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摘  要：基于过硫酸盐的原位化学氧化(ISCO)被广泛应用于土壤与地下水的修复，土壤性质对过硫酸盐的分解和自由基的形成过程具

有重要的影响，但相关的研究较少。基于此，本文选取了我国 16 种不同性质的典型土壤，研究了过硫酸盐在不同类型土壤中的分解转

化和自由基产生情况，并深入解析了土壤有机质、铁、锰含量和颗粒组成等对此过程的影响。结果表明，土壤有机质、无定形锰含量

和砂粒含量与过硫酸盐的分解速率呈显著的正相关，土壤不同形态铁的含量与过硫酸盐分解速率的相关性不显著。以上结果说明了土

壤有机质、无定形锰和砂粒可能是影响基于过硫酸盐化学氧化修复土壤的重要因素，将为过硫酸盐在土壤修复中的应用提供理论支撑。 
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Abstract: Persulfate-based in situ chemical oxidation (PS-ISCO) has been widely used in soil and groundwater remediation. 

Soil properties have important influences on the decomposition of persulfate and generation of free radicals, but the related 

studies are rather limited. Therefore, we selected 16 typical soils with different properties in China and studied persulfate 

decomposition and free radical generation, then further analyzed the effects of soil organic matter, iron and manganese content 

and particle composition on this process. The results show that soil organic matter, soil amorphous Mn content, and soil sand 

content are significantly and positively correlated with the decomposition rate of persulfate, while the correlation between the 

content of different forms of iron and manganese and the persulfate decomposition rate is not significant. The above results 

indicate that soil organic matter, amorphous Mn, and sand particles may be the key factors affecting the PS-ISCO, which will 

provide theoretical support for the application of persulfate in soil remediation. 
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原位化学氧化(in situ chemical oxidation，ISCO)

技术已经广泛应用于各种土壤与地下水污染的修复，

它的基本原理是通过向土壤或地下水中注入氧化剂

后，氧化剂在活化剂的作用下分解产生高活性如硫酸

根自由基(SO4
·–)、羟基自由基(·OH)等活性物质来达到

降解污染物的目的 [1]。常用的氧化剂有过氧化氢

(H2O2)、臭氧 (O3)、高锰酸盐 (MnO4
–)和过硫酸盐

(persulfate，PS)，在这些氧化剂中，PS 由于稳定性、

溶解性及传质性好，pH 适用范围广等优点而备受关

注[2-3]。PS 主要包括单过硫酸盐(peroxymonosulfate，

PMS)和过二硫酸盐(peroxydisulfate，PDS)两类。PS

作为一种硫酸根自由基前体，既可通过光、热、微波、

超声等物理手段活化，也可通过与过渡金属离子、金

属氧化物、活性炭等发生反应进行活化[4-5]，活化产

自由基的本质都是 PS 分子结构中过氧键(–O–O–)断

裂形成高活性硫酸根自由基。SO4
·– 含有一个孤对电
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子，与传统 ·OH 的氧化还原电位相当(E0
SO4

·–=2.5 ~ 3.1 V，

E0
·OH =1.8 ~ 2.7 V)[2]，但具有更长的半衰期[6]，容易

在土壤或地下水中传质，从而更好地与污染物接触，降

解有机污染物。与 ·OH 降解有机污染物的反应机理类

似，SO4
·– 降解有机污染物的反应也主要有 3 种，分别

是：①与烷烃、醇类及酯类等饱和化合物的氢提取反

应[7]；②与芳香族化合物的电子转移途径[8]；③与含不

饱和双键的烯烃类化合物的加成反应[9]。综上所述，基

于 SO4
·–化学氧化技术的优点，其近些年被广泛应用于

有机污染物的降解和土壤或地下水污染修复。 

当 PS 通过原位注射等方式投加于土壤或地下水

的过程中，其在土壤中的转化分解将是影响其注射、

迁移与污染物接触的关键控制因素，最终将影响污染

物的修复效果和成本。研究表明，反应 pH、矿物、

腐殖酸等都会影响活化 PS 降解有机污染物的效果，

但目前大多的工作都是基于纯体系的研究。而土壤是

一个复杂的体系，其中土壤 pH、土壤矿物和土壤有

机质等在不同类型土壤中差异较大，都会影响 PS 的

修复效果[10]。研究发现钒氧化物类矿物能与 H2O2 发

生单电子转移反应产生降解邻苯二甲酸二乙酯

(DEP)[11]；铁、锰矿物等作为 PS 常见的活化剂，其

在土壤中势必影响 PS 的分解过程[12]。土壤有机质组

成非常复杂且不均匀，其中的活性有机质会直接参与

土壤生物化学过程，也会对氧化剂分解产生影响。腐

殖质本身是一种富含脂肪族和芳香族结构的物质，它

的分子中含有大量活性基团如醌基、羧基和含氮基团

等，研究表明醌类基团产生的半醌自由基可以活化

PS 产生 SO4
·– 降解 PCBs[13]，但是部分腐殖质也会消

耗自由基，从而降低目标污染物的修复效率[14]。Fang

等[15]选取了江苏省内 10 种性质各异的土壤，探究了

PS在这 10种土壤中的分解、活化和自由基转化机理，

结果表明土壤有机质和铁/锰矿物对 PS 在土壤中的

分解起到促进作用，并通过对体系内自由基的测定进

一步推测出不同有机质含量土壤中 PS 分解的途径，

但其研究更多侧重于关注土壤中 PS 分解的主要控制

因素及这些因素对 PS 分解过程中自由基生成与转化

的影响，未能全面地考察土壤的其他性质与 PS 分解

之间的相关关系。 

基于此，为了系统探究土壤性质对 PS 在土壤中

分解和自由基形成过程的影响，阐明 PS 与土壤组分

的相互作用机制，本研究选择我国 16 种不同类型的

典型土壤，利用电子顺磁共振技术、分子探针等表征

手段，深入揭示土壤性质影响 PS 分解和自由基形成

的机制，以期为 PS 化学氧化技术在土壤修复中的应

用提供理论支撑。 

1  材料与方法 

1.1  供试土壤 

供试土壤样品在使用前于室内自然风干，去除杂

质后磨碎过 60 目孔径尼龙筛待用。土壤类型根据《中

国土壤分类系统》[16]的土类进行划分，其基本理化

性质如表 1 所示。 

表 1  不同类型土壤的理化性质 
Table 1  Physiochemical characteristics of different tested soil types 

颗粒组成(%) 土壤类型 pH 有机质 
(g/kg) 

全铁 
(g/kg)

无定形铁
(g/kg) 

游离铁 
(g/kg) 

全锰
(g/kg)

无定形锰
(g/kg)

游离锰
(g/kg) 2 ~ 0.05 

mm 
0.05 ~ 0.002 

mm 
<0.002 

 mm 

质地名称 采样地点

黑土 5.78 54.71 28.96 4.35 7.42 0.62 0.59 0.52 14.12 53.08 32.80 粉砂质黏壤土 黑龙江海伦

红壤 4.91 46.10 32.92 7.87 20.52 0.16 0.12 0.03 14.98 45.08 39.94 粉砂质黏壤土 广东江门

水稻土 6.82 33.43 32.00 6.11 8.07 0.33 0.21 0.13 7.96 65.80 26.24 粉砂壤土 浙江嘉兴

黑土 7.92 33.30 29.51 1.95 7.40 0.77 0.60 0.53 13.84 49.99 36.18 粉砂质黏壤土 吉林 

水稻土 5.61 29.48 23.62 3.95 11.28 0.14 0.02 0.03 9.86 65.70 24.44 粉砂壤土 湖北咸宁

水稻土 6.60 27.61 33.48 5.46 23.34 0.42 0.22 0.31 8.34 57.92 33.74 粉砂质黏壤土 湖南祁阳

黄红壤 6.93 26.52 31.37 5.99 15.18 0.20 0.19 0.09 39.06 36.20 24.74 壤土 云南大理

黄棕壤 5.29 21.88 33.38 1.98 23.93 0.51 0.29 0.36 19.70 50.66 29.64 粉砂质黏壤土 安徽 

栗钙土 8.39 21.63 29.17 1.43 7.27 0.62 0.36 0.33 27.64 55.67 16.69 粉砂壤土 山西大同

紫色土 6.40 17.00 33.45 2.95 9.09 0.45 0.27 0.17 33.24 48.82 17.94 壤土 重庆 

黑垆土 8.25 14.60 27.71 0.52 6.58 0.69 0.35 0.37 4.85 80.03 15.12 粉砂壤土 陕西 

砖红壤 6.07 14.37 115.04 1.78 79.08 0.95 0.47 0.81 26.72 36.84 36.44 黏壤土 海南澄迈

红壤 4.91 10.11 37.40 3.45 23.04 0.26 0.14 0.16 19.72 41.72 38.56 黏土 江西鹰潭

潮土 8.24 8.04 18.12 0.35 3.18 0.41 0.09 0.04 62.84 31.82 5.34 砂质壤土 山东聊城

潮土 8.21 7.90 27.63 1.25 5.97 0.49 0.33 0.18 26.83 58.83 14.35 粉砂壤土 河北保定

灰钙土 8.89 3.31 17.22 0.21 4.11 0.34 0.07 0.05 64.51 22.98 12.52 砂质壤土 宁夏 
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1.2  试剂与仪器 

过硫酸钠(Na2S2O8，>99%)、碘化钾(KI)、碳酸

氢钠(NaHCO3)、阿特拉津(ATZ，97%)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，97%)购自百灵威科技有限公

司。试验所用超纯水(18.2 MΩ/cm，25 )℃ 由 Millipore 

Synergy®纯水机(默克，德国)制备，所有溶液均由超

纯水配制。 

1.3  试验设计 

PS 分解试验在 100 ml 玻璃瓶中进行，瓶盖为

聚四氟乙烯(PTFE)内衬。反应瓶中含有 14 g 土壤样

品和 70 ml 2.0 g/L PS 溶液(土壤溶液中 2.0 g/L PS 相

当于在土壤中 10 g/kg，是土壤修复应用中氧化剂的

常用剂量)，并在 150 r/min 的 30 ℃ 恒温振荡箱中

避光培养。在不同时间间隔进行取样，每次取样

0.8 ml，离心并过 0.22 µm 水系滤膜后进行 Na2S2O8

浓度分析。 

1.4  测定与分析  

Na2S2O8 浓度采用改进的碘量法测定[17]。具体操

作如下：配制浓度为 5 g/L 的 NaHCO3 溶液 100 ml，

然后将 10 g KI 固体溶于 100 ml 的 NaHCO3 溶液中，

配制成 100 g/L 的 KI-NaHCO3 溶液。将 0.1 ml PS 溶

液样品和 0.9 ml KI-NaHCO3 溶液混合均匀，反应

15 min 显色，用紫外分光光度计在 400 nm 波长下，

测定反应液的吸光度。 

自由基种类鉴别采用电子顺磁共振波谱仪(EPR)

进行测定，由中国科学院南京土壤研究所分析测试中

心完成。用超纯水配制 2 mol/L DMPO 作为自由基的

捕获剂，并设置最终反应浓度为 0.1 mol/L。在测定

时，将样品注入套有石英试管的毛细管内，将毛细管

置于 EPR 的样品腔中。在 X-波段下测试样品，调制

功率 100 kHz，调制幅度 1.0 G，微波功率 9.77 GHz，

微波功率 20.02 mW。 

土壤基本理化性质按照《土壤理化分析与剖面描

述》[18]、《土壤农业化学分析方法》[19]和《土壤理化

分析》[20]测定。其中土壤有机质采用重铬酸钾氧化–

外加热法测定；土壤无定形铁、锰含量采用草酸–草

酸铵浸提–邻菲罗林比色法测定；土壤游离铁、锰含

量采用连二亚硫酸钠–柠檬酸钠–重碳酸钠浸提(DCB

法)–邻菲罗啉比色法测定；土壤全量铁、锰含量采用

HCl-HNO3-HF-H2O2 消化–ICP-AES 测定；土壤机械

组成采用吸管法测定。 

1.3  数据统计分析 

通过伪一级动力学方程(式 1)描述反应过程中

PS 的分解，并根据式 2 计算出 PS 的半衰期(t1/2)。 

Ct=C0e
–Kobs·t (1) 

t1/2=ln2/Kobs (2) 
式中：Ct 和 C0 分别表示 t 时刻和 0 时刻 PS 的浓度

(mmol/L)，Kobs 是伪一级动力学常数(d–1)，代表 PS

的分解速率。所有数据均采用 Origin 2017 进行统计

分析。 

2  结果与分析 

2.1  不同类型土壤对过硫酸盐分解的影响 

PS在不同类型土壤中的分解动力学如图 1所示，

按照土壤有机质的含量将其分为 >30、20 ~ 30、10 ~ 

20 和 <10 g/kg 4 组。在不同有机质含量的土壤中，

PS 的分解效率存在显著差异。由图 1 可见，在有机

质含量较高的吉林黑土处理组中，32 d 后 PS 的分解

率为 96%；而在有机质含量较低的宁夏灰钙土处理

组中，PS 在反应结束后仅分解了 13.8 %。PS 的分解

过程可以由准一级动力学方程描述，并根据其反应速

率 Kobs 计算出了半衰期，结果如表 2 所示。分解速率

最快和最慢的分别是吉林黑土和宁夏灰钙土，Kobs 值

分别为 0.109 2 和 0.004 8 d–1，对应的 PS 半衰期分别

为 6.35 和 145.93 d。由此可见，不同类型土壤理化性

质的差异对 PS 的分解有显著的影响。 

一般来说，PS 在分解过程中会产生 H+ 降低体

系的 pH[21]，故对反应过程中土壤/PS 体系中的 pH 进

行了测定，结果如图 2 所示。不同土壤处理组中 pH

均有降低，在 10 种偏酸性土壤中，pH 平均降低了

1.34。其中，变化最大的为重庆紫色土组，pH 从 6.58

降低至 4.07；而降低最小的云南大理黄红壤组中 pH

从 6.03 降低至 5.42。在偏碱性土壤中，除宁夏灰钙

土处理组中 pH 降低 1.55 外，其余 5 种土壤处理组平

均仅降低了 0.41。土壤由于有机质含量、黏土矿物类

型和黏粒含量等的不同而具有不同的缓冲性能，导致

了 PS 分解过程中 pH 变化值的差异。由此可见，在

进行污染场地修复时，需要考虑 PS 对场地土壤 pH

的影响。 

2.2  土壤性质对自由基形成的影响 

PS 的分解往往伴随着自由基的生成和转化[22]，

这一过程也是原位化学氧化过程降解污染物至关重

要的一环。为了鉴别反应过程中产生的自由基种类及

变化，利用 DMPO 作为捕获剂，采用电子顺磁共振

波谱仪(EPR)进行了自由基的测定，结果如图 3 所示。

根据 DMPO 加成物的超精细结构常数(DMPO-OH：

aN=14.4 G，aH=15.6 G，g=2.005 5；DMPO-SO4：aN=13.2 

G，aHβ=9.6 G，aHγ1=1.48G，aHγ2=0.78G)[23]可以看出， 
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(A~D 分别表示有机质含量为>30、20~30、10~20 和<10 g/kg 土壤类型组) 

图 1  不同类型土壤中过硫酸盐的分解动力学 
Fig. 1  Kinetics of persulfate decomposition in different soil types 

表 2  不同类型土壤中过硫酸盐的分解速率和半衰期 
Table 2  Reaction rate constant and half-life of persulfate decomposition in different soil types 

土壤类型 分解速率 Kobs 

(d–1) 
半衰期 t1/2 

(d) 
土壤类型 分解速率 Kobs 

(d–1) 
半衰期 t1/2 

(d) 

黑龙江海伦黑土 0.030 8 22.49 重庆紫色土 0.025 1 27.57 

广东江门红壤 0.095 3 7.28 陕西黑垆土 0.056 7 12.22 

浙江嘉兴水稻土 0.038 1 18.20 海南澄迈砖红壤 0.029 8 23.24 

吉林黑土 0.109 2 6.35 江西鹰潭红壤 0.011 4 60.64 

湖北咸宁水稻土 0.032 8 21.15 山东聊城潮土 0.011 5 60.48 

湖南祁阳水稻土 0.024 1 28.71 河北保定潮土 0.029 0 23.88 

云南大理黄红壤 0.007 9 87.30 宁夏灰钙土 0.004 8 145.93 

安徽黄棕壤 0.005 8 120.13 石英砂 0.005 3 131.28 

山西大同栗钙土 0.037 6 18.44 对照(无土壤) 0.001 8 376.71 

 
体系中的自由基主要为羟基自由基(·OH)和硫酸根自

由基(SO4
·–)。通常·OH 是 SO4

·–与体系中 HO– 或 H2O

反应的产物，但由于自由基捕获剂 DMPO 更容易

与·OH 反应，且 SO4
·– 在反应过程中会持续生成·OH，

故所测得的·OH的信号强度要高于SO4
·– 的信号强度。 

在有机质含量较高的广东江门红壤体系中，反应

初期在体系中测到了较高的自由基信号，说明了反应

初期 PS 的分解产生了较高浓度的自由基。但随着反

应的进行，自由基信号强度有明显降低，在反应第 7

天检测到了一个由金属锰离子溶出而引起的宽峰。锰

离子作为一种 PS 的活化剂，可以在反应中加速 PS

的分解[15]。在云南大理黄红壤和陕西黑垆土体系中，

同样也可在反应 32 d 观察到 ·OH 信号的减弱。而在

有机质含量较低的山东聊城潮土体系中，反应 32 d 
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图 2  不同类型土壤/过硫酸盐体系中 pH 的变化 
Fig. 2  Changes of pH in different soil/persulfate systems 

 

(A~D 分别表示有机质含量为>30、20~30、10~20 和<10 g/kg 土壤类型组) 

图 3  不同类型土壤/过硫酸盐悬浮液的 EPR 图谱 
Fig. 3  EPR spectroscopy in different soil/persulfate suspensions 

 
自由基信号没有明显降低，说明 PS 在低有机质含量

的土壤中分解较少，自由基产生量也较少。以上结果

说明了 PS 的分解有诱导自由基的产生，且有机质含

量较高的土壤中，由于 PS 分解较快而在反应初期就

能形成较高浓度的自由基，但随着 PS 浓度的降低自

由基的浓度也随着降低；在低有机质的土壤中，尽管

PS 分解速率较慢导致自由基的浓度低，但自由基会

在整个反应过程持续更长的时间。 

·OH 和 SO4
·– 都是高活性自由基，在两者同时存

在的体系中，单独的 ·OH 或 SO4
·– 分子探针很难进行
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选择，如苯甲酸(BA)作为 Fenton 体系中常用的 ·OH

探针也能与 SO4
·– 反应[24]，且·OH 与 BA 的产物对羟

基苯甲酸(p-HBA)能进一步与 SO4
·–  反应[25]，这就使

得定量产生较大误差。为了能更准确地定量自由基，

选取阿特拉津(ATZ)为分子探针，对 PS/土壤体系

中 ·OH 和 SO4
·–  的总量间接进行表征。ATZ 能快速

与 ·OH 和 SO4
·– 发生反应，并且与两者具有相似的反

应速率(KATZ+·OH=(2.5 ~ 3.0)×109L/(mol·S)，KATZ+SO4
·– 

=(2.6 ~ 3.5)×109L/(mol·S)[26-28]，这就避免了因反应速

率差异过大而导致的捕获不充分。在只有 ATZ 存在

的对照组中，ATZ 基本没有分解，故土壤体系中 ATZ

的分解主要归因于 ·OH 和 SO4
·–的产生。根据 32 d 的

ATZ 的分解动力学，计算出了 ATZ 的分解速率，如

图 4 所示。对比 PS 的分解速率(表 2)发现，PS 分解

速率较快的几组土壤如吉林黑土、广东江门红壤和安

徽黄棕壤中，ATZ 分解速率却较低。这说明土壤中的

有机质等活性组分会与 ATZ 竞争自由基，从而降低

ATZ 的分解速率。在没有土壤的对照组中，ATZ 的

分解速率达到 0.549，分析可能是由于环境温度对 PS

产生了一定的活化效果，产生的自由基全部作用于

ATZ 的分解而没有其他消耗。这也从侧面表明土壤会

对 PS 活化产生的自由基有一定的消耗。 

 

图 4  不同类型土壤/过硫酸盐体系中 ATZ 分解的速率 
Fig. 4  ATZ decomposition rates in different soil/persulfate systems 

 

2.3  过硫酸盐分解速率与土壤性质之间的相关性 

矿物和有机质是土壤固相的主要组成部分，也是

很有潜力的 PS 活化剂[29]，且土壤成分也显著影响着

土壤的理化性质。为了探究土壤体系中复杂成分与

PS 分解之间的相关性，分别将土壤有机质含量，不

同形态铁、锰浓度和颗粒含量与 PS 分解速率进行相

关性分析。在 Fang 等[15]的研究中，通过将 10 种土

壤的有机质含量与 PS 的分解速率进行相关性分析，

表明有机质是 PS 分解的主要控制因素(R2=0.727，

P<0.05)，本试验也获得了类似的结果，如图 5 所示。

PS 在 32 d 内的分解速率与 16 种土壤的有机质含量

呈正相关，R 2 为 0.67(P<0.05)。 

 

图 5  过硫酸盐分解速率与土壤有机质含量之间的相关性 
Fig. 5  Correlation between soil organic matter content and 

persulfate decomposition rate 

 
为进一步研究矿物与 PS 分解之间的关系，测定

了土壤中全铁、游离铁、无定形铁含量和全锰、游离

锰、无定形锰含量，并与 PS 的分解速率(Kobs)进行相

关性分析。由图 6 可见，不同类型的 Fe 含量与 Kobs

之间的相关性不显著，而无定形锰的含量与 Kobs 之间

呈显著的正相关(R2=0.78，P<0.05)。有研究表明，土

壤中锰氧化物的含量虽然比铁氧化物的含量低一二

个数量级，但活性却比铁氧化物高得多[30]，故而土

壤中锰的含量更能影响到 PS 的分解过程。且在复杂

的土壤体系中，矿物往往会相互团聚或与有机质形成

复合体，这就进一步限制了土壤中铁氧化物的反应活

性。在 Fang 等[15]的研究中发现，在去除土壤中有机

质后，Fe、Mn 含量与 PS 分解速率之间的相关性大

大提高。这说明在土壤体系中，有机质往往优先于矿

物与 PS 反应[31]，故当多种活性因子同时存在时，要

综合考虑各部分对氧化剂的作用效果。 

土壤颗粒是构成土壤固相的物质，其组成和含量

会直接影响土壤的性质，而土壤性质的不同影响着氧

化剂的分解[32]。根据土壤颗粒的大小，将其分为黏

粒(<0.002 mm)、粉砂粒(0.05 ~ 0.002 mm)和砂粒(2 ~ 

0.05 mm)3 部分，不同部分的含量与 PS 分解 Kobs 之

间的相关性如图 7 所示。由图 7 可知，只有砂粒含量

与 Kobs 之间具有一定的相关性(R2=0.54，P<0.05)，黏

粒和粉砂粒含量与 Kobs 之间的相关性不显著。已有 
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图 6  过硫酸盐分解速率与不同形态 Fe、Mn 含量之间的相关性 
Fig. 6  Correlation between different species of Fe, Mn contents and persulfate decomposition rate 

 

图 7  过硫酸盐分解速率与土壤颗粒含量之间的相关性 
Fig. 7  Correlation between soil particle composition and persulfate decomposition rate 

 

研究报道，土壤颗粒中黏粒含量与有机质含量呈正相

关关系，但是这部分有机质与土壤黏粒往往结合紧密

难以分解[33]。而砂粒易与土壤中较细颗粒结合形成

更大的稳定性较差的土壤团聚体[34]，且有研究表明

与粗砂粒相结合的有机质分解要快于与细黏粒相结

合的有机质[35-36]。故在本试验中，振荡反应使得与砂

粒–有机质团聚体分散开来，释放出来的有机质与 PS

快速反应，引起 PS 的分解。 

3  结论 

1)不同类型土壤中 PS 分解速率存在显著差异，

其中有机质含量较高的土壤对 PS 的分解要明显快于

有机质含量低的土壤，在土壤中 PS 半衰期会缩短一

半以上。土壤有机质和无定形锰的含量是 PS 分解的

主要影响因素。但是由于土壤组成和成分的复杂性，

PS 的分解与不同类型的 Fe 含量之间的相关性不显

著，与砂粒含量之间的相关性相对显著。 

2)PS 活化主要产生硫酸根自由基(SO4
·–)和羟基

自由基(·OH)，不同类型土壤中 PS 产生的自由基含量

不同。高有机质土壤中 SO4
·–和 ·OH 信号强度较高，

但消耗得也较快；低有机质土壤中 SO4
·–和 ·OH 信号

强度较低，存在时间也较长。说明有机质既能活化

PS 产生 SO4
·–，也会加速自由基的消耗，造成 PS 的额

外损失。 

3)以上结果说明在修复过程中，场地土壤会对

PS 造成不同程度的损耗，土壤性质如 pH 也会发生一

定改变，故在原位化学氧化中要根据不同土壤的性质

来适当调整施用的 PS 的用量，以达到预期的理想修

复效果。 
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