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全氟和多氟烷基物质化学降解机制与研究进展 

李 轶 1，栗婷婷 1，李玉清 1，杨文静 1，展思辉 2 

(1. 天津大学理学院，天津 300350； 

2. 天津大学环境科学与工程学院，天津 300350) 

摘 要：全氟和多氟烷基物质(PFAS)是一类高度稳定的人造化学物质，在化学结构上由全氟烷基分子(C
n
F2n+1—)连

接到不同官能团的完全或部分氟化碳链组成，自 1940 年首次合成以来得到了广泛的应用. PFAS 中的 C—F 键具有优

异的热稳定性和化学稳定性，使其在环境中具有高度的持久性和生物累积性，因此成为全球关注的微量污染物. 未

受监管的 PFAS 排放到水环境中，对生态系统和人类健康构成了严重威胁，亟需采取有效措施来应对 PFAS 污染. 近

年来，针对水中 PFAS 去除的多种技术得到了广泛评估，其中化学处理方法在 PFAS 的降解和矿化方面表现出良好

的前景. PFAS 的降解取决于 C—C 键和 C—F 键的断裂. 本文系统综述了电化学、光化学和过硫酸盐活化这 3 种技术

去除 PFAS 的最新进展，详细阐述了这 3 种技术的降解机制和反应路径．此外还总结了关键参数对 PFAS 化学降解的

影响，从催化材料、去除效率和能耗等方面分析对比了不同去除技术的优点和不足之处. 最后，指出了目前研究中

存在的主要问题、面临的挑战以及未来的发展前景，特别强调了耦合工艺在克服传统技术效率低下和高能耗问题方

面的重要应用潜力. 本综述对 PFAS 降解机制的深入研究将对未来实现其完全降解或矿化提供重要参考.  
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Mechanisms of Chemical Degradation of Per- and Polyfluoroalkyl 

Substances and Research Progress 
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Abstract：Per- and polyfluoroalkyl substances(PFAS)are a group of highly stable，man-made chemicals. Their struc-

ture consists of perfluoroalkyl molecules(C
n
F2n+1—)related to fully or partially fluorinated carbon chains containing 

various functional groups. PFAS has been widely used since their synthesis in 1940. The C—F bond in PFAS exhibits 

excellent thermal and chemical stability，contributing to their persistence and bioaccumulation in the environment，

making them a significant global environmental concern. Unregulated releases of PFAS into aquatic environments

pose serious threats to the ecosystem and human health. Effective measures are urgently needed to address PFAS con-

tamination. In recent years，various technologies for PFAS removal from water have been extensively evaluated，and 

chemical treatment methods have shown promising potential for PFAS degradation and mineralization. The degrada-

tion of PFAS mainly depends on the cleavage of C—C and C—F bonds. This review focuses on the latest advance-

ments in PFAS removal through electrochemical，photochemical，and persulfate activation methods，providing a 

detailed explanation of the degradation mechanisms and reaction pathways associated with these three technologies. In 

addition，it summarizes the influence of key parameters on the chemical degradation of PFAS. The advantages and 

limitations of different removal technologies are compared and analyzed in terms of catalytic materials，removal effi-
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ciency，and energy consumption. Finally，the existing challenges and future prospects of current research are dis-

cussed，with particular emphasis on the potential of coupled processes to address the inefficiencies and high energy 

consumption associated with traditional methods. An in-depth study of the degradation mechanisms of PFAS will pro-

vide important insights for achieving its complete degradation or mineralization in the future. 

Keywords ： per- and polyfluoroalkyl substances ； electrochemical oxidation ； photocatalysis ； persulfate ；

degradation mechanism 

 

全氟和多氟烷基物质(PFAS)是指含有一个或多

个碳原子的高度氟化脂肪族化合物，其中与碳原子相

连的氢原子全部或部分被氟原子取代．PFAS 是一组

复杂的物质，已确定的化学物质超过 4 700 种，虽然

它们的性质各不相同，但都具有极其牢固且稳定的

C—F 键(约 485 kJ/mol)，难以被分解[1]．根据氟化碳

链的长度，可以区分为短链和长链 PFAS
[2]．此外，

PFAS 分子末端可连接极性或可电离的官能团，如羧

酸和磺酸．全氟辛酸(PFOA)和全氟辛烷磺酸(PFOS)

是常见的两种 PFAS 代表物质，其结构由疏水性碳氟

链和亲水性官能团(PFOA 为羧基，PFOS 为磺酸)组

成．凭借其突出的表面活性和热稳定性，被广泛应用

于消防泡沫、化妆品、含氟聚合物、工业添加剂和涂

料等领域 [3-5]．由于 C—F 键的极高稳定性，PFAS 

在自然环境中几乎不会降解，被称为“永远的化学 

物质”． 

PFAS 降解难度极大，通过工业排放、农业活动

和生活污水等途径进入自然环境中[6-8]，导致其在水

体和土壤中长期存在，引发严重的环境污染．PFAS

不仅会对水生生物产生毒害作用，抑制其生长和繁殖

能力[9]，还易在生物体内积累，通过食物链传递，对生

态系统造成威胁[10]．此外，PFAS 可通过饮用水、食物

和空气进入人体，影响人体健康，增加患癌风险，如

甲状腺癌、睾丸癌、肾癌等[11-12]，还会干扰人体内分

泌系统，影响激素平衡，对肝脏和肾脏功能造成损

害，同时影响人体免疫系统，降低人体对疫苗的响应

能力[13]．考虑到 PFAS 对生态环境和人体健康的危

害，全球对其监管力度不断加强．许多国家的政府和

监管机构已采取措施，监测环境中的 PFAS 水平，并

制定安全接触准则，规范含 PFAS 产品的使用和处

置．如美国环境保护署将饮用水中 PFAS 的含量限制

在万亿分之四[14]． 

鉴于 PFAS 的环境持久性、生物累积性和毒  

性[15]，开发高效的降解方法迫在眉睫[16]．目前，现有

的 PFAS 去除技术主要包括物理、化学和生物处理 

法[17-19]．物理方法(如活性炭吸附和离子交换树脂吸

附)操作简单，但易受反应条件影响，可能会造成二

次污染[20-21]．生物方法(如共代谢生物转化)相对环

保，但降解效率较低，反应周期较长[22]．相比之下，

化学降解方法不仅能有效破坏 PFAS 中高度稳定的

C—F 键，而且比其他两种方法效率更高，因此具有

良好的发展前景．降解 PFAS 的化学方法主要有电化

学氧化(electrochemical oxidation，EO)
[23]、光催化降

解[24]和过硫酸盐(persulfate，PS)活化[25]．Hwang 等[26]

通过采用负载 Au/Ag 纳米颗粒的 PAA/PAH 电极在

2 h 内对 PFOA 和 PFOS 的去除率分别达到 72% 和

91% ．Tenorio 等[27]利用亚硫酸盐作为光敏剂与紫外

光发生化学反应产生还原物质对 PFOA 和 PFOS 进

行降解，5 h 后 PFOA 和 PFOS 的降解率分别达到了

93% 和 98% ．Liu 等[28]研究了在不同温度下活化过硫

酸盐对 PFOA 去除率的影响，结果表明反应温度为

85 ℃，反应 30 h 后，PFOA 的去除率达到 93.5% ，说

明温度 的升高促进了硫酸 根 自 由 基(·SO4
-

)的 产

生．尽管这些方法对 PFAS 的处理显示出优势，但仍

存在局限性．因此，迫切需要进一步改进和优化这些

降解 PFAS 的技术． 

尽管目前已有关于 PFAS 降解方法的相关综述，

但对降解机制的系统总结仍显不足．因此，本综述将

重点阐述 3 种化学方法去除 PFAS 的机制，包括电化

学氧化降解机制、光催化降解机制以及通过不同方式

活化过硫酸盐的降解机制和应用效果，对比分析不同

降解技术的特点和局限性，最终探讨 PFAS 化学降解

方法所面临的挑战以及未来的研究方向．本文旨在

概述用于降解 PFAS 的化学方法及其相关机制，引导

更多研究者关注不同 PFAS 污染物的化学降解研究，

为该领域的发展提供参考和支持． 

1 电化学氧化降解 

电化学氧化是一种利用电极表面发生电化学反

应，将污染物转化为无害物质的技术．该技术因其氧

化效率高、反应速率快、环境友好性及操作简便等优

点，已广泛应用于 PFAS这一类难降解有机污染物[29-30]. 

对于 EO，施加的电流密度在 20～350 mA/cm
2 范围

内，以优化 PFAS 降解的动力学速率[31]．研究表明，

电流密度为 50 mA/cm
2，电化学处理 8 h 后，PFOS 和
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PFOA 的去除效率均超过 99%
[32]．处理 PFAS所需的

接触时间直接受到多个因素的影响，包括电极性能和

表面积、PFAS 初始浓度、共存污染物、效率目标和电

压．PFAS 在电极表面的降解与电子(e
-

)转移反应密

切相关[33-34]．PFAS 的降解可以通过直接氧化(也称

为阳极氧化)和间接氧化两种途径实现．在直接氧化

过程中，e
-

从 PFAS 化合物转移到阳极，直接依靠阳

极的氧化作用．间接氧化则是利用电极表面产生 

的高价金属离子、羟基自由基(·OH)、过氧化氢(H2O2)

等具有强氧化性的活性物质氧化降解 PFAS
[35]．因此

本节从氧化机制的角度出发，重点讨论直接氧化和间

接氧化机制的具体过程及其在 PFAS 处理中的应用

效果． 

1.1 直接氧化降解机制 

在 PFAS 的降解过程中，EO 技术展现出了强大

的潜力，其中直接氧化是关键降解途径之一．以下化

学反应方程式(1)～(4)简要描述了与阳极相关的

PFAS 降解机制．在电场的作用下，PFAS 的头部基团

首先向阳极转移一 个 e
-

，形成 全 氟 羧 酸 自 由 基

(·CnF2n+1COO)或全氟磺酸自由基(·CnF2n+1SO3) (式

(1)和(2))．这些自由基进一步通过脱羧或脱磺反

应，分解为全氟自由基(·CnF2n+1)(式(3)和(4))，生成

的·CnF2n+1 与体系中的·OH 或 O2反应，逐步水解并去

除—CF2—单元
[36-37]． 

  CnF2n＋1COO
-

→·CnF2n＋1COO+e
-

 (1)
 

  CnF2n＋1SO3
-

→·CnF2n＋1SO3+e
-

 (2)
 

  ·CnF2n＋1COO→·CnF2n＋1+CO2 (3)
 

  ·CnF2n＋1SO3+H2O→·CnF2n＋1+SO4
2-+2H

＋

 (4)

PFOA 的电化学降解包含两种途径．第 1 种途径

是将 PFOA 转化为全氟庚酸(PFHpA 的—CF2—小于

PFOA)
[38-39]．如式(5)所示，降解机制由大量的·OH

引发，增加了电解过程中的化学反应活性[40]．随后，

HF从 C7F15OH 中消除，生成酰氟 C6F13COF(式(6))，

C6F13COF 与 H2O 通过水解反应生成 C6F13COO
-

(式

(7))
[39]．在这些途径中，生成的 C6F13COO

-

中间体将

经历与 PFOA 相似的—CF2—提取过程，转化为全氟

己酸(PFHxA，C5F11COOH)． 

   ·C7F15+·OH→C7F15OH (5)
 

   C7F15OH→C6F13COF+HF (6)
 

   C6F13COF+H2O→C6F13COO
-

+H++HF (7)
 

另一种降解途径是·C7F15 首先与 H2O 电解产生

的 O2 反应生成全氟烷基过氧自由基(·C7F15OO)(式

(8))．随后·C7F15OO 与另一个·RFCOO 结合，形成全

氟烷氧自由基(·C7F15O)(式(9))
[39]．·C7F15O 有两种

潜在的反应途径：①与·HO2反应生成 C7F15OH；②分

解生成全氟烷基自由基(·C6F13)和碳酰氟(COF2). 生

成 的 COF2 完全 分 解 成 CO2 和 HF(式 (10)～

(12))．该途径也符合 Niu 等[41]报道的 PFOA 在 Ce

掺杂改性多孔纳米晶体 PbO2薄膜电极上的阳极氧化

降解机制，始于端基的消除，羧酸的 e
-

转移到阳极

上，产 生 ·C7F15COO ，随后 ·C7F15 可 以 与 电 解 质 中

的·OH、O2 和 H2O 反应．通过重复这种—CF2—解链

循环，PFOA 可以最终分解为 CO2 和 HF． 

   ·C7F15+O2→·C7F15OO (8)

   ·C7F15OO+·RFCOO→·C7F15O+·RFCO+O2 (9)

   ·C7F15O+·HO2→C7F15OH+O2 (10)

   ·C7F15O→·C6F13+COF2 (11)

   COF2+H2O→CO2+2HF (12)

PFOS 在电化学反应器中的降解可能是由于自由

e
-

流失到阳极形成·C8F17SO3 引起(式(2))．Shi 等[42]

提出，·C8F17SO3 可以通过水解反应再生 PFOS(式

(13))，因此必须与·OH反应，才能导致 PFOS 的降解

(式(14))． 

   ·C8F17SO3+2H2O→C8F17SO3
-

+·OH (13)
 
   ·C8F17SO3+·OH→C8F17OH+SO3 (14)

由于不稳定性，C8F17OH 先被分解，然后快速水

解，以与式(5)～(7)所述的相同方式失去—CF2—单

元．Pierpaoli 等[43]提出了通过电化学反应降解 PFOS

的不同途径，包括自由基反应、Kolbe 脱羧、水解和羟

基化反应．具体如下，通过 H—F 取代，游离氢自由

基从全氟磺酸或磺化自由基中除去氟原子(式(15)和

(17))，随后与·OH 反应夺氢，转化为新的磺化产物

(式(16)、式(18)和式(19))． 

   C8F17SO3
-

+·H→C8HF16SO3
-

+F
-

+e
-

 (15)
 
   C8HF16SO3

-

+·OH→·C8F16SO3
-

+H2O (16)
 
   ·C8F16SO3

-

+·H→C8HF15SO3
-

+F
-

 (17)
 
   C8HF15SO3

-

+·OH→·C8F15SO3
-

+H2O (18)
 
   ·C8F16SO3

-

+·OH→HOC8F15SO3
-

+F
-

 (19)

式(19)中羟基化后的产物(HOC8F15SO3
-

)通过释

放氟化物在尾部进行氟化(式(20))，然后进行水解反

应，生成具有羧基尾和磺酸头的新产物(式(21))．随

后，发生 Kolbe 脱羧反应，产生较短链的磺化产物

(式(22))． 

   HOC8F15SO3
-

+2F
-

→FOC8F15SO3
-

+HF (20)

   FOC8F15SO3
-

+H2O→
-

OOCC7F15SO3
-

+2H
+
 

 (21)
 

   
-

OOCC7F15SO3
-

→C7F15SO3
-

+CO2 (22)
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磺化产物还可能与 O2反应生成尾部羧基化产物

和自由基，然后与其他羧基化自由基反应(式(23)和

(24))．生成的·OC8F15SO3
-

由于不稳定性被分解为较

短链的磺化自由基(式(25))，随后如式(12)所示释放

出 HF． 

   ·C8F15SO3
-

+O2→·OOC8F15SO3
-

 (23)
 

   ·OOC8F15SO3
-

+·RFCOO→·OC8F15SO3
-

+ 

     ·RFCO+O2 (24)
 

   ·OC8F15SO3
-

→·C7F15SO3
-

+COF2 (25)
 

   ·C7F15SO3
-

+H2O→·C7F15+SO4
2-+2H

+ (26)
 

此外，Zhuo 等[38,44]认为 PFOS 还可能通过水解

反应产生大量的 O2 进行脱磺(式(26))，产生的烷基

自由基会沿着如式(8)～(12)所描述的降解路径进

行．图 1展示了 PFOA 和 PFOS 在电化学过程中可能

的降解路径． 

对于直接依靠阳极氧化的电催化降解机制来说，

阳极电极在 PFAS 降解中起着非常重要的作用，阳极

材料决定了系统能否高效、稳定的运行．目前常用的

电极材料主要包括铂(Pt)、碳或石墨(C)、掺硼金刚

石(BDD)以及掺杂、未掺杂的氧化物等．Saleh 等[45]

研究了 BDD 电极对 8 种 PFAS 的电化学降解性

能．如图 2(a)所示，板式和网状式结合的 BDD 电极 

 

（a）提出的 PFOA降解机制 

 

（b）提出的 PFOS降解机制 

图 1 PFAS在电化学降解过程中的可能反应路径 

Fig.1  Possible reaction pathways of PFAS during the

electrochemical degradation process 

对短链 PFAS(高达 96.0%)和长链 PFAS(高达 99.0%)

均有较高的去除率，随着电流密度增加到 40 mA/cm
2，

反应速率从准一级动力学转变为零级动力学，PFAS

的降解速率加快．Lin 等[46]利用 Ce 对 Ti4O7阳极进

行掺杂改性，改性后的电极有利于更好的界面电荷转

移．如图 2(b)所示，反应 120 min后，PFOS 的降解效 

 

（a）板式和网状式结合的 BDD 电极对不同碳链长度的 PFAS 的

降解效率[45] 

 

（b）原始 Ti4O7和(Ti1-xCex)4O7电极对 PFOS电化学氧化能力[46] 

 

（c）不同电极对 PFOA的降解效率[47] 

 

（d）电解 PFOA时 F的质量平衡与电解时间的函数关系[48] 

图 2 不同电极材料对 PFAS溶液的降解效率 

Fig.2 Degradation efficiency of PFAS solution using 

different electrode materials 
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率达到 98.9% ，是原始 Ti4O7 电极对 PFOS 降解率的

2 倍以上．Zhao 等[47]首次提出了一种基于碳气凝胶

的 SnO2-Sb 电极，如图 2(c)所示，由于其具有高比表

面积和良好导电性而显示出较高的 PFOA 降解效率

(91.0% )和总有机碳(TOC)去除率(86.0% )．Xu 等[48]

在不同温度下制备了 Zr 掺杂 PbO2 薄膜电极，在

75 ℃掺杂的 Zr-PbO2 电极比其他电极具有更好的氧

化性能．如图 2(d)所示，电解 90 min 后，初始质量浓

度为 100 mg/L 的 PFOA 的降解率和脱氟率分别达到

97.0% 和 88.1% ．这些研究表明，电极的化学性质对

PFAS 的 EO 性能有很大的影响．因此，可以使用不

同的策略开发高性能电极． 

1.2 间接氧化降解机制 

在间接氧化过程中，氧化性物种(如·OH、H2O2

和高价金属离子等)通过反应器中的前体物质生成，

并扩散至电解质中，主导污染物的矿化过程．与直接

氧化相比，间接氧化依赖于这些活性物种在电极附近

的生成和传递，通过与溶液中的 PFAS 污染物反应，

逐步破坏其稳定的 C—F 键，最终将其降解为无害的

小分子产物．·OH(2.8 V vs. SHE)作为主要氧化剂，通

常在阳极表面通过 H2O 的电解产生(式(27))．此外，

在阴极附近清除 O2 可以原位产生 H2O2(式(28))，这

可以在其他高级氧化过程(如 Fenton 反应)(式(29)

和(30))中加以利用． 

   H2O→·OH＋H
+＋e

-

 (27)

   O2＋2e
-

＋2H
+
→H2O2 (28)

   Fe
2+＋H2O2→·OH＋Fe

3+＋OH
-

 (29)

   Fe
3+＋e

-

→Fe
2+ (30)

在实际应用中，由于 PFAS 中的 C—F 键具有极

高的键能，且 F 原子具有较高的还原电位，单一依赖

间接氧化的降解效率存在一定局限性．为克服这一

问题，EO 的直接氧化常与间接氧化协同作用，以实

现更高效的 PFAS 矿化和全面降解．在高于 3.0 V vs. 

SHE 的电势下，PFAS 的氧化还原始于 PFAS 与阳极

表面之间的直接电子转移，这一步被称为限速步骤[49]. 

随后是间接途径，阳极表面产生的活性物种会分解溶

液中生成的 PFAS 自由基，其中阳极 H2O 氧化产生

的·OH 被认为是间接降解 PFAS 自由基的主要氧化

剂．Wang 等[49]验证了全氟烷基酸(PFAA)在 Ti4O7阳

极的主要氧化作用发生在电位高于 2.87 V vs. SHE，

这是通过 H2O 电解产生·OH所需的电位．Wang 等[30]

进一步阐明了·OH 在不同清除剂(如甲醇(MeOH)和

烯丙醇)存在下的参与情况．烯丙醇可以清除本体溶

液中以及附着在阳极表面的·OH，而 MeOH 仅负责清

除本体溶液中的自由基 [50]．研究结果表明，加入

MeOH 后，PFAS 的降解效率没有发生显著变化，而

在烯丙醇存在的情况下，PFAS 的降解效率显著降

低，这证实了阳极表面形成的·OH 对 PFAS 高效降解

起着重要作用． 

近年来，EO 降解技术在 PFAS 去除方面取得了

显著的进展．研究者们提出了多种创新方法以提升

降解效率并扩大应用范围．Sinha 等[51]报道了一种分

子铜电催化剂，在阴极控制电流电解作用下，4 h 内

能够降解 93% 的 PFOA．这是由于富电子[CuT2]
+与

C7F14 中间体相互作用，促使 C—C 键和 C—F 键的断

裂，最终实现高达 99% 的脱氟率．Ma 等[52]制备了一

种新型 Ti4O7/MXene 电催化剂，PFOA 在该电极上的

降解速率为 2.21×10
-2

min
-1，是纯 Ti4O7 电极的 3

倍．此外，在连续运行 30 h 后，Ti4O7/MXene 电极对

PFOA 的降解效率仍能保持在 98.1% ，这得益于

Ti4O7/MXene 对 PFOA 的较强电荷转移能力以及

对·OH 的较低吸附能，从而促进了自由基的扩散以及

与 PFOA 的氧化反应．Liang 等[34]研究了不同间歇反

应器装置对 EO 处理 PFAS 性能的影响，包括单侧

(一个阳极和一个阴极)与双侧(一个阳极和两个阴极)

装置．研究结果表明，在相同电流密度(10 mA/cm
2
)

条件下，单侧装置的反应器在运行 8 h 后 PFAS 浓度

几乎未发生变化，而双侧装置的反应器在 4 h 内实现

了 PFAS 的完全降解．双侧反应器配置显著提高了降

解效率，这可能归因于阳极可用面积的增加，从而促

进了电化学反应的进行．该装置已广泛应用于工业

废水处理中的 EO反应器设计． 

EO 在 PFAS 的降解中展示出广阔的应用潜

力．通过优化电极材料与电解条件，可以有效提高降

解效率，并减少副产物的生成．然而该过程仍面临能

耗较高、降解路径复杂、中间产物的毒性及其环境风

险等挑战．对 EO 的未来研究应聚焦于：①在电极上

负载或掺杂具有高电催化活性的材料，并改进制备方

法，以提高 EO 过程中对 PFAS 的降解选择性和持久

性；②深入研究中间产物的生成机制及其生态影响，

确保降解过程对环境的整体友好性；③将 EO 与其他

技术相结合，通过提高自由基产量、传质速率和吸附

能力等来实现协同效应，进一步提高 PFAS 的降解率

和降解程度． 

2 光催化降解 

光催化降解是利用光催化剂在光照条件下产生

的 e
-

-空穴(h
+
)对引发的氧化还原反应，将有机污染

物等有害物质转化为无害物质的过程．光催化过程

一般包括 3 个步骤：首先，光催化剂吸收特定波长的
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光，产生 e
-

和 h
+；其次，e

-

和 h
+转移到光催化剂表面；

最后，e
-

和 h
+分别与吸附在表面的电子受体和供体反

应．以 Samuel 等[53]开发的双功能三金属氧化物(f-

TMO)杂化光催化剂为例，该催化剂能产生 h
+、e

-

、 

·O2
-

和·SO4
-

等多种自由基，对 PFOA、PFOS、PFHpA、

PFHxA 等一系列全氟化合物展现出优异的吸附能力

和高脱氟率．光催化降解因其反应条件温和、能耗

低、稳定性高、无化学残留且适用范围广等优点，已

成为目前研究 PFOA 和 PFOS 降解的主要方法之 

一[54-56]．光催化降解 PFAS 主要涉及两种机制：光催

化氧化降解机制主要是利用 h
+和氧化自由基进行降

解，而光催化还原降解机制则通过 e
-

和还原自由基实

现降解[55]．因此，本节将重点阐述光催化氧化和光催

化还原的降解机制，总结光催化在 PFAS 降解中的 

应用． 

2.1 光催化氧化降解机制 

在光催化氧化降解 PFAS 机制中，h
+可与·OH、 

·O2
-

和·SO4
-

等强氧化性自由基相互作用，从而有效降

解 PFAS．在光化学中，通常采用紫外光照射 TiO2、

In2O3、Ga2O3 等催化剂获得 h
+
(式(31))

[57]． 

   TiO2＋hv→h
+＋e

-

 (31)
 

以常见的半导体光催化剂 TiO2 为例，图 3 展示

了光催化氧化降解 PFOA 的机制．在紫外线照射下，

TiO2 表面产生 e
-

和 h
+
(式(31))，C7F15COO

-

被 h
+氧化

生成 ·C7F15COO(式(32))，·C7F15COO 不稳定， 

·C7F15-和-COO 之间的 C—C 键裂解发生脱羧反应，

产生·C7F15 和 CO2(式(33))，·C7F15 末端的 C 原子具

有较高的电子密度，容易与·OH 反应生成 C7F15OH 

(式(5))，C7F15OH 是一种不稳定的化合物，可进一步

消除 HF 生成 C6F13COF(式(6))，其进一步水解生成

C6F13COO
-

(式(7))．该降解途径通常被称为脱羧-羟

基化-消除-水解(DHEH)机制，通过这一循环过程，

可逐步降解 PFOA，直至完全矿化[58]． 
 

 

图 3 光催化氧化降解 PFOA的可能机制 

Fig.3  Possible mechanism of photocatalytic oxidation

degradation of PFOA 

 

   C7F15COO
-

+h+
→·C7F15COO (32)

 

   ·C7F15COO→·C7F15+CO2 (33)

如图 4 所示，光催化氧化降解 PFOS 同样遵循

DHEH 机制．首先，h
+攻击 C—S 键，导致其裂解，

C8F17SO3
-

被氧化为·C8F17(式(34))，随后，·C8F17 通过

羟基化、消除和水解反应得到 C7F15COO
-

，后续降解

步骤可通过 DHEH 机制来进行(式(35)～(37))
[55]． 

   C8F17SO3
-

+h+
→·C8F17+·SO3

-

 (34)
 

   ·C8F17+·OH→C8F17OH (35)
 

   C8F17OH→C7F15COF+HF (36)
 

   C7F15COF+H2O→C7F15COO
-

+H++HF (37)
 

 

图 4 光催化氧化降解 PFOS的可能机制 

Fig.4 Possible mechanism of photocatalytic oxidation 

degradation of PFOS 

对于光催化氧化降解 PFOS 机制，Jin 等[59]还提

出了一种紫外-Fe
3+体系氧化降解 PFOS 的新途径. 

Fe
3+与 PFOS 分子中的磺酸基(—SO3H)发生络合，形

成 Fe
3+

-PFOS 络合物(式(38))．在紫外线的激发下，

通过配体与金属之间的电荷转移，络合物光解为 Fe
2+

和 ·C8F17SO3，·C8F17SO3 不 稳 定脱硫形成 ·C8F17(式

(39))，后续反应同 DHEH 机制．与此同时，Fe
2+易

与空气中的 O2 发生反应生成 Fe
3+
(式(40))，Fe

3+又

可继续与 PFOS 络合，从而重复上述降解机制，完成

PFOS 的降解． 

   C8F17SO3
-

＋Fe
3+
→[C8F17SO3

- 

Fe
3+

]
2+ (38)

 
   [C8F17SO3

- 

Fe
3+

]
2+＋hv→·C8F17＋·SO3＋Fe

2+ 

      (39)
 
   Fe

2+＋O2→Fe
3+＋O2

-

 (40)
 

在光生 h
+氧化降解 PFAS 的机制中，延长 h

+的

寿命和实现 e
-

-h
+对的有效分离是提高光催化性能的

关键[60]．Panchangam 等[61]将 TiO2 与具有优异电子

捕获能力和导电性能的石墨烯材料相结合，通过减少

电荷复合来延长 e
-

-h
+对的寿命．合成的 TiO2-石墨

烯纳米复合材料可降解 90% 以上的难分解 PFOA，而

单一的商用 TiO2 仅能降解 16% 的 PFOA．卤氧化铋

(BiOX，X＝F，Cl，Br，I)是一类具有潜力的光催化

剂，其独特的二维层状结构为相关原子和轨道极化提

供了充分的空间，以促进卤素层和[Bi2O2]层之间形成
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内电场．这种诱导显著加速了电荷迁移和 e
-

-h
+对的

分离，使 BiOX 展现出优异的光催化性能．Song 等[62]

开发了一种不使用有机溶剂的水解法，成功制备出氧

空位(OVs)可控的 BiOCl 纳米片以降解 PFOA，在反

应 8 h后，PFOA 的去除率和脱氟率分别达到 100.0%

和 59.6% ．这表明了 BiOCl纳米片在 PFAS 降解领域

的潜在应用价值． 

2.2 光催化还原降解机制 

在光催化还原降解 PFAS 机制中，e
-

对 C—F 键

的脱氟反应发挥着关键作用，e
-

能够极化邻近的中性

水分子，产生一种称为水合电子(eaq
-

)的亚稳态局部

物质[63-64]．eaq
-

活性高、还原性强，标准还原电位为 

-2.9 V vs. SHE，能够降解 PFAS 等多种难降解的有机

化合物．光化学中，通常采用紫外光活化亚硫酸盐、

碘化物等试剂来获得 eaq
-

，其机制如式(41)～(45)所

示，式中(·I，e
-

)表示·I 与 eaq
-

成对形成溶剂笼，上标

“*”表示·IH2O
-

处于激发态． 

   SO3
2-

＋hv→·SO3
-

＋eaq
-

 (41)
 

   I
-

＋H2O＋hv→·IH2O
-* (42)

 

   ·IH2O
-*
→(·I，e

-

)＋H2O (43)
 

   ·IH2O
-*
→I

-

＋H2O (44)
 

   (·I，e
-

)→·I＋eaq
-

 (45)
 

eaq
-

对 PFOA 的降解主要通过 H/F交换和链缩短

两种机制进行[39]．由于 PFOA 末端(—COOH)的诱

导作用，与—COOH 相邻 α 位上的 C—F 键易受到

eaq
-

等亲核试剂的攻击．在 H/F 交换降解机制中，eaq
-

首先攻击α位上的 C — F 键形成 ·C7F14COO
-

(式

(46))，·C7F14COO
-

和 H2O 发生 H 的加成，完成 H/F

交换得到氟化程度较低的 C7F14HCOO
-

(式(47))．随

后，eaq
-

持续进攻 C—F 键，最终得到多氟烷基羧酸． 

   C7F15COO
-

＋eaq
-

→·C7F14COO
-

＋F
-

 (46)
 
   ·C7F14COO

-

＋H2O→C7F14HCOO
-

＋·OH (47)
 

在 eaq
-

降解 PFOA 的链缩短机制中，—COOH 和

F 原子使得α-C 电子云密度降低，C—C 键稳定性降

低，eaq
-

进攻α-C 后形成·C7F15 和 COO
-

(式(48))，随

后·C7F15 经过羟基化、消除、水解反应生成 PFAA，重

复上述 DHEH 机制，逐步消除—CF2—单元形成碳链

更短的全氟羧酸，直至完全降解为 F
-

和 CO2． 

   C7F15COO
-

＋eaq
-

→·C7F15＋COO
-

 (48)
 

eaq
-

降解 PFOS 主要通过 3 种机制：H/F 交换、脱

硫和 C—C 键裂解[39]．其中，PFOS 的 H/F 交换机制

和 PFOA 的 H/F 交换机制类似，都是通过 eaq
-

攻击

C—F 键来实现．然而 PFOS 分子中—SO3H 基团的

引入导致氟烷基链不同位置的 C—F 键的键解离能

受到显著影响，特别是 PFOS 分子最中心的 C—F

键，其键解离能最低，更易被 eaq
-

攻击[65]．因此 PFOS

的 H/F交换降解机制如式(49)和式(50)所示． 

   C8F17SO3
-

＋eaq
-

→·C8F16SO3
-

＋F
-

 (49)
 
   ·C8F16SO3

-

＋H2O→C8F16HSO3
-

＋·OH (50)
 

在 eaq
-

降解 PFOS 的脱硫机制中，由于 PFOS 中

C—S 键的键能低于 C—C 键，且 eaq
-

的攻击会导致

C—S 键的延伸，使得 C—S 键键长大于 C—C 键或

S—O 键，导致 C—S 键更易断裂，形成·C8F17(式(51)

和式(52))
[66]，断裂形成的·C8F17 与·OH 进一步反应

生成 C8F17OH(式(53))，随后 C8F17OH 发生消除、水

解等反应，按照前述 DHEH 机制进行脱氟和降解． 

   C8F17SO3
-

＋eaq
-

→·C8F17SO3
2-

 (51)
 

   ·C8F17SO3
2-

→·C8F17＋SO3
2-

 (52)
 

   ·C8F17＋H2O→C8F17OH＋·H (53)
 

在 eaq
-

降解 PFOS 的 C—C 键裂解机制中，由于

全氟辛烷链中 C4～C8 原子的最低未占据分子轨道

具有 σ 反键能力，eaq
-

可加成到中间的—CF2—单元

上，从而导致 C—C 键键级降低，易发生断裂[67]．该

过程主要有两种方式：①eaq
-

加成至烷基链中间的 

—CF2—结构上，随后与质子重组，通过分子内电子

转移完成 C—C 键断裂(式(54))；②先发生 F
-

的脱除

(式(49))，eaq
-

攻击 C8F17SO3
-

得到 C8F16SO3
2-

(式

(55))，随后 C—C 键发生还原性裂解，产生 C3F7
-

等

更短的全氟烷基链(式(56))，这些短链全氟烷基会形

成全氟羧酸，通过 DHEH 机制进一步降解．图 5 总

结了光催化还原降解 PFAS 的可能机制． 

 

图 5 光催化还原降解 PFAS的可能机制 

Fig.5 Possible mechanism of photocatalytic reduction 

degradation of PFAS 

 

   CF3(CF2)2CF2·
-

(CF2)4SO3
-

＋H
+
→ 

     CF3(CF2)2CHF2＋·CF2(CF2)3SO3
-

(54)
 

   C8F16SO3
-

＋eaq
-

→C8F16SO3
2-

 (55)
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   C8F16SO3
2-

→C3F7
-

＋C5F9SO3
-

 (56)

在光催化还原降解机制中，eaq
-

的数量是影响

PFAS 降解率的关键因素，因此，可以通过向体系中

添加光敏剂或还原剂等手段来提高 eaq
-

产率，促进

PFAS 的降解．如 Sun 等[68]利用次氮基三乙酸(NTA)

作为光敏剂和 ·OH 猝灭剂，诱导水光解的同时抑

制·OH 与 eaq
-

的复合反应．如图 6(a)和(b)所示，在

NTA 存在和缺氧条件下反应 10 h 后，PFOS 的降解

率和脱氟率分别达到 85.4% 和 46.8% ．基于 eaq
-

的光

催化还原降解机制，影响 PFAS 降解率的其他因素还

包括 pH、PFAS 初始浓度和共存离子等．Juve 等[69]

制备了一种具有双功能吸附-光催化的沸石材料，通

过调节孔隙结构和掺杂过渡金属，实现了对 PFOA

的选择性吸附与降解．研究表明，pH 对 Fe-BEA150

催化剂降解 PFOA 的性能有显著影响．在酸性和中

性 pH 条件下，氧化铁通过静电相互作用局部吸引

PFOA 分子头部的羧酸基团，提高了降解效率．然

而，在较高 pH(9.5～11.0)条件下，颗粒表面带有更

强的负电荷，对 PFOA 阴离子产生静电排斥，导致脱

氟速率降低．此外，在碱性环境中，OH
-

可能攻击去

质子化的[Al-O-Si]
-

结构，部分或完全破坏沸石的原

始结构，进而抑制脱氟反应的进行．许杰尧等[70]探

讨了真空紫外/KI 体系中 PFOS 初始浓度对降解效率

的影响，在一定范围内，PFOS 的初始浓度越高，其降

解率越低，这可能是由于 PFOS 浓度越大，与单个

PFOS 分子反应的 eaq
-

数量越少，从而降低了 PFOS

降解率．此外，Gu 等[71]探究了在真空紫外/亚硫酸盐

系统中共存离子对 PFOS 降解效果的影响，图 6(c)

显示在最初的 120 min 内，腐殖酸(HA)的添加明显

延缓了 PFOS 的降解，PFOS 的降解随 HA 浓度的增

加而降低，可能是由于 HA 可以吸收光子产生活性

氧，从而猝灭 eaq
-

，抑制 PFOS 的降解过程． 

  综上，光催化降解作为一种前景广阔的 PFAS 处

理技术，展现出优良的降解效率和环境友好性．然

而，该技术在实际应用中也面临诸多限制因素，如

eaq
-

在环境状态下不稳定，极易被 O2 等氧化性物质猝

灭．此外光催化降解一般需要满足较强的碱性环境

和厌氧氛围，这些条件制约了其实际应用的广泛

性．为了进一步推动光催化降解技术的应用，需对以

下问题进行重点探究，以增强其在环境治理中的效

能：①开发高效的 eaq
-

还原技术；②延长光生 e
-

-h
+对

的寿命；③提高光催化剂比表面积，使其具有更多的

活性位点．这些研究方向将对提升光催化降解技术

的有效性和实际应用潜力起到积极推动作用． 

 

（a）不同条件下 PFOS 降解的时间曲线[68] 

 

（b）不同条件下 PFOS 脱氟的时间曲线[68] 

 

（c）PFOS在不同浓度 HA下的分解情况[71] 

图 6 光催化还原降解 PFAS的影响因素 

Fig.6 Factors influencing the photocatalytic reduction 

degradation of PFAS 

3 过硫酸盐活化降解 

PS 作为一种广泛应用于水处理的高级氧化技

术，因其高氧化还原电位、高稳定性、高反应性及低

成本，逐渐成为研究者关注的热点[72]．在常规体系

中，PS 的相对稳定性要求采用特定的活化方式，以产

生具有强氧化性的·SO4
-

，从而有效降解水中的有机

污染物．在该体系中，活化 PS 形成活性自由基和调

控自由基的性质是降解 PFAS 的关键[28,73-74]．目前常

用的活化方法包括热活化[28]、过渡金属活化[73,75]及
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超声(US)活化等[25]．本节重点阐述这 3 种活化方式

降解 PFAS 的机制，总结各自的应用特点． 

3.1 热活化降解机制 

热活化法通过将 PS 加热至一定温度(＞50 ℃)，

引发 O—O 键裂解，生成两个·SO4
-

(式(57))，实现对

PFAS 的降解．在酸性环境下，S2O8
2-

转化为·SO4
-

(式

(58)和式(59))，在中性条件下，SO4
2-

和·OH 共存(式

(60))，当 pH＞7.0 时 ，大量的 ·SO4
-

会迅速转化

为·OH，使得·OH 成为碱性条件下主要的自由基(式

(61))
[74]． 

   S2O8
2-

＋heat→2·SO4
-

 (57)

   S2O8
2-

＋H
+
→HS2O8

-

 (58)

   HS2O8
-

→2·SO4
-

＋H
+ (59)

   ·SO4
-

＋H2O→SO4
2-

＋·OH＋H
+ (60)

   ·SO4
-

＋OH
-

→SO4
2-

＋·OH (61)

在热活化 PS 降解 PFOA 的机制中，·SO4
-

通过攻

击 C7F15COO
-

发 生 电 子转移，形成 ·C7F15COO(式

(62)) ，·C7F15COO 不 稳 定 发 生脱羧反应 ，生

成·C7F15(式(63))，·C7F15 有多种反应途径，可在羟基

化、消除和水解反应后依据 DHEH 机制实现降解[74]. 

此外，Kutsuna 等[76]提出了另一种反应途径，·C7F15 可

与 O2 结合生成·C7F15OO(式(8))，·C7F15OO 经过双

分子衰变生成·C7F15O 和 O2(式(64))．在酸性条件

下，·C7F15O 与 HSO4
-

反应生成 C7F15OH 和·SO4
-

(式

(65))，C7F15OH 进一步消除水解得到 C6F13COOH，

并通过循环 DHEH 机制逐步降解，直至完全矿化为

CO2 和 HF． 

   ·SO4
-

＋C7F15COO
-

→SO4
2-

＋·C7F15COO (62)
 

   ·C7F15COO→·C7F15＋CO2 (63)
 

   2·C7F15OO→2·C7F15O＋O2 (64)
 

   ·C7F15O＋HSO4
-

→C7F15OH＋·SO4
-

 (65)

关于热活化 PS 降解 PFOS 的机制，Kim 等[77]提

出·SO4
-

首先攻击 C—S 键．如式(66)和(67)所示，

在 ·SO4
-

的作用下，C8F17SO3
-

转化为不稳定的自由

基·C8F17，随后·C8F17 经羟基化、消除和水解反应(式

(35～37))，循环 DHEH 机制直至完全降解． 

   ·SO4
-

＋C8F17SO3
-

→·C8F17SO3＋SO4
2-

 (66) 

   ·C8F17SO3→·C8F17＋SO3 (67)
 

由于操作简便，热活化 PS 技术常用于 PFAS 的

降解研究[78-79]．Santos 等[80]探究了不同温度对热活化

PS 降解 PFOA 效率的影响．如图 7(a)和(b)所示，在

25 ℃时，PFOA 的降解率和脱氟率可以忽略不计．当

温度升高至 50 ℃时，反应 1 080 min 可完全去除污染

物，但此时脱氟率仅为 30% ．进一步将温度提升至

70 ℃时，PFOA 的完全降解时间缩短至 120 min，且

在 1 200 min 后实现完全脱氟．这些结果表明，加热

可以促进 PS 活化产生·SO4
-

，这些高活性物种在高于

50 ℃条件下能够有效破坏 C—F 键，验证了上述降解

机制．此外，温度对 PS 降解 PFOA 过程具有显著影

响，适当提高反应温度有助于促进·SO4
-

的生成，从而

提高降解效率． 

 

（a）不同温度下 PFOA降解的时间曲线 

 

（b）不同温度下脱氟率随时间变化曲线 

图 7 类 Fenton试剂和 PS氧化降解 PFOA的时间曲线[80]

Fig.7 Time profiles of PFOA degradation with Fenton-
like reagent and PS oxidation[80]

 

3.2 过渡金属活化降解机制 

过渡金属可作为电子供体，促使 PS 获得一个 

e
-

，导致 O—O 键断裂生成·SO4
-

，反应机制如式(68)

所示．由于该过程简单高效并且不需要额外能量，在

常温下即可利用 Fe
2+、Cu

2+、Co
2+等金属离子活化 PS

产生·SO4
-

，过渡金属成为活化 PS 产生活化基团的最

常用方法[73,81]． 

   S2O8
2-

＋M
n+

→M
(n+1)+＋SO4

2-

＋·SO4
-

 (68)

铁是一种研究最广泛的金属催化剂，具有相对无

毒和环保的特点，并且比其他过渡金属更具成本效

益，常 被 用 于 活 化 PS(式 (69))．该过程中 产 生

的·SO4
-

攻击 C7F15COO
-

，发生电子转移得到 SO4
2-

和 ·C7F15COO(式 (62)) ．随后，·C7F15COO 按照

DHEH反应机制进行降解． 

   S2O8
2-

＋Fe
2+
→Fe

3+＋SO4
2-

＋·SO4
-

 (69)

尽管过渡金属在活化 PS 表现出较高的活性，但

其可能造成二次污染的问题不容忽视．金属和特定
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化合物的复合材料不仅可以调节催化剂的比表面积，

还可以增强金属的吸附能力和稳定性．因此可通过

金属与其他物质的组合形成复合材料，提升其降解性

能．Yu 等[82]以木屑为前驱体，通过水热法制备了一

种双金属(Fe，Co)和 N 共掺杂的生物炭(BC)催化

剂，并通过聚四氟乙烯(PTFE)改性显著提高其活化

PS 的能力．研究表明，P-Fe/Co/N@BC 催化剂中存在

FeNx、CoNx、Fe—Co 和 C＝O 等活性位点，这些活性

位点有效促进了 PS 的活化和单线态氧(
1
O2)的生成，

从而实现对 PFOA 的高效降解．实验结果显示，P-

Fe/Co/N@BC-PMS 体系在 180 min 内对 PFOA 的去

除率达到 99% ．He 等[83]构建了一种负载铁卟啉的生

物炭(Fe(TPFPP)/BC)催化剂，用于活化 PS 降解

PFOA，同时向体系中引入抗坏血酸(AA)作为电子循

环剂．如图 8 所示，Fe(TPFPP)/BC-PS-AA 体系可以

快速有效地降 解 PFOA ，在 12 h 内 降 解率达到

90.88% ．金属基复合材料不仅克服了单一金属的局

限性，还实现了成分之间的协同相互作用．然而金属

基材料降解 PFAS 的机制较为复杂，尚需进一步的 

研究． 

 

（a）去除率 

 

（b）图(a)局部放大 

图 8 时间对 PFOA降解的影响[83] 

Fig.8 Influence of time on PFOA degradation[83] 

3.3 US活化降解机制 

US 是通过在气泡界面内部或附近产生极高温度

(4 000～10 000 ℃)和压力破坏 PS 中的 O—O 键生

成·SO4
-

(式(70))，同时还会分解 H2O 得到·OH(式

(71))．由于不会造成二次污染，US 活化已被广泛用

于水处理领域[84]． 

US 活化 PS 对 PFAS 的降解机制被认为是自由

基诱导反应和热分解的协同作用[85]．以 US 活化 PS

降解 PFOA 机制为例，气泡空化热解不仅能活化 PS，

还 会诱导 PFOA 脱羧 ，生 成 ·C7F15 和 ·COOH(式

(72)). ·COOH 易被·SO4
-

和·OH 氧化为 CO2(式(73)

和式(74))．·C7F15 同样会与这两种自由基发生反应，

生成 C6F13COF(式(75)、式(5)和式(6))．C6F13COF

在 水 中 不 稳 定 ，水 解 生 成 C6F13COO
-

(式 (7)). 

C6F13COO
-

以类似方式逐步降解为 CO2 和 HF．图 9

汇总了 PS 活化降解 PFAS 的不同机制． 

   S2O8
2-

＋US→2·SO4
-

 (70)
 

   H2O→·OH＋·H (71)
 

   C7F15COOH＋US→·C7F15＋·COOH (72)
 

   ·COOH＋·SO4
-

→CO2＋H
+＋SO4

2-

 (73)
 

   ·COOH＋·OH→CO2＋H2O (74)
 

   ·C7F15＋·SO4
-

＋H2O→C6F13COF＋ 

     HF＋H
+＋SO4

2-

 (75)

  迄今为止，US 活化 PS 技术已被广泛应用于

PFAS 的降解研究．如 Lei 等[25]将双频 US 和 PS联合

用于 PFAS 降解，研究表明，双频 US 能够产生更多

自由基，从而通过自由基主导的间接氧化机制显著增

强 PFOA 的降解效率．双频 US 与 PS 的协同作用可

有效降解水和土壤中的 PFAS，包括 PFOA、PFOS 和

1H，1H，2H，2H-PFOS(6∶2 FTS)．如图 10 所示，在

水中反应 6 h后，脱氟率从高到低依次为 PFOA＞6∶

2 FTS＞PFOS．Hori 等[86]报道了 US/PS 体系在降解

全氟醚羧酸中的应用，结果显示，与未加入 PS 的体

系相比，加入 PS 后底物的降解准一级速率常数提高

了 2.5 倍～3.9 倍，这可归因于 PS 活化后产生的·SO4
-

加速了底物的脱羧．经过 24 h 反应后，全氟醚羧酸的

降解率和脱氟率分别达到 93.5% 和 84.8% ．上述研究

结果表明，US 活化 PS技术在 PFAS去除中展现出优

异的降解性能． 

  此外，初始 PS 浓度和溶液 pH 是影响 PFAS 降

解率的重要因素．Hori 等[78]报道，在 PS 浓度为 0～

50 mmol/L 范围内，PFOA 降解的准一级速率常数随

着浓度增加而增大，表明较高的 PS 浓度能够加速氧

化过程．此外，Lee 等[87]研究发现，在酸性条件下 PS

可以有效降解 PFOA．在 pH＝2、反应温度为 50 ℃的

条件下，反应 100 h后，活化 PS 对 PFOA 的降解率可

达到 89.9% ．这一现象可能与质子催化过程促进 
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图 9 PS活化降解 PFAS的可能机制 

Fig.9 Possible mechanisms of PS activation for the degradation of PFAS 

 

图 10  双频 US/PS 对 PFOA、PFOS 和 6∶2 FTS 的脱氟

效果[25]
 

Fig.10  Defluorination effects of dual-frequency US/PS on

the degradation of PFOA，PFOS，and 6∶2 FTS[25]

·SO4
-

的生成有关． 

综上，活化 PS 是一种有前景的 PFAS 降解技

术，具有氧化还原电位高、无选择性等优点．然而该

技术也存在一定的局限性，易受反应条件的影响，导

致降解性能不稳定，限制了其大规模应用．基于此，

后续研究可重点关注以下方面：①将不同活化 PS 方

法相结合，以提高对 PFAS 的降解效率；②充分考虑

实际水体的复杂性，进行共存离子对 PFAS 降解率影

响的相关研究；③寻找合适的催化剂，以增强·SO4
-

电

子传递能力，实现 PFAS 的高效降解；④深入探究金

属基材料在活化 PS 降解 PFAS 过程中的机制，为优

化降解体系提供理论支持． 

4 不同去除技术对比 

表 1 从催化材料、去除效果、反应时间、能耗、成

本、适用范围以及优缺点等方面对 EO、光催化和 PS

活化 3 种处理技术进行了总结与对比． 

在这 3 种技术中，EO 是较为成熟的处理技术，

其依靠在电极表面生成的·OH 和其他氧化性物质对

PFAS 进行降解和矿化．该技术反应条件温和，操作

灵活且可控性强．除污染物种类、污染物浓度、电流

密度、pH、温度等基本参数外，电极材料的电导率、

析氧电位以及电极表面自由基的产生效率也会影响

PFAS 的去除效果．尽管 EO 技术具有较高的降解能

力，但其能耗较高，尤其在处理高浓度或复杂水质

时，通常需要较高的电流密度以产生活性氧物种，导

致较大的电能消耗．此外，电极材料的选择和维护也

是影响成本的重要因素，特别是高活性的电极材料

(如 Ti4O7 和 MXene 等)，价格昂贵且使用寿命较

短．因此，为实现大规模应用，仍需进一步优化能效，

以降低整体运行成本． 

光催化技术通过光生 e
-

和 h
+的分离，以及 eaq

-

的

生成，实现对 PFAS 的氧化或还原降解．该技术可以

实现较高的降解率，但
aq
e
- 的生成需要引入额外的化

学试剂，导致二次污染，此外
aq
e
- 的活性还受溶液的酸

碱度、反应温度及水中共存离子的影响．光催化技术

的效率受到催化剂材料特性、光吸收效率以及光生载

流子复合速率的限制，可以通过掺杂过渡金属或非金

属元素以优化催化剂的能带结构，从而提高 e
-

-h
+对

的分离效率．该技术在光照充足的条件下能耗较低，

适合作为降解 PFAS 的低能耗处理方法．催化剂(如

TiO2)成本相对较低且可回收，但其活性随时间会逐

渐衰减，需要定期更换．光催化技术适用于中低浓度

PFAS(数微克每升至几百微克每升)水体的处理，特

别是在有充足阳光或低能耗光源下效果较好．然而，

光催化的效率受光源强度的限制，导致其在处理大面

积或深层水体时受到制约． 

PS 活化技术依靠热、金属离子或 US 的激发，产

生具有高氧化还原电位的·SO4
-

，有效攻击 PFAS 分子

中的 C—F 键，实现对 PFAS 的去除．该技术的能耗

相对较低，主要能量来源于 PS 的激活过程，但反应

速率受到温度和激活方式的影响．在适当的温度范

围内，温度的升高会促进·SO4
-

的产生；当温度过高或

过低时，会引发·SO4
-

的自解形成副产物(如 SO4
2-

)或
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产量受到限制，影响降解效率．此外，PS 活化过程中

易形成短链 PFAS 中间体，这些中间体往往更难进一

步降解，影响最终的矿化效果．高纯度的 PS 成本较

高，且激活过程通常需要额外的能量输入(如紫外

光、电流或热源)，增加了操作成本．但与传统化学降

解方法相比，PS 活化技术具有较高的去除效率，并且

在工业废水和土壤修复等领域展现出较强的实际应

用潜力．因此需要精确控制激活条件，以避免过硫酸

盐的过度消耗或副反应的发生，确保该技术在实际应

用中的可行性和效果． 

  总体而言，EO、光催化和 PS 活化技术各有优缺

点．EO 绿色环保，反应条件温和，能够实现 PFAS 的

完全矿化，但选择性差，电极材料的稳定性不能保

证；光催化技术直接利用太阳能，展现出优良的矿化

效果，但反应条件严苛、反应速率较慢；而 PS 活化由

于·SO4
-

的强氧化性，去除效果好、实际应用性强，但

短链中间体难降解，脱氟效果较差．因此，在实际应

用中，应结合污染物特性和处理需求，选择合适的技

术或多种方法联用以提高 PFAS 的去除效率． 

表 1 不同 PFAS去除技术对比 

Tab.1 Comparison among different PFAS treatment techniques 

去除技术 催化材料 去除效果/%  反应时间/h
能耗/ 

((kW·h)/m3)
成本 适用范围 优点 缺点 参考文献 

电化学氧化 
Pt、C、BDD、SnO2、 

PbO2、改性电极等 
91.0～99.0 0.5～5.0 5.1～48.0 较高

适用于中高

浓度水体， 

特别是工业

废水 

绿色环保，反应 

条件温和，能够 

实现 PFAS 的 

完全矿化 

选择性差，电极 

材料的稳定性 

不能保证 

[34，45-48， 

51-52] 

光催化 
TiO2、In2O3、Ga2O3、 

BiOX等 
85.4～100.0 0.17～10.00 2.1～34.3 较低

适用于低浓

度水体 

直接利用太阳 

能，降解率高 

反应条件严苛， 

反应速率较慢 
[61-62，68-71]

PS活化 ·SO4

-

 90.9～100.0 2.0～24.0 1.7～21.6 较高

适用于高浓

度或难降解

污染物 

降解效率高，实 

际应用性强 

短链中间体难 

降解，脱氟效果 

较差 

[25，78，80， 

82-83，86-87]

 

 

5 结 论 

PFAS 在航空航天、化工、家具、食品加工等领域

的广泛使用使其普遍存在于全球环境中．高度稳定

的化学结构使 PFAS 在自然环境中难以降解，形成了

全球性污染问题，对生态系统和人类健康构成严重威

胁．目前，EO、光催化和 PS 活化等多种化学技术已

显示出良好的去除效果．然而这些技术在处理 PFAS

的过程中，不可避免地会产生大量短链氟化物，这些

短链氟化物与长链氟化物具有相似的结构和化学性

质，因此中间体的生物毒性、脱氟率和 TOC 去除率

成为评价降解方法有效性的主要依据．随着 PFAS 在

土壤和水体中频繁被检测出，传统处理技术面临着新

的挑战和机遇，为应对日益严峻的水污染问题，亟需

开发更高效、更环保的治理技术．探索 PFAS 治理不

仅减少生态危害，还促进经济可持续发展，实现人与

自然和谐共生． 

在未来处理 PFAS 的研究中，应重点关注以下 

方面． 

(1) 提升现有技术的有效性与安全性．化学降

解技术在去除 PFAS(尤其是长链 PFAS)方面展现出

良好的前景，但对短链 PFAS 及其前体的研究仍需进

一步深化．此外，针对降解产物和副产品的识别应进 

行系统评估，特别是它们的毒性和生态风险，以减少

有害物质的生成． 

(2) 优化反应体系的实用性．PFAS 修复技术主

要集中在实验室规模的理想条件下进行的短期研究，

缺乏真实废水的中试及大规模现场应用的验证．这

是因为实际水体环境中 pH 值、温度的变化以及其他

离子和天然有机物的存在，都会影响 PFAS 的去除效

率．因此，在为特定地点选择实施处理方案时，必须

全面评估和认真考虑所有相关因素，以确保所选技术

的可持续性． 

(3) 与其他处理技术联用．开发多种处理技术

的联用方案，如先通过物理过程浓缩 PFAS 溶液，再

结合高级氧化或还原技术降解矿化 PFAS，能克服其

固有的缺点，有效提高去除效率．通过这种综合处理

方法，有望实现对 PFAS 的彻底去除和无害化处理． 

(4) 开发环境友好型替代品．寻找具有相似应

用价值但毒性更低、易于降解的替代材料是应对

PFAS 污染的重要方向．通过替代品的研发，不仅可

以减少 PFAS 的使用，还能提高现有去除技术的有效

性，使其更易于处理． 
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