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硫化纳米零价铁活化过硫酸盐对土壤中三氯乙烯的降解作用
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摘  要：为探讨硫化纳米零价铁(S-nZVI)活化过硫酸盐(PS)对土壤中三氯乙烯(TCE)的降解作用机制，采用“一步法”制备 S-nZVI，

通过批处理试验结合多种表征手段，并结合化学探针试验以及电子顺磁试验(EPR)开展系统探究。结果表明，S-nZVI/PS 体系在 PS

浓度为 50 mmol/L、pH=3、Fe/S=10、S-nZVI 投加量为 10 mg/g 时，对土壤中 TCE 降解率超过 85%。EPR 试验结果表明，体系内存

在 SO4
•

 

– 和 ·OH 两种自由基，且 SO4
•

 

– 为反应的主导活性自由基。使用 GC-MS 推测 TCE 降解路径是通过 SO4
•

 

– 亲电加成，经顺 1,2-

二氯乙烯、氯乙烯、氯乙烷等中间产物逐步脱氯，最后降解成乙烷。本研究表明，S-nZVI/PS 体系作为一种新型高效的土壤修复技

术，在处理 TCE 污染方面具有广阔的应用前景，为未来进一步优化恶臭污染物污染场地修复方案提供了理论依据和技术支持。 
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Degradation of Trichloroethylene in Soil with Persulfate Activated by Sulfidized Nano 
Zero-Valent Iron 
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Abstract: To explore the degradation mechanism of trichloroethylene (TCE) in soil with persulfate (PS) activated by sulfated 

nano-zero-valent iron (S-nZVI), S-nZVI was prepared by the “one-step method”. A systematic investigation was carried out 

through batch processing tests combined with various characterization methods, chemical probe tests, and electron 

paramagnetization tests (EPR). The results showed that under the conditions of an initial PS concentration of 50 mmol/L, pH=3, 

Fe/S=10, and an S-nZVI dosage of 10 mg/g, the degradation rate of TCE in soil exceeded 85%. The EPR test results indicated that 

there were two types of free radicals, SO4
•

 

– and ·OH, in the system, and SO4
•

 

– was the dominant active free radical in the reaction. 

The GC-MS was used to infer that the degradation pathway of TCE was through the electrophilic addition of SO4
•

 

–, followed by 

the gradual dechlorination of intermediate products such as cis-1,2-dichloroethylene, vinyl chloride, and chloroethane, and finally 

degraded into ethane. This study demonstrated that the S-nZVI/PS system, as a new and efficient soil remediation technology, has 

broad application prospects in treating TCE pollution, providing theoretical basis and technical support for further optimizing the 

remediation schemes of sites contaminated by malodorous pollutants in the future. 
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挥发性氯代烃作为一类重要的有机溶剂和化工原

料，被广泛应用于电子元件、金属加工、有机合成、机

械制造等多种行业[1-2]。三氯乙烯(Trichloroethylene，

TCE)是其中最常见的化合物之一，其化学性质稳定，

水中溶解度较大，非极性强。然而，由于在大规模生

产应用过程中的不恰当处理，TCE 往往通过工业废

水的不合理排放、储罐的意外泄漏、废物储存场所渗

滤液的渗透等方式进入土壤与地下水，导致地下环境
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污染，威胁人类健康。由于其吸附性和稳定性，会广

泛分布在土壤及地下水环境中，引起了环境工作者的

广泛关注，被列入美国国家环保局于 1976 年公布的

129 种优先控制污染物清单以及中国环境特征污染

物的“黑名单”之中[3]。鉴于 TCE 污染的广泛性、

对人体的危害性，加之在研究治理过程中的复杂性，

地下环境中 TCE 的污染修复在近些年成为国内外政

府与民众共同关注的话题，也是广大学者和专家研究

和探索的热点。 

针对 TCE 污染的复杂性，相关学者推荐了一系

列的修复方法，主要有物理修复法(热脱附、气相抽

提技术)[4]、微生物修复法[5]、化学修复法[6]等，其中

高级氧化技术的研发与运用近年来受到越来越多的

重视。高级氧化技术又称深度氧化技术，以产生具有

强氧化能力的自由基(多为羟基自由基·OH)为特点，

在高温高压、电、声、光辐照、催化剂等反应条件下，

能使大分子难降解有机物氧化成低毒或无毒的小分

子物质。常用的氧化剂包括 Fenton 试剂、臭氧、高

锰酸钾、过硫酸盐等，具有化学性质稳定、氧化能力

强、氧化还原电位(2.5~3.1 eV)高于羟基自由基(1.7~ 

2.8 eV)[7]，且 pH 适用范围广、寿命相对较长的优

点，近年来逐渐成为一种很有应用前景的环境修复

氧化剂。 

常温下过硫酸盐(PS)自身分解较慢，对有机污染

物的降解效果较低，需要通过催化活化方式产生具有

强氧化能力的硫酸根自由基(SO4
• –)[8]，活化方式有热

活化、碱活化、微波活化、紫外活化、过渡金属活化

等[9]。其中，属于过渡金属的铁基材料活化受到了广

泛关注。铁的电极电位为 –0.440 V，电子供给能力

强，且易得、价廉，是一种具有大规模应用潜力的环

境修复材料。近十年，常被研究的铁基材料有零价铁

粉、纳米零价铁、螯合亚铁、氧化铁、硫化亚铁和硫

化纳米零价铁等。其中，纳米零价铁(nZVI)是指粒径

范围在 1~100 nm 的零价铁颗粒。相比于其他铁材料，

nZVI 具有更大的比表面积和表面能，表面能够产生

更丰富的活性位点，大幅提升零价铁的反应速率，能

更有效地活化 PS 产生自由基降解污染物。但该材料

本身还存在一些不足，例如，其磁性强，易发生团聚

成块沉淀现象，易与水和氧气发生析氢反应，不仅降

低了电子利用效率，且在其表面形成一层钝化层，极

大地影响了其活化 PS 的寿命和能力[10-11]。为了改善

nZVI 的缺陷，提高 nZVI 催化活化 PS 的能力，针对

nZVI 开展了系列表面改性研究[12]。 

自从 Hassan[13]发现将硫掺入 nZVI 的氧化层中

可以显著提高有机污染物的降解效率以来，硫化改性

技术就成为抑制析氢反应发生、加速 nZVI 电子转移，

进而提高 PS 催化活化反应速率和降解效率的极具潜

力的方法之一。目前实验室常用的硫化纳米零价铁

(S-nZVI)制备方法主要包括“一步法”和“两步法”，

“一步法”的具体操作是将连二亚硫酸钠与硼氢化钠

混匀后，共同作为还原剂，与亚铁一步直接合成

S-nZVI；而“两步法”则是将先合成制备好的 nZVI

再与硫化剂进行反应，从而生成 S-nZVI。Xu 等[14]

对不同硫化剂种类及颗粒特征对 S-nZVI 选择性与反

应活性的影响进行研究，结果发现，“一步法”制备

的 S-nZVI 具备更好的降解能力以及更长的使用寿

命。前人的研究也证实了 S-nZVI 活化 PS 降解有机

污染物的实用性和有效性。然而，目前在相关文献中，

针对土壤中 TCE 的降解效果与机理过程的研究相对

较少，因此，深入研究 S-nZVI 活化 PS 降解 TCE 的

效果与机制，具有重要的理论意义。 

本试验采用“一步法”直接合成 S-nZVI，通过

设置不同的试验条件，包括 Fe/S 摩尔比、PS 浓度、

材料投加量、初始 pH 等变量，同时对比活化材料种

类，深入探究 S-nZVI 活化 PS 降解 TCE 的规律与机

制，以期为高级氧化技术降解恶臭污染实际场地提供

一定的理论支撑。 

1  材料与方法 

1.1  试验试剂 

三氯乙烯(分析纯)和腐殖酸钠均购于上海阿拉

丁生化科技股份有限公司；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，购于国

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)购于同仁化学；甲醇、无水乙醇、叔

丁醇均为分析纯，购于南京化学试剂股份有限公司；

对苯醌(分析纯)购于上海麦克林生化科技股份有限

公司；硼氢化钠(分析纯)购于上海凌峰化学试剂有限

公司。 

1.2  土壤采集与处理 

供试土壤采自南京郊区 0~20 cm 的表层土壤，采

集后将土壤样品放置于室内通风无光处晾干，研磨后

过 60 目筛网，贮存备用。其基本理化性质为：土壤

有机质含量 11.284 g/kg，pH 7.02，含水率 2.75%，

黏粒 (<0.002 mm)、粉粒 (0.002~0.05 mm)、砂粒

(0.05~2.0 mm)的体积百分比含量分别为 4.71%、

65.99%、29.29%。鉴于 TCE 属于挥发性氯代烃，具

有极易挥发的特性，因此污染土壤采用人工即时添加
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TCE 的方式进行制备。具体操作步骤为：称取 1 g 污

染土于 20 mL 顶空瓶中，加入 100 µL 预先制备好的

TCE 储备液，土壤中污染物浓度约为 50 µg/g。 

1.3  S-nZVI 的制备 

S-nZVI 的制备参考前人研究[15]，采用“一步法”

液相还原制备。具体步骤如下：将一定质量的

FeSO4·7H2O 加入到含有 100 mL 厌氧水的三口烧瓶

中，并通入氮气 1 h 以排除溶液中的氧气；然后通过

蠕动泵将连二亚硫酸钠和硼氢化钠的混合溶液逐滴

加入到三口烧瓶中，整个反应过程持续使用机械搅拌

装置搅拌，确保反应充分进行；滴加结束后，继续通

氮气反应 1 h，以保证反应完全；随后，利用磁铁沉

降法分离材料，倒去上清液，再使用无水乙醇和去离

子水清洗 3 次，随后将其放入冰箱过夜冷冻，放置于

真空干燥机进行干燥，得到 S-nZVI 并抽真空保存。

在上述操作的基础上，通过改变连二亚硫酸钠的用量

分别制备不同 Fe/S 摩尔比(5、10、20)的材料。另外，

基于 S-nZVI 的制备步骤，在不添加连二亚硫酸钠的

情况下，按照类似步骤制备 nZVI。 

1.4  氧化降解试验 

批试验在 20 mL 顶空瓶中进行，首先加入 1 g 污

染土，接着迅速加入一定量 S-nZVI 和过硫酸钠溶液，

控制体系中土水质量比约为 1∶5，随即迅速盖好顶

空瓶密封，将其放置于水浴摇床上进行反应，振荡频

率约为 200 r/min，并设置 3 组平行和 3 组空白对照

试验。在反应过程中于 10、20、30、60、120、180、

240 min 进行破坏性取样，具体操作是使用气密性进

样针向顶空瓶中反应体系内注射 2 mL 饱和硫代硫酸

钠溶液以中止反应，随后用顶空–气相(HS-GC)测定

TCE 剩余含量，利用分光光度法测定反应体系中 PS

浓度和总铁变化趋势。通过探究 PS 浓度(30、40、50、

60、70 mmol/L)、Fe/S 摩尔比(5、10、20)、活化材料

投加量(5、10、15 mg/g)、反应体系初始 pH(3、5、7、

9，通过 HCl 和 NaOH 滴定调节)、腐殖酸浓度(50、

100、150、200 mg/L)对降解 TCE 的影响，来判断降

解试验的最佳反应条件。 

1.5  分析方法 

采用扫描电子显微镜联合能量色散 X 射线光谱

仪(SEM-EDS，ZEISS Sigma 360，德国)和透射电子

显微镜(TEM，JEOL JEM-2100F，日本)观察材料微

观形貌和元素分布；采用 X 射线衍射仪(XRD，Rigaku 

SmartLab SE，日本)进行物相分析；采用全自动比表

面及孔隙度分析仪(BET，Micromeritics ASAP 2460，

美国)对材料进行比表面积、孔径等性质测定；采用

X 射 线 光 电 子 能 谱 仪 (XPS ， Thermo Scientific 

K-Alpha，美国)进行元素组成和化学态分析。 

利用化学探针试验检测反应体系中的主导自由

基，分别使用硫代硫酸钠、叔丁醇、对苯醌作为

SO4
• –、 ·OH 及 O2

• – 的淬灭剂来进行自由基淬灭试验

(淬灭剂与氧化剂的摩尔比为 10∶1)，在反应体系开

始前加入相应的自由基淬灭剂，并在 1 h 后进行破坏

性取样，采用 HS-GC 测定顶空瓶中 TCE 的剩余浓度。 

采用电子顺磁共振波谱 (EPR，Bruker E500- 

9.5/12，德国)检测体系中产生的自由基种类，以 DMPO

作为自由基捕获剂，在 2 mL 的液相进样小瓶中加入

一定量的 1 mol/L 的 DMPO 溶液，然后再加入一定量

的 PS 溶液和 S-nZVI(体系中 PS 浓度和 S-nZVI 浓度与

批试验保持一致)，在超纯水体系下检测 SO4
• –、·OH，

在甲醇体系下检测 O2
• –。 

TCE 浓度采用配备有顶空自动采样器(安捷伦

7697A ，美国 ) 的气相色谱 – 火焰离子化检测器

(GC-FID，安捷伦 7890B，美国)测定。顶空进样器条

件：加热平衡温度 60 ℃；加热平衡时间 50 min；定

量环温度 80 ℃；传输线温度 100 ℃；进样体积 10 μL。

气相色谱条件(HP-5 色谱柱：30 m320 μm0.25 μm)：

进样口温度 220 ℃；载气为氮气；进样模式为分流进

样(进样比 20∶1)；升温程序为初温 40 ℃，保持 5 min，

以 5 /min℃ 的速度升至 110 ℃，保持 1 min，再以

6 /min℃ 的速度升至 200 ℃，保持 1 min。 

采用气质联用仪(GC-MS)对 TCE 的降解产物

进行测定。仪器配置吹扫捕集仪，色谱柱为 DB-624 

(60 m×0.25 mm×1.4 μm)。进样口温度设定为 220 ℃，

载气选用氦气，进样模式为分流进样，进样比为 30∶

1。升温程序如下：初始温度 35 ℃，保持 2 min 后，

以 5 /min℃ 的速度升至 120 ℃，再以 10 /min℃ 的速

度升至 220 ℃，并保持 1 min。电离模式采用电子轰

击(EI)，离子源温度为 280 ℃，质谱扫描范围设定为

35~270 amu。 

2  结果与讨论 

2.1  硫化纳米零价铁的表征 

扫描电镜(SEM)观察显示，nZVI 呈不规则小球

形颗粒链状结构(图 1A、1B)，这些颗粒表面较为光

滑，可能是由于具有磁相互吸引力而团聚在一起。经

过硫化改性后，颗粒尺寸变大，表面粗糙(图 1C、1D)。

这可能是因为表面生成了絮片状的 FeSx 层，材料之

间的相互吸引力减弱，减少了团聚性，有效地增大了

比表面积和反应活性位点。由 S-nZVI 的 EDS 元素分 
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图 1  nZVI(A、B)和 S-nZVI(C、D)的 SEM 图以及 S-nZVI 的 EDS 元素分析(E)和元素谱图(F) 
Fig. 1  SEM images of nZVI (A, B) and S-nZVI (C, D), EDS elemental analysis (E) and elemental spectra (F) of S-nZVI 
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析(图 1E)和元素谱图(图 1F)可知，S-nZVI 的主要元

素为 Fe、S、O，且硫化程度较为均匀，说明 S 元素

成功负载到 nZVI 的表面。 

如图 2A、2B 透射电镜结果所示，nZVI 呈链状

结构，链上分布一些颗粒状物质，这表明 nZVI 在制

备或存在状态下发生了团聚。而图 2C、2D 显示，

S-nZVI 呈核壳状结构，硫化过程改变了 nZVI 的形

貌，使其从链状转变为块状，且具有一定厚度和片状

边缘特征。这通常是由于硫化层的存在，可以保护

nZVI，防止其被氧化[16]。 

 

图 2  nZVI(A、B)和 S-nZVI(C、D)的 TEM 图 
Fig. 2  TEM images of nZVI (A, B) and S-nZVI (C, D) 

 

nZVI 和 S-nZVI 的 XRD 谱图(图 3)显示，两种材

料都在 44.66°处检测到了 Fe0 的特征峰，这说明 Fe2+ 

被成功还原成了 Fe0。与 nZVI 相比，S-nZVI 的 Fe0

峰值信号强度明显增强。可能的原因是：零价铁在空

气中易氧化生成氧化铁(如 FeO、Fe3O4)，其衍射峰可

能与金属铁峰重叠或掩盖，削弱 Fe0 的特征峰强度；

而硫化处理后的材料表面形成稳定的硫化物层，可抑

制氧化，从而保留更强的特征峰。此外，在 S-nZVI

的 65.4°处检测到了 FeS 的特征峰[17]，这也代表了

nZVI 成功被硫改性，产生了新的晶相 FeS。 

 

图 3  nZVI 和 S-nZVI 的 XRD 谱图 
Fig. 3  XRD patterns of nZVI and S-nZVI 

nZVI 及 S-nZVI 的 BET 比表面积、孔体积及平

均孔径测试结果如表 1 所示。从表中可以看出，相比

nZVI，S 的掺杂增大了 S-nZVI 的比表面积，提供更

多的活性位点，并使 S-nZVI 与 PS 有更多的接触机

会，从而更有效地活化 PS 产生自由基，提高对污染

物的降解效率。同时，孔体积和孔径的增大，使得材

料的孔隙结构更为开放，有利于反应物分子的扩散和

传输，从而提高反应速率和效率。 

表 1  供试材料的比表面积与孔隙结构 
Table 1  Specific surface areas and pore structures of tested 

materials 

供试材料 比表面积(m2/g) 孔体积(mm3/g) 平均孔径(nm)

nZVI 27.511 5 11.797 10.093 1 

S-nZVI 35.711 13.171 15.208 1 
 

S-nZVI 的 XPS 总图谱如图 4 所示，可以初步确

定样品中含有 C、Fe、O、S 这几种元素。图 5A 为

C1s 的能谱图，在 284.8 eV 处有一个强峰，对应

C-C/C-H 键，这通常是样品表面的碳氢化合物；在

286.6 eV、288.71 eV 处的峰分别对应 C-O 和 C=O 键，

这表明材料表面存在含碳的含氧官能团，可能是由于

样品暴露在空气中，表面发生了氧化反应，引入了羟基

等含氧官能团。图 5B 为 Fe2p 的能谱图，在 706.6 eV
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处的峰对应 Fe0，这说明材料中存在零价铁，这是

nZVI 的主要成分之一；在 710.42 eV 和 711.96 eV 处

的峰分别对应 Fe(II)-O 和 Fe(III)-O，这说明材料表面

的一部分铁发生了氧化，形成了亚铁氧化物和铁氧化

物；此外，714.58 eV 和 717.99 eV 处的卫星峰的存

在进一步证实材料表面发生了氧化。图 5C 为 O1s 的

能谱图，其中 531.69 eV 处的峰对应 C=O 键，与 C1s

谱图中 C=O 键的信息相呼应，进一步证实了材料表

面存在含氧官能团；530.23 eV 处的峰对应 Metal-O

键，结合 Fe2p 谱图中 Fe(II)-O 和 Fe(III)-O 的信息，

说明材料表面形成了含铁氧化物；532.89 eV 处的峰

对应 C-O 键，同样与 C1s 谱图中的 C-O 键信息一致，

表明样品表面存在含碳的含氧官能团[18]。图 5D 为

S2p 的能谱图，其中 161.4 eV 和 163.04 eV 处的峰对

应硫化物(Sulfide)的 S2p3，表明材料中存在硫化物，

说明成功将 S 引入到了 nZVI 中；在 168.83 eV 处的 

峰对应硫酸盐(Sulfate)的 S2p3，可能是由于样品在制

备或测试过程中，表面的部分硫化物被氧化成了硫酸

盐形式存在[19]。 

 

图 4  S-nZVI 的 X 射线光电子能谱总谱图 
Fig. 4  X-ray photoelectron spectra of S-nZVI 

 

图 5  S-nZVI 中 C1s(A)、Fe2p(B)、O1s(C)、S2p(D)的 XPS 图 
Fig. 5  XPS of C1s (A), Fe2p (B), O1s (C), S2p (D) in S-nZVI 
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2.2  不同条件下 S-nZVI/PS 对 TCE 的降解效果 

2.2.1  PS 浓度对降解 TCE 的影响    在 S-nZVI/PS

体系内，PS 浓度对于土壤中 TCE 的降解效果具有显

著影响。如图 6 所示，在 S-nZVI 投加量为 10 mg/g

时，PS 浓度从 30 mmol/L 升至 70 mmol/L 时，TCE

的降解率先增高再降低。当 PS 浓度为 50 mmol/L 时，

TCE 的降解率达到最大值，可达 85% 以上。在 PS

浓度为 30~50 mmol/L，随着 PS 浓度的增高，体系内

会增加更多的 SO4
2–，与 S-nZVI 反应生成更多的 SO4

• –，

促进 TCE 的降解。且有研究表明，体系内 SO4
• – 浓度

的提高会克服其他有机材料与无机离子的竞争，激发

更多的 SO4
• – 与 PS 反应，提高降解效率[20]。而当 PS

浓度大于 50 mmol/L 时，过量的 PS 导致 Fe3+ 和 SO4
2–

的产生，反而会降低 SO4
• –的生成 [15]，从而降低了

S-nZVI/PS 体系的降解能力，造成了 TCE 降解效率

的降低。因此，在后续批试验中选择 PS 浓度为

50 mmol/L。 

 

图 6  PS 浓度对 S-nZVI 活化 PS 降解土壤中 TCE 的影响 
Fig. 6  Effect of PS concentration on degradation of TCE in soil by 

S-nZVI activated PS 

 
2.2.2  Fe/S 摩尔比对材料降解 TCE 的影响    Fe/S

摩尔比代表了材料的硫化程度，是影响材料降解 TCE

的重要因素之一，本试验探究了不同 Fe/S 摩尔比(20、

10、5)对 TCE 降解的影响，以筛选出最佳摩尔比的

材料进行后续批试验。如图 7 所示，当 Fe/S 为 10 时，

TCE 的降解效率(82.99%)显著高于 Fe/S 为 20(69.93%)

和 Fe/S 为 5(66.28%)的情况。整体上，随硫化程度的

增加，TCE 降解效率呈先上升后降低的趋势。当 Fe/S

从 20 降低到 10 时，TCE 的降解率也随之提高，这

表明 S 的改性有效增强了 nZVI 活化 PS 产生自由基

的性能。可能的原因是，随着 S 掺杂量增加，材料表

面形成铁硫化物层，提高材料的稳定性和反应活性，

硫化后的 nZVI 更不容易被氧化，延长其使用寿命，

同时硫化层可能促进电子转移，从而更有效地活化

PS，显著加快 TCE 的降解。然而，当含 S 量进一步

增大时，降解效率反而降低，这可能是由于过多的铁

硫化物覆盖在 nZVI 表面，阻挡了表面的活性位点，

抑制了 Fe0 的电子传递。即适量的 S 投加，形成适当

厚度的铁硫化物层，既可以保护零价铁免受外部氧化

受损，又能加快体系内的电子转移，进而提高降解效

率[21]。综上所示，选用 Fe/S 为 10 的 S-nZVI 材料进

行后续批试验。 

 

图 7  Fe/S 摩尔比对 S-nZVI 活化 PS 降解土壤中 TCE 的

影响 
Fig. 7  Effect of Fe/S molar ratio on degradation of TCE in soil by 

S-nZVI activated PS 
 

2.2.3  S-nZVI 投加量对降解 TCE 的影响    活化材

料的投加量对 TCE 的降解效率有着显著影响。如图

8 所示，当 S-nZVI 投加量为 5 mg/g 时，由于能提供

的电子有限，PS 受活化产生的活性自由基数量有限，

与 TCE 分子反应的活性自由基不足(这些自由基是降

解 TCE 的关键物质)，导致 TCE 的降解效率较低。

当 S-nZVI 投加量增加至 10 mg/g 时，TCE 的降解率

明显提高，这表明随着材料投加量的增加，体系中与

TCE 反应的活性自由基数量增多。然而，当继续增

加 S-nZVI 投加量时，TCE 降解率反而下降。可能的

原因：一是过多的 S-nZVI 颗粒可能会发生团聚，导

致其比表面积减小，与 PS 的有效接触面积降低，活

性自由基的产生量减少；二是高浓度的 S-nZVI 生成

大量的 Fe2+，会消耗 SO4
• –生成 SO4

2–；此外，体系在

较短时间内提供了大量电子，产生大量自由基(如

SO4
• –和·OH)，自由基之间也可能发生淬灭反应，消耗

了原本可用于降解 TCE 的自由基，从而影响 TCE 的

降解效率。综合以上因素，选择 10 mg/g 作为 S-nZVI

的投加量进行后续批试验。 
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图 8  S-nZVI 投加量对活化 PS 降解土壤中 TCE 的影响 
Fig. 8  Effect of S-nZVI dosage on degradation of TCE in soil by 

activated PS 

 
2.2.4  初始pH对S-nZVI/PS体系降解TCE的影响    反

应体系内初始 pH 对降解 TCE 的影响如图 9 所示。在

pH 为 3 和 5 时，S-nZVI/PS 对 TCE 的降解率分别为

80.43% 和 78.93%，具有较好的降解效果；随着 pH

升高至 9 时，TCE 的降解率降低为 70.24%。这表明

S-nZVI/PS 体系在酸性环境下降解 TCE 的效率高于

中性和碱性环境，且在较宽的 pH 范围内具有较好的

降解效果，显示出良好的适应性。酸性条件下，S-nZVI

更容易被腐蚀，释放更多的电子和产生更多的 Fe2+，

有效激活 PS 产生更多 SO4
• –[22]。而在中碱性环境中，

S-nZVI 表面会形成 Fe 的氢氧化物沉淀，减小了

S-nZVI 与 PS 的接触面积，限制了 SO4
• –的产生，进而

抑制了零价铁的电子传递和激活 PS 的反应。但从

TCE 的降解效果来看，总体而言，硫化扩展了 nZVI

活化 PS 的 pH 范围，缓减了 Fe2+ 沉淀。 

2.2.5  腐殖酸对土壤 TCE 降解的影响    腐殖酸作 

 

图 9  初始 pH 对 S-nZVI 活化 PS 降解土壤中 TCE 的影响 
Fig. 9  Effect of initial pH on degradation of TCE in soil by S-nZVI 

activated PS 

为土壤有机质的主要成分，在自然界中广泛存在。为

探究有机质对土壤 TCE 降解的影响，设置了 0、50、

100、150、200 mg/L 腐殖酸浓度，以评估其对体系

内降解反应的影响。结果如图 10 所示，TCE 的降解

率与腐殖酸的含量呈负相关，随着土壤中腐殖酸含量

的增加，TCE 的降解率逐渐下降。具体而言，在对

照组未投加腐殖酸时，TCE 在 4 h 内的降解率为

83.32%；而当腐殖酸含量达到 200 mg/L 时，TCE 的

降解率降至 60.57%。这一现象表明，较高浓度腐殖

酸显著抑制了 S-nZVI/PS 体系中 TCE 的降解。这种

抑制作用可能归因于：①腐殖酸作为一种大分子有机

物，含有丰富的芳香结构和多种还原性官能团(如羧

基与羟基)[23]，能够直接与体系中 SO4
• – 以及其他自由

基反应，导致自由基被淬灭；②过量的腐殖酸可能在

S-nZVI 表面吸附，形成有机包裹层，从而屏蔽活性

位点，抑制电子转移；③腐殖质与溶解的 Fe2+ 形成

稳定的络合物，可能会抑制 Fe2+ 对 PS 的活化，从而

降低了氧化降解过程的整体效果。有研究[24]认为，

高浓度腐殖酸主要通过自由基消化和表面钝化抑制

PS 氧化降解污染物，但土壤中低浓度的腐殖酸可能

通过促进 Fe2+ 释放和电子转移而增强 S-nZVI 活化

PS 降解污染物。此外，相对分子量小、芳香化程度

低的腐殖酸(如富里酸)，则可能更容易参与电子传

递，从而影响 PS 的氧化降解效果；而在酸性条件下，

腐殖酸与 S-nZVI 的络合作用更显著，这可能促进

Fe2+ 的释放，从而促进 PS 氧化降解污染物。这些方

面有待进一步的研究。 

2.2.6  硫化对 nZVI 活化 PS 降解 TCE 的影响    如

图 11 所示，对照组采用单独的 PS 降解 TCE，PS 本 

 

图 10  腐殖酸含量对 S-nZVI 活化 PS 降解土壤中 TCE 的

影响 
Fig. 10  Effect of humic acid content on degradation of TCE in soil 

by S-nZVI activated PS 
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身具有一定氧化性，但在无活化材料的条件下单独的

PS 氧化能力有限，无法有效降解 TCE。相比之下，

nZVI/PS 体系对 TCE 的降解率为 59.72%，这是因为

nZVI 可以与 PS 反应，将 PS 中的过氧键(-O-O-)破坏，

产生 SO4
• –等活性物质以降解 TCE。然而，反应过程

中可能出现的团聚和表面钝化等问题 [25 ]，影响了

nZVI 与 PS 的持续有效反应，导致降解率不高。更重

要的是，nZVI 极易与水发生反应生成氢气而消耗电

子，从而降低了活化 PS 产生自由基的能力。而

S-nZVI/PS 体系对 TCE 的降解率达约 85%，归因于

S-nZVI 中硫化物的引入改善了材料的电子传递性，

增加体系内的电子传递能力，促进了 PS 产生更多活

性自由基；硫化同时抑制了 nZVI与 H2O 的析氢反应，

提高了电子传递给 PS 的选择性和利用效率；并且，

其表面的硫化层有效抑制了 nZVI 颗粒的团聚，延缓

了表面钝化过程，使材料在较长时间内保持反应活

性，持续高效活化 PS 降解 TCE。在最佳反应体系

S-nZVI/PS 中，在 0~30 min 内，PS 浓度快速降低，

同时总 Fe 浸出率快速上升，两者呈显著负相关关系

(图 12)。表明 S-nZVI 通过电子转移等方式活化 PS 

产生SO4
• –，而产生的Fe2+ 也用于活化PS来降解TCE。

30~240 min 内，PS 浓度逐渐稳定，PS 与 S-nZVI 反

应减缓，但总 Fe 浸出率仍缓慢上升。这可能是因为

反应前期S-nZVI表面已被破坏，内部的Fe逐渐暴露，

与体系中的 H2O 发生反应，因此尽管 PS 浓度不再快

速变化，但 Fe 的浸出过程仍在持续。 

 

图 11  硫化对 nZVI 活化 PS 降解土壤中 TCE 的影响 
Fig. 11  Effect of vulcanization on degradation of TCE in soil by 

nZVI activated PS 

 

图 12  反应体系内 PS 浓度(A)、总 Fe 浸出率(B)随时间变化 
Fig. 12  Changes of PS concentration (A) and total iron leaching rate (B) with time in reaction system 

 

2.3  S-nZVI 活化 PS 降解 TCE 机理 

2.3.1  自由基淬灭试验结果    为确定反应体系中

的主导活性自由基，使用硫代硫酸钠、叔丁醇、对苯

醌分别作为 SO4
• –、·OH 和 O2

• – 的淬灭剂，进行化学

探针试验，确定体系内主导自由基。如图 13 所示，

硫代硫酸钠的添加导致降解率降低至 3.48%，而硫代

硫酸钠主要淬灭 SO4
• –，该结果揭示了体系中对 TCE

的降解起核心主导作用的自由基是 SO4
• –。在添加叔

丁醇的体系中，TCE 的降解率为 39.61% 左右，这说

明 ·OH 参与了体系中 TCE 的降解，但并非最主要的

活性自由基。而添加对苯醌对 TCE 降解的抑制作用

最小，这表明 O2
• –  对于 TCE 降解的贡献作用最小。 

2.3.2  S-nZVI/PS 体系内的自由基鉴定    为明确

反应体系中活性自由基种类，开展了电子顺磁共振

(EPR)试验，结果见图 14。在纯 DMPO 体系未检测

到响应信号，表明 DMPO 捕获剂未受杂质污染。在

DMPO+PS 体系中，检测到了微弱的 1∶1∶1∶1 的

DMPO-·OH 信号峰，而未检测到 DMPO-SO4
• – 信号峰。

在 DMPO/S-nZVI/PS 超纯水体系内，很明显地观察

到了 1∶2∶2∶1 的 DMPO-·OH 信号峰和 1∶1∶1∶

1∶1∶1 的 DMPO-SO4
• – 信号峰，表明 S-nZVI 活化

PS 可以产生 SO4
• – 和 ·OH。值得注意的是，尽管在 
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图 13  自由基淬灭试验 
Fig. 13  Free radical quenching experiment 

EPR 图谱中 DMPO-SO4
• – 信号弱于 DMPO-·OH 信号，

但不能推断 ·OH 对于体系内 TCE 降解的贡献高于

SO4
• –，这是因为 DMPO 对于 SO4

• – 的捕获效率易受体

系内其他物质影响，部分金属离子、有机物会与

SO4
• – 或 DMPO 发生竞争反应，且 SO4

• – 在体系内会将

自身电子传递给 H2O 从而转化成·OH(式 1)。同时，

在 DMPO/S-nZVI/PS+甲醇体系中未检测到 DMPO- 

O2
• – 的信号峰。但这并不意味着体系内不存在 O2

• –，

体系内的 SO4
• – 和 ·OH 具有较高的活性，会与 O2

• – 发

生反应(式 2、3)，使其在被 EPR 检测到之前就已被转

化或消耗。综合上述结果并结合自由基淬灭试验可知，

SO4
• –是体系内降解 TCE 的主导自由基。 

SO4
• –+H2O→SO4

2–+·OH+H+ (1) 

 

图 14  S-nZVI/PS 体系内纯净 DMPO(A)、SO4
•

 

– 和 ·OH(B)及 O2
•

 

–
(C)的 EPR 图谱 

Fig. 14  EPR maps of pure DMPO (A), SO4
• – and ·OH (B), O2

• – (C) in S-nZVI/PS system 

 
SO4

• –+O2
• –→SO4

2–+O2 (2) 

·OH+O2
• –→HO2

–+O2 (3) 

2.3.3  TCE 氧化降解路径    为探究 TCE 的降解路

径，采用吹扫捕集-气质联用仪对降解产物进行鉴定，

并结合前人研究进行推导[26]，结果如图 15 所示。通

过标准图谱检索，检测到 TCE 降解的中间产物为顺

1,2-二氯乙烯、氯乙烯、氯乙烷、乙烷。从 GC-MS 的

测定结果中可以推测，TCE 的去除路径可能是 SO4
• – 先

攻击三氯乙烯分子中的 C=C 双键，生成自由基中间

体(C2HCl3
• –)，随后 Cl– 解离，形成顺 1,2-二氯乙烯，

然后 SO4
• – 继续攻击 C-Cl 键，生成乙烯基自由基

(C2H2Cl• –)，随后脱去第二个 Cl–，形成氯乙烯。氯乙

烯的降解分为两条路径，一部分是 SO4
• – 攻击 C-Cl

键，生成乙烯基自由基(C2H3
• –)，然后与 H·自由基

结合完成脱氯生成乙烯，最后通过加氢反应生成

乙烷；另一部分是 H·自由基攻击双键，取代后成

为氯乙烷，在 SO4
• – 的攻击下完成进一步脱氯生成

乙烷。 

 

图 15  S-nZVI/PS 体系降解 TCE 的路径 
Fig. 15  Degradation path of TCE in S-nZVI/PS system 
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3  结论 

1)在 PS 浓度为 50 mmol/L、Fe/S=10、S-nZVI/PS

投加量为 10 mg/g、pH=3、腐殖酸含量为 0 的条件下，

S-nZVI/PS 体系对土壤中 TCE 有着最佳降解效果。 

2)比较 3 种催化剂体系对 TCE 的降解效果，发

现 PS<nZVI/PS<S-nZVI/PS，表面硫改性提高了 nZVI

的降解能力。 

3)根据反应过程中 PS 的浓度变化及总 Fe 浸出率

推断体系反应趋势，并结合化学探针试验和电子顺磁共

振试验确定 SO4
• – 为反应体系中的主要活性自由基，并

经 TCE 的降解产物分析，推测 TCE 最终降解成乙烷。 
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