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摘　要　采用硫化亚铁 (FeS)活化过一硫酸盐 (PMS)降解含表面活性剂吐温 -80(TW-80)水溶液中的三氯乙烯

(TCE)，考察了 PMS和 FeS投加量、TW-80浓度、溶液初始 pH、无机阴离子 (Cl–和 HCO3
–)对 TCE降解的影响，

确定了 PMS/FeS体系中的主导自由基及 TCE降解机理，验证了 PMS/FeS体系处理实际地下水中含 TW-80的

TCE效果。结果表明：增加 PMS或 FeS投加量有利于 TCE的降解，但当其投加剂量分别超过 0.8 mmol·L– 1 和

0.6 g·L–1 时，TCE降解反而受到抑制，且 TCE的降解率随 TW-80浓度的增加而下降；PMS/FeS体系对 pH有较宽

的适用范围，在 pH=11时受到抑制，Cl–和 HCO3
–对 TCE降解有抑制作用；通过自由基淬灭实验和电子顺磁共振

实验确定了 SO4
–·、HO·和 O2

–·是 PMS/FeS体系中的主导自由基；相比于其他氯代烃，该体系对四氯乙烯和四氯

化碳也有较好的降解效果；实际地下水的处理结果证实 PMS/FeS体系在实际应用中具有潜力和优势。
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作为重要的化工原材料，三氯乙烯 (trichloroethylene)应用于金属脱脂、干洗、化工产品原料以

及药品生产加工等过程 [1]。尽管企业严格控制 TCE的使用和处置，但仍存在由于使用管理和废物

排放不当或容器泄露等事件引起土壤和地下水的污染。TCE具有粘度低、水溶性差和密度大等特

性 [2]，能够轻易地穿透土壤并迁移至地下水中，在土壤和地下水中长期赋存，进而对环境和人类健

康造成持续危害[3]。

近年来，表面活性剂增溶-化学氧化联合修复技术被广泛应用于受有机物污染的地下水治理

中，其原理主要是将表面活性剂注入污染区域，通过表面活性剂的增溶作用，使有机污染物溶解

到水相中，之后在原位或抽出至地面上通过化学氧化去除污染物 [4]。当表面活性剂在水溶液中的浓

度大于其临界胶束浓度 (critical micellar concentration)时，表面活性剂会形成胶束包裹污染物，发挥

其增溶作用 [5]。表面活性剂主要分为阴离子、阳离子和非离子型 [6]，在实际应用中，非离子表面活

性剂吐温-80(Tween-80)使用频率较高，因此，本研究选择 TW-80作为表面活性剂的代表。目前在

污染地下水化学氧化修复技术中常用的氧化剂主要有过一硫酸盐 (peroxymonosulfate)、过二硫酸盐

(persulfate)和过氧化氢 (hydrogen peroxide)等。其中，PMS凭借其不对称结构和高于 PDS和 H2O2 过

收稿日期：2022-10-31；录用日期：2022-12-26

基金项目：国家重点研发计划项目 (2018YFC1803304)；中国石油化工股份有限公司科技开发项目 (321093)

第一作者：王岽  (1976—)  ，男，博士，wangdong02.bjhy@sinopec.com；苣通信作者：吕树光 (1965—)，男，博士，教授，

lvshuguang@ecust.edu..com

 

环境工程学报
Chinese Journal of
Environmental Engineering

第 17 卷 第 2 期 2023 年 2 月

Vol. 17, No.2　Feb. 2023
 

http://www.cjee.ac.cn E-mail: cjee@rcees.ac.cn (010) 62941074

环
境
工
程
学
报
版
权
所
有

mailto:wangdong02.bjhy@sinopec.com
mailto:lvshuguang@ecust.edu..com


氧化物键能而展现出更强的氧化能力 [7]。在热、紫外、过渡金属或碱等活化方式下，PMS能够生

成硫酸根自由基 (SO4
–·)、羟基自由基 (HO·)和超氧自由基 (O2

–·)，进而氧化降解氯代烃和多环芳烃

等有机污染物 [8]。铁作为廉价的过渡金属常被用作活化剂 [9]，其中 Fe(Ⅱ)能快速活化 PMS，产生大

量的自由基。但随着反应的进行，Fe(Ⅱ)不断被消耗并转化为 Fe(Ⅲ)，且以氢氧化物的形式沉淀析

出 [10]，导致反应体系催化性能下降。为了进一步提高体系氧化效率，需要将 Fe(Ⅲ)及时还原为

Fe(Ⅱ)，促进反应过程中 Fe(Ⅱ)/Fe(Ⅲ)循环。因此，本研究使用硫化亚铁 (ferrous sulfide)作为催化

PMS的手段，其中 FeS不仅能够提供 Fe(Ⅱ)，而且可以将反应中生成的 Fe(Ⅲ)还原为 Fe(Ⅱ)，反应

过程如式 (1)~(4)所示[11]。

FeS+H+→ Fe(Ⅱ)+HS− (1)

2Fe(Ⅲ+HS−→ 2Fe(Ⅱ)+H++S0 (2)

FeS+S0→ FeS2 (3)

FeS2+H+→ Fe(Ⅱ)+HS−+S0 (4)

目前为止，关于 FeS活化 PMS降解含表面活性剂水溶液中 TCE的研究尚鲜有报道。本研究选

择 PMS作为氧化剂、 FeS作为活化剂、 TCE作为污染物、 TW-80作为表面活性剂，研究了

PMS/FeS体系对含有 TW-80水溶液中 TCE的降解效果，考察了 PMS和 FeS投加量、溶液初始

pH和无机阴离子对 PMS/FeS体系中 TCE降解效果的影响，探究了 PMS/FeS体系在反应过程中产生

的自由基种类以及 TCE降解的机制，并在实际地下水中验证 PMS/FeS体系对 TCE的降解效果，以

期为该技术在实际工程中的应用提供参考。

 1    材料与方法

 1.1    试剂与仪器

实验试剂包括过硫酸氢钾、FeS、TCE、TW-80、异丙醇 (IPA)、叔丁醇 (TBA)、氯化钠、硝酸

钠 、 磷 酸 钠 、 碳 酸 钠 、 硫 酸 、 氢 氧 化 钠 、 5,5-二 甲 基 -1-氧 化 吡 咯 啉 (DMPO)、 四 氯 乙 烯

(perchlorethylene)、 1,1,1-三 氯 乙 烷 (trichloroethane)、 四 氯 化 碳 (tetrachloromethane)、 1,2-二 氯 乙 烷

(dichloroethane)、三氯甲烷 (trichloromethane)和二氯甲烷 (dichloromethane)，以上试剂均为分析纯。

实际地下水取自上海市松江区地表以下 20 m的深井。

实验仪器包括气相色谱分析仪 (7890A，安捷伦科技有限公司 )、电子顺磁共振仪 (EMX-
8/2.7C，德国 Burker)、离子色谱仪 (ICS-1 000，美国 Dionex)、紫外可见光分光光度计 (DR-6 000，美

国 HACH)和 pH测定仪 (AL204，瑞士Metter-Toledo集团)。
 1.2    实验方法

向 250 mL定制玻璃反应器中加入预先配制好的 13 g·L−1 TW-80溶液。将一定体积的超纯水配

制的 TCE储备液加入到反应器中，加超纯水至 250 mL，使 TW-80和 TCE分别稀释至 1.3 g·L−1 和

0.15 mmol·L−1，再依次加入 FeS和 PMS后开始计时，反应过程中使混合液充分搅拌，在预定时间

点取样分析。分别添加不同浓度的氯化钠和碳酸氢钠探究 Cl–和 HCO3
–对降解的影响。实验中用

0.1 mol·L−1 硫酸或氢氧化钠调节溶液 pH。每组实验均进行 3次，取其平均值。

除探究某物质浓度对实验结果的影响和实际地下水实验外，其余条件下 PMS、FeS、TW-
80和 TCE的初始浓度均分别设定为 0.8 mmol·L−1、0.6 g·L−1、1.3 g·L−1 和 0.15 mmol·L−1。

淬灭实验选择叔丁醇 (淬灭 HO·)、异丙醇 (淬灭 HO·和 SO4
–·)和三氯甲烷 (淬灭 O2

–·)作为淬灭

剂。测定 TCE降解过程中氯离子的释放时，在不同时间点采集 5 mL样品，加入 1 mL甲醇终止反

应，放置 12 h挥发掉残余的 TCE，采用离子色谱仪分析氯离子浓度。除实际地下水实验外，其他
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实验均使用超纯水。

 1.3    分析方法

采用正己烷萃取法测定 TCE浓度。取 0.2 mL反应样品注入到预先装有 2.8 mL正己烷的棕色瓶

中，旋涡振荡 5 min后再静置 5 min，用滴管吸取上层有机相至进样瓶中密封，使用气相色谱分析

仪分析。溶液中 Fe(Ⅱ)和总铁浓度采用邻菲啰啉分光光度法测定 [12]；PMS浓度采用碘化钾分光光

度法测定 [13]；TW-80浓度采用硫氰酸钴铵显色-分光光度法测定 [14]；氯离子和硫酸根离子浓度通过

离子色谱仪测定。

 2    结果与讨论

 2.1    不同反应体系对 TCE的降解效果

图 1反映了不同反应体系对 TCE的降解效

果。其中 PMS、FeS、Fe(Ⅱ)、TW-80和 TCE的

初始浓度分别设定为 0.8 mmol·L−1、 0.6 g·L−1、

0.6 g·L−1、1.3 g·L−1 和 0.15 mmol·L−1。空白组中

由于挥发导致 TCE在 60  min内减少了 5.7%。

当只加入 PMS时，TCE降解率仅为 14.7%，表

明在没有活化剂加入的条件下，PMS的氧化性

能 没 有 得 到 充 分 发 挥 。 但 当 体 系 中 加 入

Fe(Ⅱ)或 FeS后，TCE的降解率由 14.7%分别

显著提升到 44.7%和 90.0%。这表明 Fe(Ⅱ)和
FeS均能有效活化 PMS，产生活性自由基可降

解 TW-80和 TCE(式 (5)和式 (6))。与 Fe(Ⅱ)相
比， FeS活化性能更为显著。当加入 Fe(Ⅱ)
后，Fe(Ⅱ)在 5 min内被快速消耗，在之后的反应过程中因 Fe(Ⅱ)转化为 Fe(Ⅲ)并以氢氧化物的形

式沉淀析出，活化 PMS效果急剧下降，最终导致 TCE降解停滞；反应 60 min后，PMS/Fe(Ⅱ)体系

中 Fe(Ⅱ)和溶解性总铁浓度分别为 0.02 mmol·L−1 和 1.86 mmol·L−1。而在 TW-80共存的 PMS/FeS体

系中，因 FeS的还原作用，体系中 Fe(Ⅱ)与 Fe(Ⅲ)不断循环，TCE降解率在 60  min内提升至

90.0%[15]。当无 TW-80存在时，TCE在 10 min内降解 99.4%，表面活性剂的加入略微抑制了 TCE的

降解。由于 TW-80的增溶作用，TCE分子被其包裹，反应中产生的活性自由基在攻击 TCE分子前

需先攻击 TW-80分子，因此，导致 TCE降解效率有所下降[16]。

HSO5+Fe(Ⅱ)→ SO−4 ·+Fe(Ⅲ)+HO− (5)

HSO−5 +FeS+H+→ SO2−
4 +Fe(Ⅱ)+HS−+HO· (6)

 2.2    PMS和 FeS投加量对 TCE降解效果的影响

控制 FeS、TW-80和 TCE的初始浓度分别为 0.6 g·L−1、1.3 g·L−1 和 0.15 mmol·L−1，考察 PMS投

加量对 PMS/FeS体系降解 TCE的影响。如图 2所示，当不加入 PMS时，整个反应过程中 TCE降解

率仅为 5.5%。随着提高 PMS投加量，TCE降解率显著升高。当 PMS浓度为 0.2、0.4和 0.8 mmol·L−1

时，反应 60 min时 TCE降解率分别为 57.8%、82.1%和 93.1%；但进一步增加 PMS浓度至 1.2 mmol·L−1

和 1.6 mmol·L−1 时，TCE降解率由 93.1%分别下降至 90.2%和 81.1%，表明提高 PMS浓度并不会一

直促进 TCE的降解。当体系中 PMS浓度较高时，产生的活性自由基会与多余的 PMS发生反应，

生成 SO5
–·(式 (7)和式 (8))，而 SO5

–·的氧化能力 (E0 = 1.10 eV)低于 SO4
−·(E0 = 2.50 - 3.10 eV)和 HO·(E0 =

2.76 eV)。此外，如式 (9)和式 (10)所示，PMS浓度较高时，体系中产生的高浓度 SO4
−·和 SO5

–·也会

 

图 1    TCE在不同体系中的降解效果比较

Fig. 1    Comparison of TCE degradation performance in
different systems
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发生自我消耗 [17]。此外，由图 3可见，在 TCE
的降解过程中，PMS也随之消耗，在 60 min内

其分解率高达 95%。以上结果表明 PMS被充分

利用。

HSO−5 +SO−4 · → SO−5 ·+SO−4 +H+ (7)

HSO−5 +HO· → SO−5 ·+H2O (8)

SO−4 ·+SO−4 · → S2O2−
8 (9)

SO−5 ·+SO−5 · → S2O2−
8 +O2 (10)

在相同实验条件下，考察了 FeS投加量对

PMS/FeS体系降解 TCE的影响。如图 4所示，

当不加 FeS时，TCE仅降解了 14.3%。当 FeS

为 0.3 g·L−1 和 0.6 g·L−1 时，TCE降解率由 14.3%
分别上升至 53.4%和 91.2%。随着 FeS投加量

的增加，PMS得到有效活化，TCE降解率也随

之提高。值得注意的是，当 FeS投加量增加到

0.9、 1.2和 1.5  g·L−1 时 ， TCE降 解 率 分 别 为

92.1%、90.0%和 90.1%，与加入 0.6 g·L−1 的 FeS
剂量对比，TCE的降解效果改变甚微，表明在

FeS剂量为 0.6 g·L−1 条件下，PMS被充分活化

和 消 耗 ， 继 续 增 加 FeS剂 量 不 会 有 效 提 高

TCE降解率。

溶解性铁浓度在反应过程中的变化情况如

图 5所示。随着反应的进行，体系中 Fe(Ⅱ)和
溶解性总铁含量不断上升，在 60 min内从初始

点 0分别增加至 0.35 mmol·L−1 和 0.90 mmol·L−1，

特别是在 15 min后 Fe(Ⅱ)浓度增加较大。而

Fe(Ⅲ)浓度的变化不同于两者，Fe(Ⅲ)含量 (溶
解性总铁含量减去 Fe(Ⅱ)含量 )在 0、 2、 5、
10、15、30、45和 60 min时刻分别为 0、0.24、
0.42、0.54、0.65、0.61、0.55和 0.55 mmol·L−1。

可以看出，Fe(Ⅲ)含量在前 15 min大幅度增

加，之后略微减少，最后保持稳定，由此可以

间接判断在反应后期部分 Fe(Ⅲ)转变为 Fe(Ⅱ)，
使其显著优于 PMS/Fe(Ⅱ)体系。同时，反应结

束 后 体 系 中 Fe(Ⅱ)浓 度 为 0.35  mmol·L−1(19.6
mg L−1)，根据《地下水质量标准》(GB/T 14848-
2017)，铁离子含量超过 IV类水质标准规定的 2 mg L−1。为避免造成二次污染，可采用曝气充氧的

方法将水中 Fe(Ⅱ)氧化为高价态离子，形成氢氧化铁胶体，再经过滤处理后达到降低地下水中铁

离子含量的目的。

 

 

图 2    PMS剂量对 TCE降解效果的影响

Fig. 2    Effect of PMS dose on TCE degradation

 

图 3    PMS/FeS体系中 TCE降解率与 PMS分解率

Fig. 3    TCE degradation and PMS decomposition
in PMS/FeS system

 

图 4    FeS剂量对 TCE降解效果的影响

Fig. 4    Effect of FeS dose on TCE degradation

 

  434 环　境　工　程　学　报 第 17 卷    
环
境
工
程
学
报
版
权
所
有



 2.3    TW-80浓度对 TCE降解效果的影响

TW-80的 临 界 胶 束 浓 度 (CMC)为 13
mg·L−1，考虑到在污染场地实际修复中常使用

较 高 浓 度 的 表 面 活 性 剂 [18]， 故 控 制 PMS、
FeS和 TCE的 初 始 浓 度 分 别 为 0.8  mmol·L−1、

0.6  g·L−1 和 0.15  mmol·L−1， 设 置 不 同 浓 度 的

TW-80(0、 0.013、 1.3、 2.6和 5.2  g·L−1)以探究

其对 TCE降解效果的影响。如图 6所示，当添

加 0.013  g·L−1(1  CMC)的 TW-80时，TCE的降

解率由 99.3%(空白)下降至 97.3%，TCE的降解

率仅下降了 2%，由此推断 0.013 g·L−1 以内的

TW-80对 TCE降解的影响可忽略不计。当 TW-
80浓度增加至 1.3、2.6和 5.2 g·L−1 时，TCE降

解率分别下降至 90.0%、74.1%和 59.7%。由上

述实验结果可知，当表面活性剂 TW-80浓度超

过 0.013 g·L−1 时，其会在水溶液中形成胶束包

裹 TCE分子，反应过程中产生的 SO4
–·和 HO·

需先攻击胶束，之后再攻击 TCE分子，因此，

会消耗一部分 SO4
– ·和 HO·，进而影响 TCE的

降解[19]。

为进一步证实 TW-80会消耗体系中的自由

基，包括 HO·、SO4
–·和 O2

–·，实验选择叔丁醇

(TBA)作为 HO·的淬灭剂，异丙醇 (IPA)作为

SO4
– ·和 HO·的淬灭剂，三氯甲烷 (trichlorome-

thane)作为 O2
– ·的淬灭剂 [20]，设置 PMS、FeS、

TW-80和 TCE的初始浓度分别为 0.8 mmol·L−1、

0.6 g·L−1、1.3 g·L−1 和 0.15 mmol·L−1，在不添加

淬灭剂以及分别添加 100 mmol·L−1 TBA、 100
mmol·L−1  IPA或 50  mmol·L−1 CF时，探究 TW-
80在不同条件下的分解情况，结果如图 7所

示。当不添加淬灭剂时，TW-80在 60 min内分

解了 51.5%；当分别添加 TBA、 IPA和 CF后，

TW-80分解率从 51.5%分别降至 44.6%、16.2%
和 37.7%。结果表明，HO·和 SO4

–·会直接攻击

TW-80使其分解，造成了自由基的消耗，而

O2
–·主要通过链式反应参与 HO·和 SO4

–·自由基

的生成，促进 TW-80的分解，且相比于 HO·和
O2

–·，SO4
–·对 TW-80的分解起主要作用。

 2.4    水质条件对 TCE降解效果的影响

1)溶液初始 pH。溶液初始 pH对 PMS/FeS体系降解 TCE有很大影响，因此在初始实验条件

下，探究 pH其对 TCE降解的影响。反应 60 min后溶液 pH变化及 TCE降解率如表 1所示。当溶液

 

图 5    PMS/FeS体系中 Fe(II)、Fe(III)及溶解性

总铁浓度变化

Fig. 5    Changes of Fe(II), Fe(III), and total soluble iron
concentrations in PMS/FeS system

 

图 6    TW-80浓度对 TCE降解效果的影响

Fig. 6    Effect of TW-80 concentration on TCE degradation
 

图 7    吐温-80在不同自由基淬灭条件下的分解

Fig. 7    Decomposition of TW-80 under different radical
scavenging conditions
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初始 pH为 3、 5、 7和 9时， 60 min内 TCE降

解 率 分 别 为 91.5%、 90.0%、 89.5%和 90.7%，

无明显变化；当 pH为 11时，TCE降解率有所

下降，为 79.8%。该结果表明，PMS/FeS体系

在降解含 TW-80的 TCE时对溶液 pH有较宽的

适用范围，反应结束后溶液 pH均在 3以下，

这与 PMS在水溶液中呈酸性有关。在酸性条

件下，PMS能够产生更多的自由基，攻击 TW-
80和 TCE分子，有利于 TCE的降解[21]。

2)无机阴离子。在实际地下水中存在各种

无机阴离子，其中 Cl–和 HCO3
–对高级氧化影响

较大。通过添加不同浓度的 Cl–和 HCO3
–，探究

其对 TCE降解效果的影响。如图 8所示，与空

白相比，当加入 1 mmol·L−1 的 Cl–后，TCE降

解率从 90.0%降至 83.9%，随着 Cl–浓度增加，

对 TCE降解的抑制作用也越来越强，在加入

5和 10  mmol·L−1  Cl–条 件 下 ， TCE降 解 率 从

90.0%分别降至 61.3%和 58.7%。造成这种现象

可能有两方面的原因，首先，由式 (11)可知，

PMS会与 Cl–发生反应，生成 Cl2 并消耗 PMS，
使反应过程中有效参与 TCE降解的氧化剂减

少 [22]；其次，HO·和 SO4
– ·也会与 Cl–反应生成

Cl·和 ClOH– (式 (12)和式 (13))，造成自由基的

消耗 [23]。如图 9所示，HCO3
–对 TCE降解的抑

制作用比 Cl–更强。与空白相比，当加入 1、
5和 10  mmol·L−1  HCO3

– 后 ， TCE降 解 率 从

90.0%分别降至 65.3%、18.2%和 18.1%。一方

面，HCO3
–的加入会使溶液 pH升高，且 HCO3

–

具有一定缓冲能力；另一方面，HCO3
–也会淬

灭 HO·和 SO4
–·并生成氧化性较弱且选择性较强

的 CO3
–·自由基 (式 (14)和式 (15))，造成体系中

HO·和 SO4
–·的消耗。所以，当 PMS/FeS体系内

存在高浓度 HCO3
–时，TCE的降解会受到较强

的抑制[24]。

Cl−+HSO−5 +H+→ SO2−
4 +H2O+Cl2 (11)

Cl−+SO−4 · → Cl ·+SO2−
4 (12)

Cl−+HO· → ClOH− (13)

HCO−3 +SO−4 · → CO−3 ·+HSO−4 (14)

HCO−3 +HO· → CO−3 ·+H2O (15)

 

图 8    Cl–浓度对 TCE降解效果的影响

Fig. 8    Effect of Cl– concentration on TCE degradation

 

图 9    HCO3
–浓度对 TCE降解效果的影响

Fig. 9    Effect of HCO3
– concentration on TCE degradation

表 1    不同溶液初始 pH对 TCE降解率的影响

Table 1    Effect of different initial solution pH on TCE
degradation

反应前pH 反应后pH TCE降解率/%

3.06 2.69 91.5

5.02 2.76 90.0

7.01 2.86 89.5

9.05 2.88 90.7

11.03 2.93 79.8
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 2.5    PMS/FeS体系中 TCE的降解机制

1)自由基淬灭实验。为了解 PMS/FeS体系

中产生的主导自由基种类，开展了自由基淬灭

实验。选择叔丁醇 (TBA)作为 HO·的淬灭剂，

异丙醇 (IPA)作为 SO4
–·和 HO·的淬灭剂，三氯

甲烷 (CF)作为 O2
– ·的淬灭剂 [20]。结果如图 10

所 示 。 不 加 淬 灭 剂 时 ， 60  min内 TCE降 解

90.0%，当加入 10和 100 mmol·L−1 的 TBA后，

TCE降 解 率 分 别 降 至 84.4%和 69.3%， 表 明

HO·是 PMS/FeS体系中降解 TCE的主导自由基

之一；考虑到 CF在水中溶解度较低，因此加

入的 CF最高浓度为 50 mmol·L−1。当加入 10和

50  mmol·L−1 的 CF后 ， TCE降 解 率 分 别 降 至

79.3%和 67.4%，表明 O2
– ·也是影响 TCE降解

的主导自由基之一；当加入 10和 100 mmol·L−1

的 IPA后 ， TCE降 解 率 分 别 降 至 31.1%和

24.7%， 表 明 SO4
– ·也 是 PMS/FeS体 系 中 降 解

TCE的主导自由基之一，且 SO4
–·的贡献程度

比 HO·和 O2
–·大。另外，这一结果也与 SO4

–·对
TW-80分解的作用程度比 HO·和 O2

–·大相一致。

2)电子顺磁共振实验。为了进一步验证

PMS/FeS体系中产生的自由基，选择 DMPO作

为捕捉剂，利用电子顺磁共振仪 (EPR)探究体

系中存在的自由基 [25]。反应 15 min后，如图 11
所 示 ， 在 EPR谱 图 中 检 测 到 DMPO-HO·和
DMPO-SO4

– ·加合物的特征峰。这证明 HO·和

SO4
–·是 PMS/FeS体系中的主要自由基[26]。

3) TCE脱氯及 S形态的转化。为探究含

TW-80的 TCE降 解 过 程 中 脱 氯 情 况 ， 利 用

IC进一步测定了 TCE降解过程中 Cl–浓度变

化，结果如图 12所示。随着 TCE的降解，Cl–

释放量逐渐升高，60 min后达到 66.6%，考虑

到反应过程中 5.7%的 TCE挥发，因此实际

Cl–的释放率为 72.3%。鉴于在此药剂投加量下

TCE的去除率为 90%，扣除 5.7%的 TCE挥发

量后理论 Cl–释放量为 84.3%，可以计算出在

TCE降解过程中超过 85.8%的 TCE被完全脱氯。

在反应过程中 FeS中的硫元素会转化为

SO4
2−， SO4

2−浓度 (去除 PMS自身分解产生的

SO4
2−)随时间的变化如图 13所示。在 60  min内， SO4

2−由 0增加至 127.3  mg·L−1， FeS利用率达

78.2%。表明在 PMS/FeS体系中 FeS充分发挥其还原作用，促进了体系中 Fe(Ⅱ)/Fe(Ⅲ)循环和

 

图 10    自由基淬灭剂对 TCE降解效果的影响

Fig. 10    Effect of radical scavengers on TCE
degradation performance

 

图 11    PMS/FeS体系中 EPR谱图

Fig. 11    EPR spectra in PMS/FeS system

 

图 12    PMS/FeS体系中 Cl–的释放

Fig. 12    Release of Cl– in PMS/FeS system
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TCE的降解。

 2.6    PMS/FeS体系对含 TW-80的不同氯代烃

降解效果的比较

在实际污染场地中除 TCE外，还常有其

他氯代烃污染物检出，如四氯乙烯 (PCE)、
1,1,1-三氯乙烷 (TCA)、四氯化碳 (CT)、 1,2-二
氯 乙 烷 (DCA)、 三 氯 甲 烷 (CF)和 二 氯 甲 烷

(DCM)等。利用 PMS/FeS体系降解含 TW-80的

多 种 氯 代 烃 实 验 ， PCE、 TCA、 CT、 DCA、

CF和 DCM浓度均设置为 0.15 mmol·L−1。结果

如图 14所示。在 60 min内超过 63.9%的 PCE
和 94.4%的 CT被降解，但 TCA、DCA、CF和

DCM去 除 率 分 别 仅 为 6.3%、 3.5%、 3.2%和

1.7%，表明 PCE能够被 PMS/FeS体系产生的自

由基氧化。对于有机物 CT，体系中产生的还

原性 O2
–·自由基有助于 CT的降解。此外，根

据相关研究报道，表面活性剂在降解过程中会

产生醇类等分解产物。HO·和 SO4
−·作为强氧化

性自由基，可能会与醇类物质反应生成具有还

原性的醇自由基。因此，CT作为高氯代有机

物，能够被高效降解的主要原因可能是由于其

被相关醇自由基和体系中生成的 O2
– ·还原所

致 [27]。遗憾的是，TCA、DCA、CF和 DCM降

解率均未超过 10%，表明 PMS/FeS体系中产生

的自由基无法促进上述烷烃的去除。

 2.7    PMS/FeS体系处理实际地下水中含 TW-80的 TCE效果

为验证 PMS/FeS体系在实际地下水中 (含 1.3 g·L−1 TW-80)降解 TCE的效果，进一步开展了不

同投加剂量及预先调节溶液 pH实验研究。实际地下水中 TOC、Cl–、HCO3
–、NO3

–、CO3
2–、Ca2+、

Ma2+质量浓度分别为 16.44、134、91.2、0.408、172、59和 55 mg·L−1，pH为 7.49。各种实验条件下

反应前后溶液 pH变化如表 2所示。当不调节溶液 pH时，在 0.8 mmol·L−1 PMS和 0.6 g·L−1 FeS投加

量下，如图 15所示，TCE降解率仅为 6.8%；

将 PMS和 FeS剂 量 增 加 至 2倍 和 4倍 时 ，

TCE的 降 解 率 由 6.8%分 别 增 加 到 13.0%和

26.7%。在实际地下水中的实验结果与在超纯

水中的结果相差较大。其主要原因是实际地下

水 pH呈弱碱性，且存在高浓度的无机阴离子

(Cl–和 HCO3
–/CO3

2–)[28]。因此，增加药剂量无法

达到较好的降解效果，且增加修复药剂成本。

为了提高 TCE降解率和节省修复成本，使用

H2SO4 将溶液初始 pH预先调节为 3，令人意外

的是，在 0.8 mmol·L−1 PMS和 0.6 g L−1 FeS投加

 

图 13    PMS/FeS体系中 SO4
2–浓度变化

Fig. 13    Variation of SO4
2– concentration in PMS/FeS system

 

图 14    PMS/FeS体系中不同氯代烃的降解效果

Fig. 14    The degradation of different chlorinated hydrocarbons
in PMS/FeS system

表 2    实际地下水试验中反应前后溶液 pH变化

Table 2    Change of pH values before and after reactions in
actual groundwater tests

PMS(mmol·L−1) FeS(g·L−1) 反应前pH 反应后pH

0.8 0.6 7.49(未调节) 6.45

1.6 1.2 7.48(未调节) 5.97

3.2 2.4 7.49(未调节) 3.22

0.8 0.6 3.04(调节后) 2.82

1.6 1.2 3.05(调节后) 2.73

3.2 2.4 3.02(调节后) 2.54
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量 下 ， TCE降 解 率 达 到 63.8%， 将 PMS和

FeS剂量同时增加至 2倍和 4倍，TCE降解率

提高至 70.2%和 82.8%，相比未调节 pH的实验

组，TCE降解率显著增加。虽然反应后溶液

pH在 3以下，但可以采用生石灰等廉价碱性

物质调节至中性。显然，对于在实际工程中调

节 pH的应用，可以考虑通过注射井，在污染

区域上游将表面活性剂注入，在表面活性剂的

增溶和迁移作用下，通过下游提升井，利用水

泵将表面活性剂和被增溶的有机污染物从污染

区域下游抽出至地表进行处理，在地表上可预

先调节溶液 pH，经处理达标后可回灌至地下

或通过市政管道纳管排放。

 3    结论

1)相比 PMS/Fe(Ⅱ)体系， PMS/FeS体系对含 TW-80的 TCE降解效果更好，当药剂投加量

PMS为 0.8 mmol·L−1、FeS为 0.6 g·L−1 时，60 min内 TCE降解率为 90.0%，FeS的还原作用使反应过

程中 Fe(Ⅲ)及时还原成 Fe(Ⅱ)，促进 Fe(Ⅱ)/Fe(Ⅲ)的循环。

2) TW-80会抑制 TCE的降解，且 TW-80浓度越高，抑制作用越强，PMS/FeS体系产生的自由

基会攻击 TW-80，且 SO4
–·对 TW-80分解起主要作用；在超纯水实验中 PMS/FeS体系适应的 pH范

围较宽，当 pH在 3~9时，TCE的降解效果均较好，当 pH=11时，TCE降解受到抑制；HCO3
–和

Cl–均会影响 TCE的降解，其中 HCO3
–对 TCE降解的抑制作用更强。

3) SO4
–·、HO·和 O2

–·是 PMS/FeS体系降解 TCE的主导自由基，其中 SO4
–·对降解的贡献最大。

4) PMS/FeS体系对 PCE和 CT同样具有较好的降解效果，但对其他氯代烷烃的降解效果不佳。

5)与超纯水相比，PMS/FeS处理实际地下水中的 TCE效果不佳；预先调节溶液 pH=3后，

TCE降解率显著提高，表明 PMS/FeS体系在修复实际地下水工程中具有较好的应用潜力。

 

图 15    PMS/FeS体系对实际地下水中 TCE的降解效果

Fig. 15    TCE degradation using actual groundwater by
PMS/FeS system
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Degradation  of  trichloroethene  in  water  solution  containing  surfactant  by
peroxymonosulfate activated by ferrous sulfide
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Abstract      Ferrous  sulfide  (FeS)  was  used  to  activate  peroxymonosulfate  (PMS)  for  trichloroethylene  (TCE)
degradation in solution containing Tween-80 (TW-80).  The effects  of  PMS and FeS doses,  the initial  solution
pH,  inorganic  anions  (Cl–   and  HCO3

– )  on  TCE  degradation  were  investigated.  The  main  reactive  radicals
generated  in  PMS/FeS  system  were  determined  and  TCE  degradation  mechanisms  were  revealed.  The
degradation  performance  of  TCE in  actual  groundwater  containing  TW-80 was  verified  by  PMS/FeS process.
The experimental results showed that the increase of PMS or FeS dosage was favorable to TCE removal, while
TCE degradation was inhibited at  PMS dose over 0.8 mmol·L–1 or  FeS dose over 0.6 g·L–1.  In addition,  TCE
degradation rate decreased with the increase of TW-80 concentration. PMS/FeS system performed well in a wide
pH range, but its effect was seriously inhibited at pH = 11. Both Cl– and HCO3

– had inhibitive effects on TCE
removal.  SO4

– ·,  HO·  and  O2
– ·  were  identified  as  the  main  reactive  radicals  in  PMS/FeS  system  by  radical

scavenging tests and electron paramagnetic resonance detection. Compared with other chlorinated hydrocarbons,
PMS/FeS had a better performance on perchloroethylene and carbon tetrachloride degradation. Finally, the test
results using actual groundwater demonstrated that PMS/FeS system had a great application potential in actual
groundwater remediation.
Keywords    trichloroethylene; surfactants; peroxymonosulfate; ferrous sulfide; groundwater remediation

 

   第 2 期 王岽等：硫化亚铁活化过一硫酸盐降解含表面活性剂水溶液中三氯乙烯的效果与机制 441    
环
境
工
程
学
报
版
权
所
有

http://dx.doi.org/10.1016/j.envres.2020.109665
http://dx.doi.org/10.3969/j.issn.2095-0802.2022.10.042
http://dx.doi.org/10.1016/j.envres.2020.109665
http://dx.doi.org/10.3969/j.issn.2095-0802.2022.10.042
http://dx.doi.org/10.1016/j.envres.2020.109665
http://dx.doi.org/10.3969/j.issn.2095-0802.2022.10.042

	1 材料与方法
	1.1 试剂与仪器
	1.2 实验方法
	1.3 分析方法

	2 结果与讨论
	2.1 不同反应体系对TCE的降解效果
	2.2 PMS和FeS投加量对TCE降解效果的影响
	2.3 TW-80浓度对TCE降解效果的影响
	2.4 水质条件对TCE降解效果的影响
	2.5 PMS/FeS体系中TCE的降解机制
	2.6 PMS/FeS体系对含TW-80的不同氯代烃降解效果的比较
	2.7 PMS/FeS体系处理实际地下水中含TW-80的TCE效果

	3 结论
	参考文献

