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摘 要：纳米零价铁（nZVI）以及硫化纳米零价铁（S-nZVI）活化过硫酸盐（PS）降解土壤中的有机污染

物是目前场地原位氧化修复技术的研究热点之一。苯系物（BTEX）是石化污染场地中典型的恶臭污染物，

实现 BTEX 的高效去除并探究其降解机理有着重要的环境意义。本研究建立了以生物质炭负载硫化纳米零

价铁（S-nZVI@BC）为活化剂的过硫酸盐氧化体系，探究不同条件下 BTEX 的降解效果，并与其他材料催

化 PS 降解体系的效果进行了比较。同时基于化学探针实验、电子顺磁共振实验（EPR）及吹扫捕集-气质

联用法（PT-GC-MS）测定的转化产物推测 BTEX 可能的降解途径。结果表明，S-nZVI@BC/PS 体系在 pH=3、

S/Fe=1/4、Fe/C=1/2、材料投加量为 0.01 g·g-1、PS 浓度为 30 mmol·L-1 时对土壤中 BTEX 均有着 95%以上

的降解效果；S-nZVI@BC/PS 体系下苯、甲苯、乙苯、邻二甲苯的降解率在 2 h 内分别可达到 96.7%、98.5%、

96.9%、98.4%；S-nZVI@BC 催化体系在所研究的五种不同催化剂体系表现最佳，即催化效果表现为：

PS<nZVI/PS<nZVI@BC/PS<S-nZVI/PS<S-nZVI@BC/PS；S-nZVI@BC/PS 体系在 pH 2~9 的较宽范围内均保

持良好的降解效果；体系中存在 SO4˙
-、HO˙及 O2˙

-三种活性自由基，且 SO4˙
-为反应过程中的主要活性物质；

根据主要自由基及中间产物推测 BTEX 可能存在自由基加成及自由基抽氢两条降解途径。硫改性及生物质

炭的负载有效提高了 nZVI 催化性能的稳定性，且 S-nZVI@BC/PS 可高效降解 BTEX，该研究可为土壤中

恶臭污染物高效降解技术的建立提供理论支撑。 
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Abstract: 【Objective】The degradation of organic pollutants in soil by activated persulfate (PS) with nanoscale 

zero-valent iron (nZVI) or sulfidized nanoscale zero-valent iron (S-nZVI) is currently one of the research hotspots 

in in-situ chemical oxidation remediation technologies. Benzene, toluene, ethylbenzene, and xylene (BTEX) are 

typical odorous pollutants in petrochemical-contaminated sites. Thus, the discovery of remediation technologies 

aimed to achieve efficient removal of BTEX and the elucidation of the degradation mechanism is of great 

environmental significance.【Method】The study established a persulfate oxidation system using biochar-supported 

sulfidized nano zero-valent iron (S-nZVI@BC) as the activator, explored the degradation of BTEX under different 

conditions, and compared its effectiveness with other materials for PS degradation. Moreover, based on chemical 

probe experiments, electron paramagnetic resonance (EPR) experiments, and purge-and-trap-gas 

chromatography-mass spectrometry (PT-GC-MS), the degradation pathways of BTEX were indicated.【Result】The 

results showed that S-nZVI@BC/PS system had the best degradation efficiency on BTEX in the soil at pH = 3, 

S/Fe = 1/4, Fe/C = 1/2, S-nZVI@BC dosage of 0.01g·g-1soil, and PS concentration of 30 mmol·L-1. The 

degradation rates of benzene, toluene, ethylbenzene, and ortho-xylene in the S-nZVI@BC/PS system reached 

96.7%, 98.5%, 96.9%, and 98.4% within 2 h, respectively. The S-nZVI@BC catalytic system showed the best 

performance among the five different catalytic systems studied in the order of PS < nZVI/PS < nZVI@BC/PS < 

S-nZVI/PS < S-nZVI@BC/PS. Also, S-nZVI@BC maintained good reaction activity in a wide range of pH 2-9. 

There were three active free radicals in the system: SO4˙
-, HO˙, and O2˙

-, among which SO4˙
- was confirmed 

as the main active substance in the reaction process. Based on main free radicals and intermediates, it is indicated 

that BTEX may have two degradation pathways: Free radical addition and free radical hydrogen extraction 

reaction.【Conclusion】Sulfur modification and biochar loading effectively improved the stability of nZVI catalytic 

performance, and S-nZVI@BC/PS can efficiently degrade BTEX. This study provides theoretical support for the 

establishment of efficient degradation technology for odorous pollutants in soils. 

Key words: Benzene, toluene, ethylbenzene, and xylene (BTEX); Persulfate; Sulfidized nanoscale zero-valent 

iron (S-nZVI); Biochar; Free radical; Degradation mechanism 

 

苯、甲苯、乙苯、二甲苯（BTEX）是石油化工污染场地常见的污染物类型之一，同时也被

欧美等国列入恶臭污染物优控名录[1]。因其具有高毒性及三致效应，长期接触可导致神经损伤[2]，

已被世界卫生组织确认为强烈致癌物质。而且因其具有强挥发性、迁移性以及难闻气味[3]，能通

过挥发以及迁移扩散污染室内空气及地下水，对当地居民的生活造成困扰，也对当地居民的健康

和生态造成风险。因此对 BTEX 污染场地土壤的修复一直受到各界广泛的关注。  

为修复 BTEX 污染场地土壤，相关研究者提出了一系列修复方法，例如物理吸附[4]、多相抽

提、生物降解[5]和化学氧化[6]，其中高级氧化技术因可在短时间内通过自由基将有机污染物转化

为较低分子量的化合物，快速高效降低其浓度和毒性[7]，受到广泛和持续的关注。高级氧化技术

常用的氧化剂有过硫酸盐（PS）[8-9]、H2O2
[10]、O3

[11]和 KMnO4
[12]等。因过硫酸盐具有较好的水

溶性和稳定性，且其产生的 SO4˙
-具有较高的氧化还原电位（2.5~3.1eV）、较高选择性和较长半

衰期（较羟基自由基寿命长数千倍）等特点[13]，过硫酸盐的高级氧化工艺在近十多年得到越来

越广泛的关注。 

与其他高级氧化技术相同，过硫酸盐高级氧化技术的研究重点在于如何有效活化过硫酸盐

（PS）并产生持续的自由基。已知的 PS 活化方式有过渡金属[14-15]、超声波[16]、热、NaOH
[17]、

紫外照射[18]等。通常采用高压注射方式将过硫酸盐注入场地污染区，因此均相的螯合亚铁[19]、
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NaOH、H2O2 以及高温等活化方式的运用较为广泛。然而上述活化方式依然存在诸多问题，例如，

螯合铁容易在活化初期与产生的自由基发生自淬灭反应[20]，NaOH 活化体系为保持 pH 大于 10

的最佳条件而需要多次注射以防止体系 pH 迅速下降[21]，H2O2 活化的最大问题是其自身的不稳

定性[13]，高温则需要额外的能量和加热设备。因此，研发具有稳定催化 PS 产生自由基、受 pH

影响小、寿命长、使用方便等优势的活化剂成为研究的热点。铁基材料由于安全廉价、易获得、

低毒性等特点，作为还原剂以及高级氧化反应的催化剂，广泛用于各种污染场地的治理[22]。纵

观铁基材料在污染场地的使用，研发经历了铁矿物、工业铁粉、纳米零价铁（nZVI）、硫化纳

米零价铁（S-nZVI）的历程[23-24]，总体趋势为铁基材料的微纳米化及表面修饰[25]，改善其在场

地使用中的传输性、高效性、长效性，目前，硫化纳米零价铁的制备、性能及应用是研究的焦点。

表面硫化处理不仅保持了 nZVI 的高反应性，抑制其易团聚性以及与水的析氢反应，而且还使其

具有较好的稳定性、电子传递的专一性以及对污染物降解的高效性[26-27]。 

同时，生物质炭（BC）因具有高比表面积、丰富的含氧基团和持久性自由基[28-29]，其作为

载体能有效提高 S-nZVI 的分散性和稳定性，增强电子转移效率，从而提高 S-nZVI 的反应活性。

Xu 等[30]研究了硫化类型和颗粒特性对 S-nZVI 的选择性和反应活性的影响，发现一步液相还原

法合成的 S-nZVI 的降解效果更好，选择性更强，寿命更长；Jiang 等[8]研究发现生物质炭负载硫

化纳米零价铁（S-nZVI@BC）能有效活化 PS，达到对阿特拉津 100%的降解率，且多次循环使

用后仍保持着较高的催化活性；Gao 等[31]发现 S-nZVI@BC/PS 体系可在较宽的 pH 范围内去除环

丙沙星，并证明了该材料具有稳定性和可重复利用性。上述研究表明 S-nZVI@BC 活化 PS 降解

有机物污染物的可行性和高效性。然而，该体系对场地恶臭类污染物 BTEX 的降解效果及机理

研究较少，因此研究 S-nZVI@BC 活化 PS 降解 BTEX 的效果、规律和机制具有一定理论和现实

意义。 

本研究采用一步液相还原法合成 S-nZVI@BC
[30]，评估了 S/Fe 摩尔比、Fe/C 质量比、PS 浓

度、初始 pH 及材料投加量对 BTEX 降解效果的影响，根据反应过程中 PS 浓度及总铁浸出率变

化推测反应趋势，通过化学探针实验及电子顺磁共振（EPR）鉴定主要活性自由基，并结合以上

实验结果及气相色谱质谱联用仪（GC-MS）检测到的中间产物提出 BTEX 可能的降解路径。该

研究为高级氧化技术修复恶臭污染场地土壤提供了科学依据。 

1 材料与方法 

1.1 实验材料与试剂 

供试土壤采自南京郊区某地 0~20 cm 的表层土壤。土壤基本性质如下：土壤有机质 10.32 

g·kg
-1，pH6.8。砂粒(>0.05 mm)、粉粒(0.05～0.002 mm)和黏粒(<0.002 mm)的体积百分含量分别

23.22%、53.72%和 24.06%。土壤样品于通风处避光风干，60 目筛网过筛，常温保存备用。由于

BTEX 极容易挥发，因此污染土采用人工即时添加 BTEX 制备，即称取 1 g 土壤于 20 mL 顶空瓶

中，加入 40 µL 的污染物储备液使土壤中 BTEX 总浓度约为 210 μg·g
-1。 

生物质炭（BC）采用玉米秸秆为原料，在管式炉中热解制备，热解温度为 600℃，将制备的

生物质炭研磨过 100 目筛后用去离子水多次清洗，并置于烘箱干燥，装入自封袋记录备用。 

分析纯的苯、甲苯、乙苯、二甲苯均购自上海安谱实验科技有限公司，七水合硫酸亚铁、连

二亚硫酸钠、过硫酸钠、硫代硫酸钠均为分析纯，购自国药集团化学试剂有限公司，5,5-二甲基

-1-吡咯啉-N-氧化物（DMPO）购自同仁化学，甲醇、无水乙醇、叔丁醇均为分析纯，购自南京
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试剂股份有限公司，对苯醌（分析纯）购自上海麦克林生化科技股份有限公司，硼氢化钠（分析

纯）购自上海凌峰化学试剂有限公司。 

1.2 PS 活化材料的制备 

S-nZVI@BC 参考前人研究[30]，采用一步液相还原合成法制备，步骤如下：氮气吹扫条件下，

在三口烧瓶中，将一定质量 FeSO4·7H2O 溶于 200mL 去离子水，而后称取一定量的生物质炭放

置于三口烧瓶中，与 Fe
2+溶液充分搅拌混合 1h 后，将硼氢化钠和连二亚硫酸钠（浓度根据所需

材料硫铁摩尔比配置）用蠕动泵逐滴加入到上述混合体系中，滴加结束后继续反应 1h，然后利

用磁铁沉降法分离材料，弃上清液，用无水乙醇和去离子水清洗材料 2-3 次，磁铁沉降分离出材

料，将其放入真空冷冻干燥机中进行干燥，干燥后研磨并抽真空储存备用。在上述条件下，通过

改变生物炭和连二亚硫酸钠用量，分别制备不同铁碳比（1/1、1/2、1/3）材料以及不同硫铁比（1/2、

1/4、1/6）材料。基于 S-nZVI@BC 的制备，在不添加生物质炭和连二亚硫酸钠的情况下利用液

相还原法制备 nZVI，不添加生物质炭的情况下制备 S-nZVI，不添加连二亚硫酸钠的情况下制备

nZVI@BC。 

1.3 氧化降解实验设计 

苯、甲苯、乙苯、二甲苯各取 140 µL，用少量甲醇溶解后，于 100 mL 容量瓶中定容，得混

合 BTEX 储备液，密封置于冰箱中保存。 

在配置好污染土的顶空瓶中加入一定量的 S-nZVI@BC 和过硫酸钠溶液，反应体系的土水质

量比约为 1:5，快速盖好顶空瓶盖，置于水浴摇床，温度设置为 25℃，振荡频率为 200 r·min
-1，

分别于 10、20、30、40、50、60、90 和 120 min 进行破坏性取样，即用气密性进样针向顶空瓶

反应体系中加入 2 mL 饱和硫代硫酸钠溶液并置于冰水中以终止反应。然后利用顶空-气相

（HS-GC）联用仪对顶空瓶中剩余 BTEX 浓度进行测定，利用紫外分光光度法测定体系中过硫

酸盐浓度及总铁含量。通过研究合成材料的铁碳比、硫铁比（同 2.2.1）、过硫酸盐浓度（10、

30、50 mmol·L
-1）、材料投加量（0.005 、0.010 、0.015 g·g

-1）和反应体系初始 pH（2、3、5、

7、9，通过 H2SO4 和 NaOH 滴定调节）对 BTEX 降解的影响，探究材料的最佳合成条件和降解

的最佳反应条件。所有处理均设置三个重复、三个空白。 

1.4 分析方法 

材料的微观形貌采用扫描电子显微镜结合能量色散光谱仪（SEM-EDS）（ZEISS Sigma 300，

德国）及透射电子显微镜（TEM）（FEI Tecnai F20，美国）观察；材料的物质结构和物相组成

采用 X 射线衍射仪（XRD）（Bruker D2 Phaser，德国）分析，铜靶为射线源（波长为 0.154 nm），

扫描角度范围为 10~90 
，扫描速度为 2 


·min

-1；利用傅里叶红外光谱仪（FTIR）（Thermo Scientifc 

Nicolet iS20，美国）测试生物质炭改性前后表面官能团的变化信息；材料的元素构成及价态信息

采用 X 射线光电子能谱（XPS）（Thermo Scientific K-Alpha，美国）分析。 

BTEX 的浓度采用气相色谱-火焰离子化检测器（GC-FID）（安捷伦 7890B，美国）测定，

该色谱法配有顶空自动采样器（安捷伦 7697A，美国），HP-5 色谱柱（30 m320 μm0.25 μm），

载气为高纯氮气，分流比为 10:1，色谱柱程序升温为：初温 40 ℃，保持 6 min，以 5 ℃·min
-1 的

速度升至 110 ℃，保持 1 min，再以 6 ℃·min
-1 的速度升至 200 ℃，保持 1 min。氢气及空气流量

分别为 45 mL·min
-1 和 450 mL·min

-1，采用外标法定量。 

化学探针实验用于反应体系中主导自由基的鉴定，分别使用硫代硫酸钠、叔丁醇、对苯醌作

为 SO4˙
-、HO˙及 O2˙

-的淬灭剂进行自由基清除实验（淬灭剂和氧化剂的物质量比为 10:1），在

反应开始前提前向反应体系中加入相应的自由基淬灭剂，并于 2 h 后进行破坏性取样，采用 HS- 

GC 测定顶空瓶反应系统中剩余 BTEX 浓度，具体参见 1.3。 
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体系中产生的自由基物种采用电子顺磁共振（Bruker E500-9.5/12，德国）鉴定，以 DMPO

为自由基捕获剂，先向 2 mL 的液相进样瓶中加入一定量 2 mol·L
-1 的 DMPO 溶液，然后加入一

定量的 S-nZVI@BC 和过硫酸盐溶液（使体系中 S-nZVI 浓度为 0.002 g·mL
-1，PS 浓度为 5 

mmol·L
-1），在超纯水体系下检测 SO4˙

-、HO˙，在甲醇体系下检测 O2˙
-。 

四种苯系物的降解产物利用气质联用仪（GC-MS）测定，设备配备吹扫捕集仪、DB-624 色

谱柱（60 m250 μm1.4 μm），初始烘箱温度设定为 38 ℃，持续 1.8 min，随后以 10 ℃·min
-1 的

速度升至 120 ℃，再以 15 ℃·min
-1 升至 240℃，并保持恒定 4 min，采用电子轰击（EI）电离模式，

载气为氦气(He)，其速度设定为 1 mL·min
-1，进样量为 1 μL，分流比为 30/1。 

2 结果与讨论 

2.1 材料的表征 

扫描电镜（SEM）观察显示，如图 1d，纳米零价铁外观呈球状且形状大小均匀，且由于其

高表面能和磁相互吸引力而聚集成链状结构；经硫改性后，由于 S 的掺杂，使 S-nZVI（图 1e）

尺寸大于 nZVI，且表面粗糙。如图 1a~图 1c、图 1f，S-nZVI@BC 的 SEM 图像显示硫化纳米零

价铁较为均匀地分散在生物质炭的表面，有效增大了其比表面积及反应活性位点。如图 1g、图

1h，EDS 元素分析及元素谱图显示，催化材料主要由 C、Fe、S、O 四种元素组成，且四种元素

分布较为均匀。 

 

注：S-nZVI@BC 为生物炭负载硫化纳米零价铁，nZVI 为纳米零价铁，S-nZVI 为硫化纳米零价铁。下同。Note: S-nZVI@BC 

is Sulfidized Nano-zero-valent Iron Loaded on Biochar, nZVI is Nano-zero-valent Iron, S-nZVI is Sulfidized Nano-zero-valent Iron. The 

same as below. 

图 1 S-nZVI@BC（a~c）的具有代表性的扫描电子显微镜（SEM）图像，nZVI（d）、S-nZVI（e）、S-nZVI@BC

（f）的高倍 SEM 图像，S-nZVI@BC 的能量色散光谱（EDS）元素分析（g）和元素图谱（h） 

Fig. 1 Representative scanning electron microscope (SEM) images of S-nZVI@BC (a-c), high-resolution SEM images of nZVI 

(d), S-nZVI (e), S-nZVI@BC (f), energy dispersive spectrometer (EDS) elemental analysis (g), and elemental mapping (h) 
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    如图 2a 透射电镜结果所示，纳米零价铁呈形状大小均匀的球状结构，且由于其具有磁性而

聚集成链状结构，而图 2bS-nZVI 呈核壳结构，表明纳米零价铁经过硫化改性后，表面形成了一

层片状结构，通常为 FeS，该结构可有效减缓 nZVI 的团聚及氧化[32]。图 2c 显示 S-nZVI@BC 相

较于 S-nZVI 颗粒更分散，表明 S-nZVI@BC 经生物质炭负载后负载的 S-nZVI 颗粒将具有更大的

比表面积和活性点位。 

 

图 2 nZVI（a）、S-nZVI（b）、S-nZVI@BC（c）的透射电子显微镜（TEM）图像 

Fig. 2 Representative transmission electron microscope (TEM) images of nZVI (a), S-nZVI (b), and S-nZVI@BC (c) 

如图 3a，XRD 结果显示所有样品在 44.6 
出现明显的 Fe

0 特征峰，这证实在合成的过程中

Fe
2+被成功还原为 Fe

0；与 nZVI、nZVI@BC 及 S-nZVI 相比较，S-nZVI@BC 的 nZVI 的衍射峰

强度显著增加；此外，一个新的特征峰出现在 65
，证实该材料中有 FeS 的存在[33]，nZVI 已发

生了硫化改性；且从图中也可看出，当 S/Fe 的摩尔比为 1/4 时，Fe
0 和 FeS 的特征峰最强。如图

3b，FTIR 测定显示 3 432 cm
-1 附近均存在吸收峰，推测该吸收峰为生物质炭表面的羟基官能团

氢氧键拉伸振动所造成，1 633 cm
-1 附近的吸收峰为生物质炭本身携带的-COOH 官能团碳氧双键

伸缩振动造成，1 044 cm
-1 附近的吸收峰代表 C-O 键的振动[34]；而 S-nZVI@BC 于这三个位置特

征峰的强度与 BC 相比有所下降，表明 S-nZVI 在 BC 上负载时二者可能存在相互作用。

S-nZVI@BC 于 1 400 cm
-1 和 745 cm

-1 附近的吸收峰消失，表明经过改性后的生物质炭由于表面

被铁基材料覆盖导致官能团数量减少，而 S-nZVI@BC 于 599 cm
-1 附近出现的新型谱带，可能由

零价铁表面氧化腐蚀生成的 Fe-O 键振动造成，也可能由硫化物的官能团化学键振动造成[35]，即

证实硫化改性的成功发生。 
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图 3 不同催化材料的 X 射线衍射（XRD）图谱（a）及生物质炭（BC）和 S-nZVI@BC 的红外光谱图（b） 

Fig. 3 X-Ray Diffraction (XRD) analysis of different catalyst materials(a), infrared spectra of biochar (BC) and S-nZVI@BC(b) 

S-nZVI@BC 的 XPS 表征分析结果（本文未展示图片）显示，总谱图存在 Fe2p、O1s、C1s、

S2p 四类峰，这证实了 S-nZVI@BC 表面存在 Fe、O、C、S 元素。而在分峰图谱中，碳元素被

拟合为三个峰，即 284.8 eV 处的 C-C 或 C=C 官能团、286.18 eV 的 C-O、288.9 eV 的 C=O 或者

O-C=O 基团[36]，表明 S-nZVI 未覆盖全部生物质炭表面，且生物质炭自身的含碳量和含碳基团的

种类较为丰富。O1s 的原始峰分为了四个峰：529.38 eV 的 Fe3O4、530.58 eV 的 Fe-O、531.48 eV

的 C-O/Fe-O-H 和 532.78 eV 的 C=O 基团[37]。Fe2p 原始峰分为四个峰，其中结合能为 726.68 eV、

712.78 eV 可分别对应着 Fe2p 1/2 和 Fe2p 3/2，除此以外，712.78 eV 处的峰也可能归因于零价铁

的硫化而导致 Fe(III)-S 的存在，而 718.5 eV 对应于 Fe
0[38]，这表明 Fe

2+已成功被还原为零价铁。

S2p 的分峰光谱图有三个特征峰，即 160.68 eV 的 S
2-、163.2 eV 的 S

n-及 168.1eV 的 SO4
2-，S

2-会

被空气氧化可能产生 SO4
2-，而于活化 PS 的过程中，S

2-易失电子，促进 Fe(III)向 Fe(II)的转化[39]。 

2.2 不同条件下 S-nZVI@BC/PS 对 BTEX 的降解效果 

2.2.1 S-nZVI@BC 合成条件对 BTEX 降解的影响  不同铁炭比合成的 S-nZVI@BC 活化 PS 对

BTEX 的降解结果如图 4a 所示，随着 Fe/C 质量比由 1/3 增至 1/1 的过程，BTEX 的降解效率均

呈先增高后降低的趋势，当 Fe/C 的质量比为 1/2 时，BTEX 的降解效果最佳，苯、甲苯、乙苯、

二甲苯的降解率于 2 h 分别可达到 90%、94.2%、93%、95.3%。可能的原因一是生物质炭较大的

表面积、丰富的碳孔能增加对 BTEX 的吸附量，从而增大污染物与 S-nZVI 上反应点的接触面，

其次是一定程度上 BC 的负载能有效分散 S-nZVI 从而减缓其氧化。Fe/C 质量比为 1/3 时，相较

于 1/2 时降解率有所降低，这可能是由于生物质炭的过量负载会掩盖 S-nZVI 的活性位点，导致

降解效率降低[40]。不同S/Fe摩尔比的S-nZVI@BC活化过硫酸盐降解BTEX的结果如图4b所示，

随着硫化程度的降低，BTEX 的降解效率均呈现先增高后降低的趋势，于 S/Fe 为 1/4 时有最佳降

解效果，该结果与 XRD 的分析结果（图 3）一致，即 S/Fe 为 1/4 时 Fe
0 和 FeS 的特征峰最强，

可见硫化程度过高或过低均会影响 S-nZVI@BC 活化 PS 的性能。相关研究也表明，适当程度的

硫化使材料表面形成了 FeS，其具有较 Fe
0 更高的电极电势，可加快电子转移速率，同时也可有

效减缓 nZVI 的氧化[8]；硫化程度过低，形成的硫化物保护 nZVI 的作用有限；而硫化程度过高，

会产生大量的硫铁化物覆盖在铁基表面，导致电子的转移速率降低，与污染物的接触位点减少。

因此，在后续实验中采用了 1/4 的硫铁比。 
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注： C0为污染物的初始浓度，Ct为不同时间污染物的浓度。下同。Note: C0 is the initial concentration of the contaminant, and 

Ct is the concentration of the contaminant at different times. The same as below. 

图 4 不同铁碳质量比（a）及硫铁摩尔比（b）对苯系物（BTEX）降解的影响 

Fig. 4 The effect of different Fe/C mass ratios (a) and S/Fe mole ratios (b) on benzene congeners (BTEX) degradation 

2.2.2 过硫酸盐浓度对 BTEX 降解的影响  S-nZVI@BC 活化不同浓度过硫酸盐降解 BTEX 的结

果如图 5 所示，当 PS 的浓度从 10 mmol·L
-1 增至 50 mmol·L

-1，BTEX 的降解率均先增高后降低，

当 PS 浓度为 30 mmol·L
-1 时，苯、乙苯的降解率在 10 min 内超过 85%，而甲苯、二甲苯去除率

达到 90%。有研究表明，随着 PS 浓度的增加，促进活性物质的产生，BTEX 达到更高的降解效

率；但 PS 浓度过高时，其可能会氧化 S-nZVI，使其表面钝化，抑制其溶解，且过量的 PS 可能

会造成氧化性自由基的淬灭，从而使氧化降解效率降低[8]。而在最佳 PS 浓度反应体系中，随着

反应进程 PS 浓度先快速降低而后趋于平稳，与此同时，总铁浸出率先快速升高而后趋于平稳，

二者具有较好的相关性（PS 浓度变化和总铁浸出率图未展示）。PS 浓度的变化趋势同 BTEX 的

降解趋势(图 5)一致，即前 20 min 内大幅下降，这是由于过硫酸盐快速将 Fe
0 氧化为 Fe

2+而被消

耗，同时，H
+攻击 S-nZVI@BC 会大量持续释放 Fe

2+，Fe
2+通过转移电子给过硫酸盐，致使过硫
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酸盐中的氧氧键断裂而进一步消耗，形成 SO4˙
-，且 Fe

2+被氧化为 Fe
3+，同时 Fe

3+和过硫酸盐会

进一步反应使 Fe
2+再生而消耗 PS，这也解释了前 20 min 总铁浸出率迅速上升的原因。而后，PS

浓度变化幅度降低，证实 PS 活化程度的降低，这主要是因为随着溶液中 H
+被不断消耗，

S-nZVI@BC 受腐蚀程度减弱，Fe
2+的生成速率也趋于平缓，故 PS 被活化的速率相对下降。 

 

图 5 不同过硫酸盐（PS）浓度对 BTEX 降解的影响 

Fig. 5 The effect of Persulfate (PS) concentrations on BTEX degradation 

2.2.3 活化剂投加量对 BTEX 降解的影响  不同活化剂用量对 BTEX 降解的影响如图 6 所示，当

活化剂投加量为 0.01 g·g
-1 时，四种污染物降解效果最佳，2 h 内的降解率均可达 95%以上，而继

续增加投加量，BTEX 的降解率有所降低。该现象可能由以下原因导致：首先，活化剂本身具有

一定的磁性，可能会发生团聚从而降低其比表面积及表面活性位点；其次，过量的活化剂会迅速

产生和释放 Fe
2+，Fe

2+被反应体系中自由基直接氧化为 Fe
3+，使自由基消耗而无法氧化降解有机

污染物[41]。因此，本研究选择 0.01 g·g
-1 作为最佳投加量，进一步说明该催化剂对 PS 的活性高，

仅需少量催化剂即可得到理想的降解效果，既可节约成本，又能减少对环境的影响。 
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图 6 活化剂不同投加量对 BTEX 降解的影响 

Fig. 6 The effect of different catalyst dosages on BTEX degradation 

2.2.4 初始 pH 对体系降解 BTEX 的影响  不同 pH 下 BTEX 的降解效果如图 7 所示，

S-nZVI@BC/PS 体系在 pH 为 2、3 和 5 时对 BTEX 具有较好的降解效果，而随着 pH 的持续升高，

降解率呈下降趋势，当 pH 为 9 时，四种污染物的降解率分别达到 65.4%、81.3%、78.3%、70.5%，

即 S-nZVI@BC/PS 体系在酸性环境中催化 PS 降解 BTEX 的效率要优于中性和碱性环境[41]。相较

于芬顿（Fenton）氧化、PS 的碱活化氧化等体系，S-nZVI@BC/PS 体系在较宽的 pH 范围内具有

良好的降解效果，其中，pH=3 时降解效果最好。该现象主要是由于 S-nZVI@BC 在酸性条件下

更易被腐蚀，从而去除其表面的铁氧化物，形成更高的表面活性环境，加速催化 PS 产生 SO4˙
-，

从而高效降解污染物；但酸度过高也可能会造成大量铁的腐蚀消耗[10]，从而降低 BTEX 的降解

率；而在中碱性条件下，由于较多 OH
-的存在，可能会生成铁的氢氧化物附着在材料表面，导致

材料钝化，抑制 nZVI 的电子传递反应和 PS 的活化[20]。 
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图 7 反应体系 pH 对 BTEX 降解的影响 

Fig. 7 The effect of different pH conditions on BTEX degradation 

2.2.5 不同活化剂下 BTEX 的降解效果比较  不同催化体系下 BTEX 的降解效果如图 8 所示，呈

现的总体规律为：PS<nZVI/PS<nZVI@BC/PS<S-nZVI/PS<S-nZVI@BC/PS。无活化剂的过硫酸盐

体系作对照，2 h 内仅有约 20%的降解效果，相较之下，硫化改性后的纳米零价铁与 nZVI@BC

相比，nZVI 具有更好的降解性能；而 S-nZVI@BC 综合了硫化和生物质炭负载两者的优势，对

BTEX有最佳的降解效果，BTEX降解率于2 h内均可达到96%以上，其中甲苯和二甲苯可达 98%。

该规律是由于 S-nZVI 的硫化铁层可有效减缓 nZVI 的腐蚀速度，改善材料的疏水性能和电子传

递，且生物质炭负载能提高 nZVI 的分散性，减缓其氧化。 
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图 8 不同活化剂下 BTEX 的降解效果 

Fig. 8 The effect of different catalytic systems on BTEX degradation 

2.3 S-nZVI@BC/PS 降解 BTEX 的机理 

2.3.1 反应体系中自由基的鉴定  基于氧化体系条件的研究，在最佳降解效果的反应体系中使用

硫代硫酸钠、叔丁醇、对苯醌分别作为 SO4˙
-、HO˙及 O2˙

-的淬灭剂进行化学探针实验，以便确定

体系中起主导作用的自由基。结果如图 9a 所示，四种苯系物的反应体系中，硫代硫酸钠的添加

均导致降解效率低于 20%，而硫代硫酸钠是 SO4˙
-淬灭剂，表明 SO4˙

-在氧化降解体系中起着主要

作用，而 HO˙和 O2˙
-作用相对较小，可以推测 PS 在 S-nZVI@BC 的活化下产生大量的 SO4˙

-。EPR

测试结果如图 9b 和图 9c 所示，反应体系中检测到 SO4˙
-、HO˙及 O2˙

-。值得注意的是，虽然 EPR

图谱中 DMPO-HO 的信号高于 DMPO-SO4
-，但这并不能代表 HO˙对四种污染物的降解贡献高于

SO4˙
-，而是由于 DMPO 对 HO˙的捕获能力相对较强，并且 SO4˙

-将自身电子传递给 H2O 从而转

化为 HO˙。综上所述，SO4˙
-是形成 HO˙以及降解 BTEX 的主要驱动力。 

 

注：DMPO 为二甲基吡啶 N-氧化物。Note: DMPO is Dimethyl pyridine N-oxide.   

图 9 自由基淬灭实验及 EPR（Electron Paramagnetic Resonance）测试图谱 

Fig. 9 Free radical quenching experiments and EPR (Electron Paramagnetic Resonance) test pattern  

2.3.2 BTEX 氧化降解途径解析  利用吹扫捕集-气质联用仪对产物进行鉴定，基于检测结果和前

人的研究[19,42]，提出了 BTEX 两种可能的降解途径。即自由基抽氢（图 10 途径①）和自由基加

成反应（图 10 途径②）。在途径①中，SO4˙
-通过抽取氢原子产生中间体苯自由基及苄基自由基，

并进一步氧化转化为诸如苯甲醛、苯乙酮、苯乙烯和 2-甲基苯甲醛等中间体，并且抽氢反应产

生的中间体自由基也会通过二聚反应生成联苯、联苄、二甲基联苄等二聚产物；在途径②中，

SO4˙
-加成苯环而后从苯环中去除电子，生成有机自由基阳离子，并进一步氧化生成酚类化合物，

而后可能氧化产生醌类、酸酐类化合物，随后氧化开环断链，因此，体系中能检测到链状的醛类、

酮类、酯类、烷烃及羟基酸类化合物以及乙醇、甲酸、乙酸等更小的分子化合物，并最终矿化为

CO2、H2O。而其中标红的产物（如苯甲酸、甲基酚类、乙基酚类、二甲基酚类）及推测的醌类

及酸酐类化合物可能由于浓度太低，无法通过 GC/MS 检测出来，但不能排除这些中间产物的形

成。 
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图 10 S-nZVI@BC/ PS 氧化系统降解 BTEX 的路径 

Fig. 10 Degradation pathway of BTEX by S-nZVI@BC/PS oxidation process  

3 结 论 

本研究利用 S-nZVI@BC/PS 系统实现了 BTEX 的高效去除并探究其降解机理，主要结论如

下：（1）在 pH=3、S/Fe=1/4、Fe/C=1/2、材料投加量为 0.01 g·g
 -1、PS 浓度为 30 mmol·L

-1 的条

件下，S-nZVI@BC/PS 系统对土壤中 BTEX 有着最佳的降解效果。（2）比较了六种不同催化剂

体系下 BTEX 的降解效果，结果表明：PS<nZVI/PS<nZVI@BC/PS<S-nZVI/PS<S-nZVI@BC/PS，

这意味着硫改性及生物质炭的负载有效提高了 nZVI 的稳定性。（3）根据反应过程中 PS 浓度及

总铁浸出率变化推测反应趋势，通过化学探针实验及电子顺磁共振实验（EPR）确定 SO4˙
-为反

应过程中的主要活性物质，结合 BTEX 的转化产物，提出了自由基抽氢和自由基加成两条降解

途径。本研究为土壤中恶臭污染物的高级氧化降解技术的建立和优化提供了理论支撑。 
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