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摘　要　全氟烷基酸（perfluoroalkyl acids，PFAAs）在全球水体中普遍存在，且对生物体和人体均具有

潜在毒害作用，是近年来被广泛关注的主要污染物之一. 水环境中 PFAAs的去除和降解是降低其生态健

康风险的重要手段，也是目前研究的焦点之一. PFAAs分子中所有 C—H键均被 C—F键取代，特殊的结

构使 PFAAs具有极高的化学稳定性，常规的氧化技术难以实现水环境中 PFAAs的有效降解. 光催化氧化

和电催化氧化是目前处理难降解有机污染物的两种主要高级氧化技术，也是研究水环境中 PFAAs降解

去除的主流关键技术. 以全氟辛基羧酸（perfluorooctanoic acid，PFOA）和全氟辛基磺酸（perfluorooctane
sulfonates，PFOS）为研究 PFAAs降解的两类典型代表，本文综述了近年来光催化氧化和电催化氧化两

种技术在水相 PFOA和 PFOS降解研究的文献报道，对提高 PFAAs降解效率所采用的主要技术改进策略

及其背后的理论机制进行了梳理和总结. 基于提高催化反应活性物质产率，增加活性反应位点和反应物

传质效率以及提高反应体系稳定性等优化策略，对光催化中催化剂和电催化中电极材料的优选，通过元

素掺杂、异质结构筑、金属沉积、材料复合、形貌调控等对材料进行特定功能化改性，以及向反应体系

添加氧化物种前驱体、多技术耦合等协同改进方法，两类 PFAAs的氧化降解效率显著提高. 光/电催化氧

化对水中 PFAAs的去除率、脱氟率和矿化率（中位值）分别达到 91%和 98%、38%和 76%、65%和

81%，展现了这两种高级氧化技术在 PFAAs降解中优越的性能和应用前景 . 结合两种高级氧化技术进

展，展望其在 PFAAs降解研究的发展方向，以期为今后 PFAAs的污染控制技术研究提供有益参考.
关键词　全氟烷基酸，降解技术，光催化氧化降解，电催化氧化降解，协同降解.
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Abstract　 Perfluorinated  alkyl  acids  (PFAAs),  a  group  of  widely  concerned  pollutants  in  recent
years,  are widespread in water bodies around the world and are potentially toxic to both organisms
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and humans.  The degradation and removal of  PFAAs in aqueous environment are crucial  means to
reduce  their  ecological  and  health  risks,  and  are  also  focuses  of  current  research.  PFAAs  show
extremely chemical stability due to all C—H bonds being replaced by C—F bonds, which makes it
difficult  to  achieve  effective  degradation  of  PFAAs  by  conventional  oxidation  techniques.
Photocatalytic oxidation and electrocatalytic oxidation are two main advanced oxidation techniques
for  the  treatment  of  refractory  organic  pollutants  and  already  become  the  key  techniques  for  the
degradation and removal researches of PFAAs in the aqueous environment.  With perfluorooctanoic
acid (PFOA) and perfluorooctane sulfonates (PFOS) been selected as the two typical representatives,
we  reviewed  the  literature  reports  on  the  degradation  of  PFAAs  in  the  aqueous  phase  by
photocatalytic  oxidation  and  electrocatalytic  oxidation  in  recent  years.  And  the  main  technical
improvement  strategies  and  the  underlying  theoretical  mechanism  to  improve  the  degradation
efficiency were summarized. The main optimization strategies adopted in literature works including
improving the yield of active groups in the catalytic reaction, increasing the active reaction sites and
mass  transfer  efficiency  of  reactants,  and  improving  the  stability  of  the  reaction  system.  Specific
functional  modifications  such  as  element  doping,  heterostructure  construction,  metal  deposition,
material  composition  and  morphology  control,  were  carried  out  to  optimize  the  catalysts  in
photocatalysis and the electrode in electrocatalysis. Several synergistic methods such as adjunction of
active oxide precursors and multi-technology coupling were also applied to accomplishing significant
improvements  of  oxidation  degradation  efficiency  of  the  two  types  of  PFAAs.  The  removal  rate,
defluorination  rate,  and  mineralization  rate  (median)  of  PFOA  and  PFOS  in  water  by
photocatalytic/electrocatalytic  oxidation  reached  91% and 98%,  38% and 76%,  and  65% and 81%,
respectively,  demonstrating  the  superior  performance  and  application  prospects  of  these  two
advanced  oxidation  techniques  in  the  degradation  of  PFAAs.  Finally,  based  on  the  progress  in  the
two advanced oxidation technologies,  development  directions  of  PFAAs degradation research were
prospected. We hope this review will help in the pollution control researches of PFAAs in future.
Keywords　 perfluoroalkyl  acids， degradation  technique， photocatalytic  degradation，
electrocatalytic oxidative degradation，synergistic degradation.

  

全氟和多氟烷基物质（per/polyfluorinated alkyl substances，PFASs）因其热稳定性和化学惰性，在厨

具、纺织、皮革、农药和消防等生产生活过程中具有广泛应用[1 − 3]. 同样，正因为 PFASs 独特的稳定性，

其环境持留性和生物毒性近年来备受关注. 全氟烷基酸（perfluoroalkyl acid，PFAAs）是 PFASs 的一个子

类，其所有的碳氢键（C—H）都被碳氟键（C—F）取代，其中全氟辛基羧酸（perfluorooctanoic acid，PFOA）

和全氟辛基烷磺酸（perfluorooctane sulfonates，PFOS）是两种最典型的 PFAAs（表 1 为 PFOA 和 PFOS 的

结构和物理化学性质）. 据最近的研究估计，每年大约有 23—506 t PFOA 和 42—810 t PFOS 被排放入

大气，而每年沉积到陆地环境的 PFOA 和 PFOS 分别为 1—13 t 以及 1—20 t[4]. 另有研究表明，全球

PFAAs 的累计排放量至少为 4.6 万 t，其中很大一部分被直接排放到环境水体中 [5]. 2000 年以来，通过

部分国家和企业的自愿行为，长链 PFAAs（≥C7）的产量已大为减少 [6]，但中短链 PFAAs 在工业领域的

应用仍未有明确限制. PFAAs 的大规模使用造成其在全球环境中的普遍污染，其中水体是其重要环境

归宿，并可能最终影响饮用水安全. 最近的一项研究表明，我国许多城市和地区的饮用水都受到了不同

程度的 PFAAs 污染，而 PFOA 和 PFOS 是饮用水中残留最主要的两类 PFAAs. 不同城市污染特征不

同 ， 杭 州 和 自 贡 主 要 为 PFOA， 浓 度 分 别 高 达 115.40 ng·L−1 和 467.96 ng·L−1， 而 连 云 港 的 饮 用 水 中

PFOS 的浓度高达 186.17 ng·L−1[7 − 8]，均高于 2016 年美国环境保护署建议的饮用水中 PFOA 和 PFOS 的

健康指南阈值（70 ng·L−1）[9]. 大多数 PFAAs 具有较强的生物蓄积性，进入生物体后分布于肝脏以及血

清内，可能对生物体产生各种潜在危害[10 − 14]，研究发现，多种急性或慢性人类疾病，如甲状腺疾病、哮

喘、焦虑、肥胖、儿童过敏、高尿酸血症、过氧化物酶体增殖、免疫毒性、肾脏疾病、肝损害和心血管
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疾病，都可能与 PFAAs 暴露有关[15 − 16]. 世界卫生组织国际癌症研究所于 2014 年 6 月发布的《关于人类

致癌风险的专题报告》将 PFOA 类物质划分为 2B 类（人类可疑致癌物）.
 
 

表 1    PFOA 和 PFOS 的结构和物理化学性质

Table 1    Structure and physicochemical properties of PFOA and PFOS
 

化合物
Compounds

分子式
Molecular formula

化合物结构
Chemical structures

分子量
Molecular weight

酸度系数
pKa

沸点/℃
Boiling point

熔点/℃
Melting point

PFOA C7F15COOH 414.07 0.5 40—50 189—192

PFOS C8F17SO3H 500.13 -3.27 ＞400 133

 
 

水环境中 PFAAs 的去除效果影响生态安全和人群健康，已成为近年研究的热点 . 对水环境中

PFAAs 的去除技术主要包括物理分离和化学降解. 其中吸附和过滤等物理分离技术仅能将 PFAAs 从

水相中转移，而未破坏其分子结构，不能有效降低 PFAAs 环境风险. 目前更多的研究关注通过不同技

术手段断裂 C—F 键，最终达到矿化和彻底脱除 PFAAs 环境毒性的目的. 由于氟的强电负性（E0（F/F−）

=3.6 V）[17]，以及氟原子和碳原子的紧密键合，使得 C—F 键具有极高的化学键能（116 kcal·mol−1）[18]，其

次，3 个未成对的氟离子可以形成保护性外壳，使中心碳原子极难与亲核物质反应[19]，以上 PFAAs 特殊

的化学结构，使 PFAAs 对化学和热破坏表现较高稳定性，可以抵抗大多数降解技术的破坏[20]. 高级氧

化技术能够产生各种自由基强氧化剂，被认为是处理难降解有机污染物的有效手段，其中光催化氧化

和电催化氧化因其处理过程高效、低成本和环境友好等特点，在 PFAAs 降解应用的前途最被关注[21].
激发光降解催化剂的光能量，光生活性基团的种类和产率以及催化反应活性的位点是影响

PFAAs 光降解效率的主要因素，也是研究者们开发 PFAAs 光催化材料，提高其催化降解效率的关键落

脚点. 元素掺杂、构筑异质结、金属沉积、材料复合以及形貌调控等是科学家选择改性催化材料，提升

光催化性能最常用的技术手段. 对于电催化氧化技术而言，面临高能耗、阳极腐蚀、析氧副反应竞争等

问题，对电极进行三维化、引入中间层和金属负载的改性方法，以增加电催化活性，延长电极寿命，提

高析氧过电位等成为提高电催化氧化 PFAAs 性能研究的热点. 除此之外，研究者们还探索了通过超声

/辐射辅助、阴阳电极协同以及多自由基反应扩展降解路径等多重技术协同的方法，进一步提高

PFAAs 的降解效率.
本文就近 5 年来（2016—2021 年），针对 PFOA 和 PFOS 两类典型 PFAAs 的光催化和电催化氧化

降解的研究进展进行了文献调研，综述了两种高级氧化技术在降解水环境中 PFAAs 过程的机理和关

键影响因素，分别分析了现有提高两种技术氧化降解效率的技术方法和原理，并对其可行的发展方向

进行了初步展望，以期为今后 PFAAs 处理处置技术研究提供有益参考.

 1    光催化降解 PFAAs （Photocatalytic degradation of PFAAs）

光催化降解是指通过引入光催化剂辅助增强光能对污染物降解的技术，其关键是构筑能够高效利

用光能的半导体催化剂材料. 光催化降解污染物的一般过程可简单描述为：（1）半导体光催化剂低能价

带（valence band，VB）上的电子被特定波长的光能激发；（2）电子跃迁至高能导带（conduction band，CB）

上，并在 VB 上产生具有强氧化性的空穴（h+）；（3）电子空穴对（e−/h+）向催化剂表面迁移的过程中大部

分 e−/h+发生复合，并以光和热的形式释放能量. （4）未复合的 e−和 h+分别具有强还原和氧化能力，可直

接反应降解催化剂表面吸附的污染物；（5）也可与催化剂表面吸附的水、氧气等前驱物反应生成羟基

自由基（·OH）和超氧自由基（·O2
−）等活性氧物种（ROS）参与水中的污染物氧化还原反应[22].

TiO2、氧化镓（Ga2O3）、ZnO、氧化铟（In2O3）以及铋系材料等半导体材料因其较强的可见光响应、

独特的电子能带结构、优异的热和化学稳定性、易于制备和功能化等特点是用于 PFAAs 降解的主要

光催化剂. 例如，Furtado 等[23] 利用响应面法得出降解最佳条件，在该条件下通过紫外线（UV，250 W）激
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发 TiO2，8 h 内 PFOS 的降解率达到 83%；Li 等[24] 利用 In2O3 对 PFOA 进行降解，254 nm UV 照射下，4 h
内降解率达到 80%. 但是此类光催化剂普遍存在光生 e−/h+对易复合，活性基团产率低和反应活性位点

少等缺点，影响光催化降解效率. 提升光催化剂的催化性能的策略主要包括：（1）通过对光催化剂进行

元素掺杂、异质结构筑、金属沉积以增加活性基团产率，（2）通过材料复合以及形貌调控等功能改性增

加活性基团与底物的反应几率，以及（3）通过多自由基协同扩展反应降解路径等.
 1.1    增加活性基团产率

光催化反应中可直接参与污染物（底物）活化降解的基团包括 h+、e−及其与 H2O、O2、过硫酸盐等

前驱物生成的·OH、·O2
−、·SO4

−等自由基. 活性基团的丰度和种类直接影响底物降解反应进行的程度与

效率. 如图 1 中（a）、（b）和（c）所示可知，增加活性基团产率的途径有：一是扩大光响应范围，使得光催

化剂在低激发能下也可激发产生 e−，提高 h+的产率；二是抑制光生 e−/h+的复合，以提高自由基的生成

率；三是通过外加过硫酸盐/O3 等前驱物，协同产生·SO4
−、·O2

−和·OH 等多种自由基.
 
 

图 1    提高 PFAAs 光催化降解效率的策略
（a）增强光吸收效率；（b）分离 e-/h+对；（c）增加活性氧物种；（d）提供更多反应位点

Fig.1    Strategies for improving photocatalytic degradation efficiency of PFAAs
（a） Enhancing light absorption efficiency; （b） Separating e-/h+; （c） Increasing reactive oxygen species; （d） Providing more reaction sites 

 

 1.1.1    增强光吸收效率

掺杂是调节半导体光催化剂带隙、增强光吸收效率的技术之一. 在光催化剂中掺杂不同的元素，

引入的杂质原子取代半导体催化剂上的原子，形成晶格缺陷引入杂质能级，有利于降低带隙能量，降低

催化剂所需的光激发能量[25]. Wang 等[26] 通过一步水热法将氟原子（F）掺杂于 BiOI 中（BiOI0.8F0.2），F 掺

杂改变了 BiOI 的晶体结构，与纯 BiOI（1.875 eV）和 BiOF（1.981 eV）相比，该光催化剂禁带间隙减小为

1.809 eV，电子跃迁所需的能量更低，从而提高对可见光（480—550 nm）的利用率，对 PFOA 的降解速

率常数是纯 BiOI 和 BiOF 的 10 倍.
将两种不同能带结构的半导体通过物理化学过程进行复合，在这两种半导体之间形成的界面称为

异质结，异质结结构使催化剂带隙变窄，吸收边红移，增强光催化剂对可见光的吸收，进而提高其光催

化性能 [27].  Yang 等 [28] 通过将负载 BiOI 的 Zn-Al 水滑石（BOI0.04-BHZA）在 400 ℃ 下煅烧，得到花状

Bi5O7I/ZnO n-n 异质结微球，用于在可见光照射下光催化降解 PFOA. Bi5O7I/ZnO n-n 异质结中由于费

米能级的重新排列，形成了一个内部电场，使得带隙宽度变窄，扩大了对可见光区的光响应. 与原来的

半导体相比，该光催化剂的光催化活性被大大提高，对 PFOA 的降解速率为 0.013 h−1，分别是 BOI，
BHZA 和 BOI0.04-BHZA 的 2.9、2.4、1.8 倍. TiO2 是常用的光催化剂，但 TiO2 存在对紫外光的吸收效率

低的不足. 因此，Yao 等[29] 通过设计介孔 Sb2O3/TiO2 提高了光催化降解效率. 结果表明，负载助催化剂

Sb2O3 后，光催化剂的价带边缘提高，带隙变窄，增强了对紫外光的吸收，光能利用率提高. 在最佳配比

下，催化剂在 2 h 内可去除 81.7% 的 PFOA，降解动力学比商业 TiO2 快 4.2 倍.
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 1.1.2    分离光生电子空穴对

光生 e−/h+对易复合是半导体光催化剂面临的普遍问题，分离光生 e−/h+对的途径主要包括调节半导

体禁带宽度，捕获光生电子，以及加速光生载流子的迁移. 研究表明，通过金属掺杂和异质结构筑调节

禁带宽度，不仅可以扩大催化剂的光响应范围，也有效促进光生 e−/h+对的分离，使得更多的 e−和 h+参
与 PFAAs 降解.

Luo 等[30] 通过化学共沉淀法制备了新型的钐（Sm）掺杂铁氧体复合材料. 在铁电材料优异的稳定

性和高效的电荷分离的基础上，掺杂修饰 Sm3+通过提高导带能级，增加了铁氧体的禁带宽度，延缓

e−和 h+复合，将铁电材料的光催化降解 PFOA 从 6.78% 提高到 48.61%. Tian 等[31] 通过将贵金属银（Ag）

纳米粒子沉积修饰于 TiO2 纳米管（NTs）表面，起到电子陷阱的作用，延缓了 e−/h+对的复合，TiO2-
NTs 表面产生的 h+在 PFOA 降解中起关键的作用. Zhu 等 [32] 通过用表面活性剂十二烷基硫酸钠辅助

Ti3+的分布，使其氧化产物 TiO2 的尺寸最小化，生成 TiO2 量子点（QD）. 零维纳量子点的特殊量子效应

提高了 TiO2 单元晶胞的效率. 一方面，从晶体界面到催化剂表面的短距离，加速光生载流子迁移到催

化剂表面参与反应；另一方面，更高的比表面积-体积比，允许在光催化剂表面有更大的光子吸收和更

少的 e−和 h+重组，两方面的共同促进使 PFOA 降解率从近似 0% 提升到 91%. Tan[33] 在改性 Ga2O3 纳米

片时，通过增加前驱体中 In 盐的含量，在纳米片上形成 In2O3 纳米粒子而构成异质结，该异质结结构

使 Ga2O3 上的光生载流子转移至 In2O3 上，因此提高了光生 e−/h+对的分离.
 1.1.3    多种自由基协同

通 过 往 水 中 加 入 其 他 氧 化 物 种 前 驱 物 ， 例 如 过 硫 酸 盐 、 过 一 硫 酸 盐 和 臭 氧 等 ， 产 生 ·SO4
−、

·O2
−和·OH 等自由基，以扩展多种降解途径协同 h+氧化 PFAAs，以增强光催化活性.
·SO4

−（E0=2.6 eV）是一种强氧化性的自由基，被广泛应用于污染物的降解，在一定条件下，可通过

过 硫 酸 盐 激 活 获 得 ·SO4
−[34].  Xu 等 [35] 通 过 活 化 过 一 硫 酸 盐 （PMS） 辅 助 TiO2 对 PFOA 进 行 光 降 解 ，

PMS 与 TiO2 上产生的 e−反应生成·SO4
−，这不仅增加了水中·SO4

−的数量，同时抑制了 TiO2 上 e−/h+对的

复合，加速了 PFOA 的降解. 之后又通过 PMS 辅助比 TiO2 催化性能强的 Ga2O3 降解 PFOA，降解速率

与 TiO2 一 样 得 到 了 提 高 ， 其 中 ·SO4
−、 ·O2

−和 光 生 e−共 同 降 解 PFOA.  Wu 等 [36] 通 过 臭 氧 氧 化 辅 助

ZnO 纳米棒光催化（ZnO/UV/O3）降解 PFOA，O3 因其较强的氧化性与 ZnO 表面的光生电子反应，在生

成 臭 氧 负 离 子 （O3
−） 的 同 时 产 生 一 定 量 的 ·OH， 并 抑 制 了 ZnO 中 光 生 e−/h+的 复 合 .  PFOA 吸 附 于

ZnO 上，被 h+和·OH 协同降解，其降解效率较单独使用 O3 和 UV 分别提高了 8 倍和 4 倍. 之后 Wu 等[37]

又通过 O3 和过硫酸盐共同协助氧化锌-还原氧化石墨烯（ZnO-rGO）降解 PFOA，O3 促进过硫酸盐产

生·SO4
−，提高光降解效率，与 ZnO/UV/O3 相比其对 PFOA 的降解效率明显提高.

 1.2    增加 PFAAs 与活性基团反应几率

提高光催化降解效率的另一个关键是，增加与底物反应的活性位点，以提高目标污染物与光催化

剂上活性基团的反应几率. 绝大多数活性基团在催化剂表面产生且寿命有限，因此仅对靠近催化剂表

面的 PFAAs 具有较高的降解效率. 如图 1（d）所示，研究者们通过元素掺杂、材料复合和形貌调控等策

略增大催化剂表面积，或增加特异性吸附位点，从而提高 PFAAs 与活性基团反应几率.
Liu 等[38] 通过煅烧法对 In2O3 改性，其中低温煅烧（400 ℃）不但可以在 In2O3 表面掺杂氧空位，同

时还增大其比表面积，增强了 In2O3-400 对 PFOA 的吸附，4 h 内达到接近 100% 的吸附率，提高了

In2O3 对 PFOA 的降解. Zhu 等[39] 则以活性炭和 TiO2 为原料，通过金属 Ga 掺杂制备了新型吸附光催化

剂 Ga/TNTs@AC，Ga 与碳粒子的结合，同时存在疏水、配体交换和 π-阴离子相互作用，有利于 PFOS 的

多点侧结合，10 min 内对 PFOS 的吸附大于 99%. 这种吸附模式有利于随后 PFOS 在光催化剂上的电子

转移和氧化还原反应.
选择合适的具有多孔特性的材料或大比表面积的纤维或织物为光催化剂负载载体，可以增加光催

化剂的比表面积，增大与有机污染物的接触面积，提高对有机物的降解效率 [40]. Xu 等 [41] 通过将碳球

（CS）负载于 BiOHP 光催化剂 (BiOHP/CS)，碳改性提高了 PFOA 的吸附能力，而且有利于 PFOA 在光

活性位点上的侧吸附构型（CF2/CF3 部分和头部羧酸基团都参与在 BiOHP/CS 上的吸附），有利于后续

C—F 键的光催化裂解，其 PFOA 降解速率是纯 BiOHP 的 18 倍. Wu 等 [37] 采用一步水热法在 423 K 条

2718 环　　境　　化　　学 42 卷



件下合成了氧化锌-还原氧化石墨烯（ZnO-rGO）. rGO 的大比表面积提高了 ZnO 催化剂的电子传输能

力，促进了 PFOA 的降解，光催化臭氧分解 4 h 内，负载 0.6 wt% 的 rGO 对 PFOA 的降解率为 83%.
Zhu 等 [32] 将 TiO2 量子点（QD）与磺化石墨烯（SG）纳米片进行复合，后利用冰模板自组装了一系列三

维 SG-TiO2QD 气凝胶 .  SG 气凝胶的疏水表面提供了 PFOA 分子的吸附位点，而中间产物 PFHpA、

PFHxA 和 PFPeA 比反应物 PFOA 更容易从 SG 气凝胶表面脱附，从而重新暴露吸附位点，促进了降解

反应的发生. 此外，与 rGO 和氧化石墨烯相比，SG 平面上没有含氧官能团，可以使 TiO2QD 分散更加

均匀.
光催化材料的形貌结构包括量子点（零维）、纳米线或纳米管（一维）、纳米片（二维）、空心球形或

壳核结构（三维），通过催化剂自身形貌调控，同样可以增加催化活性位点的数量，这主要受其比表面积

大小的影响. Liu 等[42] 使用金属有机框架（MOF）衍生的 In2O3 纳米球和纳米管在紫外光照射下光催化

降解 PFOA. MOF 衍生的 In2O3 具有超亲水性和较大的比表面积，有利于 PFOA 与 In2O3 的吸附和紧密

配位. Wang 等[26] 通过一步水热法制备了 F 掺杂的中空微球结构的 BiOI0.8F0.2 固溶体，中空结构使其具

有较大的比表面积，BiOI0.8F0.2 的比表面积（54.207 m2·g−1）是纯 BiOI（22.119 m2·g−1）的两倍，孔隙体积从

0.095 cm3·g−1 增加到 0.267 cm3·g−1，从而为 PFOA 分子的吸附和反应提供了更多的反应位点.
 1.3    复合优化提高光催化效率

根据限制催化剂催化活性的特定关键因素（如活性基团产率不足，活性位点少等），有针对性地设

计优化改进策略，可以极大地改善 PFAAs 光催化降解效率. 然而，当涉及对催化剂进行多重优化改进

时，则可能造成催化剂制备难度和成本的增加，因此，可以同步实现多重优化效果的催化剂改进策略，

“一举多得”备受青睐.
Li 等[43] 通过溶剂热合成法在 BiOI 中掺杂非金属元素 Br，成功合成了一种新型高（001）面催化剂

BiOI0.95Br0.05，该光催化剂具有比表面积大、紫外吸收强和有效分离光生载流子的优点，其降解速率是

BiOI 的 4.3 倍. 此外通过自由基清除实验发现，PFOA 的降解是光生 h+和 e−协同作用的结果. Li 等[44] 则

通过碱性水热法基于低成本的商用活性炭（AC）和 TiO2 制备了活性炭包被的钛纳米管（TNTs），后沉积

过渡金属铁（Fe），制备了新型光催化剂 Fe/TNTs@AC. Fe 是一种优良的电子导体，能起到电子阱的作

用，防止光生 e−/h+对复合. 此外，Fe 为反应提供了活性位点，可以与 PFOA 的羧酸头基相互作用以促进

PFOA 的侧吸附模式. Fe（Ⅲ）涂层抑制了负表面电位，增强了孔和 PFOA 头基（羧酸）之间的相互作用.
Fe（Ⅲ）-Fe（Ⅱ）氧化还原循环促进·OH 产生，防止 e−/h+对的重组. 由于氧化铁的能带能隙较窄（2.1—
2.3 eV Fe2O3 vs 3.0—3.2 eV TiO2），Fe/TNTs@AC 中掺入铁也增强了可见光的吸收，4 h 内 PFOA 降解

率大于 90%，62% 被完全矿化为 F−.
 1.4    降解机理

综上所述，研究者基于提高光催化活性基团产率，增加 PFAAs 与活性基团反应几率等不同优化策

略，通过元素掺杂、异质结构筑、表面修饰与负载、形貌调控等催化剂改性技术以及增加活性物质等

反应优化方法，提高光催化降解 PFAAs 的效率. 如表 2 所示，改进后的光催化降解 PFOA/PFOS 的去除

率在 48%—100% 之间，大部分研究中去除率能达到 70% 以上. 目前对光催化降解的 PFAAs 的脱氟率

和矿化率研究不多，少数报道的脱氟率和矿化率也不高. 这可能是因为随着降解中间体碳链的缩短，短

链 PFAAs 疏水性减弱，与光催化剂表面的结合能降低，从而游离于水相中，降低了与 ROS 的反应几率[45].
另一方面，短链中间体 C—F 的稳定性更强，需要更高的活化能.

根据现有文献资料，推测 PFOA 的光催化降解机理如下图 2 表示. 水中 PFOA 电离形成的阴离子

C7F15COO−，被吸附于光催化剂上，然后根据参与反应的基团不同，PFOA 的光催化降解以不同路径进

行. （1）脱羧基-羟化-消除-水解（DHEH）机制. 降解从末端的羧基开始，h+或者·SO4
−夺取羧基 e−，形成的

C7F15COO·不稳定，进一步自发 Kolbe 脱羧，转化为 C7F15·和 CO2. C7F15·进一步与 H2O 或·OH 反应生成

C7F15OH. 产生的 C7F15OH 不稳定，消去 HF 形成酰卤化合物 C7F15COF，C7F15COF 易水解再脱去一个

HF，形成 C6F13COOH. 形成的 C6F13COOH 将经历相同的循环，通过释放 CO2 和 HF 来去除 CF2[36]；（2）

还原脱羧机制 . 光催化剂表面光生 e−首先攻击 α-碳生成不稳定的 C7F15COO2-·，然后 C7F15COO2-·与
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H+反应生成 C7F15·和 HCOO−，随后的反应同 DHEH 机制 [43]；（3） ·O2
−和 ·OH 等直接攻击 C—C 键，使

C7F15COO−直 接 转 化 为 C7F15·， 之 后 的 反 应 同 DHEH 机 制 [26]. 然 而 ， 也 有 学 者 通 过 自 由 基 实 验 表

明，·OH 无法直接氧化 PFOA. PFOA 只有通过 h+、·O2
−和·SO4

−等失去一个 e−，形成失去羧酸基官能团的

自由基后，方可参与·OH 主导的链式反应[46]. 因此仍需开展更多深入研究，进一步探究 PFOA 的光催化

氧化机制.
 
 

表 2    不同改进策略的 PFAAs 光催化降解反应效率

Table 2    Photocatalytic degradation reaction efficiency of PFAAs with different improved strategies
 

化合物

Compounds
浓度

Concentration
降解条件

Degradation conditions
降解率/%
Degradation

脱氟率/%
Defluorination

矿化率/%
Mineralization

中间产物

Intermediate
products

参考文献

References

PFOS
0.1 mg·L−1

TiO2, CTiO2=1.45g·L−1,
pH=4, 25 ℃, 8 h, UV

83% — —
C7HF15O3S
C7H5F11O2S
C6H3F11O2S

[23]

0.1 mg·L−1
2% Ga/TNTs@AC, pH=7,4 h, UV,

电流强度=210 W·m−2 75% — 66.2% C4—C8 PFCAs [39]

PFOA

100 μmol·L−1 In2O3, 254 nm, 4 h 80% — — C2—C7 PFCAs [24]

40 mg·L−1 Bi/BiOI0.8F0.2, UV–vis 100%（2 h） 10%（3 h） 19%（2 h） C5—C7 PFCAs [26]

1 mg·L−1
0.5 g·L−1 Bi5O7I/ZnO, 6 h,

pH=4, 420 nm
91% — — C4—C7 PFCAs [28]

10 mg·L−1 0.25 g·L−1 Sb2O3/TiO2, 2 h, UV 81.7% — — — [29]

0.5 mmol·L−1 2.0 g·L−1 Sm-Fe, 185 nm, 2 h 48.61% — — C5—C7 PFCAs [30]

50 mg·L−1 MIP-Ag/TiO2NTs-UV, 23 W,
254 nm, 8 h

91% — — C3—C7 PFCAs [31]

0.3 mmol·L−1 3DSG-TiO2QD,UV,10 h 91% — — C4—C7 PFCAs [32]

20 mg·L−1
0.5 g·L−1 In-Ga2O3, UV,

pH=4.5, 25 ℃
100%（1 h） 57%（4 h） — C3—C7 PFCAs [33]

50 mg·L−1
0.25 g·L−1 TiO2, 0.75 g·L−1 PMS,

400—770 nm, pH=3, 8 h
100% — — C5—C7 PFCAs [35]

10 mg·L−1
0.2 g ZnO nanorods, 50 mg·h−1 O3,

254 nm, pH=3, 4 h
70.5% — — C2—C7 PFCAs [36]

10 mg·L−1

0.2 g 0.6%-ZnO-rGO, 50 mg·h−1

O3,
254 nm, 100 mg·L−1 S2O8

2-, 4 h
99.2% — — C4—C7 PFCAs [37]

10 mg·L−1 In2O3-400, UV ~100%（4 h） 38%（8 h） — C5—C7 PFCAs [38]

0.2 mg·L−1
1.0 g·L−1 BiOHP/CS, pH=7,

254 nm, 21 mW·cm−2
90%（1 h） 32.5%（4 h） — C2—C7 PFCAs [41]

10 mg·L−1
40 mg In2O3纳米棒和纳米球,

254 nm, 8 h
100% — 75–80% C5—C7 PFCAs [42]

10 mg·L−1 12 mg BiOI0.95Br0.05, UV 96%（2 h） — 65%（3 h） C4—C7 PFCAs [43]

0.1 mg·L−1
1g·L−1 Fe/TNTs@AC,

21 mW·cm−2, 254 nm, 4 h
90% 62% — C2—C7 PFCAs [44]

 
 

关于 PFOS 的光催化降解机制，因相关研究较少，目前仍存在较大争议 . 有学者 [24] 认为，·O2
−和

h+首先攻击裂解 C—S 键，将 C8F17SO3
−氧化为 C8F17·. 后经过羟化，消除和水解生成 C7F15COOH，然后

从 C7F15COOH 进入全氟羧酸的降解过程. 通过高分辨质谱在降解产物中检出不同链长的 PFCAs 似乎

印证了这一观点. 然而另有学者[23] 根据鉴定得到碳链缩短 PFSA 和氢取代的亚磺酸中间产物，推断脱

磺酸基后 C8F17·可直接失去 1 个 CF2 单元之后与 SO3
−的重组，形成 C7F15SO3H，之后通过 H/F 交换和脱

氧形成 C7H4F11SO2H，进一步失去 1 个 CH2 单元后形成 C6H2F11SO2H. 然而该过程中的 H/F 交换和亚磺

酸的生成机制仍待进一步研究.
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图 2    PFAAs 的光催化降解机理

Fig.2    Photocatalytic degradation mechanism of PFAAs 

 

光催化降解其他难降解污染物研究中得到的经验，也可能为今后 PFAAs 降解提供参考. 例如通过

催化剂表面光敏化可以增强可见光吸收能力，拓宽光谱响应的范围. Murcia 等[47] 通过将敏化剂奎尼萨

林和锌原卟啉对钛纳米管进行敏化处理. 研究发现，光敏化后的钛纳米管对苯酚和甲基橙降解效率提

高，在太阳光下也具有光催化活性. 此外单原子光催化剂由于其高催化活性，对目标物的高选择性和稳

定性而成为光催化领域的研究热点，Liu 等 [48] 研究发现将 Ag 和 Cu 单原子负载于介孔石墨氮化碳

（mpg-C3N4）上光催化降解污染物，实现了配体到金属的电荷转移，减少了有毒中间体的产生，同时具

有对目标污染物的高选择性，与不负载单原子金属的 mpg-C3N4 相比，降解后形成的气态组分更多，有

机副产物组分更少. 光敏化和单原子改性光催化剂具有易制备、高催化性和高选择性等优点，符合未

来光催化剂发展的方向，然而相关技术在 PFAAs 光催化降解中的研究还较少. 采用多种技术的联合，

定向改进催化材料，进一步降低催化反应条件，提高脱氟和矿化效率，是今后光催化降解 PFAAs 研究

努力的方向.

 2    电催化降解 PFAAs （Electrocatalytic degradation of PFAAs）

电催化降解是指污染物在电场作用下，在电极表面得失电子被直接氧化还原或者电极反应催化产

生活性基团间接氧化还原的降解反应. 电催化反应的形式主要有阳极氧化、阴极还原和阴阳两极协同

作用三种类型. 由于水溶液中 PFAAs 多以阴离子形态存在，阳极氧化（即电催化氧化，EO）是电催化降

解 PFAAs 采取的主要手段.
阳极材料是影响 EO 降解 PFAAs 效率的关键因素[49]，常用于降解 PFAAs 的阳极材料有掺硼金刚

石（BDD）、氧化锡（SnO2）和氧化铅（PbO2）等. 限制阳极氧化降解效率的主要因素有电催化活性基团的

产率，目标物到电极表面的传质速率，电极表面提供目标物反应的活性位点以及电极的稳定性和电流

传输效率等.
 2.1    增加活性基团产率

提高电化学氧化效率的一个关键是提高电极产生活性基团的效率. 结合电极降解污染物的机理可

知，可通过抑制阳极的析氧副反应，提高物理吸附型·OH 产量；阴阳极协同产生·OH 以及添加氧化自由

基前驱物等方式提高活性基团的产率（图 3（a）和（c）），以提高对 PFAAs 的降解.
在电极的表面层中掺杂特定功能物质，有利于优化催化电极晶型，使粒子间更加紧密，有效提高电

极产生物理吸附型·OH 的能力[50]. Yang 等[51] 利用元素 F 和 Sb 对 Ti/SnO2 阳极进行共掺杂改性以降解

PFOS. F 和 Sb（尤其是 F）共掺使电极晶体生长一致，表面更光滑，产生的·OH 不会进入电极内部而是
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吸附于电极表面，PFOS 去除率 2 h 内达到 99%. 研究表明，氟树脂（FR）具有较强的疏水性，FR 通过降

低电极表面对水的吸附和阻碍游离氧原子向电极内部的运动和膨胀，抑制产生氧气副产物[52]. 四氟乙

烯（PTFE）是主要的一类 FR，Luo 等 [53] 将管状 PTFE 掺杂于 PbO2 薄膜阳极，PbO2-PTFE 电极具有较强

生成吸附·OH 的能力，且 PTFE 的掺杂使电极析氧电位提高至 2.45 V（相对于标准氢电极，vs. SHE），可

有效抑制 H2O 电解产生 O2 的副反应. 5 h 内对 PFOA 达到 98.9% 的降解率，80.7% 的总有机碳（TOC）

去除率和 52.5% 的脱氟率.
 
 

图 3    提高 PFAAs 电催化氧化降解效率的策略
（a）抑制析氧副反应；（b）提高传质效率；（c）协同降解；（d）增强电极稳定性

Fig.3    Strategies for improving the efficiency of electrocatalytic oxidation degradation of PFAAs
（a） Inhibiting side effect of oxygen evolution; （b） Improving mass transfer efficiency; （c） Synergistic degradation;

（d） Improving electrode stability 

 

在电催化降解 PFAAs 的研究中，通常通过对阳极材料改进而提高间接氧化所需的·OH 产率. 而
Wang 等[54] 首次提出了一种阴极电芬顿和阳极氧化协同电化学降解 PFOA 的方法，以提高间接氧化效

果 . 制备了含铁锰碳气凝胶作为阴极，Fe-Mn 掺杂的碳气凝胶具有良好的活性位点分布，以 FeII 和

MnII 作为 Fenton 催化剂生成·OH，提高了系统中·OH 的生成效率. 电催化 4 h 后 PFOA 和 TOC 的去除

率分别达到 97% 和 93%.
硫酸盐在天然水环境中广泛存在，硫酸盐活化产生的·SO4

−是污染物天然电化学降解过程中的重

要活性成分. 在强化电催化降解体系中添加硫酸盐生成·SO4
−，比过硫酸盐或过氧单硫酸盐活化更经

济、更可持续. Liu 等 [55] 研究 Ti4O7 阳极在硫酸盐存在下对 PFOA 的电化学降解. 研究发现，阳极直接

电子转移（DET）和·OH 间接氧化均可活化硫酸盐产生·SO4
−，PFOA 的降解是·SO4

−和·OH 共同作用的结

果. 在恒定电流密度为 10 mA·cm−2 的条件下，硫酸盐的存在使 PFOA 的降解率提高 2.3 倍，能耗降低

1/3，电解 2 h 的脱氟效率提高 16.1%. Liu 等[56] 设计了 B/N 共掺金刚石（BND）电极，用于活化硫酸盐产

生·SO4
−降解 PFOA. 在相对较低的电流密度（4 mA·cm−2）下，其降解一级动力学常数为 2.4 h−1，3 h 内总

有机碳去除率为 77.4%，是一种高效稳定的氧化 PFOA 的方法.
 2.2    提高传输效率

提高电化学氧化 PFAAs 效率的另一个关键是提高传输效率，包括增强目标污染物从溶液往阳极

表面的迁移以及电子从污染物向电极的转移，如图 3（b）所示，通过对电极材料进行三维化处理和负载

金属可以提高电极的传输效率.
研究者们通过结构的改变使阳极从二维转变为三维，三维化主要通过增大比表面积与活性位点以

增强目标污染物向阳极的迁移，并将污染物吸附于电极表面提高反应效率[57]. Lin 等[58] 采用高温烧结

法制备了具有广泛连通大孔的 Magnéli 相 Ti4O7 陶瓷材料，其平均孔径为 2.6 μm，孔隙率为 21.6%. 结
果表明在矿化过程中，溶液中的 PFOA 和 PFOS 向阳极迁移，并被吸附于阳极上发生近乎完全的氧化

降解，溶液中仅检测到微量的中间体短链 PFCAs. 多孔 Ti4O7 陶瓷阳极与传统的 Ce-PbO2 和 Ti/BDD 电

极相比具有更高的 PFOA/PFOS 氧化率 . 3 h 内，PFOA 和 PFOS 在该降解体系中的脱氟率分别达到
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95% 和 80.9%.  Shi 等 [59] 制 备 了 多 孔 的 Magnéli 相 Ti4O7 陶 瓷 膜 ， 研 究 反 应 电 化 学 膜 （REM） 系 统 中

PFOS 的降解. 得益于 REM 改善了电活性表面积和相间传质，显著提高了 PFOS 的降解效率. 相对于标

准氢电极（vs. SHE），在 3.15 V 的阳极电位下，通过交叉流过滤模式 PFOS 被快速矿化为 CO2 和 F−，去

除率达到 98.30%±0.51%.
电极表面负载金属是提高电子转移的重要手段. Huang 等[60] 将非晶态钯簇（Pd）负载到 Ti4O7 电极

上，非晶 Pd 簇较高的氧化态和缺电子的 5d 轨道有助于更有效地从 PFOA 中提取电子，其表面大量的

Pd—O 可作为电子从 PFOA 转移到电极的通道，增强阳极氧化能力. 该系统中没有自由基参与，整个降

解过程由阳极的电子转移驱动. 1 h 内，PFOA 的去除率 86.7%，TOC 去除率 81.3%，脱氟率 77.9%.
 2.3    增强电极稳定性

常用的电极材料除电化学氧化效率低外，还存在一个问题是电极寿命短，表现为电极表面活性层

易与电极基底脱落. 如图 3 中（d）所示，针对该问题，研究者们通过引入中间层增强活性层与基底的结

合，中间层的加入可以增强电极活性层和基体之间的结合作用，避免活性层的脱落，提高电极稳定性，

延长电极使用寿命.
Zhou 等 [61] 通 过 将 Ag2O 作 为 中 间 层 引 入 Ti/TiO2-NTs/PbO2 阳 极 用 于 降 解 PFOS， 研 究 表 明 ， 与

Ti/PbO2 和 Ti/TiO2-NTs/PbO2 阳 极 相 比 ，Ti/TiO2-NTs/Ag2O/PbO2 阳 极 寿 命 为 47.22 h， 高 于 Ti/PbO2 的

8.89 h 和 Ti/TiO2-NTs/PbO2 的 43.61 h. 同样的，Yang 等 [50] 研究了不同中间层对电极寿命的影响，研究

发现，将 Sn-Sb 作为中间层引入 Ti/SnO2 电极，Ti 基片与 SnO2 涂层之间的 Sn-Sb 中间层明显提高电极

的稳定性，电极寿命从 80.1 h 提高到 103.1 h.
 2.4    复合优化电极氧化效率

上述研究分别针对提高活性基团产率、增强传质效率以及提高电极稳定性三个方面进行电极的

改进. 除此之外，研究人员还探索了通过电极复合改性，同时优化多重因素影响，提高电极氧化的效率.
Duan 等 [62] 通过电沉积技术制备三维石墨烯-二氧化铅（3DG-PbO2）复合阳极，用于电催化氧化

PFOS. 三维石墨烯的三维网状、层次化多孔结构抑制了石墨烯的聚集和堆积，具有更大的比表面积和

多维电子传递通道，因此具有较强的·OH 生成能力、较多的活性位点、电子传递速率快的突出优势.
在 3DG-PbO2 阳极上 PFOS 的降解速率常数是纯 PbO2 阳极的 2.33 倍. Wang 等 [63] 通过在 TiO2 纳米管

阵列（TiO2-NTA）自掺杂 Ti3+，通过 Ti3+的掺杂，一方面形成质子夹层（Ti4++e−+H+→Ti3+H+）增强了电极导

电率，另一方面促进目标物在阳极上形成 Ti—F 键键合，Ti—F 键的结合可以通过库仑力降低阳极表

面的电子迁移率，从而促进与 PFOA 的 DET 反应. 此外，表面 Ti—F 基团还可作为电子捕获位点，降低

价带 h+和导带 e−的复合率，有利于·OH 的生成. 在增强阳极 DET 和高·OH 产率的共同作用下，仅需低

电流密度（2 mA·cm−2），就可实现快速高效脱氟（90 min 内脱氟率达到 74.8%）.
Xu 等 [64] 在电化学氧化过程中，辅以低频超声（20 kHz），研究其对 PFOA 矿化的影响. 以 Ti/SnO2-

Sb/Ce-PbO2 作为阳极，该阳极可产生物理吸附于电极表面的·OH，3 h 内对 PFOA 的降解率为 89.4%，脱

氟率为 75.9%，矿化率为 71.9%. 在超声的协同作用下，阳极电子传递加快，·OH 产量提高（1.82 倍），3 h
内 PFOA 去除率、脱氟率和矿化率分别提高至 98.7%、87.9% 和 86.1%，其一级动力学速率常数从

0.017 min−1 增加到 0.031 min−1，矿化电流效率在电流密度为 15 mA·cm−2 从 0.66% 增加到 0.77%.
 2.5    降解机理及技术小结

如上所述，研究者们围绕增加活性基团产率、提高传质效率以及提高电极稳定性三个方面对电化

学降解系统进行改进. 通过掺杂、·SO4
−协同和阴/阳电极协同等方式提高电极活性基团的产率，通过负

载金属和三维化的改性手段提高电极表面传质效率，通过引入功能化中间层提高电极的稳定性. 而随

着研究的不断深入，通过一次改性同时提高电极多方面的性能或多技术辅助协同降解也逐渐成为关注

的焦点. 表 3 列举比较了近年来，电催化降解 PFAAs 研究的电极优化参数和降解效果. 如表 3 中的去

除率、降解条件、脱氟率和矿化率中所列数据所示，PFAAs 的电催化去除率基本可以达到 90% 以上，

降解时间为 1.5—4 h，脱氟率和矿化率大部分也可以达到 50% 以上.
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表 3    不同改进策略的 PFAAs 电催化氧化降解反应效率

Table 3    Electrocatalytic oxidation degradation reaction efficiency of PFAAs with different improved strategies
 

化合物
Compounds

浓度
Concentration

降解条件
Degradation conditions

降解率/%
Degradation

脱氟率/%
Defluorination

矿化率/%
Mineralization

中间产物
Intermediate
products

参考文献
References

PFOS

100 mg·L−1 Ti/Sn-Sb/SnO2-F-Sb, pH=3,
10 mmol·L−1 NaClO4, 20 mA·cm−2, 2 h 99% 87.1% 65.7% C2—C8 PFCAs [51]

0.1 mmol·L−1 Ti4O7, 3.9—3.7 V vs.SCE, 3 h 93.1% 80.9% 90.3%
PFHpS
PFHxS [58]

2.0 μmol·L−1 Ti4O7 REM, 3.15 V,
100 mmol·L−1 Na2SO4

98.3%（2 h） — 72%（2.5 h） C4—C8 PFCAs [59]

50 mg·L−1 Ti/TiO2-NTs/Ag2O/PbO2, 3 h,
30 mA·cm−2, 1.4 g·L−1 NaClO4

74.87%, 11.49% — C4—C8 PFCAs [61]

50 mg·L−1 3DG-PbO2, 0.05 mol·L−1 Na2SO4,
30 mA·cm−2, pH=7, 2 h 96.17% 68.5% — C2—C8 PFCAs [62]

PFOA

20 mg·L−1
陶瓷/PbO2-PTFE, 15 mA·cm−2,
pH=7, 15 mmol·L−1 Na2SO4, 5 h

98.9% 52.5% 80.7% C4—C7 PFCAs [53]

120 μmol·L−1 BDD为阳极，Fe10MnC为阴极, 4 h 97% — 93% C2—C7 PFCAs [54]

0.1 mmol·L−1 Ti4O7,10 mA·cm−2,硫酸盐, pH=6.9, 2 h 97.1% 61.4% — — [55]

50 mg·L−1 BND, 4.0 mA·cm−2, 0.05 mol·L−1

Na2SO4
99.3%（1.5 h） 76.8%（3 h） 77.4%（3 h） C2—C7 PFCAs [56]

0.12 mmol·L−1 Pd-Ti4O7, 10 mA·cm−2, 1 h,
50 mmol·L−1 Na2SO4, 25 ℃, 86.7% 77.9% 81.3% C4—C7 PFCAs [60]

50 mg·L−1 Ti3+/TiO2-NTA, 2 mA·cm−2, 1.5 h 98.1% 74.8% 93.3% C2—C7 PFCAs [63]

60 mg·L−1 Ti/SnO2-Sb/Ce-PbO2, 52 W,
20 kHz, 15 mA·cm−2, 3 h ~100% 87.9% — C2—C7 PFCAs [64]

 
 

目前对于 PFOS 的电催化降解机制的理解，可归纳为如下过程. 首先离子化的 C8F17SO3
−在电场作

用下向阳极迁移，磺酸基经 DET 或·SO4
−氧化，失去电子形成 C8F17SO3·，然后 C—S 键继续在电场作用

下延伸裂解，形成 C8F17·和 SO3，其中 SO3 在水溶液中转化为 SO4
2-，而生成的 C8F17·与阳极表面吸附

的 ·OH 反应生成氟代醇 C8F17OH. 进一步的降解可能通过两种机制进行：（1）与光催化降解相同，

C8F17OH 经过 HF 消除和酰卤水解形成 C7F15COOH，然后开始进入全氟羧酸的降解[62]；（2）C8F17OH 也

可能继续被·OH 氧化，经 C8F17O·，快速分解为 C7F15·和碳酰氟（COF2）. 通过这个重复的 CF2 降解循环

（C8F17·至 C7F15·），C8F17SO3·可以完全矿化为 CO2 和 HF[58]. 与 PFOS 相似，PFOA 的电催化降解也从电

极表面的脱羧基开始，生成的自由基 C7F15·可能经（1）羟化、消去 HF 和酰卤水解脱去 CF2，缩短碳链

的 C6F13COOH，进入下一个脱羧基循环[60]；或经（2）与电解水产生的电极氧气反应生成 C7F15OO·，并在

羧酸自由基（RCOO·）作用下经自由基转化形成 C7F15O·，随后分解脱去 COF2 生成碳链缩短的 C6F13·，
CnF2n+1·（≤6）同样可经上述两种机制实现逐级降解 [65 − 66]. 通过以上两种途径，均可实现 PFOA 的完全

矿化（图 4）.
比较电催化和光催化降解 PFAAs 的效率和机理发现，电催化氧化的降解速率更快，脱氟和矿化程

度更高. 这可能与两种降解技术的驱动力不同有关. 光催化通过光能转化为化学能，驱动 h+间接活化

PFAAs，而电催化则通过电场驱动，电极直接活化 PFAAs，电子传递效率更高，反应也更快更彻底，当然

也意味着额外能耗的增加. 因此两种 PFAAs 技术也具有各自的优势和不同的应用场景，同时也存在相

互结合，协同应用的可能.
在电催化处理各种难降解污染物的研究过程中，研究人员还探索了其他多种电极强化方法，其中

不乏可为 PFAAs 降解研究的借鉴. 例如，Behara 等[67] 报道了一种 II 型异质结构复合 TiO2 和 ZnO 纳米

材料用于电化学晶体紫染料降解的研究. 其中电极的半导体异质结构为电子传输提供了自由路径，是

增强电导率的有效方法；而纳米化电极的大表面积可容纳更多的染料分子与氧化剂相互作用. 提高催

化反应的选择性是实现 PFAAs 高效降解的重要途径，其中分子印迹（MIP）电极正是极具应用前景的技

术之一. Tang 等[68] 研究了一种分子印迹介孔 SnO2 电极对实际水体中 2,4-二氯苯氧乙酸（2,4-D）的深度

降解. 利用分子印迹材料对目标分子 2,4-D 的特异性电化学识别，在实际水体中对 2,4-D 实现了选择性

降解. 再如，粒子电极是在常规二维电极基础上在电极板之间填充颗粒催化剂作为第三维电极，与常规

二维电极相比，三维电极结构增加了有效电极面积和传质效率，从而具有更高的电流效率和污染物降
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解能力[69]. Li 等[70] 以铜铁素体（CuFe2O4）作为粒子电极和过硫酸盐活化催化剂，改善三维电化学过程

中对阿特拉津（ATZ）的降解. CuFe2O4 不但具有反应面积大、传质量大、能耗低等优点，其催化产生

的·SO4
−是 ATZ 降解过程中的主要活性自由基，该电极电化学系统是一种高效、清洁的电化学技术. 异

质结构，分子印迹和三维电极具有导电率强，高选择性，比表面积大和传质效率高等特点，符合将来电

催化阳极材料的发展趋势，然而在目前电催化降解 PFAAs 研究中应用较少. 因此，在改进电催化氧化

体系提高降解 PFAAs 效率时，可借鉴以上方法.
 
 

图 4    PFAAs 电催化氧化降解机理

Fig.4    Mechanism of PFAAs electrocatalytic oxidation degradation 

 

 3    光电结合催化降解 PFAAs （Photoelectricity combined catalytic degradation of PFAAs）

光电催化（PEC）是将光催化和电化学技术结合，用于低浓度污染物降解的技术. 其中主要由半导

体光触媒材料组成光电极，能被光激发产生 e−/h+对. 通过施加小额的外加电压，可以使光催化产生的电

子在外电场的作用下，由阳极传导到阴极，克服光催化技术中 e−/h+对易复合的缺点. Peng 等[71] 通过制

备碳氮共掺杂 TiO2 纳米管阵列（C-N-TNTAs）为阳极研究 PEC 降解 PFOA. 在该 PEC 催化系统中，光激

发 C-N-TNTAs 产生的电子在电场作用下被转移到阴极，发生析氢反应，从而最小化光生 e−/h+的复合.
与单独光或电催化相比，PEC 模式下（1.0 V vs.Ag/AgCl）体系中可以检测到更多种类的短链 PFCAs，说

明 PFOA 的降解路径延长，更多的-CF2 单元被剥离，PFOA 被有效矿化. C-N-TNTA 光阳极在 3 h 内对

PFOA（ 初 始 浓 度 为 40  mg·L−1） 的 去 除 率 达 到 56.1%， 而 单 独 的 光 催 化 和 电 催 化 降 解 效 率 分 别 为

18.1% 和 4.96%.
研 究 发 现 ，UV 激 发 的 水 合 电 子 （eaq−） 具 有 很 强 的 还 原 性 ， 可 以 断 裂 C—F 键 ， 并 已 成 功 实 现

PFOS 的降解，但 eaq−降解效率有限，5 d 后降解率仅为 35%[72]. 通过电催化降低 C—F 键的活化能，是提

高 eaq−还原 PFAAs 效率的一个重要途径. Su 等 [73] 提出一种 UV-电催化结合阴极还原降解 PFOS 的方

法. 在阴极制备过程中加入阳离子表面活性剂（十六烷基三甲基溴化铵），电极上的阳离子表面活性剂

与 PFOS 产生静电作用，促进 PFOS 在阴极上的吸附. 阴极表面和被吸附的 PFOS 之间的电位差提供

DET 的驱动力，使电极表面产生的 e−与 PFOS 结合，使 C—F 键的活化能降低了约 70%，从而增强了

eaq−对 PFOS 的脱氟效率，2 h 内的脱氟率从 6.8% 增加到 23.0%.
光电结合协同降解 PFAAs 的技术，实现了光能和电能向化学能的转换，通过促进光生 e−/h+对的分

离，提高光阳极氧化能力；或通过电催化活化，增强光阴极 eaq−的还原能力，实现 PFAAs 的降解. 虽然光

电结合在催化降解 PFAAs 应用中显示了较好的研究前景，但是目前相关研究还十分匮乏，缺少系统性

的光阳极/光阴极材料的优化研究. 因此，我们建议在后续的研究中，通过借鉴光催化/电催化中催化剂

和电极材料优化策略，进一步提高光电结合催化降解 PFAAs 的降解和脱氟效率，重点开发具有现实应
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用前景的处理材料.

 4    总结与展望 （Summary and prospect）

本文通过综述近五年国内外光催化和电催化降解两种典型 PFAAs（PFOA 和 PFOS）的研究发现：

1）光催化降解具有绿色高效和能耗低等特点，电催化降解具有不添加化学添加剂和易操作等优点成为

目前降解 PFAAs 主要的两种降解方法；2）为了达到更高的降解效益，近年来对光催化进行了不同策略

的改进，研究者们通过掺杂、金属沉积、构造异质结和加入自由基前驱体等手段增加活性基团的产率.
通 过 掺 杂 、 材 料 复 合 和 形 貌 调 控 等 手 段 增 加 PFAAs 与 活 性 基 团 的 反 应 几 率 ， 改 进 后 对 PFOS 和

PFOA 的去除率大部分都达到 70% 以上. 3）在电催化的改进策略上，研究者们通过掺杂、阴/阳极协同

和加入硫酸盐等改进手段增加活性基团的产率，通过三维化和金属负载的改性手段提高传质效率，以

及通过引入中间层的手段增强电极稳定性，改性后对 PFOS 和 PFOA 的去除率都可达到 70% 以上，脱

氟率大部分达到 60% 以上，矿化率大部分达到 65% 以上.
同时也总结发现了 PFAAs 降解研究中存在的不足. 1）首先，对降解机理和降解中间产物的认识不

足，特别是在光催化降解过程，未完全矿化的 PFAAs，其生态风险不容忽视. 同时相较于电催化降解技

术，光催化降解技术的脱氟率和矿化率较低，亟需更深入的脱氟机理研究以提高矿化率；2）近年来在

对 PFAAs 的降解中，多为针对 PFOA 或 PFOS 的单独研究，而缺乏两者的比较研究，对不同官能团对

降解的影响的理解不足；3）缺乏多种优化策略协同，或多种技术协同作用的研究; 4）当前 PFAAs 降解

研究多在实验室条件下进行，缺少实际水体环境，如 pH、温度、水中的无机离子、溶解性有机质及存

在其他污染物竞争等因素对降解效率影响的研究.
基于上述研究现状和不足，建议在今后的研究中应：1）增强光催化降解脱氟机理的研究，寻找提高

脱氟效率的优化策略，同时加强降解中间产物种类和毒性的研究，以生态或毒性效应指标替代降解

率、脱氟率等单纯化合物指标评估 PFAAs 污染控制效果. 2）加强 PFAAs 中不同官能团对其光/电催化

降解性能的影响研究，从而优化降解路径，提高降解效率. 3）深入研究协同处理技术在 PFAAs 降解中

的优势，提高催化材料的利用率，降低处理成本. 4）开展真实环境条件下 PFAAs 的催化降解研究，为水

体 PFAAs 污染修复技术的实际应用奠定基础.
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