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光卤石修饰生物炭活化过硫酸盐修复有机污染
土壤
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摘　要　过硫酸盐 (PS) 氧化技术被广泛应用于有机污染物土壤的修复，其中高效、环境友好型非均相催化剂的研发一
直是 PS氧化技术研究的热点和难点。天然矿物光卤石 (CA) 本身无法有效活化 PS，但将其负载在生物炭上制备的复合
催化剂 CA-CS能够大幅提高生物炭的催化性能。研究结果表明，CA-CS的最佳添加量为土壤质量的 0.5%，最佳 PS浓
度以及反应时间分别为 10 mmol·L−1 和 12 h，该条件下对土壤中苯酚的降解率为 94.1%。猝灭实验和电化学表征表明，
苯酚、CA-CS、PS构成一个电子供体-电子介导体-电子受体的三元络合体系，在 CA-CS催化作用下，PS可以更快地从
苯酚提取电子，通过电子转移路径对苯酚进行降解。此外，氧化后土壤的粒径显著降低，且土壤的化学组成未发生明
显变化。本研究旨在为实际工程应用中修复有机污染土壤提供一种高效、绿色的非均相催化剂。
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有机污染土壤因其对生态环境和人类健康的危害一直是国内外关注的热点。化学氧化作为一种修复效率

高、修复周期短、修复成本低的技术[1]，常用于修复有机污染土壤。其中，基于过硫酸盐 (persulfate，PS) 的
化学氧化技术具有氧化效率高、化学性质稳定、反应条件温和等优点[2]，被广泛用于有机污染土壤的氧化修

复。PS通过催化可以产生具有强氧化性的自由基，如硫酸根自由基 (SO4
−·) 、羟基自由基 (·OH) 以及超氧自

由基 (·O2
−)  [3]。其中，SO4

−·的氧化还原电位高 (2.6~3.1 V) ，且半衰期 (t1/2=30~40 μs) 比·OH更长 (t1/2≤
1 μs) [4]，使其更易与有机污染物接触反应。催化 PS还能够生成非自由基物种，如单线态氧 (1O2) [5]。此外，

PS还能够通过电子转移直接降解有机污染物[6]。PS的活化方法可分为两大类：均相活化 (如热活化、碱活

化、过渡金属离子活化等[7-9]) 和非均相活化 (如三氧化二铁、钴氧化铁等) 。然而，均相活化在实际应用中通

常具有局限性 (需要额外持续提供能量、pH工作区间窄等[10]) ，因此，研发高效、低成本的非均相催化剂是

目前基于 PS化学氧化技术的研究重点和热点。

生物质 (如：玉米秸秆、稻壳、厨余垃圾等) 热解生成的生物炭 (biochar，BC) ，是一种新兴的 PS非均

相催化材料，具有原料来源广泛、催化效果好、制备工艺简单及环境友好等优点[11]。生物炭含有许多含氧基

团 (如羧基、羟基等) ，有研究表明，这些含氧基团有助于生物炭催化 PS生成自由基降解有机污染物[12]。然

而，仅通过生物质热解产生的生物炭，对 PS的催化效果并不尽如人意。研究发现，将过渡金属 (如：

Fe(Ⅱ)、Mn(Ⅱ)、Cu(Ⅱ)等) 负载在生物炭上，不仅能大幅提高生物炭对 PS的催化能力，还能减少金属离

子的浸出[13]。LI等[10] 通过制备 FeMn@BC催化 PS降解土壤中的噻虫啉，结果表明，FeMn@BC通过自由

基途径对噻虫啉的去除率为 92.5%，且土壤中微生物的酶活性也有所提高。ZHAO等 [14] 制备了

CuFeO@Biochar用于催化 PS降解土壤中的邻硝基氯苯，发现超氧自由基 (·O2
−) 能够促进 Cu(I)/Cu(Ⅱ)和

Fe(Ⅱ)/Fe(Ⅲ)循环，从而激活 PS生成 SO4
−·和·OH降解邻硝基氯苯。然而，过渡金属基生物炭在应用中仍

存在以下问题：1) 过渡金属 (如：Mn、Cu等) 不可避免地会进入土壤，过渡金属在土壤中积累到一定浓度会
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对动植物和人类健康造成危害；2) 过渡金属基生物炭的催化效率易受环境因素影响，如在碱性土壤中使用铁
基催化剂会使铁物种沉淀，进而导致生物炭的催化活性降低[15]。上述问题使过渡金属基生物炭在实际应用中
受到限制，因此，研发一种高效、环境友好型的金属-生物炭复合催化剂活化过硫酸盐修复有机污染土壤具有
重要意义。

综上所述，本研究将富含 K+、Mg2+的天然矿物光卤石 (carnallite，CA) 负载在生物炭上制备复合催化
剂 CA-CS。光卤石本身无法有效活化过硫酸盐，将其负载在生物炭上是提高生物炭催化性能的关键。在土柱
实验中，以具有高毒性、强挥发性和低生物降解性的苯酚作为污染物，以 CA-CS作为催化剂高效催化氧化
剂 PS修复苯酚污染土壤。还探究了 CA-CS添加量、PS浓度、反应时间对土柱中苯酚降解效果的影响，以
及 CA-CS催化 PS对土壤理化性质的影响。此外，还对 CA-CS催化 PS降解土壤中苯酚的机理进行了
探究。 

1    材料与方法
 

1.1    实验材料

1) 实验原料。玉米秸秆取自天津市边某农村地区，光卤石购自兰州市某地，实验过程中所用水均为去离
子水 (电阻率≥18.2 MΩ·cm) ，玉米秸秆热解所用 N2 和 CO2 纯度均为 99.9%，实验所用药品有过硫酸钠
(Na2S2O8) 、苯酚 (C6H6O) 、甲醇 (CH3OH) 、L-组氨酸 (C6H9N3O2) 、碘化钾 (KI) 、碳酸氢钠 (NaHCO3) ，
均为分析纯；甲醇 (CH3OH) 为色谱级。

2) 供试土壤。供试土壤取自天津市某地，采
集深度为 20~30 cm，去除石块、动植物残体与杂
物后，将土壤置于冻干机中真空风干、研磨、过
60目筛保存待用。以苯酚作为污染物，将 200 mg
苯酚溶于 0.8 L甲醇中，其浓度为 250 mg·L−1。将
苯酚溶液加入到 1 kg上述空白土壤中 (液固比为
1∶0.6，w/v) ，将其放置在室温下每小时手动搅
拌，持续 12 h，使苯酚分散均匀。之后将染毒土
壤置于通风橱中使甲醇完全挥发，收集土壤样品并
在 4 ℃ 下储存，土壤中苯酚的理论浓度为 200
mg·kg−1。在不同位置取样测定染毒土壤中苯酚的
平均浓度为 170 mg·kg−1。土壤理化性质如表 1
所示。 

1.2    实验方法

1) 实验装置。定制内径为 4 cm，高 20 cm的

亚克力柱，每 5 cm处分段便于取样，从上到下依
次为分段Ⅰ、分段Ⅱ、分段Ⅲ、分段Ⅳ。用蠕动泵
从柱子下端注入 PS溶液，从最上端收集流出的溶
液。土柱实验能够更好地模拟修复有机污染土壤，
并为实际工程应用提供更准确的数据，例如污染物
的迁移和分布、土质变化以及实际应用中的参数条
件。实验装置示意图如图 1所示。

2) CA-CS制备。将玉米秸秆 (corn stalk，CS)
清洗风干后，于烘箱中 105 ℃ 干燥，再用粉碎机
粉碎并过 80目筛备用。将光卤石和玉米秸秆按
1∶9的质量比加入 100 mL去离子水中，于室温下
搅拌 6 h，之后转移到烘箱中 105 ℃ 烘至水分完
全蒸发。将混合物料置于管式炉中程序升温热解，

 

表 1  土壤理化性质

Table 1  Soil physical and chemical properties

参数 数值 单位

TOC 21.8 g·kg−1

pH (水土比=2.5∶1) 7.62 —

平均粒径 88.7 μm

比表面积 0.396 m3·g−1

硅 12.19 g·100g−1

氧 39.06 g·100g−1

镁 1.10 g·100g−1

铝 5.06 g·100g−1

钾 1.42 g·100g−1

钙 4.48 g·100g−1

铁 3.35 g·100g−1

 

收集流出的溶液
土壤柱

5 cm
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蠕动泵

PS溶液
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Ⅳ

图 1    CA-CS 复合催化剂活化 PS 降解土壤中苯酚装置示意图

Fig. 1    Schematic diagram of the device for phenol degradation
in soil using PS activated with CA-CS composite catalyst
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先将热解气氛设为 N2，以 10 ℃·min−1 升温至 800 ℃，然后切换热解气氛为 CO2 在 800 ℃ 下保持 1 h，最

后在 N2 气氛下冷却至室温。其中，N2 与 CO2 流量均为 100 mL·min−1。所得生物炭材料记为 CA-CS，研磨

过 100目筛备用。制备未掺杂光卤石的生物炭材料作为对照，制备条件同上，记为 BC。
3) 土壤渗透性测定。将亚克力柱组装好并保持竖直状态，并在柱子底部装入足量的石英砂防止土流失，

向柱子中加入 200 g苯酚污染土壤并将其夯实，经测试装填深度为 13.5 cm。将 10 mmoL·L−1 的 PS溶液加

入柱子中，使液面高度达到 5 cm，之后持续将置于天平上的 PS溶液加入土柱中，使液体深度始终保持

5 cm，按一定的时间间隔读取剩余液体质量，计算每分钟向土柱中加入的液体质量，由此计算出渗透系数

k。采用公式 (1)进行计算。

k = m/ρs (1)

式中：m为每分钟加入的液体的质量 (g·min−1) ，ρ为加入液体的密度 (g·cm−3) ，s为亚克力柱内部的横截面

积 (cm2) 。经测定，PS溶液在苯酚污染土壤中的渗透系数为 1.64×10−4 cm·s−1，属于低渗透性土壤 (图 1) 。
4) 土柱实验。将不同质量的 CA-CS与 300 g苯酚污染土壤混合均匀待用。将苯酚污染土壤加入亚克力

柱中，在柱子上下层铺设 2 cm石英砂，以保证水流的均匀分布，防止土流失。用蠕动泵从最柱子最下端注

入 PS溶液，液体流速为 1 mL·min−1，从最上端收集流出的 PS溶液，于 3、4、8、12、24 h取样测定出水

中苯酚含量。反应结束后将土壤分段，土样冷冻干燥后提取测定每段中剩余苯酚含量。选用无水甲醇提取土

壤中的苯酚，在 100 mL锥形瓶中将甲醇与苯酚污染土壤混合 (液固比为 6∶1，v/w) ，以封口膜封口，用恒

温振荡器 25 ℃ 震荡 15 min，速率为 200 r·min−1，过 0.22 μm有机滤膜待测。其中，计算公式如式 (2)、
(3)、(4)所示。

土壤残留率 =
土壤中剩余苯酚含量

反应前土壤中苯酚含量
×100% (2)

洗脱率 =
随PS溶液流出的苯酚含量
反应前土壤中苯酚含量

×100% (3)

降解率 =
CA−CS催化PS降解的苯酚含量
反应前土壤中苯酚含量

×100% (4)
 

1.3    分析方法

选用高效液相色谱仪 (Agilent 1 260 Ⅱ，美国安捷伦科技有限公司) 测定苯酚浓度，色谱柱型号为

C18柱 (4.6 mm×150  mm，4  μm) 。苯酚测试条件：进样量 10  μL，流动相为甲醇∶水=60∶40，流速为

0.3 mL·min−1，柱温保持在 40 ℃，检测器为紫外可见吸收检测器，检测波长 270 nm。

选用激光粒度仪 (Mastersizer 2000，英国马尔文公司) 对土壤粒径进行测试。具体的过程包括：开机预

热 15~20 min，开启气体系统，设置 sop测试程序，在样品池中添加样品，运行 sop测试程序进行测试。

sop程序已经预先设置了测试条件 (如折射率、测试时间等) 。测试结束后，获得土壤样品在 0.01~1 000 μm
范围内不同子区间的体积百分比。

选用分光光度计 (UV-1801，北京市北分瑞利分析仪器公司) 测定反应过程中 PS溶液的浓度变化。取

1 mL待测液，加入 1 mL A液 (5 g·L−1 的 NaHCO3 溶液) 和 1 mL B液 (100 g·L−1 的 KI溶液) ，再向其中加

入 2 mL去离子水定容至 5 mL待测，检测波长为 400 nm。

选用扫描电子显微镜 (JSM-7610F，日本电子株式会社公司) 对生物炭材料及土壤形貌进行分析。测试电

压为 3.0 kV，样品在表征之前喷金处理 60 s，再进行检测。

选用总有机碳分析仪 (Shimadzu TOC-L，岛津企业管理 (中国) 有限公司) 对土壤中总有机碳含量进行

测定。

选用 X射线光电子能谱仪 (K-Alpha，美国 Thermo Scientific公司) 对生物炭材料及土壤中元素进行分

析。取适量样品压片后，贴于样品盘上，将样品放进样品室中，在样品室的压力小于 2.0×10−7 mbar时，将

样品送入分析室，光斑大小为 400 μm，工作电压 12 kV，灯丝电流 6 mA；全谱扫描通能为 150 eV，步长

1 eV；窄谱扫描通能为 50 eV，步长 0.1 eV。
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选用 ANSYS Workbench 2 021软件对土壤柱中 PS溶液的迁移进行仿真模拟，研究 PS溶液在土柱中的
压力变化。选用 Space Claim构建物理模型，模型与反应装置几何相似。用 Meshing对模型进行网格处理，
并对进出口以及壁面命名。设置流体温度 T =25 ℃，湍流强度 I =1，实际速度 v =0.1 m·s−1。以速度-入口、
压力-出口作为边界条件，选择 VOF两相流模型和标准 k-epsilon湍流模型模拟 PS溶液与空气在土壤柱中的
混合流动过程，基于连续性方程和 N-S方程建立了流动模型。 

2    结果与讨论
 

2.1    新型 CA-CS 复合催化剂表征结果分析

1) SEM结果分析。SEM图像直观地显示了新
型 CA-CS复合催化剂的形貌变化，结果如图 2所
示。观察图 2(a)可知，BC的表面光滑平整，孔隙
结构较少。在 BC上负载光卤石后 (图 2(b)) ，CA-
CS表面的孔隙结构和粗糙程度明显增加，有利于
CA-CS吸附降解土壤中的有机污染物。

2) XPS结果分析。利用 XPS能够有效分析新
型 CA-CS复合催化剂的化学成分组成，结果如
图 3所示。从图 3(a)可以看出，K和 Mg成功负
载在 CA-CS上，表明负载光卤石能够有效提高生
物炭中 K和 Mg的含量。CA-CS的 C  1s光谱
图 3(b)主要有两类峰，在 284.9 eV处对应的是石
墨化碳 (sp2 杂化，C=C) 以及碳缺陷结构 (sp3 杂
化，C-C) ，在 285.3 eV处对应的是 C-O-C，石墨

 

!"#$%# !#$%#10 μm 1 μm

(a) 生物炭材料BC的SEM图像

!"#$%#10 μm 1 μm

(b) 生物炭材料CA-CS的SEM图像

图 2    生物炭材料的 SEM 图像

Fig. 2    SEM images of biochar
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图 3    CA-CS 复合催化剂的 XPS 图像

Fig. 3    XPS images of CA-CS composite catalyst
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化程度提高有利于增强 CA-CS的电子转移能力。由图 3(c)可知，CA-CS中的 K主要以 KCl的形式存在。
此外，CA-CS的 Mg 1s光谱图 3(d)表明负载在 CA-CS上的 Mg主要以 MgO (1 303.9 eV) 和 Mg(OH)2
(1 305.8 eV) 的形式存在。 

2.2    CA-CS 复合催化剂在降解苯酚中的作用

设置实验组 (1) CA-CS+PS； (2) PS； (3) CA-CS+去离子水； (4) BC+PS； (5) CA+PS，研究 CA-
CS复合催化剂在降解土柱中苯酚的作用，实验结果如图 4所示。图 4(a)中，当 CA-CS和 PS共同加入时浸
出的苯酚含量最低，仅为 2 mg，而其他对照组浸出苯酚含量为 35~44 mg，表明加入 CA-CS能有效降低苯
酚的浸出。在图 4(b)中，从分段Ⅰ到分段Ⅳ，土壤中残留的苯酚含量逐渐减少。结合 CFD模拟结果
(图 4(c)) ，可以直观地看到 PS溶液在土柱中的压力从分段Ⅳ到分段Ⅰ逐渐降低，较高的压力可以强化 PS与
土壤中 CA-CS复合催化剂之间的传质速率，进而提高对苯酚的降解效果。因此，苯酚在土柱中的质量分布
与 PS溶液在土柱中的压力分布结果相一致。此外，仅加入 PS溶液土壤中残留的苯酚含量最低，而加入
CA-CS和 PS时土壤中残留的苯酚含量仅略高于只加入 PS。由于生物炭材料会吸附土壤中的苯酚，导致实
验组 (3)和 (4)中土壤残留的苯酚含量升高。分析图 4(d)可知，只加入 PS溶液土柱中苯酚的降解率仅为
11.2%，表明土壤中的矿物组分和有机质无法有效活化 PS。并且只加入 CA-CS和去离子水对土壤中苯酚的
降解率也很低 (13.3%) ，表明吸附并非 CA-CS去除苯酚的主要途径。然而，当 CA-CS和 PS溶液同时加入
时，土壤中苯酚的降解率达到 94.1%，与上述对照组相比苯酚的降解率大幅提高，证明 CA-CS催化 PS氧化
苯酚是去除土壤中苯酚的主要途径。此外，在生物炭上负载光卤石是提高生物炭催化性能的关键，原因在于
CA+PS和 BC+PS对土壤中苯酚的降解率分别只有 16.4% 和 20.1%，可知 CA和 BC对 PS的催化效果并不
理想。
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2.3    实验参数对降解土壤中苯酚的影响

1) CA-CS添加量对降解苯酚的影响。CA-CS添加量对出水和土壤中苯酚含量的影响结果如图 5(a)所
示。随着 CA-CS添加量从 0增加到 1%，出水中苯酚的总含量逐渐降低，说明添加 CA-CS能够有效降解出
水中的苯酚含量。土壤中残留的微量苯酚也能支撑这一结论，当 CA-CS添加量为 1% 时，土壤中残留的苯
酚含量较高，可能的原因是土壤中的苯酚吸附在过量的 CA-CS上，使苯酚残留量提高。随着 CA-CS添加量
提高，通过氧化降解途径去除的苯酚含量逐渐升高，当 CA-CS添加量为 0.5%，PS溶液浓度为 10 mmol·L−1，
反应时间为 24 h时，苯酚的降解率达到 89.6%。但当 CA-CS添加量增加至 0.5% 以上时，无法进一步提高
苯酚的降解去除率。因此，综合考虑成本及去除效果，确定最佳 CA-CS添加量为相当于土壤质量的 0.5%。

2) PS浓度对降解苯酚的影响。PS浓度对去除土壤中苯酚的影响结果如图 5(b)所示。随着 PS浓度从
0提高到 15 mmol·L−1，出水中苯酚的总含量呈先减小后增大的趋势，在 PS浓度为 5 mmol·L−1 时出水中的
苯酚含量最低，为 1.9 mg 。然而，PS浓度为 5 mmol·L−1 时土壤中残留的苯酚含量最高，当 PS浓度进一步
提高后，土壤中残留的苯酚含量显著降低，此时出水中的苯酚含量仅略微升高。当 PS浓度为 10
mmol·L−1 时，苯酚的降解率已达 87.1%，而进一步提高 PS浓度苯酚的降解率无明显提高。因此，综合考虑
成本和去除效果确定最佳 PS浓度为 10 mmol·L−1。

3) 反应时间对降解苯酚的影响。不同反应时间对去除土壤中苯酚的影响结果如图 5(c)所示。当反应时间
为 3 h时土壤中残留的苯酚为 9.6 mg，进一步延长反应时间为 6 h时土壤中残留的苯酚含量大幅降低，仅为
1.4 mg，表明延长反应时间能够有效减少土壤中的苯酚。随着反应时间的增加，苯酚的降解率先升高后降
低，在 12 h时苯酚的降解率达到最大值，为 94.1%。进一步延长反应时间至 24 h，土壤中苯酚的降解率略
有下降，可能是由于部分吸附在 CA-CS上的苯酚解吸使出水中的苯酚含量增加，导致降解率降低。因此，
确定最佳反应时间为 12 h。
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Fig. 5    Impact of different factors on removal efficiency of phenol in soil
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2.4    PS 溶液的浓度变化

测定出水中 PS随时间的浓度变化，实验结果
如图 6所示。分析可知，两组实验中 PS溶液的浓
度都随着反应时间的增加呈现先减小后增大的趋
势。不同之处在于，只加入 PS在 3 h时 PS溶液
的浓度即达最小值，为 1.06 mmol·L−1，之后持续
增加至 7.30 mmol·L−1，表明土壤中的有机质能够
消耗部分 PS降解苯酚[16]；而 CA-CS和 PS共同
添加时，在 5~12 h内 PS溶液的浓度大幅降低，
在 8 h时 PS溶液的浓度才达到最小值，为 0.86
mmol·L−1，在 12 h时增加到 0.99 mmol·L−1，表
明 CA-CS能够有效利用 PS降解土壤中的苯酚。 

2.5    CA-CS 复合催化剂催化 PS 降解土柱中苯酚

的机理

通过猝灭实验探究 CA-CS催化 PS氧化苯酚
的机理，甲醇用于检测·OH和 SO4

−·，L-组氨酸用
于检测1O2。甲醇与 PS的摩尔比为 0、100∶1、1 000∶1，L-组氨酸与 PS的摩尔比为 10∶1，其余实验过程与
1.6催化实验相同，实验结果如图 7(a)所示。分析可知，相比于未添加猝灭剂的实验，甲醇与 PS的摩尔比
为 100∶1时苯酚的降解率降低了 10.3%，将甲醇与 PS的摩尔比提高至 1 000∶1时苯酚的降解率降低了
16%。表明·OH和 SO4

−·在降解苯酚的过程中不占据主导地位。此外，相比于未添加猝灭剂的实验，L-组氨
酸与 PS的摩尔比为 10∶1时苯酚的降解率仅降低 6.7%，说明1O2 也并非降解土壤苯酚的主要途径。

电化学阻抗 (EIS) 测试用于表征材料的电子转移性能，使用三电极体系对 CA-CS复合催化剂进行测
试，并用 Zview软件对 EIS测试结果进行拟合，结果如图 7(b)所示。图中半圆的直径表示电荷转移电阻的
大小，半圆直径越小材料电荷转移电阻越小，电子转移能力越强[17]。由此可知，CA-CS的电子转移能力强
于 BC，并且 CA-CS和 BC的溶液电阻 (Rs) 分别为 30.34 Ω和 36.35 Ω，在生物炭上掺杂光卤石使其 Rs值
降低了 16.5%。此外，CA-CS的电荷转移电阻 (Rct) 为 37.5 Ω，相比于 BC (904.3 Ω) 降低了 24.1倍。CA-
CS电子转移能力的增强有利于其通过电子转移途径降解土壤中的苯酚。结合猝灭实验结果，电子转移应为
CA-CS催化 PS降解土柱中苯酚的主要途径，其中 CA-CS作为电子转移的桥梁，苯酚直接提供电子给 PS，
进而使苯酚被降解。 

 

0 2 4 6 8 10 12
0

2

4

6

8

10

P
S
溶

液
浓

度
/(

m
m

o
l·

L
−1

)

时间/h

 CA−CS+PS
 PS

图 6    PS 溶液浓度随时间的变化 (PS 溶液的

初始浓度为 10 mmol·L−1)
Fig. 6    Changes of PS solution concentration with time (The

initial concentration of PS solution was 10 mmol·L−1)

 

未添加

Methanol∶PS=100∶1

Methanol∶PS=1 000∶1

L-Histidine∶PS=10∶1
0%

20%

40%

60%

80%

100%

贡
献

率

30 40 50 60 70
0

−10

−20

−30

−40

−50

Z'
'/Ω

Z'/Ω

 CA−CS
 BC

 土壤残留率   洗脱率   降解率

(a) 不同猝灭剂对土壤中苯酚去除效果的影响 (b) 生物炭的电化学阻抗谱

CPE1

Rs Rct

图 7    CA-CS 催化 PS 降解土柱中苯酚的机理
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2.6    氧化前后土壤理化性质分析

氧化前后的土壤分别用激光粒度仪进行了测
试，测试结果如表 2所示。氧化前土壤的平均粒
径为 88.7 μm。其中，黏粒 (<2 μm) 占 2.2%，粉
粒 (2~50 μm) 占 37.5%，砂粒 (50~2 000 μm) 占
60.3%。根据粒径分布，氧化前土壤属于典型的中
砂土。氧化后土壤的平均粒径为 63.6 μm。其中，
黏粒 (<2 μm) 占 5.4%，粉粒 (2~50 μm) 占 45.2%，
砂粒 (50~2 000 μm) 占 49.4%，根据粒径分布，氧
化后土壤属于粉砂质壤土[18]。氧化后土壤的平均粒

径减小，黏粒和粉粒的占比显著增加。
从图 8可知，经过修复后的土壤柱中，从上

至下较大粒径 (>20 μm) 的土壤颗粒数量占比不断
下降，较小粒径 (<20 μm) 的土壤颗粒数量占比上
升，并且土壤颗粒的比表面积随之增加。原因为经
过 CA-CS催化 PS氧化后，土壤中的苯酚被氧化
去除，土壤颗粒分散程度增加，导致土壤粒径减小
及比表面积增大。较细颗粒含量和比表面积的增加
可以有效提高土壤对水以及其他营养物质 (氮、
磷、钾等) 的保蓄性，进而增强土壤肥力[19]。同
时，土壤粒径减小使土壤中的有机质不易流失，有
利于修复后土壤中农作物和其他植物的生长[20]。

对反应前后土壤的形貌及元素组成进行分
析，结果如图 9所示。分析可知，氧化前的土壤

颗粒团聚，而氧化后土壤颗粒分散程度增大，且土壤中的苯酚被氧化去除，导致土壤颗粒的粒径减小，与土
壤粒径分析结果相同。而图 9(b)中氧化前后土壤中的元素组成无明显变化，说明 CA-CS催化 PS降解土壤
中苯酚未改变土壤的矿物成分。此外，氧化前土壤的 TOC值为 21.8 g·kg−1，氧化后土壤的 TOC值为
14.1 g·kg−1，降低了 35.6%，表明土壤中的苯酚部分矿化为 CO2 和 H2O。 

 

表 2  氧化前后土壤粒径对比

Table 2  Comparison of soil particle size before and after
oxidation

土壤

样品

平均

粒径/μm
比表面积/
(m3·g−1)

颗粒组成/%

砂粒

(2~0.05 mm)
粉粒

(0.05~0.002 mm)
黏粒

(<0.002 mm)

氧化前 88.7 0.396 60.3 37.5 2.2

氧化后 63.6 0.547 49.4 45.2 5.4
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3    结论

1) 本研究首次制备出富含 K+、Mg2+的光卤石修饰生物炭复合催化剂 CA-CS活化 PS降解土壤中的苯
酚，实验结果表明，负载光卤石是提高生物炭催化性能的关键。在 CA-CS添加量相当于土壤质量 0.5%、
PS浓度为 10 mmol·L−1、反应时间为 12 h时，土壤中苯酚的降解率达到 94.1%。

2) CA-CS催化 PS修复苯酚污染土壤的机理为 CA-CS作为电子转移的桥梁，加速电子从苯酚转移到
PS，最终使苯酚被降解。

3) 修复后苯酚污染土壤的平均粒径从 88.7 μm降低到 63.6 μm，土壤 TOC值降低了 35.6%，土壤的比
表面积增大了 38.1%。此外，修复后土壤颗粒的分散程度增大，并且修复前后土壤的化学组成未发生明显
变化。
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Abstract     The  development  of  efficient  and  environmentally  friendly  heterogeneous  catalysts  has  been  a
challenging  and  hot  topic  in  the  research  of  persulfate  (PS)  oxidation  technology,  widely  applied  for  the
remediation  of  soil  contaminated  with  organic  pollutants.  The  natural  mineral  carnallite  (CA)  alone  cannot
effectively  activate  PS,  but  when  loaded  onto  biochar  to  form  the  composite  catalyst  CA-CS,  it  significantly
enhanced the catalytic performance of biochar. The research findings indicated that the optimal addition amount
of CA-CS was equivalent to 0.5% of the soil mass, with the best PS concentration at 10 mmol·L−1 and reaction
time  for  12  h,  resulting  in  a  degradation  rate  of  94.1%  for  phenol  in  soil  under  these  conditions.  Quenching
experiments  and  electrochemical  characterization  demonstrated  that  phenol,  CA-CS,  and  PS  formed  a  ternary
complex system of electron donor-electron mediator-electron acceptor. Under the catalytic action of CA-CS, PS
could  more  efficiently  extract  electrons  from  phenol  and  degrade  it  through  an  electron  transfer  pathway.
Additionally, the particle size of the soil significantly decreased after oxidation, while the chemical composition
of  remained  soil  relatively  unchanged.  It  aims  to  provide  an  efficient  and  environmentally  friendly
heterogeneous catalyst for the remediation of organic polluted soil in practical engineering applications.
Keywords    organic-contaminated soil; soil column experiment; persulfate; biochar; electron transfer
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