例如, 研究发现很多高挥发性的小分子有

机物也能对SOA生成产生重要贡献 [50~52]. 这些小分

子主要通过界面反应 , 在气固分配中产生不可逆的

过程 [53], 从而生成SOA. Chu等人 [54,55]开展了大量硫

酸盐种子表面的SOA生成研究 , 发现部分过渡金属

硫酸盐可能通过影响VOC的界面氧化过程 , 进而影

响SOA的生成. 例如, ZnSO4和MnSO4能促进甲苯氧

化过程中低挥发性可凝聚组分的生成 , 从而使得甲

苯光氧化SOA产率提高约14%~46%[55]; 而FeSO4则

对SOA生成的有明显的抑制效应 , 在-蒎烯和甲苯

光氧化体系中, SOA的生成量都随着种子FeSO4的增

多而迅速减少[54]. FeSO4则对SOA生成的抑制效应和

亚铁离子的氧化过程密切相关 , 亚铁离子可能会阻

断大分子量有机低聚物的形成 , 从而大幅度地降低

(最高可达60%)SOA生成[54].  

1.3  持久性有机物的非均相反应 

多环芳烃(PAHs)是一类环境中普遍存在的持久

性有机污染物 , 大多数PAHs具有“三致”效应 , 对人

体健康具有较大危害[56]. 排放到大气中的PAHs主要

存在于颗粒态, 并能与大气氧化剂, 如OH, O3, H2O2, 

HNO3和NOx等发生一系列的均相或者非均相反应 , 

从而形成毒性更强的氧化或硝基化产物 [57]. 已有研

究发现, 非均相反应是大气中PAHs降解的重要途径, 

其贡献远大于气相反应. 然而目前对于PAHs的非均

相反应研究大多数集中在有机碳质颗粒物表面[58,59]. 

尽管PAHs来源于不完全燃烧过程并且主要存在于碳

质颗粒物表面 , 然而 , 由于其低环组分具有挥发性 , 

PAHs能够分配到矿质颗粒物表面 . 外场观测中 , 也

发现矿质颗粒物表面存在一定浓度的PAHs[60,61]. 吸

附在矿质颗粒物表面上的PAHs如何与氧化剂反应、

矿质颗粒物的组成如何影响这些反应过程等问题还

有待研究.  

利用流动反应装置、漫反射原位红外光谱仪

(DRIFTS), 气相色谱、质谱等手段, Ma等人[62]发现室

温下蒽(C14H10)在SiO2和MgO表面上与NOx的非均相

反应 , 反应通道和反应动力学受底物影响显著 . 在

SiO2颗粒物表面上蒽与NOx反应能够形成9-硝基蒽、

9,10-蒽醌和蒽酮; 而在MgO表面上只能形成9,10-蒽

醌, 反应速率也存在明显差异. 研究发现底物的酸碱

性是影响蒽与NOx的非均相反应的关键因素. NOx在

酸性的SiO2表面能够形成表面吸附态硝酸 , 而在碱

性MgO表面只能形成各种表面硝酸盐 . 由于硝酸可

催化PAHs的硝基化反应 , 因此使蒽与NOx在SiO2表

面反应过程中生成硝基蒽, 反应途径如图3所示.  

研究发现室温下蒽在SiO2, -Al2O3和-Fe2O3表

面上与臭氧的主要产物为9,10-蒽醌、蒽酮和开环产物

邻苯二甲酸酐 [63]. 不同颗粒物表面上蒽与臭氧的反

应动力学存在较大差异. 在重度污染条件下(500 ppb 

O3, 1 ppb=109, 体积比, 下同), 蒽在SiO2, -Al2O3和

-Fe2O3表面上的大气寿命分别为4.66, 8.3和18.2  

min; 而在清洁大气条件下(25 ppb O3), 蒽的大气寿

命分别为1.51, 2.7和5.96 h. 蒽在SiO2, -Al2O3和- 

Fe2O3表面上与O3的反应遵循Langmuir-Hinshelwood

催化反应机理. 由于蒽需要与吸附态臭氧分子反应, 

而颗粒物本身对臭氧的分解会降低其表面吸附态臭

氧的浓度. 因此, 颗粒物对臭氧的吸附和分解能力决

定了其表面蒽与臭氧的反应速率 . 进一步研究了真

实沙尘暴颗粒表面上蒽与臭氧的反应过程 , 发现反

应过程遵循Langmuir-Hinshelwood催化反应机理. 沙

尘暴颗粒表面上蒽的大气寿命与模型矿质氧化物表 

 

图 3  矿质氧化物表面蒽与 NOx 的反应途径[62] 

Figure 3  The proposed mechanism of heterogeneous reaction of anthracene on mineral dust[62] 
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面相似. 在重度污染条件(500 ppb O3)和清洁大气条

件(25 ppb O3)下 , 蒽的大气寿命分别为35.9 min和

3.59 h; 蒽与O3在矿质颗粒物表面上的大气非均相反

应是大气中蒽的一个重要的转化过程, 在现有模式研

究中应考虑矿质颗粒物对PAHs与O3暗反应的影响[63].  

利用原位衰减全反射傅立叶变换红外光谱仪 

(in situ-ATR-FTIR), Ma等人[64]研究了室温下蒽、芘和

苯并[a]芘与臭氧在ZnSe晶体表面和TiO2表面的非均

相反应, 并考察了模拟太阳光对反应的影响. 研究表

明, 在ZnSe晶体表面上蒽、芘和苯并[a]芘与臭氧短时

间内不发生暗反应; 在模拟太阳光照射下, 蒽和芘与

2 ppm臭氧反应的准一级反应速率常数分别为(1.59± 

0.44)×104 s1和(1.09±0.09)×104 s1; 苯并[a]芘在模

拟太阳光照射下短时间内仍不与臭氧发生反应. TiO2

和PAHs之间有较强的相互作用, 能够抑制吸附态的

PAHs分配到气相. 暗反应条件下TiO2对蒽、芘和苯

并[a]芘与臭氧的非均相反应都有促进效果, 存在明

显的热催化作用. 光照促进了TiO2表面上PAHs与臭

氧的非均相反应, 存在明显的光催化作用. 蒽臭氧化

的主产物蒽醌在光照条件下可与臭氧继续迅速反应

而生成其他降解产物. 因此, 可以认为光化学臭氧化

是大气颗粒物表面蒽醌的主要降解途径之一.  

大气颗粒中有机物的种类丰富、来源广泛, 且分

子组成具有很强的源特征性 , 因此成为了源排放示

踪化合物的最佳候选者 , 是确定该类源排放的关

键 [65], 一些常见的污染源都已建立了与之相对应的

有机示踪物 [2,66,67]. 源解析研究中, 有机示踪物需要

满足以下2项基本条件: (1) 示踪物需要有特征性. 即

示踪物在某类源成分谱中含量较高 , 但在其他源中

含量较低, 或是在源成分谱中含量不高, 但其组成独

特, 其化学指纹是该源特定的. 对于常用的有机示踪

物而言, 其特征性一般比较确定. (2) 示踪物需要有

稳定性. 即示踪物在大气中能够相对稳定的存在, 既

不能通过大气化学反应形成 , 也不容易在传输扩散

过程中挥发或降解. 早期的源解析研究通常认为, 用

于源解析的有机示踪物在大气中短时间内不会发生

反应, 是相对稳定的. 但是最近的一些研究, 无论是

实验室、理论计算或是外场观测的结果均发现, 一些

常用于源解析的有机示踪物在大气氧化剂存在下会

发生均相或非均相反应, 使示踪物不再稳定, 这也预

示着它们在大气传输的过程中浓度可能会发生变化, 

将它们应用于源解析时可能会低估所属源的贡

献 [68~73]. 但是 , 已有的研究仍然存在研究对象比较

局限、研究条件比较单一、反应产物和降解机理尚不

明确等问题, 有待进一步研究.  

Lai等人 [74]利用流动反应体系和气相色谱质谱

仪, 研究了生物质燃烧示踪物左旋葡聚糖与OH自由

基在不同环境条件下反应的动力学. 结果表明, 左旋

葡聚糖与OH自由基之间存在着较高的反应活性, 平

均二级反应速率常数为(9.17±1.16)×1012 cm3 mol1 s1. 

此外, 环境中的湿度、温度以及不同物种混合(NaCl, 

(NH4)2SO4, 黑碳)对左旋葡聚糖与OH自由基反应均

有较为明显的影响. 左旋葡聚糖与OH自由基反应的

速率常数随环境中相对湿度(RH)的升高而降低 , 满

足线性关系k2=(1.50±0.04)×1011(1.31±0.11)×1011RH; 

较高温度有利于左旋葡聚糖与OH自由基的反应, 温

度与反应速率常数满足阿仑尼乌斯方程 k2=(6.2± 

5.6)×109exp[(1922.5±268.2)/T]; 当与无机盐 (NaCl, 

(NH4)2SO4)混合时 , 左旋葡聚糖与OH自由基的反应

速率根据混合方式的不同有所差别 , 但以抑制作用

为主; 当与黑碳混合后, 左旋葡聚糖与OH自由基的

反应受到明显抑制 , 二级反应速率常数为 (4.04± 

0.29)×1012 cm3 mol1 s1, 与纯样品的反应相比明显

降低. 通过测得的左旋葡聚糖与OH自由基的反应速

率常数, 计算了左旋葡聚糖的大气寿命, 结果表明左

旋葡聚糖在不同环境和不同混合状态下能够稳定存

在的时间在1.2~3.9 d, 小于气溶胶在对流层的停留时

间. 因此, 在利用左旋葡聚糖作为示踪物进行颗粒物

源解析时 , 可能会使得左旋葡聚糖的实际作用被低

估 , 且需要将环境温度和湿度等具有季节性特征的

因素以及颗粒物混合的影响一并考虑到源解析的研

究当中.  

1.4  非均相反应对颗粒物吸湿性影响 

大气非均相反应不仅影响气相污染物的源汇平

衡, 而且也会改变颗粒物本身的理化性质. 其中备受

关注的是非均相反应对颗粒物吸湿性的影响 . 颗粒

物的吸湿性是指颗粒物在环境中对水分子吸附和吸

收能力的强弱. 吸湿性决定了颗粒物的粒径分布、大

气寿命、光学特性和反应活性等, 进而影响其环境和

气候效应.  

Ma等人 [75]通过红外光谱研究发现, 干燥条件下

NO2在矿质氧化物表面能够反应生成硝酸盐, 而这些

硝酸盐在水吸附的过程中会溶解于矿质氧化物表面
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的水膜中, 形成水溶性的NO3
离子, 并降低表面水膜

的饱和蒸汽压, 促进水分子的进一步吸附; 采用水分

子吸收光谱的红外积分面积 , 结合三常数BET公式

拟合, 发现NO2老化后的矿质氧化物单层吸附湿度降

低, 吸附热增大, 亲水性增强.  

矿质颗粒物在非均相反应中会表现特异性 , 不

同矿质颗粒物在不同条件下与气体反应的程度不一

样 , 对颗粒物吸湿性的影响也不相同 . 例如 , Ma等

人 [17]在乙酸(CH3COOH)与Al2O3, MgO和CaCO3的非

均相反应及其对颗粒物吸湿性影响的研究中发现 , 

与CH3COOH的非均相反应都能促进这3种颗粒物的

吸湿性, 但增加程度各有不同. 吸湿性变化通过对比

不同反应后颗粒物90%RH的含水率来考察 [76], 结果

如图4所示 . 对Al2O3样品 , 新鲜颗粒含水率为1.7%, 

湿润条件反应后颗粒物含水率增加到5.2%; CaCO3新

鲜颗粒的含水率为0.1%, 干燥反应后增加到2%, 湿

反应后颗粒含水率则增加到66%; MgO颗粒含水率为

3%, 干燥条件反应后增大到48%, 湿反应后增大到

73%. 进一步通过红外、X射线衍射(XRD)和Raman

等方法发现, CH3COOH与Al2O3反应无论干湿条件下

均限于颗粒物表面, 对体相没有影响; CH3COOH与

MgO反应无论干湿条件下 , 体相都参与反应 , 生成

大量的Mg(CH3COO)2; CH3COOH与CaCO3的反应 , 

干燥条件下只限于表面, 因为形成的表面H2CO3物种

抑制了反应的进一步发生, 而一定湿度下, 表面水分

子会促进H2CO3溶解, 使得体相也参与反应[17]. 由此

可见, 如果颗粒物体相参与反应, 则对颗粒物吸湿性

有很大的促进作用.  

 
图 4  不同反应后-Al2O3, CaCO3和 MgO颗粒物在 90%RH条件下的

含水量[17] 

Figure 4  Water content at 90%RH for -Al2O3, CaCO3 and MgO 
particles undergoing varied reactions[17] 

2  黑碳颗粒物表面非均相反应 

黑碳主要来源于生物质燃料和化石燃料的不完

全燃烧过程, 全球总排放量约为8~24 Tg/a[6,77]. 黑碳

能够吸收和散射太阳光 , 从而影响大气层的辐射平

衡, 对全球温室效应的贡献仅次于CO2
[6]; 黑碳能够

成为云凝结核和冰核 , 从而影响全球性或区域性的

降水分布; 黑碳还能够诱发灰霾的形成, 对人体健康

也存在巨大风险. 黑碳颗粒由于比表面积较大, 容易

在表面发生非均相反应. 已有研究发现, O3, NO2在不

同来源黑碳上的摄取系数存在着巨大差异 , 本质原

因是不同来源黑碳的组成和结构具有显著差异[78~80]. 

而黑碳的组成和结构对其非均相反应活性的影响有

待进一步研究.  

2.1  O3与黑碳的非均相反应 

黑碳与O3的非均相反应可能影响对流层和低平

流层中O3的化学转化[78,81~84]. 但是, 不同文献测定的

O3 在黑碳上的摄取系数为103~108, 存在着巨大差

异 , 这可能与黑碳的来源、比表面积、孔结构、O3

浓度、实验系统等因素有关[85].  

Liu等人[86]和Han等人[87]在可控条件下制备了具

有不同微观结构的黑碳样品 , 应用原位拉曼光谱研

究了O3与黑碳非均相反应中黑碳微观结构的变化以

及黑碳微观结构对其O3活性的影响. 图5为富燃黑碳

的拉曼光谱及其分峰拟合结果. Sadezky等人[88]研究

发现, 黑碳样品的拉曼光谱含有5个谱带, 即G, D1,  

 

图 5  (网络版彩色)富燃(甲苯)黑碳的拉曼光谱谱带的 Gaussian 分峰

拟合结果[87] 

Figure 5  (Color online) Gaussian fitting results of Raman spectrum of 
toluene soot produced in rich fuel condition[87] 
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D2, D3和D4谱带 . 其中 , G谱带为理想石墨结构的

E2g 振动模式, 即在芳烃和烯烃中sp2杂化碳原子的

面内C=C键的伸缩振动; D谱带为无定形碳原子在K

区边缘碳原子的A1g振动模式 [88]. 基于此 , Han等 

人 [87]对黑碳的拉曼光谱拟合结果进行了归属 . 在

1580和1360 cm1处分别为黑碳的拉曼光谱的G谱带

和D1谱带. D2谱带位于1620 cm1, 归属为表面石墨

层中无序碳的E2g伸缩振动模式 ; D3谱带位于1500 

cm1, 归属为无定形碳sp3, sp2和sp杂化碳原子的混合

振动模式; D4谱带位于1180 cm1, 归属为无序碳的

A1g伸缩振动模式或多烯、无机杂质的振动. 此外还

发现一个新的被覆盖峰 , 位置在1750 cm1, 为表面

酮、内酯和酸酐等含氧物种. 

与O3非均相化学反应后, D1和D2谱带的积分面

积减少 , 说明O3与黑碳的非均相反应消耗了位于石

墨层边缘和表面石墨层的无序碳. D3, D4和G谱带的

积分面积基本不变 , 暗示着O3与黑碳的非均相反应

对无定形碳、紊乱石墨晶格或多烯类结构、理想石墨

晶格的影响很小. 而1750 cm1谱带的积分面积增加, 

确定生成了酮、内酯和酸酐等含氧物种[87].  

动力学研究结果表明 , 同一黑碳样品中表面石

墨层无序碳的O3活性高于石墨层边缘无序碳的O3活

性 ; 高燃氧比条件下制备的黑碳的表面石墨层和石

墨层边缘的无序碳的O3活性高于低燃氧比条件下制

备的黑碳的相应微观结构的O3活性 . 这些结果说明

黑碳的微观结构对其非均相反应活性有着重要影

响[87].  

2.2  O2与黑碳的非均相反应 

如上所述, 在矿质氧化物非均相反应中, 空气中

的分子O2起着非常重要的作用 . 但是 , 目前关于O2

在黑碳表面非均相反应过程中的作用还少有报道 . 

Han等人[89]通过ATR-FTIR研究了O2与黑碳的非均相

反应 , 首次发现光照能够激发分子O2与黑碳之间的

非均相反应 , 确定了黑碳中的有机碳是O2与黑碳非

均相光化学反应的主要活性物种.  

图6为新鲜黑碳在可见光条件下原位反应的红外

光谱. 位于1594和1628 cm1的峰归属为芳香酮、芳香

醛、芳香醌等耦合在苯环上的羰基(Ar−C=O); 位于

1714和1680 cm1的峰分别归属为酮C=O和醛C=O; 

位于1734和1772 cm1的峰归属为内酯或酸酐中的

C=O[89]. 位于1772, 1734, 1714, 1680, 1628和1594 

cm1的积分峰面积均随反应时间持续增加 , 说明含

氧物种不断生成 , 导致黑碳表面氧碳原子摩尔比不

断增大. 通过萃取后的样品反应对比发现, 参与反应

的主要是黑碳表面的有机碳 , 而元素碳对有机碳的

氧化具有重要的催化作用. 在暗反应条件下, O2与黑

碳不发生反应 , 说明可见光是激发分子氧与黑碳反

应的关键因素[89].  

为了考察O2与黑碳非均相光化学反应的相对重

要性, Han等人[89]对比了黑碳与20% O2和100 ppb O3

非均相反应过程中表面物种的反应速率 ,  发现

Ar−C=O, C=O, Ar−H, ≡C−H在光照和20% O2条件

下的k1,obs是100 ppb O3暗反应条件下k1,obs的3.0~5.0

倍, 是光照和100 ppb O3条件下k1,obs的1.5~3.5倍. 这 

 

图 6  红外光谱[89]. (a) 20% O2 光化学氧化富燃黑碳过程中 1800~1500 cm1 范围内红外光谱的变化; (b) 1772, 1734, 1714, 1680, 1628, 1594 cm1

的积分面积随时间的变化 

Figure 6  (a) In situ ATR-FTIR spectra of toluene soot produced in rich fuel condition during the 20% O2 photochemical oxidation. (b) The increasing 
of integration of peaks at 1772, 1734, 1714, 1680, 1628, and 1594 cm1 during the reaction[89] 



 
 
 

 

  129 

评 述 

些结果说明O2与黑碳的非均相光化学反应是黑碳参

与大气化学反应的重要途径.  

2.3  NO2与黑碳的非均相反应 

NO2与黑碳的非均相反应可能对大气层中HONO

来源以及HOx平衡有着重要影响[90~94]. NO2在各种来 

源黑碳上的摄取系数为101~108, 即使归一到黑碳的

比表面积 , 摄取系数仍为104~108, 存在着巨大差

异[95]. 而黑碳组成和结构如何影响NO2在黑碳上的摄

取系数、HONO和NO 产率等问题仍有待进一步研究.  

Han等人 [96,97]应用流动管反应装置考察了黑碳

中有机碳对NO2在黑碳上摄取动力学的影响, 并应用

ATR-IR研究了NO2与黑碳非均相反应过程中黑碳组

成的变化, 考察了光照、燃氧比以及NO2浓度对黑碳

表面物种反应动力学的影响, 确定了有机碳在NO2与

黑碳非均相反应中的作用. Han等人[97]对NO2暗反应

老化后的黑碳进行了光解反应实验研究. 图7(a)显示

了NO2老化的黑碳在纯N2气氛下进行光照时红外光

谱的变化情况, R-NO2(1560, 1327 cm1), R-ONO(1275 

cm1), R-ONO2/R-O-NO(847, 830 cm1)的峰强显著降

低 , 说明新生成的含氮物种在光照条件下能够发生

光解. 1769, 1715, 1690和1605 cm−1等处吸收峰的出

现分别归因于酮、醛、内酯、酸酐等含氧物种的生成. 

在含氮物种发生光解过程中, 应用NOx分析仪对气相

产物进行了检测, 确定了NO2与黑碳非均相反应生成

的含氮物种发生光解时还产生了气相HONO和NO 

(图7(b)). 这说明含氮物种在模拟太阳光光照条件下

能够发生光解.  

进一步研究表明 , NO2在黑碳上的摄取反应中 , 

NO2摄取系数和HONO产率随燃氧比增加而增大 [96]. 

相对于新鲜黑碳, NO2在加热去除有机碳的黑碳和经

过O3老化的黑碳上的摄取系数明显减小, HONO产率

也显著降低, 说明还原态有机碳是NO2在黑碳上摄取

反应中的主要活性组分. NO2摄取系数、HONO和NO

产率与黑碳上的还原态有机碳含量呈线性关系 . 光

照能够促进NO2与黑碳的非均相化学反应, 黑碳表面

生成了各种含氮物种和含氧物种 , 含氮物种能够发

生光解并产生羰基物种以及气相HONO和NO. NO2与

黑碳的非均相反应是准一级反应 , 反应速率取决于

光照、NO2浓度以及黑碳制备过程中的燃氧比.  

3  吸湿过程中的非均相反应 

颗粒物吸湿性对其粒径分布、大气寿命、光学特

性和反应活性等都有重要影响. 因此, 气溶胶的吸湿

性一直受到研究者的关注 . 然而对于颗粒物吸湿性

的研究 , 国内外研究者更多的关注于颗粒物与水汽

之间的相互作用, 通过实验室模拟、外场观测等研究

测定不同气溶胶组分的水吸附曲线和含水量等 , 以

及水吸附过程中颗粒物相的变化如潮解和风化现

象 [98~101]. 但是, 对于混合颗粒物不同组分在吸湿过

程中的相互作用研究较少. 我们研究发现, 对于混合

颗粒物而言, 吸湿过程不是简单的水分子的吸附-脱

附的物理过程, 可能还存在不可忽视的化学过程.  

3.1  硫酸盐吸湿与石膏生成 

石膏(二水合硫酸钙, CaSO4·2H2O)是大气中硫酸

盐气溶胶的主要存在形式之一 , 而其在大气中的形

成机制却一直不清楚 [102]. Ma等人 [103]通过拉曼光谱 

 

图 7  NO2 暗反应老化后的黑碳光解[97]. (a) NO2(5 ppm)老化黑碳上含氮物种的光解; (b) 含氮物种光解过程中的气相产物. 老化条件: 暗反应. 

T=298 K. t=11 h. 载气=N2(100 mL/min). 光反应条件: 光源(=350~700 nm), 辐照度=25 mW cm2, 载气=N2(100 mL/min)  

Figure 7  (a) Gas-phase products during photolysis of nitro compounds on the soot aged by NO2 (5 ppm). (b) Photolysis of nitro compounds on the 
NO2-reacted soot[97] 
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研究发现 , 混合气溶胶的吸湿过程可能是大气中石

膏的重要来源之一.  

水吸附结果表明, CaSO4和CaSO4·2H2O的吸水性

都很弱, 在低于100%RH条件下, 水分子只能在颗粒

物表面吸附, 而不会出现潮解过程. 因此, 直接通过

CaSO4颗粒与水分子的相互作用难以形成CaSO4·2H2O. 

而当有强吸水性物种如 (NH4)2SO4, Na2SO4 或 Ca-     

(NO3)2 与 CaSO4 共 存 时 , 吸 水 过 程 中 则 会 产 生

CaSO4·2H2O, 结果如式(1)所示 . 其机理是由于共存

的强吸湿性组分潮解后形成一定的液相环境 , 促进

了CaSO4的溶解 , 而CaSO4·2H2O的溶解度比CaSO4

低, 从而促进了CaSO4·2H2O的产生.  
4 2 4 2 4 3 2(NH ) SO Na SO Ca(NO )

4 2

4 2

CaSO (s) H O(aq)

                                                      CaSO 2H O(s)

 



或 或

 (1)
 

其中s, g和aq分别代表固态、气态和液态.  

此外 , 可溶性Ca2+盐和SO4
2−混合后 , 在吸湿过

程中也容易结合形成石膏 . 如图8所示 , (NH4)2SO4/ 

Ca(NO3), (NH4)2SO4/CaCl2, Na2SO4/Ca(NO3)2混合物

在吸湿前和干燥后的拉曼光谱发生了明显的变化 , 

SO4
2的特征峰最终都出现在1007或1009 cm1, 即石

膏中硫酸盐对应的特征峰 . 相应的其他离子也改变

了其赋存状态, 拉曼特征峰出现变化. 由于硫酸盐中

石膏的溶解度相对较低 , 因此 , 当混合颗粒物潮解

后, 溶液中的Ca2+和SO4
2在干燥过程中会迅速结合形

成石膏 , 使得最终的混合颗粒物形成以石膏为核的

核壳结构 . 这一过程极大地改变了混合颗粒物的理

化性质, 并影响其环境气候效应.  

3.2  有机气溶胶吸湿过程的非均相反应 

目前对于气溶胶中主要无机成分的吸湿性已经 

有比较清楚的认识, 而对有机-无机混合颗粒物的吸

湿性却所知较少 , 也是目前大气科学研究的难点和

热点问题之一[104]. Brooks等人[105]发现, 可溶性的二

元羧酸 (DCA)会导致 (NH4)2SO4潮解点下降 ; Shi等

人 [106]也发现苯甲酸能够降低NaCl和(NH4)2SO4潮解

点以及增长因子 . 实际上 , 有机-无机混合物不仅会

改变各自的吸湿性, 而且, 在吸湿过程中也能发生化

学反应.  

应用原位拉曼光谱系统, Ma和He[107]发现H2C2O4- 

Ca(NO3)2混合颗粒物在吸湿过程中 , 随着水分子的

吸收和颗粒物的固液转化 ,  溶解的H 2 C 2 O 4和Ca-      

(NO3)2能够发生反应形成CaC2O4组分 , 而弱吸湿性

CaC2O4组分的形成导致整个颗粒物吸湿性组分的减

少, 引起溶液中水分子的脱附以及HNO3组分的挥发, 

最终等摩尔的H2C2O4和Ca(NO3)2完全转化为CaC2O4

组分. 在吸湿过程中, 观察到了弱酸(草酸)置换强酸 

 

图 8  (网络版彩色)混合颗粒物的 Raman 光谱[103]. (a) (NH4)2SO4/ Ca(NO3)2·4H2O; (b) (NH4)2SO4/CaCl2·2H2O; (c) Na2SO4/Ca(NO3)2·4H2O 

Figure 8  (Color online) The Raman spectra of mixed particles. (a) (NH4)2SO4/Ca(NO3)2·4H2O; (b) (NH4)2SO4/CaCl2·2H2O; (c) Na2SO4/ 
Ca(NO3)2·4H2O

 [103] 
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(硝酸)这一不常见的现象. 这主要是由于CaC2O4组分

本身的难溶性和弱吸湿性造成的[107].  

这种吸湿过程中的弱酸置换强酸的反应机理在

DCA和 NaCl混合物吸湿过程中得到进一步的验

证 [108]. 乙二酸(H2C2O4)、丙二酸(CH2(COOH)2)和丁

二酸((CH2COOH)2)与NaCl混合后的颗粒物表现出不

同的吸湿性行为. H2C2O4-NaCl混合颗粒吸水干燥后

产生了Na2C2O4物种, 而(CH2COOH)2-NaCl混合颗粒

和 (CH2COOH)2-NaCl混合颗粒没有改变化学组成 . 

定量分析结果表明 , 内混的 (CH2COOH)2-NaCl颗粒

和内混的(CH2COOH)2-NaCl颗粒的吸水量在高湿度

(>90%RH) 范 围 可 以 由 Zdanovskii-Stokes-Robinson 

(ZSR)公式通过质量加权各组分吸水量进行很好地拟

合 , 说明混合颗粒物的化学组分没有发生变化 ; 而

H2C2O4-NaCl混合颗粒的吸水量低于ZSR方程拟合值, 

说明混合物中可能发生了高吸湿性物种转化为弱吸

湿性物质 . 通过对比这3种DCA和对应Na盐的吸湿

性 , 也确认了这一结果 , 如图9所示 . 只有H2C2O4转

化为Na2C2O4, 才会导致吸湿性下降; 而(CH2COOH)2 

和(CH2COOH)2转化为相应的Na盐后, 吸湿性反而会

上升.  

这说明, DCA与NaCl混合颗粒的吸湿过程中, 形

成的有机Na盐的吸湿性是决定吸湿干燥过程中能否

发生化学反应的关键因素, 其反应机理如图10所示. 

盐酸和硝酸一样 , 都是强酸 , 但是HCl和HNO3的挥

发性很强 . 当混合溶液体系中可能形成弱吸湿性的 

 

图 9  (网络版彩色)二元羧酸及其 Na 盐吸水性比较[108]. H-Ox, 乙二

酸(H2C2O4); Na-Ox, 乙二酸钠(Na2C2O4); H-Ma, 丙二酸(CH2(COOH)2); 

Na-Ma, 丙二酸钠 (CH2(COONa)2); H-Su, 丁二酸 ((CH2COOH)2); 

Na-Su, 丁二酸钠((CH2COONa)2) 

Figure 9  (Color online) Comparison of water adsorption capacity of 
dicarborxylic acids and their sodium salts[108] 

 

图 10  (网络版彩色)NaCl 与 DCA 混合物吸湿过程示意图 

Figure 10  (Color online) The proposed reaction mechanism of NaCl 
and DCA during humidification-dehumidification process 

难溶性物种时 , 则容易发生置换出HCl和HNO3的反

应, 从而改变混合颗粒物的化学组成和理化性质. 有

机酸置换海盐颗粒中的Cl以及硝酸盐的现象也在其

他外场观测和实验室模拟研究中被发现 . Laskin等

人 [109]发现海盐颗粒中存在有机酸导致的Cl耗损现

象 , 并通过实验室模拟验证了有机酸与NaCl反应的

机理; Drozd等人[110]发现草酸与CaCl2, NaCl等组分的

混合物在吸湿过程发生相互作用, 形成草酸盐. 这些

结果说明混合颗粒吸湿过程中的化学反应不容忽视.  

4  展望 

气溶胶的环境和气候效应日益受到重视, 因此, 

对大气颗粒物表面发生的非均相反应的研究也越来

越深入 . 尽管矿尘对二次颗粒物生成的影响是复杂

的, 总体来看, 矿质颗粒物可能促进大气氧化性, 加

剧灰霾的形成 . 然而 , 在大气非均相反应的研究中 , 

仍然还存在一些尚未清楚认识的问题 . 这些问题将

是未来大气非均相反应研究的重点内容.  

(1) 非均相反应对O2的活化与大气氧化性增加

的关系. NOx与VOCs参与的光化学反应产生的O3被

认为是大气氧化性增强的重要原因[2]. 而在非均相反

应中NOx促进O2的表面活化, 以及黑碳表面O2直接参

与光反应过程 , 都说明了非均相过程可能促进大气

氧化性 , 改变二次气溶胶组分在大气中的分布 . 此

外, 其他大气氧化剂如OH自由基、O3、夜间NO3等参

与的非均相反应过程也需要进一步研究.  

(2) 非均相反应对二次硫酸盐形成的贡献. 大气

中二次硫酸盐来源于SO2和其他含硫化合物的氧化, 

其中SO2的液相氧化被认为是大气中硫酸盐的重要来

源 [29]. 然而最近的模式研究表明 , 大气中的硫酸盐

气溶胶被低估, 即存在硫酸盐的未知来源[31,111]. 近年

来 , 不仅硫酸盐的均相成核过程被深入研究 [112,113], 
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其非均相生成过程也被广泛重视 [42,43,114,115]. 我国大

气中颗粒物和SO2的浓度都很高, 且大气氧化性日益

增强 . 因此需要进一步研究非均相氧化对于我国重

霾污染期间硫酸盐的爆发式增长的贡献.  

(3) 非均相过程对SOA形成的影响. 有机组分是

气溶胶的主要成分 , 其中大部分来源于二次生成过

程 [44]. 现有的模式研究结果都低估了SOA的浓度 , 

主要是由于很多SOA来源过程没有被认识 [45]. 已有

研究结果表明 , 酸性颗粒物对于SOA的形成有促进

作用 , 主要是由于酸催化加速了VOCs氧化 [46,47]. 然

而 , 目前关于气溶胶种子影响SOA生成的研究基本

上都只是针对单一化合物种子气溶胶 , 而大气真实

颗粒物种子对于SOA生成的影响还没有得到准确评

估 . 大气颗粒物表面的界面反应对于SOA生成的贡

献可能是SOA的模拟存在普遍低估现象[116,117]的重要

原因, 有待进一步深入研究. 此外, 非均相反应中氧

化性有机物OVOCs以及有机硫酸酯、有机硝酸酯等

组分形成的作用也有待进一步开展研究.  

(4) 非均相反应中的复合效应. 以往的非均相反

应一般只考察单一污染气体在颗粒物表面的反应过

程, 而实际大气中是多污染物共存的, 这些污染物在

参与非均相反应过程中 , 可能存在吸附竞争或者氧

化-还原等相互作用 , 改变反应机理和动力学 . 不仅

是无机气体反应过程中存在相互作用 , 无机气体和

有机气体在共存反应时也存在相互作用 [118]. 因此 , 

在更为接近真实大气状态下研究非均相反应 , 需要

同时考察多污染物共存时的反应过程.  

(5) 混合颗粒物吸湿过程中的化学反应. 以往的

研究认为气溶胶的吸湿过程只是简单的水分子吸附/

吸收-脱附的物理过程, 而其中可能发生的化学过程

被忽视了 . 而实际大气中的气溶胶颗粒即使是单颗

粒气溶胶, 其中也包含多种组分, 研究这些不同的组

分在吸湿过程中的复合效应 , 对于深入认识气溶胶

的环境效应和气候效应具有重要意义.  
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Haze is a phenomenon of visibility degradation caused by the extinction effects of atmospheric particulate matter (APM); these 
extinction effects are related to physicochemical properties of the aerosol particles. Therefore, the study of heterogeneous reactions on 
APM is relevant to establishing the formation mechanisms of haze. We review the latest research on heterogeneous reactions on 
mineral dust and soot particles. We discuss the effects of heterogeneous reactions on sources and sinks of trace gases, the formation of 
secondary aerosol, and the hygroscopic behavior of particles. We also summarize reactions relevant to haze formation. A synergistic 
effect occurs for coexisting gases involved in interface reactions. O2 plays a critical role in surface oxidation, while adsorbed organic 
species in soot support photo-oxidation. A number of important chemical reactions occur during humidification–dehumidification 
processes in mixed particles. Another relevant reaction mechanism is that weak acids replace strong acids. Finally, there is an enhancement 
effect of secondary aerosol on the hygroscopicity of APM. These results are not only useful for understanding heterogeneous reactions on 
APM, but also reveal some of the underlying mechanisms of haze formation in the coal producing areas of China. 
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