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摘要:以城市污水处理厂脱水污泥为原料制备污泥生物炭并利用污泥炭活化过硫酸钠降解水中的萘ꎬ考察了不同温度
(５００、７００、９００℃)条件下热解制备的污泥炭(ＳＤＣ－５、ＳＤＣ－７、ＳＤＣ－９)活化过硫酸钠对降解水中萘的性能与效果ꎮ 利用 ＳＥＭ、
Ｎ２ 吸附－脱附和 ＦＴ－ＩＲ 对材料进行表征ꎮ 结果表明ꎬ随着制备温度的升高ꎬ生物炭的比表面积逐渐减小ꎬ基团丰富度不断下
降ꎮ 在 ｐＨ 为 ６、萘质量浓度为 ８ ｍｇ / Ｌ、ＳＤＣ－９ 质量浓度为 ０􀆰 ４ ｇ / Ｌ、过硫酸钠浓度为 ８ ｍｍｏｌ / Ｌ 时ꎬ对萘的去除率可以达到 ８３％ꎮ
自由基抑制实验结果表明ꎬ在酸性条件下ꎬＳＯ－

４􀅰起主要作用ꎻ在碱性条件下ꎬ􀅰ＯＨ 起主要作用ꎮ
关键词:污泥生物炭ꎻ过硫酸钠ꎻ萘ꎻ高级氧化
中图分类号:Ｘ７４２　 文献标志码:Ａ　 文章编号:０２５３－４３２０(２０２２)０７－０１８２－０６
ＤＯＩ:１０.１６６０６ / ｊ.ｃｎｋｉ.ｉｓｓｎ０２５３－４３２０.２０２２.０７.０３５　

Ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｏｆ ｎａｐｈｔｈａｌｅｎｅ ｉｎ ｗａｔｅｒ ｂｙ ｓｌｕｄｇｅ￣ｂａｓｅｄ ｂｉｏｃｈａｒ ａｃｔｉｖａｔｅｄ
ｓｏｄｉｕｍ ｐｅｒｓｕｌｆａｔｅ

ＳＡＮＧ Ｒｕｉ１ꎬ ＭＥＮＧ Ｘｉａｎ￣ｒｏｎｇ２ꎬ ＸＵ Ｗｅｉ２ꎬ ＳＨＩ Ｗｅｉ￣ｌｉｎ１∗

(１.Ｓｃｈｏｏｌ ｏｆ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ ａｎｄ Ｅｎｇｉｎｅｅｒｉｎｇꎬ Ｓｕｚｈｏｕ Ｕｎｉｖｅｒｓｉｔｙ ｏｆ Ｓｃｉｅｎｃｅ ａｎｄ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙꎬ
Ｓｕｚｈｏｕ ２１５００９ꎬ Ｃｈｉｎａꎻ ２.Ｓｕｚｈｏｕ Ｉｎｓｔｉｔｕｔｅ ｏｆ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅꎬ Ｓｕｚｈｏｕ ２１５０００ꎬ Ｃｈｉｎａ)

Ａｂｓｔｒａｃｔ:Ｔｈｅ ｄｅｗａｔｅｒｅｄ ｓｌｕｄｇｅ ｆｒｏｍ ｍｕｎｉｃｉｐａｌ ｓｅｗａｇｅ ｔｒｅａｔｍｅｎｔ ｐｌａｎｔ ｉｓ ｕｓｅｄ ａｓ ｒａｗ ｍａｔｅｒｉａｌ ｔｏ ｐｒｅｐａｒｅ ｓｌｕｄｇｅ￣
ｂａｓｅｄ ｂｉｏｃｈａｒ ｔｈａｔ ｉｓ ｕｓｅｄ ｔｏ ａｃｔｉｖａｔｅ ｓｏｄｉｕｍ ｐｅｒｓｕｌｆａｔｅ ｆｏｒ ｄｅｇｒａｄｉｎｇ ｎａｐｈｔｈａｌｅｎｅ ｉｎ ｗａｔｅｒ.Ｔｈｅ ｐｅｒｆｏｒｍａｎｃｅ ｏｆ ｓｌｕｄｇｅ
ｂｉｏｃｈａｒ (ＳＤＣ￣５ꎬＳＤＣ￣７ꎬＳＤＣ￣９)ꎬｗｈｉｃｈ ａｒｅ ｐｒｅｐａｒｅｄ ｂｙ ｐｙｒｏｌｙｓｉｓ ａｔ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｔｅｍｐｅｒａｔｕｒｅ (５００℃ꎬ７００℃ꎬ９００℃) ｆｏｒ
ａｃｔｉｖａｔｉｎｇ ｓｏｄｉｕｍ ｐｅｒｓｕｌｆａｔｅ ｔｏ ｄｅｇｒａｄｅ ｎａｐｈｔｈａｌｅｎｅ ｉｎ ｗａｔｅｒꎬｉｓ ｉｎｖｅｓｔｉｇａｔｅｄ.Ｔｈｅ ｓｌｕｄｇｅ￣ｂａｓｅｄ ｂｉｏｃｈａｒ ｉｓ ｃｈａｒａｃｔｅｒｉｚｅｄ ｂｙ
ＳＥＭꎬＮ２ ａｄｓｏｒｐｔｉｏｎ￣ｄｅｓｏｒｐｔｉｏｎ ａｎｄ ＦＴ￣ＩＲ.Ｔｈｅ ｒｅｓｕｌｔｓ ｓｈｏｗ ｔｈａｔ ｗｉｔｈ ｔｈｅ ｉｎｃｒｅａｓｅ ｏｆ ｐｒｅｐａｒａｔｉｏｎ ｔｅｍｐｅｒａｔｕｒｅꎬｔｈｅ ｓｐｅｃｉｆｉｃ
ｓｕｒｆａｃｅ ａｒｅａ ｏｆ ｂｉｏｃｈａｒ ｄｅｃｒｅａｓｅｓ ｇｒａｄｕａｌｌｙꎬ ａｎｄ ｔｈｅ ｇｒｏｕｐ ｒｉｃｈｎｅｓｓ ｄｅｃｒｅａｓｅｓ ｃｏｎｔｉｎｕｏｕｓｌｙ. Ｔｈｅ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｒａｔｅ ｏｆ
ｎａｐｈｔｈａｌｅｎｅ ｃａｎ ｒｅａｃｈ ８３％ ｗｈｅｎ ｐＨ ｉｓ ６ꎬｔｈｅ ｍａｓｓ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ｏｆ ｎａｐｈｔｈａｌｅｎｅ ｉｓ ８ ｍｇ􀅰Ｌ－１ꎬｔｈｅ ｍａｓｓ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ｏｆ
ＳＤＣ￣９ ｉｓ ０􀆰 ４ ｇ􀅰Ｌ－１ꎬａｎｄ ｔｈｅ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ｏｆ ｓｏｄｉｕｍ ｐｅｒｓｕｌｆａｔｅ ｉｓ ８ ｍｍｏｌ􀅰Ｌ－１ .Ｉｎ ａｄｄｉｔｉｏｎꎬｔｈｅ ｒｅｓｕｌｔｓ ｆｒｏｍ ｆｒｅｅ ｒａｄｉｃａｌ
ｉｎｈｉｂｉｔｉｏｎ ｅｘｐｅｒｉｍｅｎｔｓ ｓｈｏｗ ｔｈａｔ ＳＯ－

４􀅰ｐｌａｙｓ ａ ｍａｊｏｒ ｒｏｌｅ ｕｎｄｅｒ ａｃｉｄｉｃ ｃｏｎｄｉｔｉｏｎｓꎬｗｈｉｌｅ􀅰ＯＨ ｐｌａｙｓ ａ ｍａｊｏｒ ｒｏｌｅ ｕｎｄｅｒ
ａｌｋａｌｉｎｅ ｃｏｎｄｉｔｉｏｎｓ.

Ｋｅｙ ｗｏｒｄｓ:ｓｌｕｄｇｅ￣ｂａｓｅｄ ｂｉｏｃｈａｒꎻ ｓｏｄｉｕｍ ｐｅｒｓｕｌｆａｔｅꎻ ｎａｐｈｔｈａｌｅｎｅꎻ ａｄｖａｎｃｅｄ ｏｘｉｄａｔｉｏｎ

　 收稿日期:２０２１－０８－１０ꎻ修回日期:２０２２－０５－０４
　 基金项目:苏州市科学技术局项目(ＳＳ２０１９００５ꎬＳＳ２０２０３６ꎬＳＳ２０２０３７)
　 作者简介:桑瑞(１９９７－)ꎬ男ꎬ硕士研究生ꎬ研究方向为炭材料对地下水中有机污染物的去除ꎬ１１５６２７１５７７＠ ｑｑ.ｃｏｍꎻ施维林(１９６５－)ꎬ男ꎬ博士ꎬ教
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　 　 多环芳烃(ＰＡＨｓ)作为土壤与地下水污染物的

类型之一[１]ꎬ由 ２ 个或 ２ 个以上的苯环以稠环方式

排列组成ꎬ具有 “三致” 毒性ꎬ难以自然降解[２]ꎮ
ＰＡＨｓ 进入环境的来源通常为人造源ꎬ主要由燃料

源或石化源燃烧而形成[３]ꎬ自然环境源占比较少ꎮ
在沉积物与地下水环境中ꎬＰＡＨｓ 的质量分数在不

断的增加[４]ꎬ但 ＰＡＨｓ 在水环境中降解方面研究比

较少[５]ꎮ
据世界卫生组织公布的致癌物清单整理参考

中ꎬ萘在 ２Ｂ 类致癌物清单中ꎬ且较易在地下水及沉

积物中测出[６]ꎮ 虽然在水体中相较其他污染物萘

浓度较低ꎬ但对人体的伤害不可小视[７]ꎮ
当前ꎬ基于对过硫酸盐(ＰＤＳ)活化生成如硫酸

根自由基(ＳＯ－
４􀅰)等活性基团降解水中有机污染物

的高级氧化技术是研究的热点[８－９]ꎮ 常用的异相

ＰＤＳ 催化剂是过渡金属及其氧化物ꎬ包括 Ｃｏ[１０]、
Ｃｕ[１１]、Ｆｅ[１２]、Ｍｎ[１３] 及其合金[１４－１５] 等ꎬ但这些金属

在使用过程中存在金属泄漏等风险[１６]ꎮ 同时

ＧＯ[１７]、ＲＧＯ[１８]、碳纳米管[１９] 等纳米材料虽可催化

ＰＤＳꎬ但普遍存在催化效率偏低、价格昂贵等问题ꎮ
为解决上述问题ꎬ笔者以市政污泥为基体材料ꎬ

利用污泥炭可能存在的催化性能ꎬ提高氧化剂自由
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基产率ꎬ强化水中 ＰＡＨｓ 化学修复效果ꎮ 为此ꎬ制备

了不同温度污泥炭ꎬ验证污泥炭在水中催化 ＰＤＳ 降

解萘的可行性ꎬ优化反应参数并研究其反应机理ꎮ

１　 实验部分

１􀆰 １　 试剂与仪器

萘、无水硫酸钠、过硫酸钠ꎬ分析纯ꎬ上海润捷化

学生产ꎻ盐酸(质量分数为 ３７％)、氢氧化钠ꎬ分析

纯ꎬ国药集团化学试剂有限公司生产ꎻ正己烷、甲醇、
乙腈、叔丁醇ꎬ色谱纯ꎬ ＴＥＤＩＡ 生产ꎻ实验用水为

１８􀆰 ２ ＭΩ 超纯水ꎬＭｉｌｌｉｐｏｒｅ 纯水机制备ꎻ市政污泥取

自苏州市吴中区某市政污水处理厂ꎬ污泥含水率为

８０％~８７％ꎮ
Ｎｉｃｏｌｅｔ ＩＳ５ 傅里叶变换红外光谱仪ꎬ Ｔｈｅｒｍｏ

Ｓｃｉｅｎｔｉｆｉｃ 生产ꎻＱｕａｎｔａ ＦＥＧ ２５０ 型扫描电子显微镜ꎬ
ＦＥＩ 生产ꎻ Ｇｅｍｉｎｉ Ⅶ ２３９０ 型比表面积分析仪ꎬ
Ｍｉｃｒｏｍｅｒｉｔｉｃｓ 生产ꎻ１２６０ 型液相色谱仪ꎬＡｇｉｌｅｎｔ 生

产ꎻＳＸ２－２􀆰 ５－１０ 箱式电炉ꎬ上海苏达实验仪器有限

公司生产ꎻＧＨ－２４ＤＰ 型土壤干燥箱ꎬ北京国环高科

自动化研究院生产ꎻ磁力搅拌器ꎬ ＩＫＡ 生产ꎻＸＷ－
８０Ａ 型漩涡混匀仪ꎬ上海精科实验仪器有限公司生

产ꎻｐＨ 计ꎬＭＥＴＴＬＥＲ ＴＯＬＥＤＯ 生产ꎮ
１􀆰 ２　 污泥炭的制备

将湿污泥置于室外干燥 ３ ｄꎬ随后取出等份放入

ＧＨ－２４ＤＰ 型土壤干燥箱中ꎬ于 ８０℃下鼓风干燥至

含水率 ４％以下ꎮ 取出ꎬ放入研钵中研磨ꎮ 取粒径

在 ４０~８０ 目颗粒ꎬ置于 ＳＸ２－２􀆰 ５－１０ 箱式电炉中ꎬ于
５００、７００、９００℃下烧制 ４ ｈꎬ冷却至室温后取出ꎮ 用

０􀆰 １ ｍｏｌ / Ｌ 的盐酸浸泡 １２ ｈꎬ纯水洗至中性ꎮ 在鼓风

干燥机中于 ８０℃下干燥ꎬ分别标记为 ＳＤＣ－５、ＳＤＣ－
７ 和 ＳＤＣ－９ꎮ
１􀆰 ３　 污泥炭的表征及分析方法

ＢＥＴ 测定:样品经 １００℃ 脱气 １５０ ｍｉｎꎬ在饱和

蒸气压为 １０３􀆰 ６ Ｐａ 条件下ꎬ利用 Ｎ２ 吸附静态容量

法测定[２０]ꎮ
ＳＥＭ 分析:将样品放置在导电胶带上ꎬ在铝支

架上喷金ꎬ加速电压为 ２０ ｋＶ[２０]ꎮ
ＦＴ－ＩＲ 分析:利用红外光谱仪对污泥炭官能团

结构进行表征ꎬ采用溴化钾压片法ꎬ将污泥炭与溴化

钾在玛瑙研钵中混合ꎬ取适量研磨均匀混合物于压

片磨具中ꎬ施加压力约为 １４０ ｋＰａꎬ至压出透明、半透

明完整无痕压片ꎬ取出后放入 ＦＴ－ＩＲ 光谱仪进行测

试ꎮ 扫描范围为 ４００ ~ ４ ０００ ｃｍ－１ꎬ波数分辨率为

８ ｃｍ－１[２０]ꎮ
１􀆰 ４　 污染物的配制及检测方法

萘溶液配制:制备 １０ ｇ / Ｌ 的萘－乙腈溶液ꎬ以此

为母液ꎬ从中抽取不同微升母液至 ２５０ ｍＬ 的具塞磨

口锥型瓶中ꎬ配制成不同浓度的萘溶液ꎮ
萘测定:用玻璃注射器取样ꎬ使用离心管进行样

品暂存ꎬ每次取样体积为 ２ ｍＬꎬ离心管内预先盛有

２ ｍＬ 正己烷ꎬ后用漩涡振荡仪振荡 １ ｍｉｎꎮ 待样液

与正己烷充分分层后ꎬ取上层正己烷液过 ０􀆰 ２２ μｍ
尼龙滤膜后ꎬ注入 ２ ｍＬ 安捷伦取样瓶中待测ꎮ

１２６０ 型液相色谱仪条件:流动相为甲醇和水ꎬ
Ｖ(甲醇) ∶Ｖ(水)为 ８０ ∶２０ꎬ紫外波长为 ２１９ ｎｍꎬ荧光

激发波长为 ２２５ ｎｍꎬ发射波长为 ３５０ ｎｍꎬ色谱柱为

ＰＡＨｓ 专用色谱柱ꎬ色谱柱温为 ３０℃ꎮ
１􀆰 ５　 污染物的降解实验

通过控制污泥炭与过硫酸盐的量的不同ꎬ探究

不同浓度的污泥炭与过硫酸盐对萘的降解的影响ꎻ
通过滴加 ０􀆰 １ ｍｏｌ / Ｌ 的 ＨＣｌ 与 ０􀆰 １ ｍｏｌ / Ｌ 的 ＮａＯＨ
溶液调节溶液 ｐＨ 分别为 ３、６、９、１０ꎬ探究不同 ｐＨ 对

水体中萘降解的影响ꎻ通过添加 １ ｍｏｌ / Ｌ 甲醇和

１ ｍｏｌ / Ｌ 叔丁醇进行自由基淬灭试验ꎬ鉴定不同 ｐＨ
条件下的自由基类型ꎮ

２　 结果与讨论

２􀆰 １　 污泥炭表征分析

２􀆰 １􀆰 １　 ＳＥＭ 分析

ＳＤＣ－５、ＳＤＣ－７ 和 ＳＤＣ－９ 的 ＳＥＭ 图如图 １ 所

示ꎮ 由图 １ 可以看出ꎬ污泥炭由不规则结构团聚堆

　 　 　 　 　 　 　

(ａ)ＳＤＣ－５ (ｂ)ＳＤＣ－７

(ｃ)ＳＤＣ－９

图 １　 ＳＤＣ－５、ＳＤＣ－７ 和 ＳＤＣ－９ 的 ＳＥＭ 图
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积形成ꎬ孔道结构明显ꎬ呈现凹凸不平的吸附空穴ꎬ
材料呈多孔结构ꎬ中间可见蛛网状体存在ꎬ这是活性

污泥中原有的金属元素在限氧高温条件下形成的钝

化物ꎬ这些元素由于在生物处理含生活废水过程中ꎬ
部分污染物与添加的除磷药剂、补充碱度的药剂如

(Ｆｅ 盐、Ａｌ 盐) [２１] 等反应ꎬ包裹于还原污泥内ꎬ经过

热解仍保留在材料内部ꎬ因此表现出不规则钝化物

存在ꎮ
２􀆰 １􀆰 ２　 傅里叶变换红外光谱分析

ＳＤＣ－５、ＳＤＣ－７ 和 ＳＤＣ－９ 的 ＦＴ－ＩＲ 谱图如图 ２
所示ꎮ 由图 ２ 曲线 １ 可以看出ꎬ３ ４０６ ｃｍ－１处的宽峰

为 ＳＤＣ－５ 中—ＯＨ 的特征吸收峰[２０]ꎮ ２ ９８８ ｃｍ－１为

脂肪链烃中甲基或亚甲基 Ｃ—Ｈ 伸缩振动峰[２２]ꎻ
１ ６２７ ｃｍ－１为 Ｃ􀪅􀪅Ｃ 伸缩振动峰[２３]ꎻ１ ０２８ ｃｍ－１ 为

Ｃ—Ｏ—Ｃ 伸缩振动峰[２４]ꎻ曲线 ３ 中 ７３０ ｃｍ－１为芳香

环中的 Ｃ􀪅􀪅Ｃ—Ｈ 特征吸收峰[２５]ꎮ 这些特征峰表明

在 ＳＤＣ 中包含有—ＯＨ、—ＣＯＯＨ、Ｃ—Ｈ、Ｃ􀪅􀪅Ｃ、Ｃ—
Ｏ—Ｃ 和—Ｃ􀪅􀪅Ｏ 等基团[２４]ꎮ 与曲线 １ 相比ꎬ曲线

２、３ 中 ３ ４０６、２ ９８８ ｃｍ－１和 １ ６２７ ｃｍ－１处的吸收峰不

断缩小ꎬ而 １ ０２８、７３０ ｃｍ－１和 ５３７ ｃｍ－１处的吸收峰不

断增大ꎬ说明随着热解温度的升高ꎬ５００、７００、９００℃
下制备的污泥炭的羟基丰度在不断递减ꎮ ９００℃下

基本上已无明显—ＯＨ、Ｃ—Ｈ、芳香环中 Ｃ􀪅􀪅Ｃ 键以

及芳香醛中 Ｃ􀪅􀪅Ｏ 键等特色官能团ꎬ这是由于制备

温度的升高ꎬ促进部分含氧官能团转化为 ＣＯ２ꎬ但
Ｃ—Ｏ—Ｃ 键与 Ｃ􀪅􀪅Ｃ—Ｈ 基团相较于低温下制备的

污泥炭有明显的增强ꎮ

１—ＳＤＣ－５ꎻ２—ＳＤＣ－７ꎻ３—ＳＤＣ－９

图 ２　 污泥炭的红外光谱图

２􀆰 １􀆰 ３　 比表面积分析

３ 种不同温度下热解炭的 Ｎ２ 吸附－脱附曲线如

图 ３ 所示ꎮ 从图 ３ 中可以看出ꎬ在相同压力下ꎬ随着

温度的升高ꎬ污泥炭对氮气的吸附不断降低ꎬ这是由

于污泥在热解时产生的生物油粘附在污泥炭表面从

而堵塞孔隙[２６]ꎻ并且随着温度的升高ꎬ碳产物的质

量分数不断减少ꎬ而灰分质量分数不断增加ꎬ造成孔

道闭塞ꎬ导致污泥炭的比表面积下降[２７]ꎮ 依据 ＢＥＴ
模型计算ꎬ３ 种污泥炭中ꎬＳＤＣ－９ 的比表面积最小为

２０􀆰 ７８ ｍ２ / ｇꎬ其次 ＳＤＣ－７ 为 ３９􀆰 ７６ ｍ２ / ｇꎬＳＤＣ－５ 比

表面积最大为 ５１􀆰 １１ ｍ２ / ｇꎮ

１—ＳＤＣ－５ꎻ２—ＳＤＣ－７ꎻ３—ＳＤＣ－９

图 ３　 污泥炭的 Ｎ２ 吸附－脱附曲线

２􀆰 ２　 污泥炭活化过硫酸钠降解水中萘影响因素

研究

２􀆰 ２􀆰 １　 污泥炭对过硫酸钠降解萘影响

在 ｐＨ 为 ６􀆰 ５、ＳＤＣ 质量浓度为 ０􀆰 ４ ｇ / Ｌ、ＰＤＳ 浓

度为 ８ ｍｍｏｌ / Ｌ、萘质量浓度为 ８ ｍｇ / Ｌ 的条件下ꎬ考
察不同污泥炭体系中萘降解效果ꎬ结果如图 ４ 所示ꎮ

１—空白ꎻ２—仅 ＰＤＳꎻ３—ＳＤＣ－５ꎻ４—ＳＤＣ－７ꎻ５—ＳＤＣ－９ꎻ

６—ＳＤＣ－５＋ＰＤＳꎻ７—ＳＤＣ－７＋ＰＤＳꎻ８—ＳＤＣ－９＋ＰＤＳ

图 ４　 不同温度制备污泥炭活化过硫酸盐效果

由图 ４ 中可以看出ꎬ萘在不投加或者只加过硫

酸盐的条件下ꎬ质量浓度几乎不变ꎬ说明在不加活化

剂的条件下ꎬ萘几乎不会自然降解ꎮ 污泥炭在不加

过硫酸钠时ꎬ在投加污泥炭的初始 １０ ｍｉｎ 内ꎬ溶液

中萘的质量浓度虽快速下降ꎬ但吸附率仅可以达到

１０％ꎬ在此阶段ꎬ污泥炭的吸附作用占主导ꎻ６０ ｍｉｎ
后ꎬ污泥炭吸附组中的萘的质量浓度变化不大ꎬ这是

由于吸附已经达到动态平衡ꎮ ＳＤＣ－５ 和 ＳＤＣ－７ 在

２４０ ｍｉｎ 内活化过硫酸钠对萘的降解率仅不到

２０％ꎬ而 ＳＤＣ－９ 在相同情况下可以降解 ８０％ꎬＳＤＣ－
９ 活化效果明显强于其他污泥炭ꎮ 根据上述 ＢＥＴ
表征分析ꎬＳＤＣ－５ 和 ＳＤＣ－７ 拥有较高的比表面积ꎬ
吸附效果更好ꎬ从而在短时间内可以快速吸附萘ꎬ而
ＳＤＣ－９ 虽然吸附能力不及 ＳＤＣ－５ 和 ＳＤＣ－７ꎬ但由
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于其制备温度相对较高ꎬＳＤＣ－９ 形成类石墨化结

构[２８]ꎬ从而使 ＳＤＣ－９ 活化过硫酸盐降解萘的效果

更好ꎮ 因此ꎬ萘在 ＳＤＣ－９ 催化下降解效率最佳ꎬ故
系列实验主要以 ＳＤＣ－９ 为研究对象进行研究ꎮ
２􀆰 ２􀆰 ２　 过硫酸钠浓度对萘降解效果的影响

强氧化自由基主要是由过硫酸盐产生ꎬ过硫酸

盐浓度直接决定萘的去除效果ꎮ 设定 ＳＤＣ－９ 质量

浓度为 ０􀆰 １ ｇ / Ｌ、萘溶液质量浓度为 ４ ｍｇ / Ｌ、ｐＨ 为

６􀆰 ５ꎬ设置过硫酸盐浓度梯度为 １、８、１２、２４ ｍｍｏｌ / Ｌꎬ
过硫酸盐浓度对萘去除的影响如图 ５ 所示ꎮ

１—空白ꎻ２—仅 １ ｍｍｏｌ / Ｌ ＰＤＳꎻ３—仅 ８ ｍｍｏｌ / Ｌ ＰＤＳꎻ

４—仅 １２ ｍｍｏｌ / Ｌ ＰＤＳꎻ５—仅 ２４ ｍｍｏｌ / Ｌ ＰＤＳꎻ

６—１ ｍｍｏｌ / Ｌ ＰＤＳ＋ＳＤＣ－９ꎻ７—８ ｍｍｏｌ / Ｌ ＰＤＳ＋ＳＤＣ－９ꎻ

８—１２ ｍｍｏｌ / Ｌ ＰＤＳ＋ＳＤＣ－９ꎻ９—２４ ｍｍｏｌ / Ｌ ＰＤＳ＋ＳＤＣ－９

图 ５　 过硫酸盐浓度对萘去除的影响

由图 ５ 中可以看出ꎬ单一过硫酸盐体系与污泥

炭活化过硫酸盐体系对比ꎬ污泥炭活化过硫酸盐体

系具有明显的降解优势ꎮ 当污泥炭活化过硫酸盐浓

度由 １ ｍｍｏｌ / Ｌ 升至 ２４ ｍｍｏｌ / Ｌ 时ꎬ萘的降解率并未

随着过硫酸盐浓度的升高而升高ꎮ 当过硫酸盐浓度

从 １ ｍｍｏｌ / Ｌ 提至 ８ ｍｍｏｌ / Ｌ 时ꎬ萘的去除率大幅度

增加ꎬ达到 ６０％ꎻ之后随着过硫酸盐浓度的增加ꎬ萘
的去除率提升并不明显ꎬ在 ６０％左右ꎮ 这是由于在

一定范围内提高过硫酸盐浓度ꎬ相应的自由基数量

增加ꎬ对污染物的去除能力不断增强ꎮ 但是当过硫

酸盐浓度过高ꎬ过量的 ＰＤＳ 会与原先产生的 ＳＯ－
４􀅰

通过式(１)发生反应ꎬ导致 ＳＯ－
４􀅰的同族猝灭ꎬ从而对

污染物的降解产生抑制作用[２９]ꎮ 因此后续研究中

过硫酸盐浓度选用 ８ ｍｍｏｌ / Ｌꎮ
ＳＯ －

４ 􀅰＋ Ｓ２Ｏ２－
８ → ＳＯ２－

４ ＋ Ｓ２Ｏ
－
８ 􀅰 (１)

２􀆰 ２􀆰 ３　 污泥生物炭质量浓度对萘降解效果的影响

催化剂的质量浓度同样也是影响过硫酸钠催化

降解 效 果 的 重 要 因 素ꎬ 固 定 过 硫 酸 盐 浓 度 为

８ ｍｍｏｌ / Ｌ、萘溶液质量浓度为 ４ ｍｇ / Ｌ、ｐＨ 为 ６􀆰 ５ꎬ设
置 ＳＤＣ－９ 质量浓度梯度为 ０􀆰 １、０􀆰 ２、０􀆰 ３、０􀆰 ４ ｇ / Ｌꎬ
探究其对萘降解的影响ꎬ结果如图 ６ 所示ꎮ

１—仅 ０􀆰 １ ｇ / Ｌ ＳＤＣ－９ꎻ２—仅 ０􀆰 ２ ｇ / Ｌ ＳＤＣ－９ꎻ

３—仅 ０􀆰 ３ ｇ / Ｌ ＳＤＣ－９ꎻ４—仅 ０􀆰 ４ ｇ / Ｌ ＳＤＣ－９ꎻ

５—０􀆰 １ ｇ / Ｌ ＳＤＣ－９＋ＰＤＳꎻ６—０􀆰 ２ ｇ / Ｌ ＳＤＣ－９＋ＰＤＳꎻ

７—０􀆰 ３ ｇ / Ｌ ＳＤＣ－９＋ＰＤＳꎻ８—０􀆰 ４ ｇ / Ｌ ＳＤＣ－９＋ＰＤＳ

图 ６　 不同质量浓度的污泥炭对萘的去除影响

由图 ６ 中可以看出ꎬ单一污泥炭体系与污泥炭

活化过硫酸盐体系对萘的降解率差别较大ꎮ 总体

上ꎬ随着污泥炭质量浓度的不断增加ꎬ萘降解率也在

不断提高ꎮ 这是因为污泥炭具有一定的吸附作用ꎬ
随着投加量的增加ꎬ水中污泥炭所提供的吸附点位

也在不断增多[３０]ꎻ随着污泥炭的不断增加ꎬ污泥炭

与过硫酸盐接触量不断增多ꎬ提供的活性位点也不

断增加ꎬ从而促进萘的降解[３１]ꎮ 因此后续研究中污

泥炭的质量浓度选用 ０􀆰 ４ ｇ / Ｌꎮ
２􀆰 ２􀆰 ４　 ｐＨ 对降解效果的影响

实际水体中 ｐＨ 变化较大ꎬ溶液的 ｐＨ 将直接影

响污泥炭降解污染物的降解效率ꎮ 在 ＳＤＣ－９ 质量

浓度为 ０􀆰 ４ ｇ / Ｌ、萘溶液质量浓度为 ４ ｍｇ / Ｌ、过硫酸

盐浓度为 ８ ｍｍｏｌ / Ｌ 时ꎬ考察 ｐＨ 对萘的降解效果ꎬ
结果如图 ７ 所示ꎮ

１—ｐＨ＝ ３ꎻ２—ｐＨ＝ ６ꎻ３—ｐＨ＝ ９ꎻ４—ｐＨ＝ １０

图 ７　 不同初始 ｐＨ 对萘的降解影响

由图 ７ 可知ꎬ污泥炭活化过硫酸盐体系在初始

ｐＨ 为 ３ ~ １０ 条件下ꎬ对萘均具有良好的降解效果ꎬ
皆可以达到 ７５％以上ꎮ ｐＨ 为 １０ 的降解效果较 ｐＨ
为 ６ 时仅提升 ５％ꎮ 相比于 Ｆｅｎｔｏｎ 反应在酸性条件

下应用更好[３２]以及臭氧氧化在碱性条件下才能发

挥高效能[３３]ꎬ该 ＳＤＣ / ＰＤＳ 体系 ｐＨ 适用范围更为

广泛ꎮ
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ＳＤＣ / ＰＤＳ 体系在降解萘污染溶液中的最佳 ｐＨ
为 １０ꎬ此时ꎬ萘去除率最高ꎬ达到 ８０％ꎮ 这是由于部

分过硫酸盐被碱活化产生􀅰ＯＨ[３４]ꎬ从而降解萘的能

力更强ꎬ如反应式(２)、式(３)所示ꎮ
２Ｓ２Ｏ２－

８ ＋ ２Ｈ２Ｏ → ３ＳＯ２－
４ ＋ ＳＯ －

４ 􀅰＋ Ｏ －
２ 􀅰＋ ４Ｈ ＋ (２)

ＳＯ －
４ 􀅰＋ ＯＨ － → ＳＯ２－

４ ＋􀅰ＯＨ (３)

２􀆰 ３　 萘降解机理

由于甲醇(ＭｅＯＨ)和叔丁醇(ＴＢＡ)自身可以迅

速与自由基反应ꎬ阻碍自由基对污染物的攻击ꎬ因此

大量研究将ＭｅＯＨ 作为 ＳＯ－
４􀅰[ｋ＝２􀆰 ５×１０８ Ｌ / (ｍｏｌ􀅰ｓ)]

与􀅰ＯＨ[ｋ＝ １􀆰 ２~２􀆰 ８×１０９ Ｌ / (ｍｏｌ􀅰ｓ)]自由基的有效

猝灭 剂ꎬ ＴＢＡ 作 为􀅰ＯＨ [ ｋ ＝ ３􀆰 ８ ~ ７􀆰 ６ × １０８

Ｌ / (ｍｏｌ􀅰ｓ)]自由基的有效猝灭剂[３５－３６]ꎮ 在 ＳＤＣ－９
质量浓度为 ０􀆰 ４ ｇ / Ｌ、萘溶液质量浓度为 ４ ｍｇ / Ｌ、过
硫酸盐浓度为 ８ ｍｍｏｌ / Ｌ 条件下ꎬ考察不同 ｐＨ 条件

下加入 ＭｅＯＨ 和 ＴＢＡ[ｎ(ＭｅＯＨ) ∶ｎ(ＰＤＳ)＝ １００ ∶１ꎬ
ｎ(ＴＢＡ) ∶ｎ(ＰＤＳ)＝ １００ ∶１]时 ＳＤＣ / ＰＤＳ 体系对萘的

降解情况ꎬ结果如图 ８、表 １ 所示ꎮ

１—ＭｅＯＨ 组ꎻ２—ＴＢＡ 组ꎻ３—空白组

图 ８　 ｐＨ 为 ６􀆰 ５ 时不同淬灭剂对萘的降解影响

表 １　 不同 ｐＨ 条件下淬灭剂对萘的降解率 ％

空白组 ＭｅＯＨ 组 ＴＢＡ 组

ｐＨ＝ ３􀆰 ５ ８３􀆰 ８８２ １１􀆰 ２７６ １８􀆰 ５３２

ｐＨ＝ ６􀆰 ５ ７８􀆰 ６６２ １４􀆰 ７９６ ３０􀆰 ６０３

ｐＨ＝ １０􀆰 ５ ８３􀆰 ３１４ ２０􀆰 ９８１ ２９􀆰 ５１９

由图 ８ 中可以看出ꎬＳＤＣ / ＰＤＳ 体系加入 ＭｅＯＨ、
ＴＢＡ 后对萘的降解率分别为 ２２％与 ３５％ꎬ明显低于

无猝灭剂的对照组(８４％)ꎬ表明 ＭｅＯＨ 和 ＴＢＡ 对

ＳＯ－
４􀅰与􀅰ＯＨ 的抑制作用比较明显ꎬ且 ＭｅＯＨ 的抑制

效果高于 ＴＢＡꎬ说明体系中降解萘的自由基主要为

ＳＯ－
４􀅰与􀅰ＯＨꎮ
由表 １ 中可以看出ꎬｐＨ ＝ ３􀆰 ５ 时ꎬ相比于空白

组ꎬ在 ＭｅＯＨ 和 ＴＢＡ 的作用下ꎬ溶液中萘的去除率

分别下降至 １２％与 １９％以下ꎬ表明在 ＭｅＯＨ 和 ＴＢＡ

的作用下ꎬ萘的去除进程均受到抑制ꎬ且 ＭｅＯＨ 的

抑制效果高于 ＴＢＡꎮ 当 ｐＨ＝ ３􀆰 ５ 时ꎬＳＯ－
４􀅰占主导地

位ꎬ且在酸性条件中ꎬ由于大量 Ｈ＋的存在ꎬＳ２Ｏ２－
８ 与

Ｈ＋反应形成 ＨＳ２Ｏ
－
８ꎬ从而消耗掉大量的 ＳＯ－

４􀅰ꎬ而
ＳＯ－

４􀅰对萘的降解起着重要作用ꎮｐＨ ＝ １０􀆰 ５ 时ꎬ相比

于空白组ꎬ由于 ＭｅＯＨ 和 ＴＢＡ 对自由基的抑制作

用ꎬ溶液中萘的去除率均降至 ３０％以下ꎬ说明在

ＭｅＯＨ 和 ＴＢＡ 的作用下ꎬ萘的去除进程皆受到抑

制ꎮ ｐＨ 从 ３􀆰 ５ 到 １０􀆰 ５ 过程中ꎬＭｅＯＨ 和 ＴＢＡ 对萘

降解的抑制作用不断减弱ꎬＳＤＣ / ＰＤＳ 反应体系对萘

的去除率分别提高 ９％与 １１％ꎬ这是由于随着 ｐＨ 的

升高ꎬ在碱性条件下ꎬ部分过硫酸盐被碱活化产生

􀅰ＯＨꎬ从而提升萘的降解效果ꎮ

３　 结论

(１)对废弃污泥的热解ꎬ随着热解条件的不同ꎬ
所构造出的 ＳＤＣ 具有不同的物化性质ꎬ随着热解温

度的升高ꎬ污泥炭比表面积不断减小ꎬ不同温度制备

出的生物炭对应表面含氧官能团丰度不断减弱ꎮ
(２)ＳＤＣ / ＰＤＳ 体系对萘的去除效果ꎬ一定程度

上随着 ＳＤＣ 与 ＰＤＳ 的投加量的增大而提高ꎬ且基本

不受 ｐＨ 的影响ꎮ ＳＤＣ / ＰＤＳ 体系中ꎬ在 ＳＤＣ－９ 质量

浓度为 ０􀆰 ４ ｇ / Ｌ、ＰＤＳ 浓度为 ８ ｍｍｏｌ / Ｌ、ｐＨ 为 ６ 的

条件下ꎬ反应 ４ ｈ 后ꎬ对萘的降解率可以达到 ８３％ꎮ
(３)根据淬灭剂抑制实验ꎬ证实了基于 ＳＤＣ /

ＰＤＳ 体系产生的 ＳＯ－
４􀅰与􀅰ＯＨ 是降解萘的主要机制ꎮ

ＳＤＣ / ＰＤＳ 体系中ꎬ在酸性条件下ꎬＳＯ－
４􀅰起主要作用ꎻ

在碱性条件下ꎬ􀅰ＯＨ 起主要作用ꎮ
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