
摘 要：以某场地 员，员，员原三氯乙烷（栽悦粤）和 员，源原二 恶口 烷（员，源原阅）复合污染地下水为研究对象，探讨了超声（哉杂）与氧化剂[杂圆韵圆原8（孕杂）
和 匀圆韵圆]协同降解目标污染物的效能、影响因素和急性毒性抑制效应。结果表明，室温 圆缘 益、初始 责匀愿援圆、氧化剂/员，源原阅摩尔比 圆园园颐
员、超声频率 源园园 噪匀扎、强度 圆援远苑宰·糟皂原圆、功率 员园园 宰时，复合污染地下水经 源种体系处理 源 澡，其中“哉杂垣孕杂垣匀圆韵圆”耦合体系的降解
效果最佳，栽悦粤可完全去除，员，源原阅去除率为 猿猿豫。基于两种污染物的去除效果，孕杂、匀圆韵圆投量和反应温度对耦合体系污染物去
除影响较大，较佳氧化剂投量为：孕杂、匀圆韵圆与 员，源原阅摩尔比分别为 员园园园颐员和 圆园园颐员。按该投量且控温时 栽悦粤和 员，源原阅分别经 远 澡
和员园 澡后完全去除，其急性毒性抑制效应分别降低 98.81%和 99.87%；非恒温时温度逐渐增至 远园 益，目标污染物去除速度明显加快，
相比恒温时耗时分别缩短 员 澡和 3 h。试验证明，超声协同降解工艺是一种有应用前景的修复 TCA和 1,4-D复合污染地下水的有效
方法。
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1,1,1-三氯乙烷和 1,4-二噁恶烷复合污染地下水的
超声协同降解研究
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Abstract：In China there is little information available about the degradation of 1,1,1-trichloroethane（TCA）and 1,4-dioxane（1,4-D）in
groundwater. Here the efficiencies, influencing factors and acute toxicity effects of TCS and 1,4-D degradation in ultrasonics（US）and/or ox原
idants[persulfate（PS）and H2O2] systems were examined. Results showed that the“US+PS+H2O2”system exhibited the best treatment perfor原
mance, in which 100% of TCA and 33% of 1,4-D were degraded within 4 h at 25 益, initial pH of 8.2, oxidant/1,4-D molar ratio of 200颐1,
ultrasonic frequency of 400 kHz, ultrasonic intensity of 2.67 W·cm-2 and power of 100 W. Oxidants（PS and H2O2）and reaction temperature
had important impacts on the removal of TCA and 1,4-D. The optimum oxidant doses were：H2O2/1,4-D=200颐1, and PS/1,4-D=1000颐1. At a
constant temperature of 25 益, TCA and 1,4-D were completely removed after 6 h and 10 h, and the acute toxicities of treated groundwater
were decreased by 98.81% and 99.87%, respectively. Rising temperature gradually to 60 益 enhanced the degradation rates of target pollu原
tants, and shortened degradation time by 1 h and 3 h, respectively. These results show that ultrasonics plus oxidants is a promising method
for remediating concurrently contaminated groundwater with TCA and 1,4-D.
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挥发性氯代溶剂是全球地下水中检出率最高的

一类污染物，其主要作为清洗剂、金属脱脂剂等被大

规模生产和应用[1-2]，可追溯的生产、使用史长达 30年
之久。由于在长期的氯代溶剂[尤其 1，1，1-三氯乙烷
（TCA）]生产过程中以环醚 1，4-二 恶口 烷（1，4-D）作为
稳定剂，比如商业化 TCA通常含有 2%耀8%（质量百
分比）的 1，4-D[3]，所以存在氯代溶剂污染的地下水通
常亦伴有 1，4-D污染[4-5]。但很长一段时间以来，在一
些氯代溶剂污染场地调查中传统上并未将 1，4-D列
为关注污染物；另外，由于 1，4-D检测方法的限制，
忽视了对其调查及修复；而一旦将 1，4-D作为场地
地下水关注污染物，原有仅针对氯代溶剂的场地修复

设计需做重大调整[6]。直至 2012年，美国空军（US Air
Force，USAF）相关污染场地的报告方凸显地下水环
境 1，4-D和氯代溶剂复合污染问题的重要性[7-8]。

氯代溶剂（如 TCA）长期接触可引起肝脏、神经系
统及人体循环系统疾病，因此美国 EPA设定饮用水
中 TCA最高污染水平为 0.2 mg·L-1，我国也将 TCA
列入“水中优先控制污染物”名单[9]。1，4-D是一种潜
在的人类致癌物[10]，目前美国联邦政府尚未制定强制
性 1，4-D最高污染水平（MCL），但美国 EPA已给出
饮用水中二 恶口 烷的健康咨询值（3 滋g·L-1）。

对于 1，4-D污染的地下水，由于其具有良好的
水溶性（4.31伊105 mg·L-1）和稳定的杂环结构，常规地
下水修复处理技术包括空气吹脱、炭吸附和生物处理

对其去除效果均欠佳；一些以强氧化性自由基（氧化

电位大于 2.0 V）产生为特征的高级氧化工艺（Fenton
试剂、UV/H2O2、O3/H2O2、过硫酸盐和超声等）对其降解
效果虽显著，但成本较高[5，11-14]。对于氯代溶剂污染地
下水，潜力较大的修复技术主要包括渗透反应墙

（PRB-ZVI）、原位化学氧化（ISCO）、原位化学还原
（ISCR）、微生物强化降解（Enhanced Bioremediation）及
基于监测的自然衰减（Monitored Natural Attenuation）
等[15-16]。对于二者伴生的地下水污染修复问题，国内外
相关研究甚少。国外已有研究主要关注 TCA及其代谢
污染物对 1，4-D生物降解的影响[17]，以及 TCE伴生
1，4-D污染地下水的生物降解潜力[8]，国内这方面的研
究工作尚属空白。因此，亟需开发一种经济、高效、绿色

和快速的技术来修复二者复合污染的地下水。

过硫酸盐（PS）活化高级氧化技术是一类新兴的
有机物污染场地化学修复技术，由于固体 PS易存储、
运输，稳定性和水溶性好以及成本相对低廉的特点[18]，
在国内外环境修复领域受到广泛关注。PS在热、光、

过渡金属、碱、微波、超声等条件下可活化产生强氧化

性的硫酸根自由基（SO -4·，Eh =2.6 V），理论上可降解
大部分有机污染物[19-25]。尽管 PS活化高级氧化技术
在 TCA污染地下水修复方面已有相关室内模拟试验
研究，但该技术对 TCA和 1，4-D复合污染地下水的
修复效能尚无量化评价研究。

鉴此，本文以典型场地 TCA和 1，4-D复合污染
地下水为研究对象，在既有超纯水背景优化工况参数

基础上，尝试性开展超声辅助氧化剂技术异位修复复

合污染地下水特性研究，旨在为这一新型技术在氯代

烃污染地下水修复技术应用方面积累试验参数和提

供实践指导。

1 材料和方法

1.1 材料和试验用水
1，1，1-三氯乙烷（纯度 99.5%）、1，4-D（纯度

99%）、Na2S2O8（纯度 98.0%）、NaCl（纯度 99.5%）、
Na2SO3（98%）、HNO3（A.R.，65%耀68%）和 NaOH（A.R.，
96%）均购自上海晶纯试剂有限公司。其他试剂均为
分析纯。

试验所用污染地下水取自某污染场地地下水监

测井（约-1.0 m），主要氯代烃污染物为 TCA（约 30
mg·L-1）和 1，4-D（约 30 mg·L-1），pH8.2，水温 25 益，
电导率 1480 滋S·cm-1，溶解氧（DO）0.80 mg·L-1，氧化
还原电位（ORP）-155 mV，NO -3 0.21 mg·L-1，SO2-4 1.0
mg·L-1，Cl- 375.0 mg·L-1，TOC 36.3 mg·L -1，Mn 310.0
mg·L-1，Fe2 + 0.075 mg·L -1，PO 3-4 0.8 mg·L -1，S2 - 0.022
mg·L-1。场地内浅层地下水流向总体上为由东南流向
西北，场地低于地表 60 m内的地层分别为填土、粉质
粘土/粘土质粉砂、砂质粉土、浑浊的淤泥质粘土、淤
泥质粘土、粉质粘土和砂质粉土。微水试验表明，粘土

质粉砂层水力传导系数介于 1.25伊10-7耀2.56伊10-4 cm·
s-1之间。粉质材料（粘土质粉砂或砂质粉土）的水力
传导系数比底部的粘土材料（粉质粘土或粘土）高出

一到两个数量级，而相同粉质层内的水平水力传导系

数为纵向水力传导系数的 1.2耀4.5倍。粉质层水平和
纵向水力传导系数之间的差异通常比粘土材料的小。

由于地下水表观呈棕黄色且含悬浮固体较多，为便于

分析测试和排除干扰，地下水经 0.22 滋m膜抽滤后备
用。进行试验前再添加 TCA和 1，4-D污染物至初始
检测浓度，并使之充分溶解，现配现用。

1.2 试验方案
试验开始前配制污染物母液，用移液枪移取既定
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体积的 TCA和 1，4-D至容量瓶内，用地下水加满、定
容，瓶塞处分别用聚四氟乙烯膜和封口膜密封，1400
r·min-1磁力搅拌 30 min，待污染物完全溶解后，静置、
备用。

试验用超声反应系统由超声发生器、超声换能器

及 40 mL吹扫反应瓶组成。超声发生器频率为 400
kHz，输出功率为 0耀100 W可调（中科院东海声学研
究所），400 kHz超声发生器超声密度为 2.67 W·cm-2。
声空化反应在一个开放的不锈钢圆盘（直径 8 cm）上
进行，圆盘底部直接与换能器相连，在连接部位采用

聚四氟乙烯 O型圈密封。圆盘置于水浴系统中，反应
温度控制在（25依2）益，反应在带有聚四氟乙烯膜衬垫
盖的玻璃瓶（体积约 42 mL）内进行。试验开始时，先
将既定体积 PS母液注入反应瓶，然后迅速移入既定
体积污染物母液，再用地下水充满后立即旋紧瓶盖，

快速倒置摇匀后置于不锈钢圆盘上。开启超声发生

器，反应计时开始，在不同时间用注射器抽取 1 mL水
样进行分析。所有试验中，反应溶液均为现场配制，每

组试验设置 3 个重复，试验结果取平均值，用
SPSS14.0 统计软件对实验结果进行统计，P值小于
0.05。
1.3 分析项目与方法

TCA和 1，4-D定量分析采用 P&T-GC。吹扫捕
集条件为：吹扫温度 20 益，吹扫流量 40 mL·min-1，吹
扫时间 11 min。GC分析条件为：样品进样量 1.0 滋L，
进样口温度 240 益，分流比 20颐1，色谱柱 DB-VRX（60
m伊0.25 mm伊1.4 滋m），柱流量 5 mL·min-1。程序升温：
45 益保持 10 min，以 12 益·min-1升温到 190 益，保留
2 min，再以 6 益·min-1升温到 225 益，保留 1 min。检
测器 FID，氢气流量 40 mL·min-1，空气流量 400 mL·
min-1，检测器温度 300 益。

经过不同处理后的地下水急性毒性测试方法采

用国家标准水质急性毒性的测定———发光细菌法

（GB/T 15441—1995）。分析前，样品先按化学剂量反
应系数添加亚硫酸钠以除掉样品中残余的氧化剂。样

品的毒性效应量化为 EC50值（15 益曝露 15 min导致
发光强度降低 50%时的有毒物浓度，以污染地下水
的百分含量表示）。pH 值采用 DELTA 320 酸度计
（Mettler-Toledo，瑞士）进行测量。
2 结果与讨论

2.1 不同体系修复预研究
根据超纯水背景得出的优化试验条件，首先研究

了室温 25 益、初始 pH值 8.2时污染地下水在不同修
复体系单独超声（US）、US+H2O2（H2O2/1，4-D 摩尔比
200颐1）、US+PS（PS/1，4-D摩尔比 200颐1）和 US+PS+
H2O2（H2O2和 PS与 1，4-D摩尔比均为 200颐1）时对复
合污染物的去除情况，如图 1和图 2所示。

由图 1可知，上述四个反应体系 250 min内 TCA
基本降解完毕，其中 US+PS+H2O2体系的降解效果最
佳，200 min左右已完全降解，其浓度（Ct/mg·L-1）衰减
较好地遵从二次多项式：

Ct=0.000 05 t2-0.110 8 t+ 22.365（R2=0.967）
不同于 TCA的降解，1，4-D降解速率较为缓慢，

即使降解效果最佳的 US+PS+H2O2体系，其 240 min
后降解率仅为 33%左右，远低于 TCA的降解率。从
1，4-D和 TCA与自由基（·OH、SO -4·）的二级反应速

率常数（表 1）来看，前者与自由基反应速率常数远高
于后者，就这一角度而言，1，4-D的降解速率应快于
TCA，但试验结果却与此相反。这一现象只能从污染
物不同的降解机理角度来解释：TCA易挥发，其热解

图 2 不同体系对污染地下水中 1，4-D的降解
Figure 2 1，4-D degradation in contaminated groundwater by

different treatments
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图 1 不同体系对污染地下水中 TCA的降解
Figure 1 TCA degradation in contaminated groundwater by

different treatments

李炳智，等：1,1,1-三氯乙烷和 1,4-二 恶口 烷复合污染地下水的超声协同降解研究 2185



农业环境科学学报 第 34卷第 11期
反应占比较大，而 1，4-D与水混溶、不易挥发，热解
反应占比较小[26]。由此可以推测，TCA绝大部分在空
化泡内或空化泡-溶液交界面处进行热解反应，而
1，4-D的降解大部分在液相本体内进行，小部分在空
化泡内或空化泡-溶液交界面处进行热解反应。

需要指出的是，在 H2O2和 PS与 1，4-D摩尔比
均为 20颐1时，两种污染物均无明显降解，可能与地下
水中天然存在的还原性物质（Naturally Present Re原
duced Species，NPRS）有关，它们含量的多寡取决于污
染场地特殊的水文地质条件。在用氧化剂对污染土壤

和地下水进行修复时，它们往往会消耗相当一部分的

氧化剂，这部分氧化剂被称为“Natural Oxidant De原
mand（NOD）”[31]。NOD的测定一般按照标准的流程来
进行。由此推测，地下水中 NPRS通过与目标污染物
竞争 PS和（或）体系产生的自由基，从而使得 PS消
耗量大幅增加，由超纯水背景 10颐1剧增到 200颐1，反
应时间倍增（从 50 mg·L-1的 2 h延长至 30 mg·L-1的
4 h，甚至更久），进而使后期修复成本大幅增加。

由上述试验结果可知，超声与氧化剂的协同技术

与单一超声或单一过硫酸盐氧化相比，可以更为经

济、高效地同时去除 TCA和 1，4-D，而且可以在常温
常压下进行，比较安全环保，设备简单、易于操作。更

重要的是，这种技术可以在超声空化气泡内、空化气

泡和液相界面、液相本体内三个反应位对挥发性污染

物、半挥发性污染物和难挥发性污染物分别进行降解

和破坏，因而其针对的污染物频谱范围宽。从经济性

角度而言，单一 AOPs的处理成本往往高于耦合的
AOPs[32]，且过硫酸盐和其他 ISCO技术的耦合是未来
发展的方向之一 [33]。从氧化能力来看，过硫酸盐和
H2O2协同超声的高级氧化技术不仅可以产生选择性
的强氧化性的硫酸根自由基（SO-4·），还能生成非选择
性的羟基自由基（HO·），能够充分发挥两种自由基的
协同效应。综上认为，超声与氧化剂的协同降解工艺

具有良好的应用前景。

2.2 PS剂量的再优化
在温度 25 益、H2O2/1，4-D=200颐1、污染地下水初

始 pH值 8.2、TCA和 1，4-D初始浓度均为 30 mg·L-1、
超声频率 400 kHz、超声强度 2.67 W·cm-2、功率 100
W时，通过试验进一步研究 PS剂量变化对目标污染
物去除的影响，结果如图 3和图 4 所示。随 PS与
1，4-D摩尔比从 50颐1增至 1000颐1时，TCA去除率并
没有单调增大（图 3），当摩尔比超过 200颐1时，继续增
大 PS剂量对 TCA去除率改善不显著。不同于 TCA，
1，4-D去除率随 PS剂量增大而增大（图 4）。综合两
种污染物去除效果，暂定摩尔比 1000颐1为较佳的 PS
投加剂量。

2.3 H2O2剂量的再优化
在温度 25 益、PS/1，4-D=1000颐1、污染地下水初

始 pH 值 8.2、TCA 和 1，4-D 初始浓度均为 30 mg·
L-1、超声频率 400 kHz、超声强度 2.67 W·cm-2、功
率100 W 时，H2O2 与 1，4 -D 摩尔比改变对两种
污染物去除情况的结果如图 5 和图 6 所示。随着
H2O2/1，4-D 摩尔比从 100颐1 逐渐增大到 500颐1，TCA
降解速率呈现先增大后减小的趋势，且摩尔比为

200颐1时降解效果较好（图 5）。而随着H2O2浓度增

图 3 PS剂量变化对 TCA去除的影响
Figure 3 Effects of persulfate doses on removal of TCA

图 4 PS剂量变化对 1，4-D去除的影响
Figure 4 Effects of persulfate doses on removal of 1，4-D

表 1 常温 25 益时 TCA和 1，4-D与·OH、SO-4·的
二级反应速率常数值

Table 1 Second-order reaction rate constants of TCA and 1，4-D
with radicals·OH and SO-4·at 25 益

物质名称 k·OH/L·mol-1·s-1 参考文献 kSO-
4·/L·mol-1·s-1

参考文献

TCA 2.0伊1.08~1.0伊108 [27-28] 约 1.0伊107 [29]
1，4-D 3.1伊109 [30] 7.3伊107 [30] 1.0
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图 5 H2O2剂量变化对 TCA去除的影响
Figure 5 Effects of H2O2 doses on removal of TCA

图 6 H2O2剂量变化对 1，4-D去除的影响
Figure 6 Effects of H2O2 doses on removal of 1，4-D

大，对 1，4-D的降解影响变化较小（图 6）。推测原因
可能是：当 H2O2浓度逐渐增大时，由此产生的HO·数
量增加[34]，而当自由基数量超过一定的阈值后，会产
生自由基之间的相互终止反应（式1和式 2）[35]，使得
自由基的利用率降低，导致污染物的去除率不升反

降。

HO·+HO·寅 H2O2 k=5.5伊109 L·mol-1·s-1 （1）
HO·+SO-4·寅HSO-4 +（1/2）O2 k=1.0伊1010 L·mol-1·s-1

（2）
2.4 温控对复合污染物降解的影响
超声波在媒质中传播是依靠媒质中质点振动进

行的，各振动质点并不随着波的传播面而向前移动，

沿波动方向传播的只是能量。在这个过程中，媒质将

会产生各种物理效应，包括机械效应、热效应和空化

效应。热效应是由于媒质吸收了超声能量引起温度升

高，使超声能量转换为热能。超声频率越高，媒质吸收

能量越显著。

本研究中，大部分超声试验都在恒温环境下进

行，主要依靠外部循环水的持续流动使超声反应保持

近似恒温。但现场原位中试放大时，超声时间较长可

能致水温急剧上升，从而对反应器本身造成损害。通

常情况下，液面必须浸没超声换能器上表面，而且换

能器所处水温不宜超过 60 益，以免对内部器件造成
不利影响。为此，试验对比研究了恒温（25 益）与否对
污染物的去除差异，并对非恒温时水温进行了实时监

测和记录。试验结果如图 7所示。
由图 7可知，与恒温 25 益相比，非恒温加快了污

染物的去除，完全去除耗时分别缩短约 1 h和 3 h，而
且随超声时间延长，体系水温逐渐上升，由最初的 25
益增加至 10 h时约 60 益。这可能是由 PS热活化引起
的。有研究表明，PS在 35耀130 益范围内会发生分解
生成强氧化性的硫酸根自由基[34，36-39]。随着温度的升
高，PS能活化产生更多的硫酸根自由基，从而加大
TCA的去除效率。温度对热活化 PS氧化 TCA有较大
影响，20 益时 TCA基本没有降解，30 益时 10 h去除
率为 68.4%，40 益时 8 h去除率为 99.4%，50 益时 2 h
去除率为 99.0% [40]。

通过上述试验可知，随着反应进行，超声发生器

内部温度会逐渐升高。鉴于试验使用超声发生器功率

较小、温升较慢，但如在污染场地进行中试放大应用

时，温升将变得愈加显著，灵活掌握超声时间、适时作

降温处理就显得尤为必要。

2.5 污染地下水修复前后急性毒性变化
研究人员通常以目标污染物的去除性能来评价

某种工艺或者技术的优劣。但在实际污染地下水的修

复时，仅考虑目标污染物的去除显然是不够的，其在

降解过程中会逐渐转化为一系列降解产物，实时地追

踪它们的归趋转化对于现有的试验条件极具挑战性。

可行的替代方法是，在考虑目标污染物的去除性能以

外，还须关注修复后水质的安全性。因此，试验考察了

图 7 超声装置恒温和变温对目标污染物去除的影响
Figure 7 Effects of reaction temperature on

removals of contaminants
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污染地下水处理前后的生物急性毒性分析。

生物急性毒性分析采用 Biotox R细菌发光分析技
术，以明亮发光杆菌 Photobacterium phosphoreum T3
小种（中科院南京土壤研究所提供）发光强度的抑制

进行量化。试验结果如图 8所示。

由图 8可知，污染地下水经耦合体系处理 5、10 h
后，在目标污染物已被完全去除（约 6 h和 10 h）前提
下，其急性毒性效应大幅下降，推测可能是 TCA和
1，4-D被转化为具有较低毒性的产物，反应停止时毒
性抑制效应分别降低了 98.81%（5 h）和 99.87%（10
h），表明有毒物质在·OH、SO-4·等自由基以及超声局

部高温高压效应下得到了降解，并转化为低毒性或无

毒物质。这一结果说明，耦合体系能够明显地降低氯

代烃类化合物-TCA污染地下水对好氧微生物的抑
制效应，是一种有前途的修复氯代烃污染地下水并使

其脱除毒性的方法。

3 结论

（1）在室温 25 益、初始 pH值 8.2、氧化剂/1，4-D
摩尔比 200颐1、超声频率 400 kHz、强度 2.67 W·cm-2

和功率 100 W条件下，某 TCA和 1，4-D复合污染地
下水经 4种体系处理 4 h，其中“US+PS+H2O2”协同体
系降解效果最佳，TCA可完全去除，1，4-D去除率仅
为 33%；但氧化剂/1，4-D摩尔比为 20颐1时两种污染
物无明显降解现象。

（2）PS/1，4-D摩尔比为 200颐1时，TCA去除效果
较佳，继续加大 PS投量对 TCA去除无重大影响，而
对 1，4-D影响较大，较佳摩尔比为 1000颐1。
（3）H2O2/1，4 -D 摩尔比从 100 颐1 增大至 500 颐1

时，对 TCA去除效果影响较 1，4-D大，较佳摩尔比为
200颐1。
（4）非恒温条件耦合体系温度由初始 25 益升至

约 60 益（10 h），目标污染物去除加快，可比恒温条件
TCA和 1，4-D完全降解所需时间分别缩短约 1 h和
3 h，推测热活化 PS分解生成硫酸根自由基是主要
原因。

（5）TCA污染地下水经协同体系异位修复 5 h和
10 h后，目标污染物分别在 6 h和 10 h被完全去除，
其急性毒性抑制效应分别降低了 98.81%和 99.87%。
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