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摘　要　基于硫酸根自由基（SO4
−•）的高级氧化工艺（advanced oxidation processes , AOPs），因其具有

强氧化性及广泛 pH适应范围，对不同微生物如抗氯菌、真菌及病毒等均具有广谱灭菌性，且在反应过

程中仅产生极少量卤代副产物，因此在再生水、地下水或是应急场所中病原微生物灭活应用方面具有十

分广阔的发展前景. 本文概述了基于 SO4
−•的不同 AOPs（如金属辅助、光辅助、碱辅助及压电催化）对

各类致病微生物和指示微生物的灭活动力学响应，并揭示了其对病原微生物的灭活机制，主要为先破坏

细胞膜通透性，进而引发酶和基因组损伤，从而有效抑制并彻底灭活病原微生物. 此外，本文还总结和

讨论了水质参数（如 pH、温度和各种水基质）对基于 SO4
−•的 AOPs消毒效果的影响，并对该体系中副

产物的生成进行了调研和讨论. 最后在结论中总结了综述中的关键点，并对将该工艺应用于实际工程中

的知识缺口、研究需求和设计需要做出展望.
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Sulfate radical-based advanced oxidation processes for water
disinfection
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Abstract　 Sulfate  radical  (SO4
− • )-based  advanced  oxidation  processes  (AOPs)  have  emerged  as

promising technologies for inactivation of pathogenic microorganisms in water and wastewater, due
to the high oxidation potential of SO4

−• towards different microorganisms, such as chlorine-resistant
bacteria,  fungi  and  viruses;  strong  oxidation  at  wide  range  of  pH  adaptation,  and  the  negligible
formation of  undesired halogenated byproducts,  which is  suitable  to  be applied in reclaimed water,
underground water or emergency places. This work provides an overview on the kinetic responses of
various  pathogenic/indicator  microorganisms  in  different  SO4

− • -based  AOPs  (e.g.,  metal-assisted,
light-assisted, and piezo-catalytic ones) and the mechanisms responsible for the inactivation, mainly
including membrane permeability is first destroyed, which leads to enzyme and genome damage, thus
effectively inhibiting and inactivating pathogenic microorganisms. The effects of water matrix (e.g.,
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pH,  temperature,  and  various  water  matrix)  on  the  disinfection  efficacies  have  also  been  reviewed
and discussed.  The formation of  undesired byproducts  in  the  SO4

−•-based AOPs was also reviewed
and  discussed.  Key  points  from the  review are  summarized  in  the  conclusive  remarks.  Knowledge
gaps, research needs, and design requirements of engineering applications of these processes in real-
world practice are proposed as future perspectives.
Keywords　sulfate radical，advanced oxidation processes，microorganisms，disinfection.

  

微生物污染问题作为全球饮用水供给安全中的重大挑战，在缺乏强效饮用水消毒措施的不发达国

家和地区尤为严重[1–3]. 传统的饮用水消毒手段存在一些局限，主要是消毒不彻底，极易生成有毒害副

产物等，例如臭氧消毒不仅成本高、难储存，易腐蚀管道，而且会产生多余的消毒副产物（disinfection
byproducts，DBPs）[3–5]；紫外消毒存在着光穿透率低、易受水质状况影响、紫外灯耗电量大，以及微生物

易光复活和暗复活等问题；加氯消毒则无法灭活两虫等抗氯微生物，而且会生成较多的卤代消毒副产

物 [6–8]. 为了应对传统消毒方法的局限性，近年来一些先进的消毒技术作为替代方案应运而生[9–11].
在各种先进的消毒技术中，基于硫酸根自由基（SO4

−•，通过活化过一硫酸盐（peroxymonosulfate ，
PMS）和过二硫酸盐（peroxo-disulfate，PDS））的高级氧化工艺（advanced oxidation processes, AOPs）具有

较好的应用前景，主要基于以下几方面原因：（1）SO4
•−具有宽 pH 适应范围，在 pH = 3—11 均具有较高

的氧化电位（E0(SO4
−•/SO4

2−) = +2.60 — +3.10 VNHE），能够氧化灭活多种微生物，并且能降解胞内基因

来抑制微生物假死复活[12]；（2）SO4
−•的活化方式多样，如可以通过光、热、碱、超声或投加催化剂活化

过硫酸盐来获得 SO4
−•，且过硫酸盐能够溶于水来渗透进土壤来进行修复[12–14]；（3）与加氯和臭氧工艺

相比，SO4
−•消毒后产生的副产物数量较少 [15]；（4）SO4

−•具有较高的选择性，在含溶解有机物、阴离子、

阳离子等不同水环境中受影响较小，并能保持较高的消毒效果[12–13]. 虽然基于 SO4
−•的 AOPs 用于消毒

已经有较好的文献报道[16–20]，但到目前为止仍没有相关的文章综述总结和比较基于 SO4
−•的 AOPs 用于

灭活不同微生物的效率及其适用性.
当采用基于 SO4

−•的 AOPs 处理工艺对废水进行消毒时，不同水质环境和操作条件对于评估和优

化该工艺至关重要. 以往的研究评估了 pH 值、共存的溶解性有机物 （dissolved organic matter， DOM）

阴离子、催化剂用量、温度和光强对消毒效率的影响 [21–23]，因此需要进行全面的概述来总结基于

SO4
−•的最佳消毒工艺条件. 此外，目前对基于 SO4

−•的 AOPs 消毒工艺灭活微生物的机理仍存在一些争

论：从过程角度来看，灭菌主要活性物种究竟是 SO4
−•，还是 OH•、O2

•−、1O2、激发态电子等仍然存在争

议；从微生物的角度来看，有报告指出活性物种最先氧化微生物的壁或膜, 导致其不可逆转的损伤，最

终影响膜的通透性和生理功能[17, 24 − 25]；或有文献也强调活性物种还会攻击细胞内成分，甚至影响到微

生物的酶与基因组[26–28]. 因此，总结分析基于 SO4
−•的消毒工艺将提高对该技术的基础理解，并为指导

其工程应用提供帮助. 本文总结了各种基于 SO4
−•工艺的灭菌反应体系及其灭菌机理，同时讨论了水质

环境的影响以及副产物的生成，进一步对该方向的研究需求和未来发展方向作出展望.

 1    不同 SO4
−•工艺对微生物的灭活（Microorganism inactivation by various SO4

−• based processes）

 1.1    铁基催化活化 PS 灭活微生物

PS 可被铁、钴、铜、锰等多种金属活化，其中如溶解态铁、螯合铁和固态铁等铁基催化剂具有较

为实际的应用前景[13, 29 − 33]. 将铁类物种与 PS 结合以产生用于微污染物降解的自由基已在文献中得到

充分证明[13]. 这种组合还可用于对水中不同类型微生物的灭活[31 − 33]. 表 1 总结了包括亚铁离子（Fe2+）、

零 价 铁 （ZVI  =  Zero  valent  iron） 、 铁 矿 物 和 氧 化 铁 （Fe2O3） 在 内 的 不 同 铁 基 活 化 PS 的 消 毒 效 率 .
Wordofa 等研究了 Fe2+/PDS 系统对大肠杆菌 O157:H7 的灭活作用，在 3 mmol·L−1 S2O8

2−+3 mmol·L−1

Fe2+投加量条件下，130 min 后灭活率达到 95%，灭活速率常数为 0.025 min−1[16]. 而 Qi 等对 Fe2+/PDS 系

统进行优化，在投加量为 40 mmol·L−1 S2O8
2− +  13.3  mmol·L−1 Fe2+，即  1:0.33 的最佳条件下，120 s 后

（7.77 ± 0.57）lg CFU·mL−1 的大肠杆菌 O157:H7 和（7.25 ± 0.36）lg CFU·mL−1 的李斯特菌全部灭活[31]. Xia
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等使用天然磁黄铁矿活化 PDS 使大肠杆菌 K-12 失活，达到了 0.47 lg CFU·min−1 的失活速率常数并在

15  min 内 使 7  lg  CFU·mL−1 细 胞 完 全 失 活 [33].  RodriguezChueca 等 比 较 了 使 用 Fe2+、Fe2O3、ZVI 活 化

PDS 和 PMS 以灭活大肠杆菌[34]. 在很短的反应时间内 PMS 与 Fe2+、Fe2O3 和 ZVI 的偶联反应便使大肠

杆菌完全失活，同时，PDS 诱导的细菌灭活率低于 PMS[34].
 
 

表 1    铁基活化 SO4
−•致微生物失活

Table 1    Microorganism inactivation by SO4
−•-based processes activated by iron species

 

体系
Process

目标微生物
Target microorganisms

实验条件
Experimental conditions

消毒效率
Disinfection efficiency

参考文献
Reference

Fe2+/PDS O157:H7大肠杆菌
3 mmol·L−1 PDS、3 mmol·L−1 FeSO4、
3 mmol·L−1 NH2OH和pH7的饮用水

约130 min达到95％的灭活率 [16]

Fe2+/PDS
O157:H7大肠杆菌

和李斯特菌
40 mmol·L−1 PDS 和
13.3 mmol·L−1 Fe2+

120 s后（7.77 ± 0.57 )lg CFU·mL−1的大肠杆菌
和(7.25 ± 0.36) lg CFU·mL−1的李斯特菌失活 [31]

ZVI/PDS
大肠杆菌BL21

和粪肠球菌

大肠杆菌测试中：3 mmol·L−1 PDS、
0.6 g·L−1 ZVI粪肠球菌测试中：1 mmol·L−1

PDS、0.2 g·L−1 ZVI以及 pH 为5.5

80 min后90％的大肠杆菌失活；
12 min后75％的粪肠球菌失活 [11]

天然黄铁矿/PDS 大肠杆菌K-12
0.5 mmol·L−1 PDS、1g·L−1 NP 以及

pH 为5.0
15 min内7 lg CFU·mL−1大肠杆菌失活 [33]

Fe2+, Fe2O3, nZVI/
PDS和PMS

大肠杆菌
0.5 mmol·L−1 PDS、 0.5 mmol·L−1 PMS、
1 mmol·L−1 Fe(Ⅱ)、1 mmol·L−1 Fe2O3以及

50 mg·L−1 ZVI

5 min内PMS与Fe2+、Fe2O3和ZVI的
偶联反应使大肠杆菌完全失活 [34]

 
 

上述结果表明，无论是溶解态还是固态，基元态还是复合态，铁基材料都能有效激活 PDS 或

PMS 生成活性物种用于微生物失活. 将铁物种用于 PS 的活化和消毒的优点包括：（1）铁基材料种类丰

富且易于获得；（2）与钴、铜等金属相比，使用铁基材料相对安全；（3）固态铁很容易从处理过的水中分

离提取出来. 与铁介导的活化 PS 灭菌机理相关的争论之一是除了活性物种直接攻击外，铁物种尤其是

固态铁是否可以增强微生物的失活：在一些情况下观察到某些固体铁可通过界面正价铁来对带负电的

微生物发生静电吸附作用[11, 34]，吸附过程导致二价铁渗透到胞内会增强微生物的失活 [35].
 1.2    光介导活化 PS 灭活微生物

除了铁基介导的电子转移途径外，还可以通过紫外线、可见光等光介导的能量激活 PS，如表 2 所

示 [17, 24, 26]. Sun 等报告了采用 UV/PDS 对大肠杆菌、MS2 噬菌体和枯草芽孢杆菌孢子的灭活，当 PDS 剂

量为 0.3 mmol·L−1 时，使 4 lg CFU·mL−1 的大肠杆菌、MS2 噬菌体和枯草芽孢杆菌孢子失活所需紫外线

剂量分别为 8.8、30、30 mJ·cm−2 [36]. UV/PDS 对大肠杆菌和 MS2 的灭活效率高于单独 UV，但在灭活孢

子作用不显著[36]. 值得注意的是，消毒所需的紫外线剂量远低于降解有机污染物所需的剂量，这表明采

用 UV/PDS 进行消毒是实际可行的. Wen 等报道了使用 UV/PMS 工艺对真菌孢子（T. harzianum）进行

灭活比单独使用 UV 的效果更好，当 PMS 剂量为 0.1 mmol·L−1 时，使 2 lg CFU·mL−1 的 T. harzianum 孢

子失活所需的紫外线剂量为 35 mL·cm−2[37]. 除了能量密度相对较高的紫外光，可见光也被应用于活化

PDS 进行深度消毒. Wang 等报道了在不投加催化剂条件下可见光活化 PS 灭活水中大肠杆菌 [17]，当

PDS 剂量为 2.0 mmol·L−1，将反应溶液暴露于带有 420 nm 截止滤光片的太阳模拟器中，在 40 min 内约

6 lg CFU·mL−1 大肠杆菌细胞被灭活 [17]；引入 Fe3O4 基的磁性水热炭在太阳光/PDS 体系中可进一步增

强该过程，在相同的实验条件下，灭活效率从 6 lg CFU·mL−1 提高到 8 lg CFU·mL−1[24]. 在大型塑料瓶中

太阳能可以提高 PMS 和 PMS/Fe2+体系对大肠杆菌的灭活率. 当 PMS 和 Fe2+剂量分别为 36 μmol·L−1 和

18 μmol·L−1 时，太阳光/PMS 工艺灭活 5 lg CFU·mL−1 的大肠杆菌所需太阳能为 650 Wh·m−2，而在添加

了 Fe2+后，太阳光能耗降低到 450 Wh·m−2[38].
以上结果表明，光介导活化 PDS/PMS 可有效杀灭多种微生物. 使用光介导的过程有几个优点：例

如，光辐射被认为是一种无化学物质的能量输入，它可以减少如在使用铁基催化剂时的铁污泥等副产

物. 实际上，可以较为容易地将紫外线或可见光灯安装到现有的水处理机组中，并且不会占用很多空

间 . 此外，由于太阳能是一种自然资源而且容易获得，利用太阳能更具可持续性 . 太阳能介导的

9 期 林敏怡等：基于硫酸根自由基的微生物灭活技术研究进展 2815



PDS/PMS 活化在水的深度消毒方面很有前景，这在碳中和背景下发展绿色清洁技术有很深的意义，为

发展中国家减少污染排放提供了帮助.
 
 

表 2    光介导活化 SO4
−•致微生物失活

Table 2    Microorganism inactivation by SO4
−•-based processes activated by light

 

体系
Process

目标微生物
Target microorganisms

实验条件
Experimental conditions

消毒效率
Disinfection disinfection

参考文献
Reference

UV/PDS
大肠杆菌、MS2噬菌

体、枯草芽孢杆菌孢子

0.3 mmol·L−1 PDS，大肠杆菌、
噬菌体MS2、枯草芽孢杆菌孢子

紫外光剂量分别为8.8、30、30 mL·cm−2

3种微生物在30 min内均达到
4 lg CFU·mL−1失活 [36]

UV/PDS T. harzianum孢子
0.1 mmol·L−1 PMS, 紫外光剂量为

35 mL·cm−2 达到2 lg CFU·mL−1失活 [37]

可见光/PDS 大肠杆菌 2 mmol·L−1 PDS, 30 °C, pH 6.0, λ ≥ 420 nm 40 min内6 lg CFU·mL−1大肠杆菌失活 [17]

可见光/
hydrochar /PS

大肠杆菌 200 mg·L−1 MHC; 2 mmol·L−1 PS; 25 °C,
pH 6.0, λ ≥ 420 nm

40 min后8 lg CFU·mL−1大肠杆菌失活 [24]

太阳光/PMS；
太阳光

/Fe2+/PMS
大肠杆菌

装有蒸馏水的塑料瓶中加入
18 μmol·L−1 Fe2+, 290 μmol·L−1 H2O2,

和 36 μmol·L−1 PMS

650 Wh·m−2太阳光/PMS体系和450 Wh·m−2

太阳光/Fe2+/PMS体系达到5 lg CFU·mL−1失活 [38]

 
 

 1.3    碱法活化 PS 灭活微生物

据报道，PS 也能够被氢氧化钠（NaOH）活化，用于灭活大肠杆菌 O157:H7[31]. 研究进行了两组实

验，当使用 40 mmol·L−1 PS 和 30 mmol·L−1 NaOH 时，120 s 后使 6.21 lg CFU·mL−1 的大肠杆菌失活[31]；当

化学剂量增加至 500 mmol·L−1 PS 和 350 mmol·L−1 NaOH 时，120 s 后 8.64 lg CFU·mL−1 的大肠杆菌失活[31].
与之前的铁介导或光辅助过程相比，碱基介导的研究较少，其主要原因可能是将溶液 pH 值调整为强

碱性进行处理后需再将 pH 调整回来，这在实际运用中可能是不可行的. 然而，该工艺可能会适用于某

些特殊工业废水或某些特殊地区的地下水处理.
 1.4    压电催化活化 PS 灭活微生物

普遍报道的铁介导法和光辅助法都有其固有的局限性，除此以外，近年来一些新型的 PDS 活化法

也被报道用于水的深度消毒. Xia 等报道了压电催化过硫酸盐活化体系进行消毒，他们合成了银改性

的钛酸钡（Ag-BTO）并将其用作压电催化剂，在超声振动（US）下激活 PDS 以灭活大肠杆菌[39]. 新开发

的 US/Ag-BTO/PDS 工艺可以在 5 min 内使 6.2 lg CFU·mL−1 的大肠杆菌完全进入存活但不可培养

（VBNC = viable but non-culturable）状态，并在 20 min 处理后彻底灭活 VBNC 状态细菌[39]. 如图 1 所示，

US/Ag-BTO/PDS 体系的消毒性能比其他对照组有更好的消毒效果 [39]. 在该体系中，压电由超声驱动，

可通过超声破坏细菌细胞膜而强化活性物种穿透，而且压电电子也能高效活化过硫酸盐，实现过硫酸

盐的高效利用和催化灭菌性能.
 
 

图 1    US/Ag-BTO/PS 复合体系灭活大肠杆菌机理的提出[39]

Fig.1    Proposed mechanisms of E. coli inactivation by the US/Ag-BTO/PS combined system[39]
 

 

 2    操作条件与环境条件影响（Effects of operational andenvironmental conditions）

基于 SO4
−•的 AOPs 工艺消毒效率受催化剂和 PDS/PMS 的用量、接触时间、溶液 pH、共存的阴离

子或阳离子等操作和环境条件的影响. 这些因素对消毒效率的影响在不同的工艺过程中大致呈相同的
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趋势，即随着剂量和接触时间的增加而增加，但在如碱基活化 PDS 体系较特殊的过程中会有一些例外.
本节对上述提到的活化方法中相关因素的影响进行了总结.
 2.1    CT 值的影响

在 Wordofa 等用 Fe2+/PDS 体系对大肠杆菌进行灭活的研究中，灭活速率常数 k 几乎随着过硫酸盐

的用量增加而呈线性增加，而诱导时间与过硫酸盐的用量增加呈反指数衰减关系[16]. 速度常数 k 在稳

定前也随 Fe2+用量的增加而迅速增加，而诱导时间则随 Fe2+浓度的增加而呈指数衰减[16]. 在 Xia 等使用

天然磁黄铁矿/PDS 体系灭活大肠杆菌的研究中，随着 PDS 从 0.2 mmol·L−1 增加到 1.0 mmol·L−1，NP 剂

量从 0.15 g·L−1 增加到 1.0 g·L−1，灭活效率也得到提高. 而由于过量的铁对活性物质的消耗，高浓度的铁

会抑制消毒效率 [33]. 同样，在 Sun 等使用动力学模型模拟证明中，随着 PDS 剂量从 0 mmol·L−1 增加到

10 mmol·L−1，MS2 噬菌体的失活效率增加，然而大肠杆菌和杆菌孢子的失活效率受 PDS 剂量的影响较

小[36]. 与“CT 值”类似的是在使用光辅助活化工艺时，灭活效率也随着紫外或可见光通量的增加而增加

（光通量=光强度×辐照时间）.
 2.2    pH 值的影响

根据相关研究报道，消毒效率会受到 pH 值的显著影响 . 例如在 Xia 等报告中，天然磁黄铁矿 /
PDS 系统对大肠杆菌的灭活效率随着 pH 值由 3.0 增加到 9.0 而逐渐降低[33]；在 Wang 等的报告中，随

着 pH 值 从 4.0 增 加 到 9.0， 可 见 光 /PDS 体 系 的 消 毒 效 率 逐 渐 降 低 [17]； 在 Wordofa 等 的 研 究 中 ， 在

Fe2+/PDS 体系中的大肠杆菌灭活速率随着 pH 值从 5.0 增加到 9.0 而降低，这主要是因为碱性条件下

Fe2+形成絮体发生沉降导致过硫酸盐活化效率降低. 他们还发现溶液 pH 值对失活速率常数的影响比

活化时长更加显著[16].
pH 值对消毒过程的影响有以下几个方面：（1）pH 值影响溶液中铁离子的形态；（2）pH 值影响

PDS/PMS 活化过程中活性物种的生成；（3）pH 值也会影响微生物的表面电荷及其对活性物种的亲和

力. 大多数天然水和再生水的 pH 值一般在 6.5—8.5 之间，在这个范围内铁介导的过程可能无法很好

地进行，而光辅助催化和新型压电催化在这个 pH 范围内能体现出其使用的优势，以及在某些碱性较

强的工业废水或极端条件下，碱活化的 PDS/PMS 体系可能会成为深度消毒的良好选择.
 2.3    水质的影响

溶解氧（DO = dissolved oxygen）、DOM（dissolved organic matter）、无机阴离子和阳离子以及悬浮固

体（SS = suspended solid）等水基质会在不同程度上会影响 SO4
−•的消毒效率. 如 1—20 mg·L−1 的碳酸氢

盐能够降低对大肠杆菌的消毒效率，在降低溶解氧含量时会降低天然磁黄铁矿/PDS 体系内的消毒效

率 [33]. 在大多数研究报道中 DOM 会降低体系内的消毒效率，但在天然磁黄铁矿/PDS 体系中 DOM 对

大肠杆菌的消毒效果具有双重作用，其研究表明，在添加 1 mg·L−1 的 DOM 后，大肠杆菌的灭活率提

高，但随着 DOM 进一步增加至 5 mg·L−1 和 20 mg·L−1，大肠杆菌的灭活率显著降低[33]. 低浓度 DOM 的

增强效应归因于 DOM 中的对苯二酚和醌基团可以激活 PDS 生成 SO4
−•和 HO•等活性物种[33]. 与光催化

相比，铁基催化对水基质成分相对更敏感，因为铁物种会活跃的参与到氧化还原反应和络合反应中，因

此在实际应用中应当考虑到目标水质状况来选择合适的处理手段.

 3    SO4
−•致微生物灭活机理（Mechanisms of microorganism inactivation by SO4

−• based processes）

目前已经有文献提出了 SO4
−•灭活微生物的机理，但现有文献中的观点仍存在有争议的部分. 本章

将从两个角度总结灭活机理：（1）从反应过程角度，重点介绍了活性物种是如何产生的，负责微生物灭

活的主要物种以及主要途径是什么；（2）从微生物角度，重点介绍了微生物的哪些部位（如细胞膜、酶、

基因组等）受到活性物种的攻击而导致失活.
 3.1    活性物种的生成与贡献度

在 紫 外 光 、 可 见 光 活 化 的 PDS 或 PMS 的 过 程 中 ， 活 性 物 种 的 生 成 是 相 对 简 单 清 晰 的 . 如 在

UV/PDS 体系中，Sun 等计算了不同活性物质相对于大肠杆菌、MS2 和杆菌孢子的 CT 值，结果表明消

毒效果为 HO• > SO4
−• > CO3

−• ≥ O2
−•[36]. 但与之相反的是，在 Wang 等的研究中，SO4

−•对通过可见光 /
PDS 体系使大肠杆菌失活的贡献程度远远大于 HO•和 O2

−•[17]. 这是因为与自由基相比，SO4
−•具有相对
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较长的寿命和更强的氧化能力. 不同研究中结果的不一致性是由于其对活性物质不同的量化方法，例

如在 Sun 等的研究中使用动力学模型来预测每种活性物质的贡献[36]，而在 Wang 等的研究中则使用自

由基抑制剂达到同样的目的.
在铁介导的过程中，由于铁物种的参与，自由基的化学过程相对更加复杂 . 在 Fe2+/PDS 体系中，

Wordofa 等通过实验和构建模型的方法证明 SO4
−•导致大肠杆菌 O157:H7 细胞灭活的速度比 HO•快

5 倍 [16]，且同时提出 SO4
−•的优势可能与其与大肠杆菌 O157:H7 细胞膜表面的富电子基团的高度选择

性有关[16]. 在天然磁黄铁矿/PDS 体系中，根据抑制剂实验和原位 ROS 的测定，灭活大肠杆菌的活性物

质贡献为 SO4
−• > HO• >H2O2

[33]，研究证明 PDS 能够有效地结合到天然磁黄铁矿表面，形成电荷转移复

合物从而介导活性物种的产生. 在 Wang 等使用可见光/PDS/hydro-char 体系灭活大肠杆菌的工作中，

SO4
−•被认为是导致大肠杆菌灭活的主要活性物质[17]. 在该体系中，SO4

−•主要通过 3 种途径产生：（1）通

过可见光激活 PDS；（2）通过表面 Fe（Ⅱ）激活 PDS；（3）通过光催化产生的电子激活 PDS. 在关于铁介

导的 PDS/PMS 活化体系的一个新的观点是，高价态铁物种可能参与到此类灭活过程，尤其是在接近中

性的 pH 下. 在对有机污染物的降解过程中这些高价态铁与自由基一样具有不可忽略的贡献[40 − 41]. 例
如，一些研究预测 Fe（Ⅳ）可能会参与到微生物的去除过程[42]，但迄今为止没有直接证据证明，因此这

个问题值得进一步研究.
在新型压电催化系统中，Xia 等报道了通过压电催化产生电子和超氧自由基活化 PDS 连续生成

SO4
−•和 HO•对大肠杆菌进行高效灭活[39]. 图 2 显示了活性物种的产生途径[39]. 其中值得关注的是通过

使用 US/Ag-BTO/PS 体系灭活大肠杆菌的过程中发现了超声波和自由基氧化之间的协同作用，如压电

电子和超声本身可以帮助活化过硫酸盐来强化自由基生成.
 
 

图 2    US/Ag-BTO/PS 复合体系灭活大肠杆菌机理的提出[39]

Fig.2    Proposed mechanisms of E. coli inactivation by the US/Ag-BTO/PS combined system[39]
 

 

 3.2    微生物的损伤和灭活

过往的研究提供了一些关于微生物是如何被破坏和灭活的信息，它们是基于 SO4
−•的消毒工艺处

理前后微生物从宏观到微观的特征而得出的. 例如 Wang 等报道了大肠杆菌的细胞膜受到了被可见光

激活 PDS 所产生的活性物质的破坏，随后 CAT（catalase）和 SOD（superoxide dismutase）等一些抗氧化酶

被诱导进而使基因组 DNA 受损，导致细胞死亡[17]. 在他们接下来的工作中使用水热炭增强了该过程，

并得到了相似的机制，即细菌灭活过程被确定为从外膜开始最终到细胞内成分降解 [24]. Xiao 等研究了

用于大肠杆菌灭活的 ZVI/PDS 体系，通过扫描电子显微镜（SEM）拍摄的受试细菌的形态图像，表明

SO4
−•在细胞壁或细胞膜上引发氧化反应，影响膜的通透性和生理功能，最终导致其不可逆损伤 [32].

Xia 等利用天然磁黄铁矿/PDS 工艺系统地研究了大肠杆菌细胞破坏过程，由外膜、肽聚糖层和细胞质

膜组成的细菌包膜首先受到系统中产生的活性物质的攻击[33]. 利用 BacLight kit 显微荧光法直接观察

天然磁黄铁矿/PS 体系中细胞膜的通透性变化，同时由于 ATP 水平急剧下降，细胞几乎在瞬间因代谢

停滞而失活. 此外，他们的研究还提到反应性物种通过表现为质子载体或通过抑制呼吸链中的酶来抑
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制 ATP 的形成，活性物种在穿透细胞包膜后，通过与细胞质蛋白、基因组等多种生物分子发生反应损

伤细胞，最后还观察到 DNA 条带的荧光强度逐渐减弱可知基因组 DNA 被破坏  [33]. 但作者同时指出，

处理后的细胞可能处于一种可存活但不可培养（VBNC）的状态，这种状态仍可能对水体造成健康风

险 [33]. Xia 等提出了一种新的压电催化强化消毒工艺来处理 VBNC 状态下的微生物 [39]. 研究人员通过

跟踪 ATP（adenosine triphosphate）水平检测了可培养状态的大肠杆菌以及 VBNC 大肠杆菌细胞的代谢

活性，并通过荧光光谱仪检测大肠杆菌的成分变化证明大肠杆菌在可培养状态和 VBNC 状态均被有

效灭活  [39]. 因此，基于 SO4
−•的 AOPs 能够通过氧化协同其他外加能量如光，超声等作用实现对微生物

胞膜到胞内物质的裂解矿化.

 4    消毒副产物的形成（Formation of disinfection by-products）

基于 SO4
−•的工艺已被发展用于水的深度处理，但消毒过程中产生的消毒副产物却很少被提及. 事

实上在任何涉及消毒的化学过程中，都不可避免地会形成 DBPs（disinfection by-products），虽然基于

SO4
−•的工艺手段中产生的 DBPs 可能与氯、氯胺或二氧化氯等消毒过程中形成的 DBPs 不同，但它们

也同样会造成一定的健康风险. 本节将对基于 SO4
−•的深度水消毒处理过程中形成的潜在 DBPs 进行

总结.
 4.1    无机副产物的形成

使用基于 SO4
−•的深度水处理过程中会形成无机副产物，典型的无机副产物是由 PDS 或 PMS 分解

生成的硫酸盐. 当使用 PDS 时由于 1 mol 的 PDS 可产生 2 mol 硫酸盐，无机副产物的形成尤其严重. 由
于摄入含有高硫酸盐含量的饮用水会对胃肠道产生影响，世卫组织建议向卫生当局通报硫酸盐浓度超

过 500  mg·L−1 的 饮 用 水 源 [42-  43]. 然 而 硫 酸 盐 在 美 国 环 保 局 中 按 二 级 最 大 污 染 物 水 平 （ secondary
maximum contaminant level = SMCL）标准分类，饮用水中硫酸盐的 SMCL 为 250 mg·L−1 [44]. 但假设所有

剂量的 PDS 或 PMS 最终全部分解为硫酸盐，并以 250 mg·L−1 倒推，则 PDS 和 PMS 的最大剂量仅为

1.3 mmol·L−1 和 2.6 mmol·L−1. 但在许多已报道的文献中，PDS/PMS 的剂量均超过了该计算值，这表明

在实际应用此类技术时，过量硫酸盐的形成可能会成为值得注意的问题.
而除了硫酸盐，用于自由基生成的催化剂也可能是这些过程的副产物. 除了上文提到的铁泥外，其

他金属或非金属材料也可能成为有害副产物. 例如在 PDS/PMS 活化中，钴表现出比铁更优越的催化性

能，但钴金属有毒，不能留在任何处理过的饮用水中. 在实际应用时，金属或非金属材料的浸出始终是

一个主要问题.
此外，当使用 SO4

−•进行水的深度处理时，氯酸盐的形成可能成为另一个问题. 氯离子在水中普遍

存在，而氯化物能够被 SO4
−•氧化成氯酸盐，这对饮用处理水的人群造成了极大的健康问题[45]. 世卫组

织和美国环境保护局将饮用水中氯酸盐的水质健康参考水平标准分别定为 0.7 mg·L−1 和 0.21 mg·L−1 [46].
因此在使用基于 SO4

−•工艺处理含高浓度氯化物的水时需要对氯酸盐的形成应予以关注.
 4.2    有机副产物的形成

在基于 SO4
−•的工艺用于水的深度消毒处理时还会产生有机副产物. SO4

−•被认为是一种绿色环保

的自由基，与如活性氯和活性溴等的卤素自由基相比，SO4
−•产生的有机副产品数量有限. 然而，最近的

一项研究表明在用 SO4
−•处理水中有机污染物和灭菌的过程中会普遍产生有机硫酸盐[47]. 其中一些有

机硫酸盐，例如硫酸苯酯（phenyl sulfate）和硫酸对甲酚酯（p-cresyl sulfate）均是有害的尿毒症毒素. 因此

在使用基于 SO4
−•的水深度消毒处理的过程中，应进一步调查关注有机硫酸盐的形成、去向及其毒性.

同时，水中普遍存在的氯化物可通过 SO4
−•氧化为活性氯物种，如 Cl•、Cl2•−和 ClO•[46]，这些活性氯

物种通过取代反应和加成反应与水中溶解的有机物反应形成如三卤甲烷、卤乙酸、水合氯醛等的氯化

副产物[48]. 这些氯化副产品是会对人类健康构成严重威胁的致癌物[49]. 而由于自由基转化，还可能会形

成溴化和碘化副产物. 因此在对水使用基于 SO4
−•的深度消毒处理时需要对卤化副产物的形成、迁移和

毒性进行评估.

9 期 林敏怡等：基于硫酸根自由基的微生物灭活技术研究进展 2819



 5    总结与展望（Conclusions and future perspectives）

本文综述了基于 SO4
−•的 AOPs 应用于消毒的研究进展 . 本文首先回顾了过往研究中各种基于

SO4
−•工艺对不同微生物的灭活作用，这些工艺根据其驱动力主要分为三大类：铁介导、光辅助和新型

过硫酸盐活化（例如压电催化），针对各类当前的研究进展和主要发现进行总结，并讨论了各类工艺的

深度消毒处理的优缺点. 接着本文概述了不同操作因素和环境条件对消毒性能的影响，包括过硫酸盐

和催化剂的用量、接触时间、光照通量、pH 值、溶解氧和其他水基质成分等，对上述不同因素造成影

响的原因进行了讨论. 进一步概述了基于 SO4
−•消毒的微生物灭活机理，并从两个角度对这些机理进行

了综述，即从反应过程角度总结了活性物种是如何形成的，以及每种活性物种对微生物失活的贡献，并

且从微生物的角度总结了微生物的损伤及灭活过程. 最后，本文回顾了基于 SO4
−•工艺应用中无机和有

机消毒副产物的形成，通过机理解释和讨论指出了与副产物形成有关的一些被忽视的问题. 该综述还

为基于 SO4
−•工艺的饮用水处理过程中工程设计和运行提供了建议.

（1）目前的研究仅局限于对少数微生物的失活，如大肠杆菌、MS2 噬菌体和杆菌孢子，这对基于

SO4
−•的消毒方法在广谱致病微生物灭活方面的适用性和优点提供的信息较为有限. 建议对更多与人

类健康相关的微生物进行调查. 此外对不同微生物进行的比较较少，考虑到 SO4
−•的选择性，建议在分

子水平或借助一些微生物学工具对不同微生物的失活进行比较以供将来研究.
（2）在涉及铁物种活化的过程中，高价铁（如 Fe（Ⅳ）和 Fe（Ⅴ））对微生物失活的作用尚不清楚. 因

此，目前在铁介导活化方面对不同工艺过程下的 SO4
−•、HO−•以及 H2O2、O2

−•、和1O2 等其他活性物质的

相对贡献的判断可能不准确. 建议对高价铁（如 Fe（Ⅳ）和 Fe（Ⅴ））等对微生物失活的贡献进行定性和

定量的研究说明.
（3） 目前，基于 SO4

−•工艺中消毒副产物的形成往往被忽略，需要对微生物本身或共存的有机物产

生的有机副产物和无机副产物进行更多的研究，以及分析探究更多关于基于 SO4
−•工艺处理前后水的

毒理学变化的更基本的资料.
（4）基于 SO4

−•的 AOP 处理技术，虽然文献报道可以通过增加反应物浓度提升消毒效率，但如此也

会引发一些技术应用问题，如吨水处理费用会远高于 UV 和氯，且大量硫酸盐会高于各类水质标准，甚

至会导致饮用水后续管网腐蚀或污水排入河流中导致底泥生成 H2S 气体等. 针对这些应用局限性，可

以考虑引入微纳气泡或结合 UV 来协同提高过硫酸盐的活化效率及杀菌速率，一方面能有效降低反应

物的投加浓度，另一方面还可以高效抑制微生物的复活.
（5）综合该工艺的优缺点，基于 SO4

−•的 AOPs 仍然在再生水、地下水或是应急场所中的消毒应用

有发展前景. 一是再生水，由于再生水中还含有较多持久性污染物，SO4
−•可以同时降解某些污染物，并

且可以灭活多种病原微生物；二是地下水，如紫外和臭氧无法穿透土壤，而过硫酸盐是可以溶解渗透

的；且过硫酸盐是可以高效灭活本身具有抗氯性的真菌及阿米巴等微生物；三是某些特殊应急场所有

可能处于复杂 pH 范围，而 SO4
−•具有广泛 pH 适应范围.

考虑到对过硫酸盐剂量和 pH 条件较严格的要求，在诸如使用点或入口水处理装置等一些小型处

理装置中基于 SO4
−•的深度消毒水处理工艺的应用似乎比在大型水处理厂中的应用更有前景. 在这种

情况下，利用太阳能等自然资源加强基于 SO4
−•的消毒过程可能成为实现可持续发展目标——“清洁的

水和卫生”要求的直接现实途径.
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