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Abstract：A sono-activated persulfate oxidative system was built to remove typical perfluorooctane sulfonate（PFOS）. The effects of ultra⁃
sonic frequency, persulfate concentration, initial pH value, and the cavitation gas of the system on PFOS degradation rates were studied.
The generated radicals and degradation intermediates of PFOS in this process were also captured and identified. The results indicated that
99.5% of 18.58 μmol·L-1 PFOS was degraded under a reaction temperature of 30 ℃, pH of 7.0, persulfate concentration of 0.93 mmol·L-1,
ultrasonic frequency of 400 kHz, power of 100 W, ultrasonic density of 2.67 W·cm-2, and reaction time of 8 h. The PFOS degradation rate
of the sono-activated persulfate system was 4.77 times higher than that of the single ultrasound and persulfate systems, which suggested a
notable synergic effect. Further investigation also demonstrated that the apparent pseudo-first-order rate constants tended to increase with
both the increase in ultrasonic frequency from 20 to 400 kHz and persulfate concentration from 18.58 to 930.0 μmol·L-1, but decreased
with both the increase in the initial pH values from 3.00 to 11.03 and with the order of cavitation gases as argon, oxygen, nitrogen, and air.
Electron spin trapping experiments showed that sulfate and hydroxyl radicals were involved in PFOS degradation. According to the seven
types of degradation intermediates detected by UPLC-MS analysis, a tentative PFOS degradation pathway was proposed.
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摘 要：针对全氟辛烷磺酸盐（PFOS）去除，构建了超声活化过硫酸盐氧化体系。考察了体系中超声频率、过硫酸盐浓度、溶液初

始 pH值和空化气体等因素对 PFOS降解速率的影响，并对 PFOS降解过程产生的自由基及其降解中间产物进行了捕捉和鉴定。

结果表明：在 30 ℃、pH值 7.0、过硫酸盐浓度 0.93 mmol·L-1、超声频率 400 kHz、功率 100 W和超声密度 2.67 W·cm-2条件下，18.58
μmol·L-1的PFOS经过8 h反应，降解率达到99.5%。超声活化过硫酸盐体系表现出显著的协同效应，PFOS降解速率比单独超声和

单独过硫酸盐体系降解速率之和提高 4.77倍，其表观准一级反应动力学常数在实验范围内随超声频率增加而增大，随过硫酸盐

浓度增加先增后减，随溶液初始 pH值增加而减小，四种空化气体中以氩气的降解效果为最佳；电子自旋捕捉试验表明，硫酸根自

由基和羟基自由基参与了PFOS的降解。根据超高效液相色谱-质谱（UPLC-MS）分析得到的七种降解产物，给出了PFOS在该体

系中可能的降解途径。
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全氟辛烷磺酸及其盐类（PFOS）是一类新型人工

合成的持久性有机污染物（POPs），以其稳定的化学

结构及疏水疏油的特点而被广泛应用于轻水泡沫灭

火剂、电镀铬雾抑制剂、农药生产以及油田回采处理

剂等生产领域[1]。从 20世纪 50年代以来，由于 PFOS
产品的大量生产、使用和生物富集作用，PFOS已呈现

出全球分布的态势。研究证实，在一些环境介质，如

地表水[2-3]、土壤[2]、大气[3]、沉积物[3-4]、地下水[2]、污水处

理厂[5]，甚至鱼类[6]、人体血液[3]和头发[7]内均检测出

PFOS的存在，它可通过食物和饮用水摄入的方式进

入到人体中[2]。鉴于 PFOS 分布广、在生态系统中毒

性累积性强、难于在环境中降解等独特性，因此已成

为国际上水处理领域继内分泌干扰物、持久性有机污

染物后又一研究热点。

我国是目前少数生产 PFOS类物质的国家之一，

也是全球最大的生产国和使用国。我国PFOS生产和

使用主要集中在工业发达、新兴产业密集的东部沿海

地区[8]。据统计，2010年我国PFOS产量仍有 100余 t，
使用量约 80万 t[9]，PFOS工业源的排放量约为 70 t·a-1

（占总量 70%），排放密度呈现由东向西递减的趋势，

经济和工业发展程度最高的京津沪、江苏、广东、浙江

和山东是PFOS工业源以及生活源排放密度最高的区

域[10]。目前我国水环境监测中普遍检出 PFOS，其质

量浓度范围介于未检出～458 ng·L-1，局部地区 PFOS
污染水平超过国外[9，11]；而且，国内外尚未制订水环境

中 PFOS 的质量基准/标准。因此，开展我国水环境

PFOS 的有效降解及其机理研究对于应对全球性

PFOS污染，确保我国水环境安全具有重要意义。

PFOS结构中氟具有高的电负性（-4.0），碳原子

与之结合形成了稳定的 C-F 键，键能可达 484 kJ·
mol-1 [12]，常规的生物、化学处理不能将其有效去除和

矿化[13-14]。近年来，利用高级氧化和还原技术降解

PFOS的研究论文数量呈现稳步上升的趋势，这说明

学术界对水环境 PFOS污染防治领域给予高度关注，

且取得了良好的降解效果[15-16]。这类技术以不同的

方式产生强氧化性、非选择性的自由基（包括·OH、

O-2·、SO-4·和 CO-3·等），以及高活性、非选择性还原物

质或自由基（水合电子、H·和 SO-3·等）为特征，产生的

自由基随即进攻 PFOS，使其得到快速分解。针对污

染场地地下水环境中普遍存在的 1，1，1-三氯乙烷和

共存的溶剂稳定剂 1，4-二 恶口 烷，笔者所在的课题组

成功通过优化超声活化过硫酸盐工艺参数，使二者达

到快速同时去除[17-18]。

鉴于此，本文以新型PFOS为模式污染物，利用构

建的超声活化过硫酸盐氧化体系，尝试开展该体系降

解水中 PFOS的降解影响因素及降解产物研究，考察

不同反应体系、超声频率、过硫酸盐投量、初始 pH值

和空化气体种类等对 PFOS 降解速率的影响，并对

PFOS降解过程中产生的自由基及其降解中间产物进

行捕捉和鉴定，以期为 PFOS污染水环境的治理和修

复提供技术支撑。

1 材料和方法

1.1 试验试剂

如无特殊说明，实验中所用化学试剂均为分析

纯，未做进一步纯化处理。全氟辛烷磺酸钾（纯度

98%，阿拉丁试剂有限公司）、全氟羧酸类中间产物标

准品（纯度≥98.0%，上海甄准生物科技有限公司）、过

硫酸钠（纯度≥98.0%，国药集团化学试剂有限公司）、

5，5-二甲基-1-吡咯-N氧化物（DMPO，97%，阿拉丁

试剂有限公司）、乙酸铵（98%）、甲醇（≥99.9%）、硝酸

（HNO3）和氢氧化钠（NaOH）均为分析纯试剂，试验用

水均采用蒸馏水。HLB（Oasis）固相萃取柱（200 mg/6
mL）购自美国Suplco公司。

1.2 试验方法

试验系统由系列超声波发生器（20、100、200 kHz
和 400 kHz，输出电功率为 0～100 W，声能密度 2.67
W·cm-2，中科院东海声学研究所）、超声换能器、40
mL吹扫反应瓶和 SDC-6型恒温水槽（江苏佳美仪器

制造有限公司）组成。整个系统温度控制在（30±
0.2）℃，反应在有聚四氟乙烯膜衬垫盖的玻璃瓶内进

行。试验开始前，先将混合均匀的含有一定体积过硫

酸盐母液和 PFOS母液的溶液注入一系列玻璃瓶内，

注入空化气体（氩气、氮气、氧气和空气）20 min，立即

旋紧瓶盖，置于换能器上。开启超声波发生器，反应

开始计时，超声辐射一段时间后，取样测定水溶液中

PFOS浓度及降解中间产物等项目。

1.3 分析方法

PFOS及其降解中间产物分析采用固相萃取前处

理-超高效液相-质谱（Agilent 6460，配 1260液相系统

及工作站）分析。色谱柱 ACQUITY UPLC BEH C18
column（1.7 μm ×2.1 mm ×50 mm），流动相 2 mmol·L-1

乙酸铵 5%甲醇溶液（A）和甲醇（B）的混合液，采用梯

度洗脱模式：0~0.5 min，25%B；5.0 min，85%B；5.1~
7.0 min，99%B；7.0~9.0 min，99%B匀速下降至 25%B；
9.0~12.0 min，25%B。流速 0.4~0.55 mL·min-1，柱温
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50 ℃，进样量 10 μL，电离源为电喷雾电离源负源

（ESI），毛细管电压 2.5 kV，离子源温度 120 ℃，脱气溶

剂温度 350 ℃，扫描模式 MRM，碰撞能量 7.0~45.0
eV，锥孔电压 15.0~70.0 V。PFOS 直接进样检测，

PFOS 直接进样检测线性范围为 0.1 μg·L-1~10 mg·
L-1，最低检测限为 0.1 μg·L-1。而降解中间产物的分

析采用固相萃取前处理后再进样。净化程序如下：分

别以 5 mL甲醇和超纯水活化HLB固相萃取小柱；取

100 mL水样调 pH为 6，以 1.0 mL·min-1流经活化后的

小柱；用 5 mL 20% 甲醇水做淋洗液，氮吹，定容至 1
mL。本方法对11种全氟化合物水样的最低检测限介

于 0.011~0.089 pg·mL-1，固相萃取的平均加标回收率

范围为 72.6%~144.7%，相对标准偏差介于 1.2%~
9.2%之间。

以 DMPO 为自由基诱捕剂，采用德国 Bruker
EMX-8/2.7型电子顺磁波谱仪半定量分析反应体系

产生DMPO-自由基加合物信号。测试条件为：共振

频率 9.77 GHz，微波功率 20.02 mW，调制频率 100
kHz，调制振幅 1.0 G，扫探宽度 200 G，时间常数 40.96
ms，扫描时间83.87 s，接收增益为10 000。

氟离子浓度采用美国戴安公司 ICS-3000型离子

色谱仪进行测定，采用 IonPac AS15阴离子交换分析

柱（4.0 mm×250 mm），IonPac AG15 保护柱（4.0 mm×
50 mm），内置数字化电导检测器，KOH淋洗液，梯度

淋洗模式：0~17.0 min，3 mmol·L-1；17.1~27.0 min，60
mmol·L-1；27.1~31.0 min，3 mmol·L-1，流速 1.2 mL·
min-1，进样体积200 μL。
2 结果与讨论

2.1 超声活化过硫酸盐体系降解PFOS的效果

预试验首先考察了超声活化过硫酸盐体系（US+
PS）降解 PFOS的效果，并与空白（Control）、单独过硫

酸盐氧化（PS）以及单独超声处理（US）的效果进行了

比较。试验条件如下：PFOS 初始浓度约为 10 mg·
L-1，过硫酸盐与PFOS摩尔比为 50∶1，初始溶液 pH值

为 7.0，温度 30 ℃，超声频率为 400 kHz，功率 100 W和

超声密度2.67 W·cm-2，反应时间设为8 h。PFOS降解

试验结果和拟合结果分别如图1和表1所示。

由图 1和表 1可知，PFOS在 4个体系中的降解较

符合表观准一级反应动力学模型：ln（Ct /C0）=-kt，R2≥
0.941。在 Control 和 PS 体系中 PFOS 几乎无任何降

解，在整个反应时间范围内最大降解率低于 3%；相比

之下，在过硫酸盐未投加情况下，反应速率亦较低，8

h内 PFOS降解率仅为 62.7%；然而，当超声体系投加

过硫酸盐后，8 h内 PFOS去除效果显著改善，达到了

最高的降解率（99.5%）。据此推测，超声体系投加过

硫酸盐后可能生成了更多数量的高活性自由基

（SO-4·、·OH、O-2·等），从而极大加速了PFOS的降解和

转化。为了更直观地评价超声活化过硫酸盐体系对

PFOS降解的强化效果，这里引入增强因子（R）概念，

R定义如式1所示。

R=超声活化过硫酸盐体系PFOS降解速率/（单独

过硫酸盐体系 PFOS 降解速率+单独超声体系 PFOS
降解速率） （1）

由表 1计算得到的超声活化过硫酸盐体系降解

PFOS的增强因子为 5.77，这表明超声活化过硫酸盐

体系存在显著的协同效应。

为了证实有活性自由基参与了超声活化过硫酸

盐体系 PFOS的降解，采用DMPO作为自由基的诱捕

剂，利用DMPO与自由基加成反应生成较稳定的加合

物这一特性，通过电子自旋共振波谱技术可半定量捕

捉到加合物信号，克服了自由基寿命短暂难以捕获的

缺点，从而得到直接的试验证据。利用这一技术，我

们获得了单独过硫酸盐体系（PS）、单独超声体系

（US）和超声活化过硫酸盐体系（US+PS）3个体系反

图1 PFOS在不同反应体系降解的浓度对数-时间曲线
Figure 1 Logarithm concentration versus time curve of PFOS

degradation at different systems

lnC

ControlPSUSUS+PS

0 100 200 300 400 500
时间Time/min

3
2
1
0

-1
-2
-3

表1 不同体系中PFOS降解的表观准一级反应速率常数值
Table 1 Pseudo-first order reaction rate constants of PFOS at

different systems
反应体系

Control
PS
US

US+PS

PFOS降解表观准一级反应速率
常数/min-1

（4.362±0.397）×10-5

（6.409±0.229）×10-5

（1.920±0.056）×10-3

（1.144±0.016）×10-2

R2

0.941
0.982
0.988
0.997

P值

5.975×10-8

5.308×10-13

4.441×10-14

＜0.01
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应 10 min 时的 DMPO-自由基加合信号，如图 2 所

示。

由图 2 可以清晰地发现，在 US 体系中得到了

DMPO加成物的特征四重分裂峰（实心圆点），峰高比

1∶2∶2∶1，其超细常数 αN=14.4 G，αH=15.6 G，g 值为

2.005 5，这些参数与以前的文献报道相一致[19]。这是

DMPO 与羟基自由基加合的特征参数，由此表明 US
体系生成了羟基自由基。而在 PS体系中，还得到了

DMPO加成物的特征六重分裂峰（实心三角），其超细

常数 αN=13.2 G，αH=9.6 G，αH=1.48 G和 αH=0.78 G，与

文献报道[20]的硫酸根自由基与DMPO加合物的特征

参数相符合，这表明 PS 体系中存在硫酸根自由基。

在“US+PS”体系中，则出现了这两种自由基的叠加

峰，而且从加合物的信号强度来看，显著高于 PS 和

US体系之和，这一现象直接解释了“US+PS”体系存

在显著协同效应的原因：正是这些明显增多的硫酸根

和羟基自由基导致了PFOS的快速降解。

2.2 超声频率对PFOS降解的影响

已有研究证实PFOS在活化过硫酸盐和高频超声

作用下能够降解主要归因于活化过硫酸盐产生的高

活性物质以及高频超声诱发的较强化学效应，且其降

解均遵从表观准一级反应动力学模型[21-23]。本文选

择 20、100、200 kHz 和 400 kHz 4 个超声频率进行试

验，其他试验条件均为：初始 PFOS浓度约为 10 mg·
L-1，过硫酸盐与 PFOS 摩尔比为 50∶1，初始 pH 值为

7.0，温度30 ℃。表2给出了4个超声频率下PFOS降解

的表观准一级反应动力学速率常数。由表2可知，PFOS
在 4个不同超声频率的降解行为均遵从表观准一级

反应动力学规律。随着超声频率的升高，PFOS降解

的表观准一级反应速率逐渐增大，由 50 kHz 时的

8.313×10-4 min-1增至400 kHz时的1.144×10-2 min-1。

超声频率的影响与空化泡的形成动力学有关，较

高超声频率能够实际增加反应体系自由基的数量。

较高超声频率时空化泡破灭过程虽不如低频时那样

剧烈，但空化过程周期缩短，单位时间内产生的超声

空化效应更多，从而更有可能生成更多数量的自由

基[24]。由于较高频率时空化泡寿命缩短，自由基在发

生自终止反应前有更大几率从空化泡逃逸并迁移至

液相本体[25]。

2.3 过硫酸盐浓度对PFOS降解的影响

控制 PFOS 初始浓度约为 10 mg·L-1，初始 pH 为

7.0，温度30 ℃，超声频率为400 kHz，功率100 W和超声

密度2.67 W·cm-2，过硫酸盐投加浓度按与PFOS初始浓

度的摩尔比1∶1、5∶1、20∶1、50∶1和100∶1投加，试验研

究了过硫酸盐投加浓度对 PFOS 降解性能的影响。

PFOS浓度对数值与时间的拟合试验结果如表3所示。

如表 3所示，不同过硫酸盐浓度时 PFOS的降解

均符合表观准一级反应动力学模型，且与实验数据拟

合良好（R2>0.969）。当过硫酸盐与PFOS摩尔比由1∶1
增加至 50∶1时，PFOS降解的表观准一级反应速率常

数由 2.470×10-3 min-1增至 1.144×10-2 min-1。然而，当

二者摩尔比进一步增大至 100∶1时，表观准一级反应

速率常数不升反降。

为了探求不同过硫酸盐投量下PFOS降解的表观

准一级反应速率常数下降的原因，试验利用ESR测定

图2 10 min时PS、US和US+PS体系DMPO-自由基加合ESR信号
Figure 2 ESR spectra of PS，US，and US+PS in the presence of

0.09 mol·L-1 DMPO after reaction for 10.0 min

Int
ens

ity（
a.u

.）

PS

US

US+PS

3440 3480 3520 3560 3600
Magnetic field/G

10 min

DMPO-OH

DMPO-SO4

超声频
率/kHz

20
100
200
400

PFOS降解表观准一级反应速率
常数/min-1

（8.313±0.480）×10-4

（1.400±0.066）×10-3

（2.210±0.111）×10-3

（1.144±0.016）×10-2

R2

0.955
0.970
0.965
0.997

P值

2.296×10-10

2.002×10-11

4.318×10-11

＜0.01

表2 不同超声频率下PFOS降解的表观准一级反应速率常数值
Table 2 Pseudo-first order reaction rate constants of PFOS at

different ultrasonic frequency

表3 不同过硫酸盐浓度时PFOS降解的表观准一级
反应速率常数值

Table 3 Pseudo-first order reaction rate constants of PFOS at
different persulfate dosages

过硫酸盐与
PFOS摩尔比

1∶1
5∶1
20∶1
50∶1
100∶1

PFOS降解表观准一级反应
速率常数/min-1

（2.470±0.117）×10-3

（4.230±0.167）×10-3

（6.380±0.113）×10-3

（1.144±0.016）×10-2

（7.720±0.036）×10-3

R2

0.969
0.979
0.996
0.997
0.999

P值

1.932×10-11

1.953×10-12

1.110×10-16

＜0.01
＜0.01
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了不同过硫酸盐投量时DMPO与自由基加合物信号

强度的变化，试验结果如图3所示。

由图 3可以看出，过硫酸盐与PFOS摩尔比从 1∶1
增加至 100∶1时，DMPO-SO4以及 DMPO-OH 峰强度

和自由基浓度也相应增加，但试验结果中却未出现与

此相匹配的 PFOS强化降解现象。据此推测，可能的

原因有：

（1）硫酸根自由基和羟基自由基一旦生成即随之

发生一系列化学反应，包括活性物质的形成、自由基

重组以及过硫酸盐猝灭反应，如方程式 2~方程式 10
所示[26]。尽管羟基自由基（E0=+2.7 V）有比硫酸根自

由基（E0=+2.6 V）较高的氧化还原电位值[27]，但伴随硫

酸根自由基生成而产生的二价硫酸根离子却会抑制

上述两种自由基的反应活性[28]。

SO-4·+H2O→SO2-4 +·OH+H+

k2=3000 min-1，k-2=7.08×107 L∙mol-1∙min-1 （2）
SO-4·+OH-→SO2-4 +·OH
k3=2.58×109L∙mol-1∙min-1 （3）
·OH+·OH→H2O2 k4= 3.18×1011 min-1 （4）
SO-4·+SO-4·→S2O2-8

k5=6.0×1010 L∙mol-1∙min-1 （5）
S2O2-8 +·OH→S2O-8·+OH-

k6=7.2×108 L∙mol-1∙min-1 （6）
S2O2-8 +SO-4·→SO2-4 +S2O-8·

k7=3.66×107 L∙mol-1∙min-1 （7）
·OH+SO-4·→HSO-4+1

2O2

k8=1.0×1010 L∙mol-1∙s-1 （8）
PFOS+•OH→products
k9=1.0×106~3.0×107 L∙mol-1∙min-1 （9）
PFOS + SO-4·→SO42- + PFOS+·

k10=5.0×104~2.59×105 L∙mol-1∙min-1 （10）
（2）硫酸根自由基自身的重组反应（式 5）、羟基

自由基自身重组反应（式 4）以及二者之间的反应（式

8）速率比羟基自由基、硫酸根分别与 PFOS的反应以

及过硫酸盐的猝灭反应（式 9、式 10、式 6和式 7）约高

1~3个数量级[16，29-31]。由于自由基之间的竞争性消耗

作用，当过硫酸盐投加过量时这些反应会导致自由基

的利用率低下。（3）其他也有类似研究表明，对于有机

物氧化而言，的确存在一个最佳的过硫酸盐投加值，

如高于此临界值，污染物的降解就会受到一定程度的

抑制[32-34]。

2.4 反应体系初始pH值对PFOS降解的影响

为了考察初始 pH值变化对超声活化过硫酸盐体

系降解 PFOS 速率的影响，控制试验条件为：初始

PFOS浓度约 10 mg·L-1，初始 pH值分别为 3.0、7.04和

11.03，温度 30 ℃，超声频率 400 kHz，功率 100 W、超

声密度 2.67 W·cm-2，过硫酸盐与PFOS初始浓度的摩

尔比为50∶1。PFOS浓度对数值与时间的表观准一级

反应动力学拟合试验结果如表4所示。

如表 4 所示，随着溶液初始 pH 值由 3.0 增至

11.03，相应的PFOS降解的表观准一级反应速率常数

由 0.013 75 min-1下降至 0.009 47 min-1。之所以出现

上述试验现象，这可能是因为：（1）酸性条件时，由于

酸的催化作用会生成额外多的硫酸根自由基[28]；（2）
在碱性条件时，硫酸根自由基会与氢氧根离子反应生

成更多的羟基自由基，如方程式（3）所示；羟基自由基

通常通过 H 原子抽提进攻有机物分子产生水，但

PFOS分子本身不含H原子，无法发生H原子抽提反

应，水溶液中二者间的反应活性较差，从而减慢了

PFOS的降解速率，故碱性条件不利于硫酸根自由基

对PFOS的降解。随着反应的进行，尽管溶液 pH值逐

渐下降（例如初始 pH值分别为 3.00、7.00和 11.03时，

经过近 500 min，反应终了 pH值逐渐分别降至 2.70、
6.42和 10.38），但是溶液初始 pH值越高，氢氧根离子

图3 过硫酸盐投量对DMPO与自由基加成产物信号强度的影响
Figure 3 Effect of persulfate dosage upon the intensity of the

formation of DMPO adducts

Int
ens

ity（
a.u

.）

trap time=10 minPS/PFOS=100∶1

PS/PFOS=50∶1

PS/PFOS=20∶1
PS/PFOS=5∶1
PS/PFOS=1∶1

3480 3520 3560
Magnetic field/G

DMPO-OH

DMPO-SO4

表4 不同初始pH值时PFOS降解的表观准一级

反应速率常数值

Table 4 Pseudo-first order reaction rate constants of PFOS at
different initial pH values

反应初始
pH值

3.00
7.04
11.03

PFOS降解表观准一级反应
速率常数/min-1

（1.375±0.048）×10-2

（1.144±0.016）×10-2

（0.947±0.018）×10-2

R2

0.983
0.997
0.995

P值

3.815×10-13

＜0.01
1.110×10-16

916



李炳智，等：超声活化过硫酸盐氧化降解水溶液中的全氟辛烷磺酸盐2019年4月
浓度越高，被其消耗的硫酸根自由基也越多，从而削

弱了反应体系的氧化作用。

2.5 空化气体种类对PFOS降解的影响

空化气体种类（如氮气、氧气、空气和氩气等）对超

声的影响主要表现为反应体系活性物质（如H·、·OH、

H2O2、H2、HO2·等）种类及其产率的差异，进而对污染

物的降解行为产生影响[35]。4种空化气体对超声活化

过硫酸盐体系降解PFOS速率的影响结果，见表5。

由表 5可知，4种空化气体（氮气、氧气、空气和氩

气）存在下，PFOS 降解均遵从表观准一级反应动力

学，反应速率常数大小顺序为：空气<氧气<氮气<氩
气。之所以出现上述结果，其原因可能是：（1）比热大

的空化气体更有利于空化气泡的崩溃，由空化效应

获得的声化学效应越大，单原子气体比双原子气体、

杂原子气体更适合作为空化过程的气源[36]；（2）空化

气体导热率越大，空化气泡崩溃过程积累热量将更

多地传给周围液体，从而降低最高温度值；（3）溶解

度大的空化气体会降低空化阈值和空化强度[37]。根

据上述试验结果可知，PFOS降解效果最佳的空化气

体为氩气。

目前，虽然高级氧化（臭氧氧化、电化学氧化、超

声、过硫酸盐氧化和光解）和还原工艺（零价铁和柠檬

酸钛）处理水中PFOS的研究报道较多，但由于这些研

究中 PFOS初始浓度范围设置较为宽泛，使得很难客

观地比较这些方法在降解PFOS性能上的优劣[16]。文

献报道中单独超声（200 kHz，200 W）和 50 ℃热活化

过硫酸盐分别降解 20 μmol·L-1的 PFOS，其一级反应

速率常数分别为 0.016 min-1和 0.000 47 min-1[16]，与本

文中PFOS降解速率常数基本相当。高效超声换能器

研发成功之前，综合过硫酸盐和超声两种AOPs工艺

的耦合协同作用提高对 PFOS的降解效率，起到“1+1
>2”增效作用的同时显著降低了超声能耗。

2.6 降解中间产物鉴定及可能的降解机理

为了深入研究PFOS在超声活化过硫酸盐体系中

的降解机理，试验采集了不同反应时间间隔内的

PFOS溶液样品，并将其混合。利用超高效液相色谱-
质谱仪（UPLC-MS）捕捉到了一系列 PFOS降解产物，

其典型色谱图如图4所示。

根据与全氟代标准物质色谱图比对，确认检测到

的 8 种物质及停留时间（Rt）分别为：全氟乙酸（Rt=
1.22 min）、全氟丙酸（Rt=1.27 min）、全氟丁酸（Rt=
2.49 min）、全氟戊酸（Rt=3.13 min）、全氟己酸（Rt =
3.73 min）、全氟庚酸（Rt=3.79 min）、全氟辛酸（Rt=
4.18 min）、未知物质（Rt=4.45 min）和 PFOS（Rt=4.55
min）。

有关超声和活化过硫酸技术降解PFOS产物研究

数量相当有限。日本大阪府立大学 Moriwaki等[38]利

用 200 kHz超声降解 PFOS的产物包括：三氟乙酸、五

氟丙酸、七氟丁酸、九氟戊酸、全氟己酸、全氟庚酸、全

氟己烷磺酸和全氟辛酸等；杨佘维等[39]发现，真空紫

外耦合高频超声体系中PFOS降解中间产物为 7种短

链全氟羧酸（三氟乙酸、五氟丙酸、七氟丁酸、九氟戊

酸、全氟己酸、全氟庚酸和全氟辛酸）以及 3种短链全

氟磺酸（全氟庚烷磺酸、全氟己烷磺酸和全氟丁烷磺

酸）。由此可见，文献报道的PFOS降解产物与本文研

究结果基本一致，即 PFOS在反应体系中主要分解为

两类物质：短链的全氟代羧酸类和全氟代磺酸类中间

产物。

超声活化过硫酸盐体系降解有机化合物主要遵

从热解和（或）自由基（如 SO-4·、·OH等）诱导的反应

机制。PFOS较高的辛醇-水分配系数、亨利系数和蒸

汽压使其具有较好的亲水性和较低的挥发性，因此可

以预知：反应初始阶段其可能在空化泡内或空化泡-
溶液交界面处进行热解反应，以及在液相本体中进行

自由基的氧化反应[40]。结合分析测定的中间产物，超

声活化过硫酸盐体系降解 PFOS可能的机理见图 5。

空化气体

空气

氧气

氮气

氩气

PFOS降解表观准一级反应
速率常数/min-1

（1.144±0.016）×10-2

（1.447±0.053）×10-2

（1.935±0.024）×10-2

（2.167±0.105）×10-2

R2

0.997
0.981
0.998
0.968

P值

<0.01
7.976×10-13

<0.01
2.417×10-11

图4 检测到的PFOS降解中间产物超高效液相色谱图
Figure 4 Ultra high pressure liquid chromatogram（UPLC）of

PFOS degradation byproducts
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（A）全氟乙酸；（B）全氟丙酸；（C）全氟丁酸；（D）全氟戊酸；（E）全氟己
酸；（F）全氟庚酸；（G）全氟辛酸；（H）未知物质；（I）PFOS

表5 不同空化气体PFOS降解拟合的表观准一级
反应速率常数值

Table 5 Pseudo-first order reaction rate constants of
PFOS at different cavitation gas
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标框的物质为本研究检测到的中间产物。

文献报道PFOS钾盐的 pKa值为-3.5[41]，在所有可

能的环境条件（强酸性条件除外）下，PFOS钾盐均以

离子状态存在。根据检测到的中间产物和相关文献

报道，推测可能的反应机理有以下两种途径：（1）水相

本体反应。在超声场和硫酸根自由基的诱导下，

PFOS阴离子首先被提取一个电子，形成 C8F17SO3·自

由基，然后脱去磺酸基，生成C8F17·自由基。C8F17·自

由基末端的碳原子具有较高的电荷密度，极易与氧化

剂反应生成热不稳定全氟代醇类物质 C8F17OH；

C8F17OH 脱 去 氟 化 氢 而 生 成 酰 基 氟 C7F15COF，
C7F15COF 极 易 水 解 ，生 成 少 1 个 CF2 单 元 的

C7F15COOH。然后SO-4·自由基进攻C7F15COO-阴离子，

转化为硫酸盐、二氧化碳和C7F15·；C7F15·重复上述成

醇、脱氟化氢和水解步骤，短链的C2~C7全氟羧酸降

解产物会依次产生，最终 PFOS逐步降解成氟离子和

二氧化碳。（2）气泡-水界面反应。首先PFOS被吸附到气

泡-水的界面，通过超声产生局部的高温高压效应，

PFOS末端的C-S键热解断裂，释放气体 SO3至水相，

自身转化为气态全氟烯烃；气态全氟烯烃在高温条件

下，裂解为氟化物自由基，在自由基和高温的进一步

作用下继续转化为二氧化碳、一氧化碳和氟化氢。

由PFOS的降解途径可知，PFOS的降解主要在气

相反应和液相反应作用下逐渐分解为短链的全氟羧

酸和全氟磺酸中间产物；然而，有相当多的研究表明，

这 些 中 间 产 物 的 降 解 速 率 要 慢 于 母 体 污 染 物

标框物质为确定产物
图5 PFOS在超声活化过硫酸盐氧化体系中可能的降解途径

Figure 5 Proposed PFOS degradation pathway in the sono-activated persulfate oxidation process
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PFOS[16]。例如，在本文的试验条件下，PFOS经过 8 h
基本完全降解，而其脱氟率仅为 90%，这说明仍有部

分含氟 PFOS 降解中间产物尚未得到完全脱氟。在

PFOS污染水体处理实践中，PFOS母体污染物的完全

降解并不是处理的终点；在此之后仍需继续延长处理

时间，以使得PFOS降解中间产物（如短链全氟羧酸和

全氟磺酸类等）得到彻底降解。

关于世界上其他国家和地区水环境中PFOS的浓

度值，已有文献报道。 PFOS在地表水、污水处理厂

出水和饮用水中浓度分别介于 1~7、7~50 ng·L-1和 1~
100 ng·L-1 [42]，基本与我国水环境中PFOS的检测浓度

相当。为此，一些国家已制定饮用水中全氟化合物健康

指导值为0.04~0.5 μg·L-1 [43]。本文之所以设置的PFOS
模拟浓度较环境介质报道值高，是为了便于检测浓度

较低的 PFOS降解产物，以更好地阐释其降解机理。

后续研究将基于我国环境介质中PFOS检出浓度开展

有针对性的PFOS氧化和还原降解的对照研究。

3 结论

（1）与单独超声和单独过硫酸盐氧化体系相比，

超声活化过硫酸盐体系能够显著加速PFOS的降解和

转化，存在明显的协同效应，增强因子达到 5.77，其本

质原因在于：协同体系生成了明显增多的·OH和SO-4·。

（2）该体系降解 PFOS（初始浓度约 10 mg·L-1）较

佳的实验条件为：温度 30 ℃、超声频率 400 kHz、功率

100 W、超声密度 2.67 W·cm-2、过硫酸盐与PFOS摩尔

比为 50∶1，初始 pH值为 7.0，空化气体为氩气，反应时

间为8 h。
（3）根据检测到的 7 种 PFOS 降解产物，给出了

PFOS在超声活化过硫酸盐体系中可能的降解途径。
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