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摘 要：高浓度的硝酸根（NO-
3）和腐殖酸（HA）显著抑制紫外/亚硫酸盐体系对全氟和多氟烷基物

质（PFAS）的降解效率，制约其在复杂水质中的应用。构建“吸附 -梯级再生与紫外/亚硫酸盐降

解”组合工艺，实现复杂水质中 PFAS 的高效去除与降解。首先，系统比较 3 种阴离子交换树脂

（AmberLiteTM IRA67、IRA410 和 IRA900）对 PFBA、PFHxA 和 PFOA 的吸附性能，结果表明，强碱

性树脂 IRA410 和 IRA900 对不同链长 PFAS 均表现出优异吸附性能，在 NO-
3 和 HA 共存条件下，

IRA410 和 IRA900 仍能有效去除 PFAS。在此基础上，提出梯级再生策略，第 1 步再生，采用高浓

度 NaCl 优先洗脱共存的 NO-
3 ，IRA410 和 IRA900 上 NO-

3 解吸率达到 99%~100%，第 2 步再生，采

用 1% NaCl 溶 液 加 热 高 效 解 吸 PFAS，IRA410 上 PFAS 解 吸 率 为 71.0%~95.7%，IRA900 上

PFAS 解吸率为 32.1%~91.8%。最后，结合紫外/亚硫酸盐体系降解解吸液中的 PFAS，PFAS 降

解率超过 99%，脱氟率达到 73.0%~80.1%。
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Sorption-stepwise regeneration and UV/sulfite process for 
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Development of the Ministry of Education, Guangdong University of Technology, Guangzhou 510006, P. R. China)

Abstract: High concentrations of nitrate ions (NO-
3 ) and humic acid (HA) significantly inhibit the degradation 

efficiency of per- and polyfluoroalkyl substances (PFAS) in UV/sulfite systems, limiting their application in 
complex water bodies. This study developed a combined “sorption/stepwise regeneration with UV/sulfite 
degradation” process to achieve efficient removal and degradation of PFAS in complex water. First, the study 
compares the sorption performance of three anion exchange resins (AmberLite™ IRA67, IRA410, and IRA900) 
toward PFBA, PFHxA, and PFOA. The results indicate that the strongly basic resins IRA410 and IRA900 
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demonstrated excellent sorption performance for PFAS of varying chain lengths. Under conditions where NO-
3  

and HA coexist, PFAS can still be effectively removed using IRA410 and IRA900. Based on these findings, a 
stepwise regeneration strategy was proposed. In the first regeneration step, high-concentration NaCl was used 
to preferentially elute co-existing NO₃⁻, achieving NO₃⁻ desorption rates of 99%–100% on both IRA410 and 
IRA900. In the second regeneration step, a 1% NaCl solution is heated to efficiently desorb PFAS, achieving 
PFAS desorption rates of 71.0% – 95.7% on IRA410 and 32.1% – 91.8% on IRA900. Combined with UV/
sulfite treatment of the desorbed solution, PFAS degradation rates exceeded 99%, with defluorination rates 
reaching 73.0%-80.1%.
Keywords: per- and polyfluoroalkyl substances； anion exchange resin； sewage treatment； sorption； degradation

全氟和多氟烷基物质（PFAS）自 20 世纪中期以

来广泛应用于各类消费品、商业产品及工业过程

中 [1]。然而，由于 PFAS 具有高稳定性、毒性、环境

持久性和生物累积性，其广泛应用使其成为具有显

著环境与健康风险的持久性有机污染物 [2-3]。其中，

受污染的水体被认为是人类与水生生物暴露于

PFAS 的主要途径之一 [4]。因此，各国监管机构已加

强对水环境中 PFAS 浓度的管控。例如，美国环境

保护署（EPA）已将 PFOA 和 PFOS 的最大污染物

浓度（MCL）设定为 4 ng/L[5]。欧盟也对饮用水中

PFAS 总量提出了严格限值要求 [6]。因此，开发高

效、可持续的 PFAS 水处理技术具有重要意义。

PFAS 的处理技术主要包括去除技术（如吸附、

膜分离和离子交换）以及降解技术（如电化学氧化、

超声波处理、高级还原工艺和等离子体处理）[7]。然

而，由于水基质的复杂性，且 PFAS 在水中的浓度通

常极低（ng/L 到 µg/L），采用单一技术难以同时实

现 PFAS 的高效去除与彻底降解 [8-9]。阴离子交换树

脂（AER）通过静电作用和疏水相互作用等机制，能

有效吸附短链和长链 PFAS，已被证实能有效去除

ng/L 级的 PFAS[10]。然而，树脂吸附本质上属于污

染物的相转移过程，饱和树脂的传统处置方式（如

焚烧和填埋）不仅成本高昂，而且可能带来二次污

染风险 [11-12]。

对负载 PFAS 的树脂进行再生是提升工艺经济

性与可持续性的关键。常规再生方法（如采用

NaCl、NaOH 或有机溶剂）能实现树脂循环使用，但

会产生高浓度 PFAS 及多种共存化合物的解吸

液 [13]。若废液处理不当，可能会成为新的污染源 [14]。

因此，针对吸附浓缩后的 PFAS 解吸液，亟须开发高

效的终端降解技术。紫外/亚硫酸盐等高级还原工

艺（ARP）已 被 广 泛 研 究 ，被 认 为 是 降 解 高 浓 度

PFAS 的有效方法。该工艺可通过产生强还原性物

质——水合电子（e-
aq，E=−2. 9 V）有效攻击 PFAS

分子中稳定的 C–F 键，从而实现降解 [15]。例如，

Song 等 [16] 研究表明，紫外/亚硫酸盐体系能实现

PFOA 的 100% 降解和 88. 5% 的脱氟率。然而，在

复杂水基质中 ，多种无机和有机化合物可能与

PFAS 一同被阴离子交换树脂吸附，并在再生过程

中进入解吸液。这些共存物质可能显著干扰紫外

还原体系中 PFAS 的降解过程。例如，硝酸盐可作

为 e-
aq的竞争性猝灭剂，腐殖酸则通过吸收和屏蔽紫

外光，显著降低光子利用效率，从而抑制 PFAS 的降

解 [17]。因此，对解吸液中的 PFAS 进行降解之前，降

低解吸液中共存干扰物（如硝酸根和腐殖酸）的浓

度，对于提升降解效率至关重要。

近年来，部分研究尝试将吸附与降解技术相结

合，以实现 PFAS 的浓缩与彻底降解。例如，吸附 -

焚烧工艺已在工程中应用，但存在能耗高及潜在副

产物风险等问题 [18]。此外，吸附后结合电化学氧化、

高级氧化和高级还原工艺的研究也有所报道 [19-20]。

然而，现有研究多基于单一 PFAS 模型溶液，未充分

考虑复杂水基质中共存组分在吸附与再生过程中

被共同富集并进入解吸液的情况 [21-24]。尤其是腐殖

酸和硝酸根等典型共存物质，可能在后续高级还原

过程中产生显著干扰，从而影响 PFAS 的降解效率。

尽管已有研究报道了吸附-降解组合策略，但针对复

杂水基质条件下再生液基质调控与终端降解协同

优化的系统研究仍较为缺乏。

基于此，围绕复杂水质条件下 PFAS 的高效去

除，系统构建并评估了一种吸附 -梯级再生与紫外/
亚硫酸盐相结合的工艺。选取 2 种凝胶型树脂和 1
种 大 孔 树 脂（AmberLiteTM IRA67、IRA410 和

IRA900），比较 3 种代表性 PFAS（PFBA、PFHxA
和 PFOA）的吸附性能，筛选适用于长链和短链

PFAS 去除的树脂类型，并进一步开展树脂再生及

解吸液处理的研究。

1　实验部分

1. 1　实验材料与仪器装置

1. 1. 1　主要化学品与试剂

离子交换树脂（AmberLiteTM IRA67、IRA410 和

2



第  XX 期 梁耀荣，等：吸附-梯级再生与紫外/亚硫酸盐去除全氟化合物工艺

IRA900）购自罗门哈斯 -杜邦公司的 Amberlite 系

列，树脂理化性质详见表 1。全氟丁酸（PFBA，纯度

≥98%）、全氟己酸（PFHxA，纯度≥98%）和全氟辛

酸（PFOA，纯度≥96%）购自西格玛奥德里奇化学

有限公司（上海）。硝酸钠（NaNO3，AR 级）、腐殖酸

（HA，黄腐酸 FA>90%）、氯化钠（NaCl，AR 级）、氢

氧化钠（NaOH，AR 级）、盐酸（HCl，AR 级）购自上

海阿拉丁化学试剂有限公司。

1. 1. 2　实验装置

吸附装置如图 1（a）所示，由搅拌器和反应容器

组成。再生装置如图 1（b）所示，第 1 步再生由搅拌

器和反应容器组成；第 2 步再生由加热磁力搅拌器

和反应容器组成。紫外/亚硫酸盐降解装置如图 1
（c）所示，其中反应装置为亚克力材质，灯管套为石

英管，紫外灯功率为 11 W，波长为 254 nm。

1. 2　实验方案及测试方法

1. 2. 1　吸附实验

不同树脂投加量吸附实验：将 0. 01、0. 05、0. 1、
0. 2 g（对应剂量为 50、250、500、1 000 mg/L）的离子

交换树脂（IRA67、IRA410 或 IRA900）加入 200 mL 
PFAS 溶液（1 mg/L）的 250 mL 烧杯中，体系在 200 
r/min 下搅拌 24 h，确保吸附平衡。

pH 值 影 响 实 验 ：将 0. 1 g 离 子 交 换 树 脂

（IRA67、IRA410、IRA900）加入 200 mL PFOA 溶

液（1 mg/L），采用 HCl 或 NaOH 将溶液 pH 值调节

至 3、5、7、9，在 200 r/min 下搅拌反应，并在 0、10、
30、60、120、240、480、720、1 440 min 取样。在 pH 值

调节过程中，由于引入少量 Na⁺和 Cl⁻离子，不同 pH
值条件下体系离子强度可能存在轻微差异，但由于

调节体积较小，离子强度变化有限，其对吸附行为

的影响可忽略不计，研究未额外使用背景电解质控

制离子强度。

吸 附 动 力 学 实 验 ：0. 02 g 离 子 交 换 树 脂

（IRA410 和 IRA900）加 入 200 mL PFAS 溶 液（5 
mg/L），在 200 r/min 下搅拌反应，并在 0、5、10、30、
60、120、240、360、480、1 440 min 取样分析。

吸 附 等 温 线 实 验 ：0. 02 g 离 子 交 换 树 脂

（IRA410 或 IRA900）加入 200 mL 不同初始浓度的

PFAS 溶 液（5、10、20、50、100、200、300、400 mg/
L），在 200 r/min 下搅拌 24 h 以达到吸附平衡。

共存化合物影响实验：IRA410 或 IRA900 树脂

（投加量为 1 000 mg/L）加入：1）200 mL 单一 PFAS
（1 mg/L）溶液；2）200 mL 含有 PFAS（1 mg/L）和

硝酸根（20 mg/L）混合溶液；3）200 mL 含有 PFAS
（1 mg/L）、硝酸根（20 mg/L）和腐殖酸（20 mg/L，

TOC 为 8 mg/L）的混合溶液。体系均在 200 r/min
下搅拌反应，并在 0、10、30、60、120、240、360、480、
720、1 440 min 取样。

1. 2. 2　再生实验

选用 IRA410 和 IRA900 树脂（投加量为 1 000 

表 1　树脂的理化性质

Table 1　Physicochemical properties of resin

树脂型号

IRA67
IRA410
IRA900

共聚物

丙烯酸酯

苯乙烯-二乙烯苯

苯乙烯-二乙烯苯

孔结构

凝胶

凝胶

大孔

官能团

叔胺

Ⅱ型季铵

Ⅰ型季铵

交换容量/(mol/L)
1. 60
1. 25
1. 00

粒径/µm
500~750
600~750
640~800

注：交换容量 1 mol/L 相当于 1 eq/L。

（a） 吸附实验装置示意图

（b） 梯级再生实验装置示意图

（c） 紫外/亚硫酸盐降解实验装置示意图

图 1　实验装置示意图

Fig.1　Schematic diagram of the experimental setup
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mg/L），因其对不同链长 PFAS 的吸附性能优于

IRA67。首先，按照共存化合物影响实验的步骤进

行吸附处理，然后用去离子水冲洗树脂以去除残留

溶液，为后续梯级解吸实验做准备。

在第 1 步解吸实验，分别采用 200 mL 5%、10%
和 20% NaCl 溶液对饱和树脂进行再生处理，解吸

时间为 15 min。用去离子水冲洗树脂以去除残留溶

液后进行第 2 步再生。第 2 步解吸实验，使用 200 
mL 1% NaCl 溶液，并在 60、70、80、90°C 下加热解

吸，解吸时间为 24 h。解吸结束后，测定解吸液中各

PFAS 的浓度，并计算解吸效率。

1. 2. 3　解吸液降解实验

将梯级再生过程中获得的 PFAS 解吸液用于紫

外/亚硫酸盐体系降解实验。同时，配制与解吸液

中目标 PFAS 初始浓度一致的单一 PFAS 溶液作为

对照组。该溶液采用去离子水配制 ，仅含目标

PFAS，不含解吸液中存在的 1% NaCl 及其他共存

无机或有机物质，用于评估解吸液基质对降解过程

的影响。

通过设置单一 PFAS 体系作为对照，以评估解

吸液基质中无机盐及共存物质对紫外/亚硫酸盐体

系降解效果的影响。

两组体系的亚硫酸盐初始浓度均为 10 mmol/
L，反应体系初始 pH 值均采用 NaOH 调节至 10，并
在 254 nm 紫外光照射条件下反应 24 h。反应过程

中分别在 0、30、60、120、240、480、1 440 min 取样，测

定溶液中 PFAS 及氟离子浓度，并据此计算 PFAS
的降解率和脱氟率。

1. 2. 4　仪器分析

采用高效液相色谱（HPLC，Agilent 1260）联用

三重四极杆质谱（MS/MS，SCIEX QTrap 5500）分

析 PFAS。质谱仪采用负离子电喷雾电离（ESI）源

和 多 反 应 监 测（MRM）模 式 。 分 析 柱 为 Atlantis 
Premier BEH C18 AX 柱（1. 7 µm，2. 1×100 mm，

Waters Technologies），并配备 UHPLC C18 保护柱

（1. 7 µm，2. 1×5 mm，Waters Technologies），柱温

维持在 40 ℃。流动相由乙腈（A）和 10 mmol/L 乙

酸铵（B）组成，梯度洗脱程序详见表 2。

2　实验结果与讨论

2. 1　不同阴离子交换树脂对 PFAS 的吸附性能及

其影响因素

图 2 所示为不同投加量条件下，IRA67、IRA410
和 IRA900 对 PFBA、PFHxA 和 PFOA 的去除效果。

由图 2 可见，强碱性阴离子交换树脂 IRA410 和

IRA900 在所有实验条件下均表现出极高的 PFAS
去除效率。无论是短链 PFBA（图 2（a））、PFHxA
（图 2（b））还是长链 PFOA（图 2（c）），去除率均维持

在 92%~100% 之间，且随树脂投加量变化几乎未

出现显著波动。尽管 IRA410 和 IRA900 均表现出

优异且稳定的 PFAS 去除能力，但其结构差异仍可

能影响吸附行为。根据表 1，IRA410 为凝胶型结

构，IRA900 为大孔型结构。凝胶型树脂主要依赖溶

胀形成微孔通道，传质过程受溶胀程度影响 [25]。大

孔型树脂则具有更发达且稳定的孔道结构和较大

的比表面积，有利于降低扩散阻力并促进污染物向

内部活性位点迁移 [26]。对于疏水性较强的长链

PFAS，大孔结构更有利于分子进入孔道并改善吸

附动力学行为。根据表 1，IRA410 和 IRA900 官能

团分别为Ⅱ型和Ⅰ型季铵官能团，其官能团空间分

布和交联程度可能存在差异，从而影响静电作用强

度及与树脂骨架之间的协同效应 [27-28]。综合而言，

两种树脂在平衡去除率上差异不显著，但孔结构差

异可能主要体现在传质与动力学过程上。

相比之下，弱碱性阴离子交换树脂 IRA67 的吸

附性能明显较差。尤其对短链 PFBA（图 2（a）），其

去除率仅为 5. 1%~16. 8%，即使提高树脂投加量，

去除率提升也十分有限。对于短链 PFHxA（图 2
（b）），随着树脂投加量的增加，去除率最高仅为

59. 7%。一般认为，离子交换树脂对 PFAS 的吸附

过程主要由静电相互作用和疏水相互作用共同驱

动 [29]。如表 1 所示，使用的 IRA410 和 IRA900 树脂

均以苯乙烯 -二乙烯苯（PS）为共聚物，而 IRA67 则

基于丙烯酸酯（PA）。由于 PS 的疏水性远强于 PA，

所以 IRA410 和 IRA900 树脂更有利于与 PFAS 的 C
–F 链发生疏水相互作用，从而增强吸附能力 [10]。

进一步比较 3 种树脂在不同 pH 值条件下对

PFOA 的去除效果（见图 3）。如图 3（b）和图 3（c）所

示，强碱性阴离子交换树脂 IRA410 和 IRA900 在

pH 值为 3~9 范围内均表现出稳定且优异的吸附性

能，对 PFOA 的去除率保持在 95. 5%~100%。而

弱 碱 性 树 脂 IRA67 对 pH 值 变 化 较 为 敏 感（图 3
（a））。在 pH 值为 3 时，去除率为 97. 6%，而在 pH 值

为 9 时降至 86. 7%。这一变化主要与树脂官能团的

表 2　LC-MS流动相洗脱梯度

Table 2　LC-MS mobile phase elution gradient

时间/min
0
2
5

12
13
15

流动相 A/%
90
90
35
10
90
90

流动相 B/%
10
10
65
90
10
10
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性质相关。根据表 1 可知，IRA410 和 IRA900 含有

季铵盐官能团，而 IRA67 的官能团为叔胺。季铵盐

官能团能够在较宽的 pH 值范围内保持稳定的正电

荷，而叔胺官能团其质子化程度高度依赖于 pH[30]。

在酸性条件下（pH＜pKa），叔胺基团发生质子化，

使树脂表面具有较高的正电荷密度，从而提供充足

的静电吸附位点，随着 pH 值升高至碱性，叔胺基团

逐渐去质子化，导致树脂表面的正电荷密度显著下

降 [31]。因此，在碱性条件下 IRA67 对 PFOA 的去除

效率明显下降。

此外，PFAS 的分子结构差异也显著影响其在

树脂上的吸附性能。考察的 3 种 PFAS（PFBA、

PFHxA 和 PFOA）均具有相同的亲水性头基羧酸

（–COOH），但其疏水性 C–F 链长度依次为 PFBA

＜PFHxA＜PFOA。随着 C– F 链的增长，PFAS
分子整体疏水性增强，更易与树脂的疏水骨架发生

疏水相互作用 [32]。因此，在相同实验条件下，PFOA
的吸附去除率最高，其次为 PFHxA，而短链 PFBA
由于疏水性较弱，吸附难度相对较大。基于上述结

果，选择对长链和短链 PFAS 均表现出优异去除性

能的 IRA410 和 IRA900 用于后续吸附与再生研究。

2. 2　PFAS在树脂上的吸附动力学与吸附等温线特征

如 图 4 所 示 ，PFBA、PFHxA 和 PFOA 在

IRA410 和 IRA900 树脂上的吸附过程均表现出明

显的快速吸附阶段，随后趋于平衡。动力学模型拟

合结果（表 3）显示，准二级动力学（PSO）模型的相

关系数（R2＞0. 95）明显优于准一级动力学（PFO）

模型。这一结果表明，吸附过程主要受表面反应或

化学吸附机制控制，而非单纯由物理扩散过程主

（a） IRA67 在不同 pH 下对 PFOA 的去除效果

（b） IRA410 在不同 pH 下对 PFOA 的去除效果

（c） IRA900 在不同 pH 下对 PFOA 的去除效果

注：数据为 3 次平行实验的平均值，误差棒表示标准偏差。

图 3　三种树脂在不同 pH下对 PFOA的去除效果。

Fig.3　Removal efficiency of PFOA by three resins at 
different ph levels

（a） 3 种树脂不同投加量对 PFBA 的去除效果

（b） 3 种树脂不同投加量对 PFHxA 的去除效

果

（c） 3 种树脂不同投加量对 PFOA 的去除效果

注：数据为 4 次平行实验的平均值，误差棒表示标准偏差。

图 2　三种树脂不同投加量对不同 PFAS的去除效果。

Fig.2　Removal efficiency of different PFAS by three 
resins at varied dosages
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导，可能涉及静电作用、疏水相互作用及氢键作用

等多种相互作用力 [33]。不同 PFAS 在两种树脂上的

吸附动力学表现出显著差异。对于 PFBA，IRA410
的初始吸附速率（V0）和平衡吸附量（qe）分别为

0. 271 和 23. 717，而 IRA900 分别提高至 0. 391 和

31. 932。对于 PFHxA，IRA410 的 V0 和 qe 分别为

0. 308 和 35. 271，而 IRA900 分 别 增 至 0. 429 和

38. 276。对于 PFOA，两种树脂的动力学参数进一

步 增 大 ，其 中 IRA410 的 V0 和 qe 分 别 为 0. 394 和

46. 562，而 IRA900 达到 0. 537 和 49. 597。总体而

言，随着 PFAS 链长的增加，V0和 qe均呈上升趋势，

表明长链 PFAS 由于更强的疏水性和分子间作用力

而 更 易 被 树 脂 吸 附 [34-35]。 在 所 有 研 究 体 系 中 ，

IRA900 表现出更高的初始吸附速率和更大的平衡

吸附容量，相较 IRA410 具有更明显的优势。这一

差异可归因于 IRA900 的更优孔结构（大孔结构）、

更高疏水性的Ⅰ型季铵盐官能团，以及其更适宜

PFAS 吸附的表面化学特性 [36]。

如 图 5 所 示 ，PFBA、PFHxA 和 PFOA 在

IRA410 与 IRA900 上的吸附等温线均呈现明显的

非线性特征。在低平衡浓度（Ce＜50 mg/L），吸附

量迅速增加，而在较高浓度下逐渐趋于平稳。实验

数据分别采用 Langmuir 和 Freundlich 模型进行拟

合，相关参数汇列于表 4。结果表明，在中低浓度区

间 Langmuir 模型拟合效果更优，而在高浓度条件

下，Freundlich 模型更能准确描述吸附行为。该现

象表明，在低浓度时，PFAS 主要以单分子层形式吸

附，而在高浓度时，PFAS 可能形成半胶束或胶束结

构，导致多层吸附 [37]。在最大吸附容量方面，两种树

脂对不同 PFAS 表现出明显差异。对于短链 PFBA
（图 5（a）），IRA410 和 IRA900 的最大吸附量分别为

479. 03、515. 00 mg/g。对于 PFHxA（图 5（b）），两

者 分 别 为 645. 39、708. 65 mg/g。 而 对 于 长 链

PFOA（图 5（c）），IRA410 的最大吸附量为 763. 34 
mg/g，IRA900 则提高至 899. 22 mg/g。随着 PFAS
链长的增加（PFBA＜PFHxA＜PFOA），树脂的吸

附容量显著增大。已有研究表明，在不同类型吸附

剂 体 系 中 ，长 链 PFAS 通 常 表 现 出 更 高 的 吸 附

表 3　IRA410和 IRA900对 PFAS吸附的准一级和准二级动

力学参数

Table 3　Pseudo-first-order and pseudo-second-order 
parameters for PFAS sorption by IRA410 and IRA900

PFAS

PFBA

PFHxA

PFOA

动力学模型

准一级动力学模型

准二级动力学模型

准一级动力学模型

准二级动力学模型

准一级动力学模型

准二级动力学模型

参数

k1/(1/min)
qe/(mg/g)

R2

V0/(mg/(g·min))
qe/(mg/g)

R2

k1/(1/min)
qe/(mg/g)

R2

V0/(mg/(g·min))
qe/(mg/g)

R2

k1/(1/min)
qe/(mg/g)

R2

V0/(mg/(g·min))
qe/(mg/g)

R2

IRA410
0. 008 55
21. 121
0. 910
0. 271

23. 717
0. 955

0. 006 94
31. 011
0. 950
0. 308

35. 271
0. 978

0. 006 38
41. 541
0. 938
0. 394

46. 562
0. 968

IRA900
0. 009 41
28. 369
0. 949
0. 391

31. 932
0. 970

0. 008 39
34. 188
0. 949
0. 429

38. 276
0. 970

0. 007 79
44. 561
0. 908
0. 537

49. 597
0. 954

注：k1为准一级动力学速率常数，1/min，反映吸附速率快慢；V0为准

二级模型的初始吸附速率，mg/（g·min）；qe为理论平衡吸附量，mg/
g；R2为相关系数，用于评价模型拟合优度。通过比较 R2大小及计

算 qe与实验值的接近程度判断模型的适用性。

（a） PFBA 在 IRA410 和 IRA900 上的吸附动力学

（b） PFHxA 在 IRA410 和 IRA900 上的吸附动力学

（c） PFOA 在 IRA410 和 IRA900 上的吸附动力学

注：数据为 3 次平行实验的平均值，误差棒表示标准偏差。

图 4　PFAS在 IRA410和 IRA900上的吸附动力学

Fig.4　Adsorption kinetics of PFAS on IRA410 and IRA900
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容量 [38]。

2. 3　共存硝酸盐和腐殖酸对树脂吸附 PFAS的影响

如 图 6 所 示 ，在 仅 存 在 PFAS 的 条 件 下 ，

IRA410 和 IRA900 对 3 种 PFAS 均表现出极高的去

除效率，去除率在 98. 5%~100% 之间。表明两种

树脂对短链和长链 PFAS 均具有较强的吸附能力。

当体系中加入 20 mg/L 硝酸根（NO-
3）时，两种

树脂对 PFAS 的去除率出现轻微下降（0%~2%），

但整体去除率仍保持在较高水平（>96. 5%）。该

结果表明，NO-
3 与 PFAS 之间存在一定的吸附竞争

作用，但在本研究条件下，其影响相对有限。相比

之下，Woke 等 [39]研究发现，在 10 mg/L NO-
3 存在条

件下，A592E 和 A520E 树脂（20 mg/L）对 PFOA 的

去 除 率 均 由 100% 降 至 92%，而 A592E 树 脂 对

PFBA 的去除率由 96% 显著下降至 22%。与其研

究条件相比，本研究中树脂投加量显著增大（1 000 
mg/L），有效缓解了 NO-

3 与 PFAS 之间的吸附竞

争，从而维持较高的去除效率。NO-
3 作为小分子无

机阴离子，主要通过静电作用和离子交换作用进行

吸附 [40]。而 PFAS 吸附过程通常由静电作用和疏水

相互作用共同驱动 [41]。因此，树脂对 PFAS 的选择

性普遍高于 NO-
3 。NO-

3 的去除结果进一步验证了

上述推论。 IRA410 和 IRA900 对 NO-
3 的去除率约

（a） PFBA 在 IRA410 和 IRA900 上的

吸附等温线

（b） PFHxA 在 IRA410 和 IRA900 上

的吸附等温线

（c） PFOA 在 IRA410 和 IRA900 上的

吸附等温线

注：数据为 3 次平行实验的平均值，误差棒表示标准偏差。

图 5　PFAS在 IRA410和 IRA900上的吸附等温线

Fig.5　Adsorption Isotherms of PFAS on IRA410 and IRA900

表 4　IRA410和 IRA900对 PFAS吸附的 Langmuir和 Freundlich等温线参数

Table 4　Langmuir and Freundlich isotherm parameters for PFAS sorption by IRA410 and IRA900

PFAS

PFBA

PFHxA

PFOA

等温线模型

Langmuir等温线模型

Freundlich 等温线模型

Langmuir等温线模型

Freundlich 等温线模型

Langmuir等温线模型

Freundlich 等温线模型

参数

KL/(L/mg)
Qmax/(mg/g)

R2

KF/(mg/g)/(mg/L)n

n

R2

KL/(L/mg)
Qmax/(mg/g)

R2

KF/(mg/g)/(mg/L)n

n

R2

KL/(L/mg)
Qmax/(mg/g)

R2

KF/(mg/g)/(mg/L)n

n

R2

IRA410
0. 029 4
479. 028

0. 951
57. 370
0. 363
0. 960

0. 043 8
645. 386

0. 953
88. 170
0. 352
0. 958
0. 374

763. 343
0. 970

236. 273
0. 227
0. 920

IRA900
0. 039 6
515. 000

0. 952
69. 369
0. 350
0. 945

0. 054 2
708. 654

0. 962
107. 026

0. 339
0. 952
0. 132

899. 221
0. 978

250. 158
0. 238
0. 945

注：KL为 Langmuir模型吸附平衡常数，L/mg，反映吸附剂与吸附质之间的亲和力；Qmax为最大单层吸附容量，mg/g；KF为 Freundlich 模型吸附

常数，表示吸附能力；n为 Freundlich 模型常数，反映吸附强度及表面非均一性（n>1 表示吸附有利）；R2为相关系数，用于评价模型拟合效果。
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为 65. 3%~80. 1%（图 6（g））。 这 表 明 PFAS 与

NO-
3 可同时被树脂吸附，但树脂对 PFAS 具有更高

的亲和力和选择性，从而在竞争吸附条件下优先实

现 PFAS 的高效去除。

在 NO-
3 和腐殖酸（HA）共存的条件下，PFAS

的去除率和吸附速率进一步下降（降幅 2%~7%）。

表明 HA 对 PFAS 吸附具有更显著的抑制作用。

HA 是一种大分子天然有机物，富含羧基和酚羟基

等负电性官能团 [42]。尽管树脂对 HA 的直接去除率

较低（约 4. 5%~14. 1%，图 6（h））。但 HA 仍通过静

电竞争、覆盖表面引起静电排斥和阻碍孔道传质等

方式显著影响 PFAS 吸附 [43-44]。HA 对不同 PFAS
的影响差异较大。短链 PFAS（如 PFBA）的去除率

下 降 较 为 显 著 ，PFBA 在 IRA410 上 的 去 除 率 由

98. 5% 降 至 92. 6%，在 IRA900 上 由 98. 9% 降 至

93. 4%。相比之下，长链 PFAS（如 PFOA）受 HA
影 响 较 小 ，去 除 率 分 别 由 99. 2% 降 至 96. 3%
（IRA410）和由 99. 5% 降至 97. 3%（IRA900）。该

差异可能与长链 PFAS 更强的疏水相互作用有关，

使其更易在树脂表面富集，从而减弱 HA 的干扰。

短链 PFAS 对疏水作用依赖较低，因此更容易受到

HA 的影响，表现出更显著的去除率下降。

2. 4　树脂梯级再生

鉴 于 树 脂 对 HA 的 吸 附 效 率 较 低（4. 5%~
14. 1%），而 对 NO-

3 的 吸 附 效 率 较 高（65. 3%~
80. 1%），再生过程中主要考虑硝酸根的影响。

2. 4. 1　树脂第 1 步再生

第 1 步再生采用不同浓度（5%、10% 和 20%）

（a） 不同水质条件下 IRA410 对

PFBA 的去除效果

（d） 不同水质条件下 IRA900 对

PFBA 的去除效果

（g） 不同水质条件下 IRA410 和

IRA900 对 NO-
3 的去除效果

（b） 不同水质条件下 IRA410 对

PFHxA 的去除效果

（e） 不同水质条件下 IRA900 对

PFHxA 的去除效果

（h） 不同水质条件下 IRA410 和

IRA900 对 HA 的去除效果

（c） 不同水质条件下 IRA410 对

PFOA 的去除效果

（f） 不同水质条件下 IRA900 对

PFOA 的去除效果

图 6　不同水质条件下 IRA410和 IRA900对 PFAS、NO-
3 和 HA的去除效果

Fig.6　Removal Efficiency of IRA410 and IRA900 for PFAS, NO-
3 , and HA under Different Water Quality Conditions
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的 NaCl 溶液对 IRA410 与 IRA900 进行再生，比较

了 NO-
3 与 PFAS 的再生行为（图 7）。结果表明，在

不同 NaCl 浓度下，硝酸根几乎完全洗脱，再生率达

到 99%~100%。这表明 NO-
3 主要通过静电作用与

树脂发生可逆离子交换，在高浓度氯离子存在下易

被置换 [45]。

相比之下，PFAS 的再生率均明显低于 NO-
3 。

在 IRA410 上，PFBA（图 7（a））、PFHxA（图 7（b））和

PFOA（图 7（c））的再生率分别为 16. 0%~23. 7%、

6. 2%~10. 8% 和 1. 6%~3. 2%；而在 IRA900 上，

再生率进一步降低至 12. 4%~18. 2%（图 7（d））、

2. 7%~4. 4%（图 7（e））和 0. 7%~1. 7%（图 7（f）），

几乎无法被洗脱。这主要归因于 PFAS 通过疏水作

用和范德华力等与树脂发生强相互作用，使其在高

盐条件下仍保持稳定吸附 [46]。Zaggia 等 [47]发现，采

用 5% NaCl溶液再生树脂 A600E、A520E 和 A532E
树脂时，PFBA、PFOA、PFOS 和 PFBS 均无法被有

效洗脱。此外，随着 NaCl 溶液浓度升高，PFAS 的

再生率呈下降趋势，可能与高盐条件下 PFAS 在水

相中溶解度的降低有关。已有研究表明，PFAS 在

高盐溶液中存在明显的盐析效应。随着 NaCl 浓度

增加，PFAS 更易向固相及水/空气界面富集，离子

强度升高可使其吸附系数增加 1~25 倍 [48]。溶解度

降低将促使 PFAS 由水相向固相转移，从而增强其

在树脂上的疏水保留并抑制解吸 [49]。因此，仅提高

NaCl 溶液浓度不仅无法促进 PFAS 的再生，反而可

能抑制其解吸。

2. 4. 2　树脂第 2 步再生

为进一步实现 PFAS 的高效解吸，第 2 步再生

采用 1% NaCl 溶液，并在 60~90 ℃条件下进行再

生。结果如图 8 所示，在 IRA410 上，PFOA、PFHxA
和 PFBA 的 再 生 率 分 别 为 71. 0%~85. 0%、

83. 1%~90. 9% 和 91. 7%~95. 7%（图 8（a））。而

IRA900 再生率较低，尤其是长链 PFOA，再生率仅

为 32. 1%~38. 7%，而 PFHxA 和 PFBA 分 别 为

79. 6%~86. 8% 和 85. 1%~91. 8%（ 图 8（b））。

IRA900 的 再 生 率 整 体 低 于 IRA410，这 与 其 对

PFAS 具有更强的吸附亲和力或更稳定的结合方式

相一致。随着温度从 60 ℃升高至 90 ℃，再生率普遍

上升，表明温度在热再生过程中起到显著的促进作

用。这可能是由于温度升高增强了 PFAS 分子的热

运动 ，促进其从树脂表面及孔隙内部向水相扩

散 [50-51]。 Wang 等 [52] 研 究 发 现 ，92 ℃ 条 件 下 利 用

0. 5% NaCl 溶液进行再生，IRA400 对 GenX 的再生

率可达 100%。

此外，PFAS 的链长对再生效率影响显著。长

（a） 不同 NaCl浓度下 IRA410 上

PFBA 与 NO-
3 的再生率

（d） 不同 NaCl浓度下 IRA900 上

PFBA 与 NO-
3 的再生率

（b） 不同 NaCl浓度下 IRA410 上

PFHxA 与 NO-
3 的再生率

（e） 不同 NaCl浓度下 IRA900 上

PFHxA 与 NO-
3 的再生率

（c） 不同 NaCl浓度下 IRA410 上

PFOA 与 NO-
3 的再生率

（f） 不同 NaCl浓度下 IRA900 上

PFOA 与 NO-
3 的再生率

图 7　不同 NaCl浓度（5%、10% 和 20%）条件下 IRA410与 IRA900上 PFAS与 NO-
3 的再生率

Fig.7　Regeneration rates of PFAS and NO-
3  on IRA410 and IRA900 under different NaCl concentrations (5%, 10%, and 20%)
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链 PFOA 再生率低于短链 PFHxA 和 PFBA。这表

明随着链长度增加，疏水作用逐渐增强，PFAS 的吸

附机制由以离子交换为主转变为疏水作用和分子

间作用力主导，从而显著增加了解吸难度 [34, 46]。

相比传统“盐溶液+有机溶剂”再生方式，该再

生策略减少了有机溶剂的使用。高浓度 MeOH 的

存在会显著抑制 PFAS 的降解过程，因为其大量消

耗体系中的水合电子，从而降低了有效还原性物种

的利用效率 [53-54]。因此，减少有机溶剂的使用有助

于维持后续 PFAS 的高效降解。

2. 5　紫外/亚硫酸盐降解解吸液中的 PFAS
为评估梯级再生后解吸液中 PFAS 降解的可行

性，根据前述吸附性能与再生行为筛选了树脂类

型 。 结 果 表 明 ，IRA410 更 适 合 处 理 PFOA，而

IRA900 在 PFHxA 和 PFBA 的处理上表现更优。

因此，IRA410 用于处理含 NO-
3 和 HA 的 PFOA 溶

液，IRA900 用于处理含共存化合物的 PFHxA 和

PFBA 溶液，梯级再生后收集相应解吸液，用于后续

降解研究。降解结果如图 9 所示。

结果表明，紫外/亚硫酸盐体系能有效降解解

吸液中的 PFAS。如图 9（a）~（c）所示，降解 24 h
后，PFAS 的降解率均超过 99%。在紫外/亚硫酸盐

体系中，亚硫酸盐（SO 2 -
3 ）在紫外光（254 nm）照射下

发生光解反应，生成具有强还原能力的水合电子

（e-
aq）等活性物质，e-

aq 具有较低的还原电位（– 2. 9 
V），被认为是破坏 PFAS 分子中 C–F 键的主要活

性物种 [55]。PFAS 在该体系中的降解通常经历“脱

（a） 不同温度下 IRA410 上 PFAS 的再生率

（b） 不同温度下 IRA900 上 PFAS 的再生率

图 8　不同温度条件下 IRA410与 IRA900上 PFAS的再生率

Fig.8　Regeneration Rates of PFAS on IRA410 and 
IRA900 under Different Temperature Conditions

（a） PFBA 降解率

（d） PFBA 脱氟率

（b） PFHxA 降解率

（e） PFHxA 脱氟率

（c） PFOA 降解率

（f） PFOA 脱氟率

图 9　解吸液中 PFAS的降解与脱氟

Fig.9　Degradation and defluorination of PFAS in desorption solution
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羧 -自由基生成 -链式断裂 -逐级链缩短”的过程。以

PFOA 为例，首先在 e-
aq 作用下发生脱羧反应，生成

全氟烷基自由基（CnF2n+1·），随后自由基通过 H/F
交换反应将–CF2–结构转化为–CFH–，并伴随

C–C 键断裂，形成链长逐渐缩短的全氟羧酸中间

产物，在持续还原条件下，短链中间产物进一步发

生脱氟反应，最终生成 F–、CO2 及小分子含氟有机

物 [56-57]。与对照组相比，解吸液中 PFAS 的脱氟率

略有降低，但降幅均小于 3%。解吸液中 PFBA（图

9（d））、PFHxA（图 9（e））和 PFOA（图 9（f））的最终

脱氟率分别为 73. 0%、76. 2% 和 80. 7%。上述结果

表明，梯级再生过程中引入的 1% NaCl 溶液以及可

能残留的少量共存化合物并未对 PFAS 的降解与脱

氟过程产生显著抑制作用。此外，已有研究进一步

证实了氯离子对紫外/亚硫酸盐体系处理 PFAS 的

耐受性。Ren 等 [58]研究发现，在 50~150 mmol/L 氯

化物存在下，紫外/亚硫酸盐体系降解 PFOA 的脱

氟率在 24 h 内均可达到 90%，即使在高盐度（0. 855 
mol/L 和 1. 709 mol/L）条件下，脱氟率仍分别为

90% 和 92%。该结果进一步表明，即使在高盐背景

下，PFAS 盐水溶液仍可直接采用紫外/亚硫酸盐工

艺实现高效处理。

3　结论

构建并验证了一种吸附/梯级再生与紫外/亚
硫酸盐还原降解的组合工艺，为实现 PFAS 的富集

和降解提供了一种可行的技术路径。

1）强碱性树脂 IRA410 与 IRA900 对不同链长

PFAS 表现出优异吸附性能，吸附行为受静电交换

与疏水作用共同控制，其中疏水相互作用主导链长

依赖效应。天然有机物（例如 HA）对吸附过程存在

显著竞争与抑制作用，表明复杂水质条件下共存物

质对 PFAS 去除具有重要影响。

2）树脂基体的疏水结构显著影响再生效率。

提 出 的 两 步 梯 级 再 生 策 略 可 实 现 共 存 NO-
3 与

PFAS 的选择性分离与高效解吸，提高了树脂的可

循环利用性能 ，降低了再生过程对有机溶剂的

依赖。

3）紫外/亚硫酸盐体系可在高盐背景条件下实

现 PFAS 的高效降解与显著脱氟，表现出良好的矿

化潜力，证明其适用于再生解吸液的直接处理。

4）吸附-梯级再生与紫外/亚硫酸盐组合工艺实

现了 PFAS 的富集 -分离 -降解协同控制，兼具高效

性、可持续性与环境友好性，为复杂水质条件下

PFAS 污染的工程化治理提供了具有应用前景的技

术路径。

吸附-梯级再生与紫外/亚硫酸盐体系组合不仅

实现了 PFAS 的高效去除和降解，还有效降低了再

生废液中有机溶剂的引入风险。
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