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摘要：使用热重分析仪和固定床反应器研究了市政污泥与花生壳混合物的热解特性、协同效应和产物分布.结果表明，市政污泥/花生壳共热解过程中

存在显著的协同作用，主要发生在挥发分析出阶段，协同效应加速了混合物的热解.转化率 α小于 0.7时，表观活化能随污泥质量比(SMR)的增加而不断降

低；当 α大于 0.7时，表观活化能随 SMR的增加而急剧升高.气体产率随热解温度的增大而增加，但液体和固体产率显著降低，升高热解温度可促进 H2和

CH4的产生.产物产率和协同效应受 SMR的影响较大，且当 SMR为 40wt.%时共热解协同效应最剧烈. 
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Investigation of synergistic pyrolysis effects and product distribution from Co-Pyrolysis of municipal sludge and peanut shells. 

GUO Shi-peng1, WANG Yun-gang1*, BAI Yan-yuan1, XIU Hao-ran1, ZOU Li1, LI Fei-xiang2, ZHAO Qin-xin1 (1.Key Laboratory of 

Thermo-Fluid Science and Engineering, Ministry of Education, Xi'an Jiaotong University, Xi’an 710049, China；2.Hubei Special 

Equipment Inspection and Testing Institute, Wuhan 430077, China). China Environmental Science, 2025,45(4)：2016~2027 

Abstract：The co-pyrolysis of biomass/sewage sludge was demonstrated to facilitate efficient resource utilization, harmless treatment, 

and sludge volume reduction. Due to the complexity of co-pyrolysis reactions, it was deemed essential that the thermodynamic 

properties and product distribution of this process be systematically evaluated. The pyrolysis characteristics, synergistic effects, and 

product distribution of municipal sludge-peanut shell mixtures were investigated using thermogravimetric analysis and a fixed-bed 

reactor. It was observed that significant synergistic interactions were exhibited during municipal sludge/peanut shell co-pyrolysis, 

primarily during the volatile release stage, where the synergistic effect was found to accelerate mixture pyrolysis. When the 

conversion rate (α) was below 0.7, the apparent activation energy was progressively reduced with increasing sludge mass ratio 

(SMR). Conversely, when α exceeded 0.7, the apparent activation energy sharply increased with higher SMR. The gas yield was 

enhanced with elevated pyrolysis temperatures, while liquid and solid yields were significantly diminished. Elevated temperatures 

were also shown to promote H2 and CH4 generation. Product yields and synergistic effects were strongly influenced by SMR, with 

the most pronounced co-pyrolysis synergy observed at an SMR of 40wt.%. 
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随着城镇化的快速发展，市政污泥(MS）产量逐

年递增
[1]

，我国 2023年市政污泥产量超 5500万 t，城

市处理率虽超 97%，但农村不足 30%，形势严峻
[2]

。污

泥含 40wt。%以上有害物质，如病毒、细菌、有毒有

机物与重金属等，处置不当会污染土壤、水和空气，

引发社会问题
[3]

。干燥污泥含 5wt。%~10wt。%水、

2wt。%~17wt。%脂肪、 10wt。%~21wt。%蛋白质、

15wt。%~30wt。%碳水化合物及 30wt。%~50wt。%无机

物，具潜在能源价值，可用于制氢
[4-5]

。 

填埋、焚烧、堆肥以及建材利用是我国污水污

泥处理的主要手段，然而这些方法可能会造成严重

的环境污染或需要较高的处理成本
[6]

。例如填埋并

未达到无害化和稳定化的污泥处理标准，可能会造

成二次污染；高氮含量的污泥在燃烧过程中也会释

放大量的氮氧化物，增加了尾气处理成本
[7]

。热解可

以将污泥转化为高附加值的燃气、生物油和焦炭，

同时消灭了病毒和虫卵并避免了有毒有机物的生

成，被认为是解决上述问题的有效手段
[8-9]

。然而，高

水分和灰分含量的污泥单独热解产生的燃料品质

较差，热解气体产物中高百分比的 CO2 导致气体热 
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值较低，污泥的高水分含量降低了生物油的品质，并

且高灰分含量也造成固体焦炭的品质较差
[10-11]

。 

考虑到污泥的高水分和高灰分含量，将生物质

与污泥共热解是改善污泥热解产物品质并提高污

泥能量利用率的有效手段。生物质与污泥共热解可

提高裂解气的产量及品质(具有相对高的 CO 和 H2

含量）。另外，污泥热解产生的生物油中含有较高的含

氮和含硫化合物，若直接利用这些生物油会产生大

量 NOx以及 SOx污染气体，将木质纤维素类生物质

与污泥共热解可以缓解这一问题，同时也可以提高

生物油的热值
[12]

。据 Wang 等
[13]
的报道，共热解也有

助于降低热解反应能耗，因为生物质与污泥共热解

所需的热量显著低于生物质或污泥的单独热解。相

反地，污泥的掺入也会降低生物质热解产物的品质，

这不利于生物质这类洁净能源的高效转化与高值

化利用。因此，有关污泥与生物质共热解掺混比例、

产物产率以及协同效应的研究一直备受研究者的

青睐。 

Liu 等
[14]
认为共热解协同交互作用是由生物质

中的自由基和污水污泥中的金属元素造成的 。 

Alvarez 等
[15]
利用锥形喷射床反应器开展了污水污

泥与木质纤维素生物质的连续快速热解测试，证明

了共热解过程中污泥与生物质之间的协同效应促

进了气体和生物油的产生。王定美等
[16]
发现共热解

在生物炭转化、碳氮元素转化和元素组织形式方面

存在协同效应。Peng 等
[17]
探讨了工业污泥和稻秆共

热解的协同耦合机制以及共热解生物炭的表面官

能团和孔隙结构特征，还研究了重金属的固化特性，

发现生物质成分在共热解系统中提供了能量、固化

了重金属并改善了产品质量。Dai等
[18]
也证明了共热

解有助于提高污泥炭的吸附性能，由于碱及碱土金

属的催化活性。然而，Zhu 等
[19]
通过热重测试表明污

水污泥与松木屑的共热解过程并不存在明显的协

同效应。由此可见，由于共热解实验受到热解温度、

原料类型、反应器以及测量精度等的影响，生物质与

污泥共热解过程中是否存在协同性仍是一个不统

一的结论。 

本研究旨在将污泥与生物质转化为高附加值

的能源产品，寻求一种经济可靠的固体废弃物处置

方案。首先，采用热重分析仪测试了污泥与生物质混

合物共热解过程的热失重特征，进而探究污泥与生

物质之间共热解的协同效应。随后，一种积分等转换

法被用于评估污泥与生物质共热解的热动力学参

数。最后，采用固定床反应器探究了温度、污泥/生物

质质量比等参数对污泥与生物质共热解三态(气/液/

固）产物产率的影响。 

1  材料与方法 

1.1  实验样品 

在本研究中，花生壳(PS）与市政污泥分别来自

于某花生种植基地(中国，江苏）和烟台市污水处理厂

(中国，山东）。两种样品均被放置于 105℃的鼓风干燥

箱(DHG-9070A，精宏，上海）中 12h，以除去样品中多

余的水分。随后，将这两种原料进行粉碎处理并选取

粒径为 0。074~0。15mm 的颗粒作为实验样品。此外，

将这两种样品按照一定的比例(花生壳:市政污泥= 

8:2，6:4，4:6，2:8）进行混合制备混合样品，并分别命名

为 PS8MS2，PS6MS4，PS4MS6和 PS2MS8。 

表 1  花生壳和市政污泥的基础属性 

Table 1  Basic properties of peanut shell and municipal sludge 

项目 样品 PS MS 

水分 1.33 1.23 

灰分 14.13 44.66 

挥发分 65.43 50.44 

工业分析 

(wt.%)a 

固定碳 19.11 3.67 

碳 43.10 25.49 

氢 5.44 3.96 

氧 35.19 20.72 

氮 0.71 3.69 

硫 0.10 0.25 

元素分析 

(wt.%)b 

低位发热量 (MJ/kg) 16.36 10.46 

注:a干燥基；b干燥无灰基. 

利用工业分析仪 (5E-MAG6700，开元 ，中国 ， 

GB/T 212-2008
[20]

）、元素分析仪 (vario EL cube， 

Elementar，德国，GB/T 214-2007
[21]

）以及氧弹量热计

(C200，IKA，德国，GB/T 213-2008
[22]

）分别对花生壳

和市政污泥的基础成分进行了测试。表 1 展示了这

两种燃料的基础特性。花生壳和市政污泥均是高挥

发分、高氧含量的燃料，都具有较好的热解特性。花

生壳的挥发分和固定碳含量均显著高于市政污泥，

同时花生壳的灰分含量远低于市政污泥。这表明花

生壳的热解过程比市政污泥会产生更多的合成气

和焦油产物，而且由于花生壳的固定碳及碳含量远

高于市政污泥，花生壳热解产生的固体焦炭也更多
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且品质更好，而市政污泥热解产生的固体产物中含

有大量的灰分。另外，由于市政污泥相对低的固定碳

含量和相对高的灰分含量，导致其低位发热量显著

低于花生壳。 

1.2  热重测试 

采用同步热分析仪(STA 449F3，Netzsch，德国）

对样品在热解过程中的质量损失进行测试，该设备

的测重精度为 10
-7

g。对于每组实验，将样品的质量控

制在(10±2）mg。实验样品分别以 10，20，30 和 40 /℃  

min 的升温速率由室温加热至 800 。℃实验测试气氛

为氮气，且其体积流量为 100mL/min。此外，实验过程

中也持续通入体积流量为 50mL/min 的氮气作为天

平的保护气氛。 

1.3  热解实验装置 

一个具有两段加热的固定床反应装置(图 1）被

用于测试样品热解过程中的产物分布及气体组分。

该系统由氮气瓶、电加热炉、温度控制单元、石英

反应器(长 800mm，内径 60mm）、多孔石英篮、冷凝

单元、气体过滤和干燥单元以及气相色谱仪组成。 

 

图 1  固定床反应器 

Fig.1  Fixed-bed reactor 

首先，以 20 /min℃ 的升温速率将石英反应器由

室温加热至目标温度(400，500，600，700 和 800 ），℃ 同

时向石英反应器中持续通入流量为 200mL/min 的

N2 以排除反应器中的空气。然后，待温度达到目标值

后快速将装有(1±0。01）g 样品的石英篮放置于石英

反应器的反应区域，并开始气体采集。当热解过程进

行 20min 后关闭电加热炉并停止气体采集，随后石

英篮在氮气氛围下被冷却至室温。热解反应过程中，

热解气首先通过冷凝单元除去可冷凝的焦油和水，

然后不冷凝气体通过气体过滤及干燥单元进行净

化和干燥处理。采用集气袋对热解气进行采集，并使

用气相色谱仪(GC9790 ，Ⅱ福立，中国）对气体的组分

(CO、CO2、H2、CH4、C2Hm(C2H4 和 C2H6））及对

应的浓度进行测量。根据所测气体的组分和浓度，以

N2 为基准气体来估算其他气体的产率，并根据式(1）

来估算气体的低热值 LHV(MJ/m
3
）
[23]

。 

 
4 2

2

LHV CO 12.64 CH 35.88 H 10.79

C H 61.90
m

= × + × + × +

×

 (1） 

式中: CO、CH4、H2和 C2Hm分别为热解气体的体

积百分比。 

热解反应结束后，固体残余物被收集并测重。液

相组分包括冷凝的焦油和水的产率基于质量平衡

通过差减法来获得。针对每种热解条件，进行了 3 次

重复试验以确保实验的可重复性。 

1.4  综合热解指数 

为了进一步评估花生壳、市政污泥及其混合物

的热解特性 ，计算了每个样品的综合热解指数

(D，wt。%
2
/(°C

3
·min

2
））。综合热解指数用于表征样品热

解反应的难度，该指数较高表示物质更容易热解，反

之亦然
[24]

。综合热解指数可以通过公式(2）确定: 

 max mean

i max 1 2

DTG DTG M
D

TT T

∞

=
Δ

 (2） 

式中:DTGmax和 DTGmean分别是质量损失速率的最

大值和平均值，wt。%/min；M∞是热解过程中的总质量

损失，wt。%；Ti是初始温度，°C；Tmax是对应于最大质量

损失速率的温度，°C；∆T1/2是 DTG曲线上当 DTG等

于 1/2DTGmax时，两点间的温度差。 

1.5  协同效应计算 

为了探讨花生壳与市政污泥共热解过程中是

否存在交互作用，并为了基于同一基准比较交互作

用程度差异，提出了一个协同效应指数(SEI），其计算

公式如下所示: 

 
t PS MS

(1 SMR) SMRY Y Y= ⋅ − + ⋅  (3） 

 e t

e

SEI 100%
Y Y

Y

−

= ×  (4） 

式中:Yt 是假设花生壳和市政污泥共热解过程中不

存在协同效应的理论值(包括热重测试中的热失重

和固定床测试中的热解产物产率）；YPS和 YMS分别是

花生壳和市政污泥在热解过程中的实验值；SMR 是
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混合物中污泥的质量比，wt。%；Ye是花生壳/市政污泥

混合物在热解过程中的实验值。SEI值大于零表明花

生壳与市政污泥之间存在促进协同作用，等于零表

明没有协同作用，小于零表明存在抑制协同作用，其

绝对值越大表明协同作用越强烈。 

1.6  热动力学分析 

等转化无模型方法避免了反应模型的假设和

确定，这大大减少了工作量，并且可以得到表观活化

能(Eα）随转化率(α）的变化。因此，采用了一种优化的

积分等转化方法(Kissinger-Akahira-Sunose 方法）来

估算 Eα。Kissinger-Akahira-Sunose方程描述如下: 

 
2

, ,

ln Const
i

i i

E

T RT

α

α α

β⎛ ⎞
= −( )( )

⎝ ⎠

 (5） 

式中:βi是第 i 个温度程序下的升温速率，°C/min；Tα,i

是在第 i个温度程序下达到转化率 α的温度，K；Eα是

在转化率 α 时的表观活化能，kJ/mol；R 是气体常数，

其值为 8。314J/(mol·K）。α是转化率，其计算方式如下: 

 0

0

t
m m

m m

α

∞

−

=

−

 (6） 

式中:m0是样品的初始质量，g；mt是时间 t 时的样品

质量，g；m∞是热解后的残留质量，g。 

2  结果与讨论 

2.1  花生壳和市政污泥的单独热解 

图 2(a）和(b）分别显示了花生壳和市政污泥在

10 /min℃ 的升温速率下的热解过程中得到的 TG 和

DTG 曲线。值得注意的是，DTG 曲线是通过对 TG 曲

线进行时间微分得到的图 2(a）表明花生壳的热解过

程可分为三个阶段，阶段 1为干燥脱水及少量挥发分

析出阶段(30~250。06 ），℃ 并且质量损失为 8。87wt。 %，

该阶段主要发生水分的蒸发以及少量半纤维素的热

分解。阶段 2为挥发分析出阶段(250。06~ 385。84 ），℃ 该

阶段为花生壳热解的主要失重阶段且质量损失为

46。26wt。%。此阶段中大量半纤维素、纤维素以及木质

素等有机物发生热解并产生热解可燃气、生物油和

固体焦炭，TG 曲线在短时间内快速下降，同时质量损

失速率呈现出先升高后降低的趋势。阶段 3为炭化阶

段(385。84~800 ），℃ 主要进行木质素以及高分子碳水

化合物的热解，以及焦炭的缩聚反应，此外，也伴随有

挥发分的二次裂解，该阶段的质量损失为 12。00wt。%。

对于花生壳的热解，半纤维素和纤维素对热解可燃气

和生物油产率的贡献较大，木质素对固体焦炭产率的

贡献较大
[25]

。不同于花生壳热解的三阶段质量损失，

由图 2(b）可以看出，由于成分相对较为复杂，市政污泥

的热解过程可分为五个阶段。 

 
(a) 10 /min℃ 时花生壳的 TG 和 DTG 曲线 

 
(b) 10 /min℃ 时市政污泥的 TG 和 DTG 曲线 

图 2  10 /min℃ 两种样品热解过程中的 TG和 DTG曲线 

Fig.2  TG and DTG curves during the pyrolysis of two 

samples at 10℃/min 

阶段 1为干燥脱水及少量挥发分析出阶段(30~ 

212。05 ），℃ 质量损失为 8。43wt。%，主要发生水分(包括

自由水、吸附水和内部水等）的蒸发及少量易分解物

质 ，如蛋白质和脂肪等的热分解 。阶段 2(212。05~ 

409。63 ，℃质量损失为 22。88wt。%）和阶段 3(409。63~ 

570。66 ，℃质量损失为 9。99wt。%）均为挥发分析出阶

段，主要发生大量蛋白质、糖类、脂肪以及碳水化合

物的热裂解以及热解产物之间的相互作用，生成大

量的可燃气体同时也产生一部分生物油。市政污泥

的热解温度区间较长主要受其复杂的化学组成和
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化学键能的影响.市政污泥中含有大量的无机盐(如

碳酸盐、硅酸盐等)和金属化合物(如铁、钙、镁等),

这些成分的热分解通常发生在较高的温度区间

(600~800℃),显著拉长了热解温度范围
[26]

.此外,市

政污泥中蛋白质、脂肪和糖类的分解涉及稳定的化

学键(如 C-N、C=O 键),这些键的键能较高(如 C-N

键为 305kJ/mol,C=O键为 745kJ/mol),进一步增加了

热解温度的需求
[27]

.相比之下,花生壳主要由木质纤

维素组成,其化学键(如 C-H、C-O 键)键能较低(约

为 410~460kJ/mol),使其热解反应能够在较低的温

度范围内快速进行
[28]

. 

阶段 4 为少量挥发分析出及炭化阶段(570.66~ 

725.59 ),℃ 主要发生较稳定物质,如盐类、高分子有机

物的热裂解以及焦炭的缩聚反应,同时也会产生一部

分芳香类物质,质量损失为 10.24wt.%.阶段 5 为炭化

阶段(725.59~800 ),℃ 该阶段温度较高,主要发生污泥

中无机组分如碳酸盐、硅酸盐的热裂解,质量损失为

1.94wt.%.花生壳和市政污泥在 10 /℃  min 的升温速

率下的热解属性由表 2 所示,可以看出市政污泥

(212.05 )℃ 的初始热解温度低于花生壳(250.06 ),℃ 这

是因为市政污泥中的蛋白质及脂肪等物质在低温下

即可发生分解.然而市政污泥(725.59 )℃ 的终止热解

温度显著高于花生壳(385.84 ),℃ 差值达到 339.75 ,℃

这是因为市政污泥中除了含有蛋白质、脂肪以及糖

类等易分解物质外,还含有大量较难分解的无机矿物

质及金属化合物等,这些组分的存在显著延长了市政

污泥的热解温度区间
[29]

.同时也观察到花生壳样品的

DTG 峰值以及平均值均显著高于市政污泥样品,这

主要与花生壳中较高的挥发分含量有关,由表 1所示.

另外 ,花生壳的综合热解指数 (6.16×10
-5

wt.%
2
/ 

(°C
3
·min

2
))也明显高于市政污泥 (0.45×10

-5
wt.%

2
/ 

(°C
3
·min

2
)),这表明花生壳具有比市政污泥更高的热

解反应活性.由于市政污泥的成分相对复杂且热解温

度区域较广,因此在进行花生壳与市政污泥共热解时

应根据热解产物的需求合理调控市政污泥的掺混质

量比以及热解温度. 

表 2  样品在 10℃/min下的热解特性参数和综合热解指数 D 

Table 2  Pyrolysis characteristic parameters and comprehensive pyrolysis index D of the samples at 10℃/min 

样品 
Ti 

( )℃  

Te 

( )℃  

Tmax 

( )℃  

Tmax2 

( )℃  

ΔT1/2 

( )℃  

DTGmax 

(wt.%/min)

DTGmax2 

(wt.%/min)

DTGmean 

(wt.%/min) 

D×10
5
 

(wt.%
2
/(°C

3
·min

2
))

PS 250.06 385.84 328.39 / 71.38 –6.18 / –0.87 6.16 

PS8MS2 239.75 705.59 328.34 673.81 74.88 –4.66 –0.74 –0.84 4.21 

PS6MS4 231.62 708.47 328.04 686.15 77.83 –4.45 –0.82 –0.77 3.52 

PS4MS6 222.36 714.41 328.35 683.32 81.61 –3.44 –1.15 –0.74 2.49 

PS2MS8 218.64 719.28 327.75 685.49 83.49 –2.74 –1.31 –0.72 1.85 

MS 212.05 725.59 314.76 696.00 221.81 –1.79 –1.53 –0.69 0.45 

 

2.2  花生壳和市政污泥的共热解 

如图 3所示,混合物的 TG和 DTG曲线处于单

独花生壳以及市政污泥样品之间,且继承了两种样

品的热解特性,表明混合物的热解过程是单独花生

壳和市政污泥热解的综合体现 .图 3(a)表明随着

SMR 的增加,混合物的总质量损失逐渐降低,这主要

与花生壳比市政污泥更高的挥发分有关.此外,添加

市政污泥后样品的热解区间明显向高温区域移动,

在 680℃附近存在较大的热失重(图 3(b)),这是因为

市政污泥的掺入增加了混合物中难分解无机盐的

组分.由表 2可以看出,随着 SMR由 20wt.%(PS8MS2)

增加至 80wt.%(PS2MS8),热解初始温度 Ti 由

239.75℃降低至 218.64 ,℃而热解终止温度 Te 则由

705.59℃增加至 719.28 ,℃表明市政污泥的加入会促

进花生壳热解的发生,但也会延迟花生壳的热解进

程.另外,随着 SMR由 20wt.%增加至 80wt.%,DTGmax

的值由 4.66降低至 2.74wt.%/min,且DTGmean的值也

由 0.84 下降至 0.72wt.%/min,这也说明了花生壳与

市政污泥共热解可以弥补市政污泥单独热解的缺

点(如气体产物产率低,热解气品质差等).表2也列出

了混合物的综合热解指数 D的计算结果,随着 SMR

由 20增加至 80wt.%,D由 4.21×10
-5

wt.%
2
/(°C

3
·min

2
)

降低至 1.85×10
-5

wt.%
2
/(°C

3
·min

2
),表明市政污泥的

掺混降低了混合物的热解反应活性.根据式 2 可知,

虽然市政污泥的添加降低了混合物的 Ti,但也显著

降低了 DTGmax、DTGmean以及 M∞的数值,最终导致
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D数值随SMR的增加而显著下降。这也与Peng等
[17]

得到的结论一致。 

 
(a) 10 /min℃ 花生壳、市政污泥及其混合物在热解过程中的 TG 曲线 

 
(b) 10 /min℃ 花生壳、市政污泥及其混合物在热解过程中的 DTG 曲线 

图 3  在 10 /min℃ 下,花生壳、市政污泥及其混合物在热解

过程中的 TG曲线(a)和 DTG曲线(b) 

Fig.3  TG curves (a) and DTG curves (b) of peanut shell, 

municipal sludge, and their mixture during the pyrolysis 

process at a heating rate of 10 /min℃  

混合物热解过程中是否存在两种单质样品之

间的协同效应一直困扰着研究人员。Dai等人
[30]
通过

实验研究证明玉米秸秆和市政污泥在共热解过程

的挥发分析出阶段存在积极的协同作用，而在炭化

阶段则存在消极的协同作用。Wang等
[13]
则认为小麦

秸秆和污泥共热解整个阶段均存在积极的协同作

用。因此，本研究引入了协同作用指数 SEI 来进一步

探究花生壳与市政污泥共热解过程中的协同作用

机制，式(3）和(4）给出了详细的 SEI计算方法。图 4展

示了 10 /min℃ 条件下混合物的质量损失 SEI 曲线，

可以看出在整个热解过程中 SEI 均为正值，表明花

生壳与市政污泥共热解整个区间均存在积极的协

同作用，这与 Jin 等
[31]
的研究结果一致。对于每个样

品，SEI 曲线均呈现出类似高斯分布的趋势，且 SEI

的数值均在 Tmax 附近达到最大值。在挥发分析出阶

段(约 300~400℃），市政污泥中的高浓度活性自由基

(如 H⋅和 OH⋅）与花生壳释放的大量芳香烃、醇类等

挥发性组分发生次级裂解和重整反应，形成协同增

强效应
[32]

。与此同时，污泥中的碱及碱土金属(AAEM，

如 Ca、Mg、K）通过降低挥发性组分和焦油的活化

能，加速了其裂解过程，这些自由基生成速率和催化

效应的叠加作用导 SEI在 Tmax附近达到峰值
[33]

。 

 

图 4  升温速率为 10 /min℃ 时花生壳/市政污泥混合物的质

量损失 SEI曲线 

Fig.4  Mass loss SEI curves during the co-pyrolysis of peanut 

shell/municipal sludge mixtures at 10 /min℃  

结合图 3 可以看出，花生壳与市政污泥共热解协

同作用主要发生在挥发分析出阶段，干燥脱水阶段以

及炭化阶段的协同效应相对较弱。有关花生壳与市政

污泥共热解协同作用的解释如下
[34-35]

:(1）市政污泥在

热解过程中会产生大量 H和-OH等活性自由基，这些

自由基会促进花生壳中芳环结构(如纤维素、木质素

等）的裂解；(2）花生壳中含有的碱及碱土金属也会促进

市政污泥中蛋白质、脂肪以及糖类物质等的热解。图 4

也表明，相同温度条件下的 SEI随着 SMR的增加呈现

出先增加后降低的趋势，且在SMR为40wt。%(花生壳6

市政污泥 4）时达到最大值。当 SMR低于 40wt。%时，随

着 SMR的增加，混合物中较多的市政污泥在热解过程

中会为花生壳提供更多的 H和-OH等活性自由基，进

一步促进了花生壳的热解。当 SMR 高于 40wt。%时，随
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着 SMR 的增加，混合物中的花生壳含量逐渐降低，导

致花生壳无法提供充足的受体接受来自市政污泥热

解产生的大量活性自由基，因此两种样品之间的交互

作用减弱 

[36]
。 

2.3  热解动力学分析 

根据公式 5，通过绘制不同升温速率条件下

1/T−
2

,
ln( )

i i
T
α

β 的散点图并进行线性拟合，然后根据

拟合直线的斜率即可计算得到表观活化能 Eα。在这

里使用了 Kissinger-Akahira-Sunose (KAS）方法来

计算活化能。KAS 方法在估算生物质与污泥共热解

表观活化能时，具有避免反应机理假设的优势，但也

存在一定的误差。其主要误差来源包括实验数据精

度、升温速率选择、复杂反应过程中的单一反应假

设偏差，以及热分析设备的热滞效应。文献[37]指出，

对于简单体系(如单一组分热解），KAS 方法的误差

通常在 5%~10%范围内；但对于复杂多相体系(如生

物质和污泥的混合物），误差可能高达 10%~15%。本

研究中进一步对比了 Flynn-Wall-Ozawa (FWO）方

法，结果表明两种方法估算的 Eα 在不同转化率 Eα

阶段的变化趋势一致，误差范围小于 10%，验证了方

法的适用性。同时，通过重复实验分析，标准偏差控制

在 ±8%，支持实验数据的可靠性。KAS 方法在估算

生物质与污泥共热解过程中的表观活化能时具有

一定的优势。其通过多升温速率下的非等温实验数

据拟合，避免了对反应模型的假设，可以较准确地描

述复杂体系中的动力学变化特性。然而，该方法对实

验数据的质量和测量精度要求较高，且无法揭示具

体的反应机理。相比之下，Flynn-Wall-Ozawa (FWO）

和 Coats-Redfern 等方法在结合反应机理分析时可

能更具优势
[38]

。未来工作中，可通过多种动力学模型

的结合，进一步验证实验结果的可靠性。在转化率

α<0。7 的阶段，活化能随污泥质量比例(SMR）的增加

而逐渐降低，与 Liu等
[39]
和Wang

[40]
等的研究结果一

致，表明污泥中活性自由基和碱及碱土金属的存在

降低了反应活化能。然而，在 α>0。7 的阶段，活化能迅

速升高可能与污泥中高灰分和无机矿物成分的热

解行为相关，这一趋势在 Zhu 等
[41]
的研究中也得到

了验证。 

本研究中主要对各样品的主要失重区间(Ti-Te）

的热动力学参数进行评估，即定义 Ti和 Te对应的转

化率 α 分别为 0 和 1。图 5 展示了花生壳的 1/T 和

2

,
ln( )

i i
T
α

β 线性拟合结果，对其他样品也进行了相同

的数据处理。所有样品的 Eα随 α的变化如图 6所示，

可以看出随着 α 的增加，花生壳的 Eα展现出持续下

降的趋势。花生壳的热解是一个阶段性反应过程，每

个阶段中发生热解的物质及数量均不相同。当温度

超过 Ti 后，花生壳样品迅速发生热解并产生大量挥

发分，由于参与热解的成分较多，导致所需要的热量

也越多，初始阶段的 Eα也相对较高。随着热解反应的

进行，样品中发生裂解的物质含量逐渐降低，因此也

造成 Eα的持续降低。即使热解反应后期较稳定物质

(苯环结构）热裂解所需的能量相对较高，但其较低的

含量也导致 Eα的逐渐降低。与花生壳的单调递减趋

势不同，市政污泥的 Eα随转化率的增加表现出先下

降后上升的趋势。α超过 0。7后 Eα的显著上升主要归

因于市政污泥中无机盐类和高分子有机物的热裂

解以及焦炭的缩聚反应(图 2(b）），这些反应均需要吸

收大量的热量。 

 

图 5  花生壳样品的 1/T和 2

,
ln( )

i i
T
α

β 拟合结果 

Fig.5  Fitting results between 1/T and ( )2

,
ln

i i
T
α

β  of the 

peanut shell sample 

另外 ，整个热解过程中市政污泥 (103。04kJ/ 

mol）的平均 Eα 被观察到低于花生壳 (129。93kJ/ 

mol），这主要与花生壳更剧烈的挥发分析出阶段

有关。图 6 也表明混合物的 Eα曲线介于单独花生

壳及市政污泥之间 ，且根据曲线的变化可分为两

个阶段。在第 1 阶段(0<α<0。7），相同 α 条件下，Eα

随着 SMR 的增加而逐渐降低，主要是因为 SMR

的增加会降低混合物中挥发分的含量 ，因此导致

在挥发分析出阶段 SMR更高的样品对应的 Eα较
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低，该阶段可以被称为“挥发分主导”阶段。在第 2

阶段(0。7<α<1。0），相同 α条件下，Eα则随着 SMR的

增加而显著升高 ，这主要与市政污泥中较高的无

机盐和高分子有机物含量有关 ，该阶段也可以被

称为 “焦炭主导 ”阶段 。随着 SMR 由 20wt。% 

(PS8MS2） 增 加 至 80wt。%(PS2MS8），Eα 由

126。61kJ/mol降低至 109。28kJ/mol，表明市政污泥

的增加可以使混合物更容易发生热解 ，但同时也

降低了混合物的热解反应强度。 

 

图 6  六种样本 E
α
随 α的变化曲线 

Fig.6  E
α
 variation curves versus α of six samples 

2.4  共热解过程的产物分布 

热解温度显著影响了样品的热解产物分布以

及热解气组分。图 7(a）和(b）分别展示了花生壳在不

同热解温度下的气液固三相产物产率及气体组分。

图 7(a）表明随着热解温度由 400℃升高至 800 ，℃气

体产率由 12。54wt。%持续增加至 36。81wt。%，而液体

产率和固体产率则分别由 47。21wt。%降低至

29。03wt。%、由 40。25wt。%降低至 34。16wt。%。一方面，

增加热解温度会促进焦油的热裂解及焦炭转化效

率 ；另一方面 ，较高的热解温度也会促进轻烃 (如

C2H4、C2H6 和 C3H8 等）热分解及重整反应的进行。

此外，花生壳的热解气体组分之间也可以相互反应，

或与焦油、焦炭反应产生更多的气态产物，具体如下

所示: 

 
2 2 4 2 4 2 6

Tar H O H +CO+CH +C H +C H+ → + ⋅ ⋅ ⋅  (7） 

 
2 2 4 2 4 2 6

Tar CO H +CO+CH +C H +C H+ → + ⋅⋅ ⋅  (8） 

 
2 2 2

H O+CO CO +H→  (9） 

 
2 4 2

H O+CH CO+3H→  (10） 

 
2 2

H O+C CO+H→  (11） 

 
2

CO +C 2CO→  (12） 

由图 7(b）可以看出 ，随着热解温度由 400℃

升高至 800 ，℃ 热解气中 H2含量由 8。41vol。%增

加至 36。28vol。%。根据上述讨论 ，增加热解温度

会促进热解气之间以及与焦油和炭的反应强度 ，

因此造成 H2含量的持续增加 。CO和 CO2含量随

着热解温度的增加呈现出持续降低的趋势 ，分

别 在 800℃处 达 到 最 小 值 27。37%vol。%和

16。20%vol。%。 

 
(a)不同温度下花生壳的产物分布 

 
(b)不同温度下花生壳的气体组成 

图 7  不同温度下花生壳的产物分布(a)和气体组成(b) 

Fig.7  Product distribution (a) and gas composition (b) of 

peanut shells at different temperatures 

据报道，热解过程中 CO和 CO2的产生主要来源

于纤维素和半纤维素中含氧官能团的热裂解，如脱羰

基和脱羧基反应。脱羰基和脱羧基反应分别有助于
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CO 和 CO2的产生
[42]

。另外，CH4含量随热解温度的增

加在 13。83vol。%~15。43vol。%范围内缓慢增加 ，而

C2Hm含量则随温度的升高呈现出先降低后升高的趋

势。一方面，较高的热解温度有助于焦油和焦炭的热

裂解，以产生更多的碳氢气体(如 CH4、C2H4和 C2H6

等）。另一方面，热解温度的增加也会促进这些碳氢气

体的热裂解并产生 C和 H2
[43]

。因此，热解气中 CH4和

C2Hm含量随温度的变化是这两类反应协同作用的结

果。花生壳热解气体产物的低位发热量 LHV 随热解

温度的升高而持续增加。值得注意的是，在 400~600℃

范围内LHV的增长速率十分缓慢，而在600~700℃范

围内则快速升高，最后又趋于平缓。结合图 7(b）和式(1）

分析，600~700℃范围内 LHV的快速升高主要归因于

H2、CH4以及 C2Hm的显著增 加。 

图8(a）展示了600℃时不同样品热解过程中的三

态 (气 /液 /固 ）产物产率 。单独花生壳热解的气体

(28。15wt。%）和液体(35。28wt。%）产率均高于单独市政

污泥热解(20。04wt。%和 27。53wt。%），而花生壳的固体

产率(36。57wt。%）则显著低于市政污泥(52。43wt。%），归

因于市政污泥中相比花生壳较低的挥发分含量和较

高的灰分含量。随着 SMR 由 20wt。%增加至 80wt。%，

气体和液体产率分别由 28。41wt。%降低至 23。04wt。%，

由 31。24wt。%降低至 28。03wt。%，而固体产率则由

40。35wt。%增加至 48。93wt。%。为了探究花生壳和市政

污泥共热解过程中是否存在协同效应，也在图 8(a）中

展示了三态产物产率的理论计算值。可以看出对于每

一种混合物，气体产率的实验值均高于理论值，而液

体产率的实验值均低于理论值；对于固体产率而言，

实验值与理论值之间的差异较小。这些现象表明花生

壳与市政污泥共热解过程中可能存在协同交互作用，

协同效用促进了挥发分及焦油的热裂解和重整反应，

导致产生了更多的气体产物和更少的液体产物，但对

固体产物的影响相对较小。 

图 8(b）为 600℃时不同样品热解过程中三态产

物产率的 SEI值。可以明显看出混合热解过程中气体

产率和液体产率的 SEI 绝对值在 SMR 为 40wt。%时

达到最大值，表明此范围内的协同效应最为剧烈。气

体产率的SEI随着SMR的增加呈现出先增加后降低

的趋势，而液体产率的 SEI 则与气体产率相反，随

SMR 表现出先降低后升高的趋势。花生壳与市政污

泥之间的协同效应归因于花生壳与市政污泥中活性

自由基的相互作用，以及花生壳底灰与市政污泥中碱

及碱土金属(AAEM）的催化活性，促进了一次裂解挥

发性产物以及焦油的热裂解，导致气体产率增加但液

体产率降低
[44]

。另外，花生壳及市政污泥中的H和OH

自由基也会抑制一次裂解产生的芳香类化合物的二

次缩聚、结合以及交联反应，进而抑制焦油的生成
[45]

。

当 SMR低于 40wt。%时，更多的市政污泥掺入会为花

生壳提供更多的活性自由基以及 AAEM 元素，因此

花生壳与市政污泥之间的协同效应逐渐增强；当

SMR超过 40wt。%后，SMR的增加会降低混合物中花

生壳的百分比，导致 H 受体含量显著降低，交互作用

也逐渐降低，这与 TG测试得到的结论一致。 

图 8(c）展示了 600℃时不同样品热解过程中

的气体组分。观察到花生壳热解产生的 CO、CO2、

H2、CH4和 C2Hm含量分别为 31。42， 26。78， 23。84， 

14。58 和 3。38vol。%，而对于市政污泥的热解，这些

值分别为 19。68， 30。57， 16。24， 21。84和 11。67vol。%，

这表明花生壳含有更多的 CO和 H2，但 CO2、CH4

和 C2Hm的含量却比市政污泥少。热解气组分的差

异主要归因于这两个样品完全不同的组分 ，市政

污泥主要由易发生分解的糖类、脂肪和蛋白质组

成 ，而花生壳主要由高稳定性和较难分解的半纤

维素、纤维素以及木质素组成
[46]

。此外，由于市政

污泥热解气体中较高的 CH4和 C2Hm含量，导致热

解过程中市政污泥的气体热值(19。30MJ/m
3
）高于

花生壳(13。86MJ/m
3
）。CO和H2含量随着 SMR的增

加而线性降低，但CH4和 C2Hm含量随 SMR而显著

增加，这也造成了混合物热解的气体 LHV随 SMR

的增加而逐渐增加 。值得注意的是 ，CO2 含量随

SMR 的变化不明显 。混合物热解气体成分以及

LHV 的变化主要是因为市政污泥的添加增加了

混合物中芳香结构含量但也减少了甲基基团和含

氧官能团(羰基和羧基等）的含量。根据式(3）得到了

样品热解过程中气体组分的理论计算值，如图 8(c）

所示。对于每种样品，可以观察到 H2和 CO2含量的

实验值高于理论计算值，但 CO、CH4和 C2Hm含量

的实验值均低于理论计算值 ，这也决定了混合物

热解气体 LHV 的实验值低于理论计算值。以上现

象表明花生壳与市政污泥之间的协同交互作用会

促进 H2和 CO2的产生，但同时会抑制 CO、CH4以

及 C2Hm的生成。这是因为市政污泥中的活性自由
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基与 AAEM 成分会促进花生壳中含氧官能团的

热分解，产生更多的 CO2。含有丰富蛋白质和糖类

的市政污泥热解产生的大量 H2O会与挥发分一次

裂解产生的 CO发生水煤气变换反应，导致生成更

多的 CO2 同时减小 CO 含量。另外，市政污泥中

AAEM 的催化活性也会增强 CH4和 C2Hm的脱氢

反应强度，导致 H2含量增加而 CH4和 C2Hm含量降

低。另外污泥释放的大量 H2O 与花生壳热解产生

的 CO 发生水煤气反应生成 CO2和 H2，其次生物

质热解生成的有机酸(如甲酸、乙酸）和羧基化合

物在高温下裂解，释放出 CO2。而且在高温炭化阶

段(600~800 ），℃ 混合燃料焦炭表面的氢原子释放

形成 H2。尽管这些反应提高了 H2的产量，但由于抑

制了热值较高的 CH4和 CO的生成，导致热解气的

实际发热量低于计算值，表现出负协同效应。 

为了归一化地探究花生壳与市政污泥共热解过

程中的协同效应，图 8(d）展示了样品热解过程中气体

组分的SEI值。各种气体组分的SEI绝对值在20wt。%~ 

60wt。%的 SMR 范围内较大，表明此范围内协同效应

较为剧烈。随着 SMR的增加，H2和 CO2组分的 SEI呈

现出先升高后降低的趋势，且在 SMR 为 40wt。%附近

达到最大值；而CH4以及C2Hm组分的SEI值则呈现出

先降低后升高的趋势，且在 SMR 为 40wt。%附近达到

最小值。相对而言，SMR 对 CO 组分的 SEI 影响较小。

热解气体组分的 SEI值随 SMR增加的变化趋势与三

态产物产率相似。上述分析表明在适当的混合比例下

(20wt。%~60wt。%）花生壳与市政污泥之间存在较为剧

烈的协同效应，且协同效应是复杂的。这种协同交互作

用对不同气体产物的影响也不同。 

 
(a) 产物分布 

 
(b) 产物产率 SEI 值 

 
(c) LHV 和气体组成 

 
(d) 气体组分 SEI 值 

图 8  600℃时花生壳、市政污泥及其混合物热解产物分布

与气体组成及其 SEI值分析 

Fig.8  Analysis of pyrolysis product distribution, gas 

composition, and SEI values of peanut shells,  

municipal sludge, and their blends at 600°C 

3  结论 

3.1  市政污泥的掺入降低了花生壳/市政污泥混合
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物的初始热解温度，延长了混合物的热解反应进程，

同时也由于较高的灰分及难分解无机物含量降低

了综合热解指数。热重测试结果表明花生壳与市政

污泥的协同交互作用主要发生在挥发分析出阶段，

且当污泥质量比 SMR为 40wt。%(PS6MS4）时协同作

用最剧烈。 

3.2  热解过程中花生壳的表观活化能 Eα随转化率

增加而持续降低，但市政污泥和混合物则随转化率

表现出先升高后降低的趋势。在“挥发分主导”阶段

(0<α<0。7），相同转化率 α条件下Eα随 SMR的增加而

逐渐降低；而在“焦炭主导”阶段(0。7<α<1。0），Eα 则随

着 SMR的增加而显著升高。 

3.3  对于花生壳的单独热解，热解温度的升高增加

了气体产率，但显著降低了液体及固体产率。热解温

度的增加也促进了 H2和 CH4组分的产生，但抑制了

CO2与 CO的生成，最终导致气体 LHV持续增加。市

政污泥的掺混比例显著影响了混合物热解的三态

产物产率、气体组成以及协同效应程度。观察到花生

壳和市政污泥共热解时最强的协同作用是在 SMR

为 40wt。%。 
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