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摘　要　减少和去除电化学氧化处理的尿液中残留的消毒副产物 (DBPs)，是解决该技术潜在风险的关键。为

此，开展电化学氧化实验并探求 DBPs的生成调控及其后处理效果。电化学氧化实验结果表明，当电流密度为

25~100 mA·cm−2、耗电量为 40 Ah·L−1 时，模拟尿液中游离氯的浓度出现由基本不变到快速升高的转折点 (氯化折

点)。在折点之前，DBPs的生成受氨氮、尿素氯代反应对游离氯的竞争抑制，浓度保持在较低水平；在折点之

后，有机氯代消毒副产物 (OCBPs)浓度快速升高并达到峰值，此后 OCBPs有所减少，但游离氯大部分转化为无

机氯代消毒副产物 (ICBPs)，主要成分为氯酸盐 ( )。总之，采用较高的电流密度、在折点时结束电解，可以

实现氨氮完全去除、微生物完全灭活，同时将 DBPs的浓度控制在较低水平的目标。使用活性炭对电化学处理

后的尿液进行吸附后处理，结果表明，当加炭量为 30  g·L−1 时，尿液中残留的主要 DBPs成分二氯乙酸

(DCAA)和三氯乙酸 (TCAA)的去除率分别为 71.6%和 96.5%。电解工艺优化结合活性炭后处理能够有效减少电

化学处理的尿液中的 DBPs。
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尿液是生活废水中营养成分的主要来源，虽然其体积仅占生活废水总体积的 1%，却贡献了其

中 80%的氮和 50%的磷 [1]。尿液废水直接排放不但会导致水源污染、水体富营养化，还具有携带

病原体、传播传染病的风险 [2]。传统的尿处理方式是排入生活废水中通过污水处理厂进行集中处

理，这种混合处理方式具有基础设施投资大、运营成本高的缺点，故不适合在居民分散、经济欠

发达地区应用 [3-4]。因此，对尿液单独分离并进行原位处理的源分离、分散式尿处理技术日益引起

业界的关注[5-8]。

电化学氧化技术具有占地面积小、建造成本低、运营需求少等优点，特别适合在分散式旱厕

污水、畜禽养殖废水等小型、分散式水处理设施中应用 [9]。多项研究证明：电化学氧化方法同时具

备脱氮、矿化、消毒功能，被认为是最具有应用前景的尿液处理技术之一 [10-12]。HOFFMANN等 [13]
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开发了基于电化学氧化技术的“Eco-san”原位处理厕所系统，尿液废水经过 4 h的处理后 COD去除

率达到 88.3%，其出水水质满足冲洗厕所或排放的要求。

Cl−2 ·

ClO−4

ClO−3

有研究 [14-15] 表明，在电化学氧化尿液过程中，氯离子 (Cl−)阳极氧化产生的活性氯 (Cl·、 、

Cl2、HClO/ClO−等)在氨氮去除、有机物降解以及灭菌过程中发挥了重要作用。然而，氯与有机物

之间会发生反应生成消毒副产物 (DBPs)。DIBRA等 [11] 发现，使用硼掺杂金刚石电极 (BDD)电化学

氧化模拟尿液时，TOC去除效率远高于钌、铱氧化物涂层电极，但采用 BDD电极存在将 Cl−氧化

成无机消毒副产物 (ICBPs)的问题，其主要成分为高氯酸盐 ( )。JASPER等 [16] 采用铱氧化物涂

层电极电化学氧化尿液废水，发现 DBPs的主要成分为有机消毒副产物 (OCBPs)以及氯酸盐

( )。现有研究的重点主要集中在脱氮、脱磷、灭菌以及降低能耗等问题 [10-12]，虽然有些研究注

意到产生 DBPs的问题，然而电极反应与尿液中复杂有机成分的降解反应互相耦合，特别是电极性

能的差异使上述过程更加复杂 [10-11]，导致目前对 DBPs产生机理的认识尚不充分。由于多种

DBPs具有三致效应[17]，因此，如何减少和去除 DBPs的问题历来受到高度重视[18-20]。然而，作为一

种潜在的来源，电化学氧化后的尿液中残留 DBPs的问题尚未得到充分关注和认识，给该技术的广

泛应用带来了潜在的风险。基于上述原因，本研究从电化学析氯以及氯“催化”降解有机物与去除

氨氮的机理入手，重点探究了电化学氧化尿液过程中 OCBPs、ICBPs生成与转化的基本规律，并以

此为基础进行电化学工艺优化。针对电化学处理后的尿液中残留的 DBPs成分主要为有机物的情

况，采用适合有机物去除的活性炭吸附方法进行后处理技术研究。本研究结果可为电化学氧化技

术在尿处理以及畜禽养殖废水预处理等类似领域的应用提供参考。 

1    材料与方法
 

1.1    试剂与材料

1)模拟尿液。由于尿液的成分和浓度受个

体差异、饮食、代谢等情况的影响较大，为保

证不同批次实验结果的可比性，采用根据文

献 [21]报道的成分和浓度自行配制的模拟尿液

进行实验，详见表 1。
2)实验试剂。所用试剂均为分析纯，除尿

酸购自 Sigma-Aldrich公司外，其余均购自国药

试剂有限公司。配液用水为超纯水。颗粒活性

炭购自国药试剂有限公司，其苯吸附率≥

30.0%、碘值为 1 000 mg·g−1、灰度为 9.8%、抗

磨强度≥80.0%、装填密度≥350.0 g·L−1、比表

面积≥500 m2·g−1、pH为 7.0~9.0。 

1.2    实验、评估方法

1)电化学氧化。采用单室反应器，通过恒温水浴控制反应温度为 (25±2) ℃，工作模式为恒电

流、批处理，每批处理量为 360 mL。电流密度为 25、50、100 mA·cm−2，电解时间分别为 22、16、
8 h。阳极采用自制的钌铱金属氧化物涂层钛电极 (Ti/RuOx-IrOx)，有效面积为 40 mm×90 mm，阴极

采用与阳极同等规格的不锈钢板，阳、阴极间距为 3 mm。电解过程中消耗的电量采用施加在单位

体积模拟尿液上的比电量来评估，比电量按式 (1)计算。

Q =

r t

0Idt
V

(1)

表 1    模拟尿液的成分及其质量浓度

Table 1    Components and concentrations in SU

成分 质量浓度/(mg·L−1) 成分 质量浓度/(mg·L−1)

尿素 12 012 氯化钙 333

尿酸 168 硫酸镁 241

肌酸 597 碳酸氢钠 168

柠檬酸 1 471 草酸钠 13

氯化钠 3 156 硫酸钠 1 278

氯化钾 2 237 磷酸二氢钠 432

氯化铵 802 磷酸氢二钠 57
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式中：Q为比电量，Ah·L−1；I为电流，A；t为反应时间，h；V为体积，L。
2)微生物灭活。对经过电化学氧化处理、未处理的模拟尿液采用标准方法进行培养并检查微

生物的繁殖情况，通过比较微生物繁殖情况来考察灭活效果。样品培养依据 GB/T 5750.12-2006
《生活饮用水标准检验方法 微生物指标》[22] 进行，微生物繁殖情况采用菌落计数法进行评估。

3)活性炭吸附。在电化学处理后的模拟尿液中投加活性炭，以探究 OCBPs的吸附去除情况

(电化学处理的工艺条件采用通过工艺优化确定的最佳条件)。取若干份电化学氧化处理后的模拟尿

液，每份 100 mL，分别加入到 250 mL棕色具塞锥形瓶中，投加定量活性炭后放置在恒温振荡器上

25 ℃、150 r·min−1 摇匀，定时采样分析。吸附量和去除率依次按式 (2)和式 (3)进行计算。

qei =
(C0i−Cei)V

m
(2)

ηe =
(C0i−Cei)

C0i
×100% (3)

式中：qei 为活性炭对成分 i的平衡吸附量，mg·g−1；ηe 为去除率，%；C0i 为成分 i的初始质量浓

度，mg·L−1；Cei 为成分 i的平衡质量浓度，mg·L−1；V为溶液体积，L；m为活性炭质量，g。 

1.3    检测分析方法

总有机碳 (TOC)、氨氮、氯离子采用标准方法测定 [23]。游离氯、总氯采用 N,N-二乙基-对苯二

胺 (DPD)/KI分光光度法测定，DPD试剂采用WTW试剂套装 (00599，WTW，德国)。

ClO−3 ClO−4

由于尿液中基本不含溴，因此，有机、无机 DBPs均不考虑含溴物质，重点研究代表性的有

机、无机氯代消毒副产物 (OCBPs、 ICBPs)。其中，OCBPs包括三氯甲烷 (TCM)、一氯乙酸

(MCAA)、二氯乙酸 (DCAA)及三氯乙酸 (TCAA)，均采用气相色谱法 [24] 进行检测，气相色谱仪

(Trace 1 300，赛默飞，美国)配套的色谱柱型号为 TR-FFAP，检测器为电子捕获检测器 (ECD)。具

体方法为：水样经过酸化、盐析后用甲基叔丁基醚萃取，取 1 mL萃取液经过无水硫酸钠脱水后直

接进行 TCM检测。另取 2 mL萃取液经酸化甲醇衍生化后，经饱和碳酸氢钠溶液洗涤、无水硫酸

钠脱水后进行上述 3种氯乙酸 (CAAs)的检测。ICBPs包括 和 ，采用离子色谱仪 (ICS-5000，
戴安，美国 )测定，配套的色谱柱型号为 IonPac  AS23，淋洗液为 15  mmol·L−1 和 90  mmol·L−1

NaOH溶液。 

2    结果与讨论
 

2.1    氨氮去除与有机物降解

图 1为氨氮、TOC质量浓度随时间的变化情况。如图 1(a)所示，氨氮浓度呈先升高后降低的

变化趋势。这是因为电化学处理前模拟尿液中的氨氮来源于 NH4Cl，开始电解后，溶液中的 Cl−被
 

图 1    电化学氧化模拟尿液时氨氮去除和 TOC 降解情况

NH+4Fig. 1     -N removal and TOC degradation during galvanostatic electrolysis of SU
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电化学氧化为游离氯，尿素与游离氯发生氯代、水解反应，部分转化为 [25]，其与溶液中原有的

累加导致了氨氮浓度的升高。当电流密度分别为 25、50、100 mA·cm−2 时，氨氮的峰值质量浓

度分别为 515.0、454.0、361.5 mg·L−1，表现为随电流密度升高而降低的趋势。这是因为氨氮浓度同

时受 生成和转化的影响。游离氯优先与尿素反应生成 ，其次与 反应“催化”其转化、去

除。当电流密度较低时，产生的游离氯较少，用于“催化” 去除的部分也较少，因此， 累加

效应更明显；当电流密度升高时，游离氯产量增加，其“催化” 转化的比例增加，导致 累加

量减少。氨氮的浓度在尿素完全分解时达到峰值，继续电解，游离氯全部参与 去除反应，导致

氨氮浓度快速降低，在比电量达到 40 Ah·L−1 时降低到检测限以下。

NO−3

在反应初期，游离氯与尿素、氨氮反应形成含氯络合物 (即络合氯)，导致游离氯的质量浓度

升高不明显，而络合氯的质量浓度快速升高。络合氯不稳定，通过水解、歧化等反应分解为

CO2、N2、 等产物，同时游离氯被还原为 Cl−。在上述过程中，Cl−通过先被氧化、后被还原，

在价态不变的情况下促使有机物、氨氮去除，起到了类似于催化剂的作用。当氨氮被完全降解

后，其与游离氯反应生成络合氯的反应结束，游离氯开始析出，导致在氨氮被完全去除的同时出

现游离氯浓度由基本不变到快速升高的转折点，该过程与在高氮废水中加入氯气进行脱氮处理的

原理相同 (简称为“折点加氯法” [26])，上述转折点即为“氯化折点”。由图 1(a)可知，达到折点时所消

耗的比电量与电流密度无关。

如图 1(b)所示，在电流密度为 25、50、100 mA·cm−2 时，溶液中 TOC的质量浓度呈连续降低

的变化趋势，在折点时，TOC的去除率分别为 88.0%、88.0%、74.8%。继续电解，在比电量达到 50
Ah·L−1 时，TOC的去除率趋于稳定，分别为 89.2%、92.5%、88.4%。经过进一步分析发现：TOC去

除率与电解时间呈线性关系 (图 1(c))，说明当采用恒流模式进行电解时，矿化速率保持不变，即

TOC降解近似零级反应。其原因为：电化学氧化尿液时，虽然通过直接电极反应和通过游离氯为

媒介的间接氧化对有机物降解均有贡献，但间接氧化起主要作用 [13]。在氯“催化”反应中 [27]，阳极

析氯是限速步骤。由于 Ti/RuOx-IrOx 具有良好

的析氯活性和选择性，在电流密度25~100 mA·cm−2

时，在阳极产生的游离氯浓度随电流密度线性

增加。在电流恒定而且有机物过量时，游离氯

的生成速率不变，使得 TOC降解也近似匀

速，表现为零级反应。MINEO等采用铂铱电

极电化学氧化尿液废水进行脱氮研究时也发现

了类似的变化规律[28]。 

2.2    微生物灭活

如图 2所示，未电化学处理的模拟尿液，

按标准方法培养后菌落总数达到 2×105 CFU·mL−1，

说明由于尿液中含有丰富的营养物质而且具有

良好的生物相容性，排入环境后其中的微生物

会大量繁殖。如果尿液被大肠杆菌、血吸虫卵

等病原体污染就会造成传播腹泻、血吸虫等疾

病的风险 [29]。在电流密度为 100 mA·cm−2 时，

通过 1 h的电化学处理后，模拟尿液中总氯 (包
括游离氯和络合氯)的质量浓度达到 115.0 mg·L−1，

采用同样的方法检测，未发现微生物滋生，这

 

图 2    经过和未经过电化学氧化处理的

尿液中菌落的生长情况

Fig. 2    Microbial strains growth in SU with and without
electrochemical oxidation
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是因为游离氯、络合氯均具有高效、广谱的杀菌效果。MINEO等 [30] 的研究结果表明，当溶液中总

氯的质量浓度保持在 20 mg·L−1 以上时，能够使微生物彻底灭活。在折点时，尿液中总氯的质量浓

度达到 284.5 mg·L−1，能够达到可靠灭菌的效果。 

2.3    析氯和氯元素转化规律

图 3为电化学氧化处理模拟尿液过程中阳

极析氯和氯元素的转化情况，图 4为根据析氯

和氯元素转化规律得出的氯“催化”尿素、氨氮

降解以及 OCBPs、 ICBPs生成、转化的历程。

根据体系中发生的主要反应，可将反应历程大

致分为 3个阶段。

NH+4

NH+4

第 1阶段 (比电量为 0~40 Ah·L−1)，被电化

学氧化的 Cl−生成了游离氯，后者分别与尿

素、 发生氯代和氯胺化反应，通过氯代 (氯
胺化 )、水解、歧化系列反应，实现了尿素的

矿化和 的去除 [27]。在本阶段，溶液中氯元

素的主要存在形式仍然是 Cl−。这是因为：虽

然 Cl−在阳极被电化学氧化生成了游离氯，但

NH+4

NH+4

ClO−3

ClO−4 ClO−3 ClO−4

ClO−3 ClO−4

其与尿素、 反应，又被还原为 Cl−。溶液中

络合氯的浓度有所升高，在比电量为 40 Ah·L−1

时，其含有的氯元素质量占溶液中全部氯元素

质量的 11.0%。这是因为络合氯是尿素、氨氮

降解过程的中间产物，在分解为小分子产物前

有一定的积累。OCBPs总浓度保持在较低水

平，这是因为大部分 OCBPs是活性前驱体与

游离氯反应的产物 [31]。本阶段游离氯更容易与

浓度高、易分解的尿素、 等小分子反应，

而这些物质并不是 OCBPs的活性前驱体，因

此，产生的 OCBPs较少。在比电量为 40 Ah·L−1

时，在溶液中检测到微量的 (其含有的氯

元素质量占溶液中全部氯元素质量的 1.5%)、
未检测到 。其原因为： 和 是游离

氯被电化学氧化的产物。在折点之前，溶液中

游离氯的浓度较低，导致其与电极接触进而被

氧化为 、 的部分较少[14]。

第 2阶段 (比电量为 40~60 Ah·L−1)，随着

ClO−3

尿素、氨氮完全降解，游离氯不再被还原为 Cl−，导致析氯成为本阶段的主要反应。在比电量为 50
Ah·L−1 时，游离氯的质量浓度达到峰值 (图 1(a))，其对溶液中全部氯元素的质量占比为 68.1%。随

着游离氯浓度升高，其与尿酸、肌酸等成分的接触增加，这些大分子有机酸具有较高的 OCBPs生
成势 [16,32]，与游离氯反应产生了大量的 TCM以及 CAAs类物质。在比电量为 70 Ah·L−1 时，TCM、

MCAA、DCAA、TCAA的质量浓度之和达到峰值，此时上述 4种物质含有的氯元素的质量之和占

溶液中全部氯元素质量的 6.0%。溶液中 的质量浓度开始增加，在比电量为 60 Ah·L−1 时，其含

 

图 3    尿液电解过程中析氯和氯元素转化情况

(电流密度：100 mA·cm−2)
Fig. 3    Chlorine evolution and conversion during galvanostatic

electrolysis of SU (current density: 100 mA·cm−2)

 

NH+4图 4    阳极析氯“催化” 转化、有机物降解

与 DBPs 生成机理

Fig. 4    Mechanisms for chlorine-mediated ammonia nitrogen
conversion, organics degradation as well as DBPs

generation during SU electrolysis
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ClO−3 ClO−3

有的氯元素质量达到氯元素总质量的 26.4%。出现上述现象的原因为：Ti/RuOx-IrOx 电极能够将游

离氯电化学氧化为 ，随着溶液中游离氯浓度的升高，有更多的游离氯被氧化为 。

ClO−3
ClO−3

ClO−3
ClO−4

ClO−3 ClO−4

第 3阶段 (比电量>60 Ah·L−1)，溶液中游离氯的质量浓度达到峰值后快速降低，而 的质量

浓度随之升高。上述现象说明溶液中发生的主要反应为游离氯被氧化，生成了 。当比电量为

80 Ah·L−1 时， 中含有的氯元素质量占溶液中全部氯元素质量的 58.2%，仅检测到微量的

(其含有的氯元素质量占溶液中全部氯元素质量的 0.3%)。这是由于 Ti/RuOx-IrOx 为活性电极，

氧化能力较弱 [12]，难以将 进一步氧化为 。TCM、MCAA、DCAA、TCAA含有的氯元素质

量之和有所减少，其主要原因是 TCM的挥发以及 DCAA、TCAA的电化学脱氯作用[32]。 

2.4    OCBPs 生成的控制

NH+4

1) OCBPs的质量浓度随电解时间的变化情

况。如图 5所示，在电流密度为 100 mA·cm−2

时，TCM、MCAA、DCAA及 TCAA的质量浓

度均在折点时出现突变，呈显著升高的趋势，

说明 OCBPs的生成与游离氯浓度密切相关 [29]。

在折点之前，游离氯被尿素、 氯代反应消

耗，其在溶液中的浓度保持在较低水平，从而

抑制了 OCBPs的产生；在折点之后，游离氯

浓度快速升高并与尿酸、肌酸等大分子充分反

应，生成大量 TCM、CAAs等 OCBPs成分[33-34]。

其中，TCM的质量浓度在比电量为 50 Ah·L−1

时达到峰值，由折点时的 3.17 mg·L−1 升高到

14.73 mg·L−1；此后，TCM的质量浓度持续降

低。吹脱实验 (不电解 )结果表明，导致 TCM
质量浓度降低的主要原因是该物质的挥发作用。DCAA是 3种 CAAs中的主要成分，其质量浓度在

折点时为 67.08 mg·L−1，在比电量为 70 Ah·L−1 时达到最大值，为 352.19 mg·L−1。MCAA与 TCAA的

质量浓度接近，在比电量为 70  Ah·L−1 时分别为 36.95  mg·L−1 和 40.13  mg·L−1。此后继续电解，

DCAA、TCAA浓度有缓慢下降趋势，而 MCAA的浓度略有增加。这是因为：DCAA、TCAA可以

在阴极发生脱氯反应，转化为MCAA，但MCAA不能被电化学分解[32]。

对比类似的研究，在折点时，电化学处理后的模拟尿液中 TCM和 CAAs的质量浓度为电化学

处理厕所废水中相应成分的 5~10倍 [16]。出现这种情况的原因是：厕所废水中的有机物被冲洗水稀

释，导致 TCM与 CAAs的前驱体浓度降低，从而减少了 TCM和 CAAs的生成量。如果采用相同的

倍数对电化学氧化处理的模拟尿液进行稀释，其 TCM和 CAAs的质量浓度与电化学氧化厕所废水

中相应成分的质量浓度相当。

2)电流密度对 OCBPs浓度的影响。如图 6所示，当电流密度分别为 25、50、100 mA·cm−2 时，

在折点之前，TCM的浓度受电流密度的影响不明显，均保持在较低水平 (图 6(a))。其原因是：

TCM的生成速率主要受游离氯浓度的影响 [31]，在折点之前，无论电流密度高低，溶液中游离氯的

浓度均比较低，因此，TCM的生成速率也比较低。在折点之后，溶液中 TCM的浓度随电流密度提

高而增加。这是因为，影响 TCM浓度的因素包括 2方面：一是游离氯与前驱体反应生成 TCM，导

致其浓度升高；二是 TCM在 N2、CO2 等气体产物的吹脱作用下出现挥发，导致其浓度降低。当比

电量相同时，电流密度较低时吹脱时间较长，导致 TCM挥发、减少的作用更加突出。

对于非挥发性的 CAAs类物质，MCAA的质量浓度在电解过程中呈连续上升的趋势，尤其是

 

图 5    OCBPs 浓度随电解时间的变化情况

(电流密度：100 mA·cm−2)
Fig. 5    Concentration changes of OCBPs during galvanostatic

electrolysis of SU (current density: 100 mA·cm−2)
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NH+4

在折点之前，游离氯浓度较低的情况下，其质量浓度仍然连续升高。这说明 MCAA不仅是前驱体

与游离氯反应的产物，也是氯代尿素、氯胺降解的副产物，其生成机理与 DCAA、TCAA的生成机

理有差异 [33]。MCAA的质量浓度在整个电解过程中随电流密度的提高而减小 (图 6(b))，其原因是电

流密度较大时尿素与 降解更快，导致MCAA的积累量较少。

DCAA与 TCAA质量浓度的变化规律类似 (图 6(c)、图 6(d))。在折点之前，受电流密度影响不

大，其质量浓度均保持在较低水平，说明 DCAA和 TCAA的生成速率主要受游离氯浓度的影响 [31]。

在折点之后，DCAA、TCAA的质量浓度均随电流密度提高而减少。这是因为 DCAA和 TCAA能够

在阴极发生电化学还原脱氯反应，而且电流密度越高，反应速度越快 [32]。在折点时，DCAA、

TCAA的浓度受游离氯浓度升高、电化学脱氯的共同影响，随电流密度变化的规律有所不同，当

电流密度为 25、50、100 mA·cm−2 时，DCAA的质量浓度分别为 88.96、80.72、67.08 mg·L−1，TCAA
的质量浓度分别为 5.28、7.30、8.13 mg·L−1，说明采用较高的电流密度有利于减少折点时溶液中

DCAA和 TCAA的总量。 

2.5    活性炭吸附 OCBPs 的效果

如图 7所示，当投加活性炭的质量为 0.6~3.0 g时，TCM、MCAA、DCAA及 TCAA均在投加活

性炭 3 h后达到吸附平衡。在投加活性炭前，上述 4种成分在溶液中的质量浓度分别为 3.48、13.55、
67.08、 8.13  mg·L−1，当加炭量为 1.2 g时，该 4种成分的去除率分别为 75.2%、 19.9%、 48.8%、

85.6%；当活性炭投加量增加到 3.0 g时，其去除率分别增加到 79.6%、36.9%、71.6%、96.5%。上述

 

图 6    OCBPs 浓度随电流密度的变化情况

Fig. 6    Concentration changes of OCBPs during galvanostatic electrolysis of SU at different current density

 

   第 9 期 王飞等：电化学氧化对尿液处理过程中消毒副产物的生成控制和去除 2979    



结果表明，活性炭对主要污染物 DCAA、TCAA具有较好的吸附效果。优先吸附 TCAA，其次为

DCAA。上述结果与叶必雄等的研究结果一致 [35]。出现这种现象的原因是，活性炭为非极性吸附

剂，易吸附弱极性成分。在 CAAs分子中，氯原子的强吸电子效应使乙酸根的负电荷得到分散，

导致其极性减弱，由于引入的氯原子越多，该物质的极性越弱，因此，TCAA比 DCAA更容易被

活性炭吸附[36]。

图 8为 DCAA、TCAA的吸附等温线。如图 8所示，当活性炭的投加量为 0.6~3.0 g时，DCAA
的平衡浓度 ceD 为 19.03~50.00 mg·L−1，其平衡吸附量 qeD 为 1.60~2.85 mg·g−1(图 8(a))；TCAA的平衡

浓度 ceT 为 0.29~3.88 mg·L−1，其平衡吸附量 qeT 为 0.26~0.71 mg·g−1(图 8(c))。上述结果表明，在电化

学处理的模拟尿液中，DCAA的平衡吸附量高于 TCAA，这与 DCAA、TCAA单组分吸附实验的结

果不同 [37]。出现这种现象的原因是，在电化学处理后的模拟尿液中存在多种有机成分，这些成分

同时被吸附时会对活性位点产生竞争效应，导致各种组分的平衡吸附量均低于单组分吸附过程。

沈忠等 [38] 的研究结果表明，对于多组分吸附的情况，每种组分的平衡吸附量近似与其平衡浓度成

正比，亦即平衡浓度越高，该组分的平衡吸附量越大。在电化学处理的模拟尿液中，DCAA的平

衡浓度为 TCAA的数十倍，导致 DCAA的平衡吸附量也高于 TCAA。

采用 Langmuir、Freundlich等模型对 DCAA、TCAA的吸附特性进行分析，均未取得很好的拟

合结果 (图 8(b)、图 8(d))。其原因同样为多种吸附质互相干扰，导致各组分的吸附特性偏离了该物

质的单组分等温吸附规律。 

 

图 7    TCM、MCAA、DCAA、TCAA 吸附去除率 (电流密度：100 mA·cm−2)
Fig. 7    Removal efficiency of TCM, MCAA, DCAA and TCAA by activated carbon (current density: 100 mA·cm−2)
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3    结论

1)采用 Ti/RuOx-IrOx 电极电化学氧化模拟尿液，在折点之前，阳极产生的游离氯优先与尿素、

氨氮等小分子反应，阻止了游离氯与 OCBPs的前驱体接触 (生成 OCBPs)以及其被进一步电化学氧

化 (生成 ICBPs)，从而抑制了 OCBPs、ICBPs的形成；在折点之后，小分子被完全降解，对游离氯

的竞争反应结束，导致其浓度快速升高，OCBPs、ICBPs的浓度也随之升高。

2)通过优化工艺能够有效减少电化学氧化处理的尿液中残留的 DBPs。优化后的工艺条件为：

电流密度为 100 mA·cm−2，处理时间为 4 h(在折点时结束电解 )。此时尿液中的氨氮完全去除、

TOC去除率为 74.8%、微生物完全灭活，残留的主要 DBPs成分为 OCBPs，其浓度约为峰值浓度的

20%，基本不含 ICBPs。
3)活性炭对电化学氧化处理后尿液中残留的 OCBPs具有较好的吸附效果。在加炭量为 30 g·L−1

时，OCBPs中主要成分 DCAA、TCAA的去除率分别为 71.6%、96.5%，这为减少电化学处理的尿

液中残留的 DBPs、控制排放风险提供了可行的方案。
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Abstract     Reduction  and  removal  of  disinfection  by-products  (DBPs)  residues  in  the  effluents  of
electrochemical  oxidation  of  urine  are  the  key  points  to  eliminate  the  potential  risk  of  this  technique.  In  this
study, the experiments on electrochemical oxidation of urine were conducted to regulation and control of DBPs
production  and  their  post-treatment.  The  results  demonstrated  at  the  current  density  of  25~100  mA·cm−2  and
power consumption of 40 Ah·L−1,  the inflection point  of free chlorine concentration from almost invariable to
rapid  increase  (i.e.,  the  chlorination  breakpoint)  occurred  when  treating  synthetic  urine  (SU).  Before  the
breakpoint,  the  competitive  inhibition  occurred  between  the  ammonia  ions  and  urea  chlorination  reaction  and
free chlorine, the concentration of produced DBPs kept at relative low level. After breakpoint, the concentrations
of  organic  chlorination  by-products  (OCBPs)  increased  rapidly  to  the  peak  value.  Thereafter,  OCBPs
concentrations  declined  slightly,  but  most  free  chlorine  transformed  into  inorganic  chlorination  by-products
(ICBPs)  with  the  main  species  of  chlorate.  Overall,  at  higher  current  density,  electrolysis  at  the  end  of
chlorination breakpoint could control DBPs production at low level, completely remove ammonia nitrogen and
inactivate  microorganisms.  The residues of  DBPs in  urine subjected to  electrochemical  oxidation were further
post-treated  by  adsorption.  The  results  showed  that  at  the  activated  carbon  dosage  of  30  g·L−1,  the  removal
efficiencies  of  the major  DBPs dichloroacetic  acid (DCAA) and trichloroacetic  acid (TCAA) were 71.6% and
96.5%,  respectively.  Therefore,  electrolysis  process  optimization  coupled  with  the  activated  carbon  post-
treatment can effectively reduce the DBPs residues in urine treated by electrochemical oxidation.
Keywords    electrochemical oxidation; urine; disinfection by-products (DBPs); production control; removal
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