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摘要：通过一步热解法合成制备了氮掺杂生物炭负载铁铜双金属复合材料(FeCu@NBC),考察其对 PFOA的催化降解效能和影响因素,同时通过自由基

检测和淬灭实验,结合时间飞行质谱(TOF-MS)检测及密度泛函理论(DFT)计算,解析 PFOA 降解机制和潜在途径.结果表明,FeCu@NBC 表面上的 Fe 和

Cu主要以零价单质形态存在,其在中性条件下对 PFOA具有良好的去除效果,当投加量为 1g/L,PFOA初始浓度为 100mg/L时,反应 6h后 PFOA去除率

可达 92.1%,显著高于 Fe@NBC(28.5%)和 Cu@NBC(66.8%),表明 Fe0和 Cu0双金属协同作用能够强化 PFOA的降解去除.从自由基淬灭实验和 ESR测试

结果可知,自由电子(e
—

)是 PFOA分解的主要原因,进一步通过 TOF-MS分析和 DFT计算结果发现,PFOA的潜在降解途径主要是先通过脱羧反应生成

不稳定的 C7F15·,然后水解逐步生成短链全氟烷基羧酸,并最终实现对 PFOA的有效分解. 
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Degradation mechanisms of perfluorooctanoic acid by FeCu@NBC bimetallic composite system. KONG Yi-fan1, TANG 

Zheng1, CHEN Xiao-qian2, LIU Min2, SHEN Lu2, QIN Yan1, GAO Pin1* (1.College of Environmental Science and Engineering, 

Donghua University, Shanghai 201620, China；2.Bioassay and Safety Assessment Laboratory, Shanghai Academy of Public 

Measurement, Shanghai 201203, China). China Environmental Science, 2023,43(5)：2497~2507 

Abstract：The nitrogen-doped biochar-supported Fe and Cu bimetallic composite (FeCu@NBC) was synthesized by a one-step 

pyrolysis, and its catalytic degradation efficiency and influencing factors on PFOA were investigated. Then, the degradation 

mechanisms and potential pathways of PFOA were analyzed by free radical detection and quenching experiments, as well as the 

time-of-flight mass spectrometry (TOF-MS) and density functional theory (DFT) calculation. The results show that Fe and Cu on the 

surface of FeCu@NBC mainly existed in the form of zero-valent single element, which could achieve a favorable removal 

performance of PFOA under a neutral condition. As its dosage was 1g/L and the initial PFOA concentration was 100mg/L, the 

removal efficiency of PFOA reached 92.1% within 6h of reaction, which was significantly higher than that of Fe@NBC (28.5%) and 

Cu@NBC (66.8%), indicating that the synergistic effect of Fe0 and Cu0 can enhance PFOA decomposition. The free radical 

quenching experiments and ESR measurements suggest that the free electron (e
-

) was the main factor affecting the decomposition of 

PFOA. Furthermore, the results of TOF-MS and DFT calculation show that the potential degradation pathway of PFOA followed 

firstly decarboxylation to generate unstable C7F15·, then hydrolysis to gradually generate short-chain perfluoroalkyl carboxylic acid, 

and finally achieved the effective decomposition of PFOA. 

Key words：perfluorooctanoic acid；FeCu@NBC；density functional theory；degradation mechanism 

 

全氟与多氟烷基化合物(PFAS)作为一种人工合

成化学物质,具有良好的耐热性和稳定性,已被广泛

应用于纺织和消防等行业领域中
[1-2]

.全氟辛酸

(PFOA)是一种典型的难降解 PFAS,在自然环境中可

长期稳定存在
[3]

,已在地表水、地下水、土壤、沉积

物等环境介质中被频繁检出
[4-5]

,甚至在人体血液和

母乳中也发现了 PFOA 的存在
[6-8]

.有研究表明 , 

PFOA具有高毒性、持久性和蓄积性,会造成人体免

疫和内分泌系统紊乱
[9]

,对人体健康产生巨大威胁.

《关于持久性有机污染物的斯德哥尔摩公约》第九

次缔约方大会于 2019 年 5 月通过了“关于列入全

氟辛酸(PFOA)、其盐类及其相关化合物的公约附件

A修正案”的决定,使得 PFOA被禁止或限制使用
[10]

. 

虽然 PFOA 现已被禁用,但由于过去大量使用 
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及其持久性特点,导致环境介质中仍有 PFOA 的广

泛残留.目前,已报道的 PFOA修复方法主要包括吸

附、膜分离、催化高级氧化等
[11-13]

,其中吸附和膜

分离实质上只能将 PFOA 转移,无法对其实现有效

降解.相比之下,芬顿反应和UV/O3等高级氧化工艺

(AOPs)可通过产生羟基自由基(·OH)等强氧化性物

质将 PFOA降解为短链全氟烷基羧酸(PFCAs)
[14-15]

. 

Mitchell 等
[16]
研究表明,采用 Fe(III)催化活化 H2O2

可在 150min内对 PFOA降解去除 89%,发现 HO2
－

和·O2
－

是实现 PFOA 有效降解的关键因子,而·OH

与 PFOA 并未发生反应.由于 PFOA 分子结构上具

有强稳定性的 C−F 键和电负性氟原子 ,大多数

AOPs通常需在一些极端条件下(如强酸条件、高温

高压等 )才能对其进行降解 ,但仍存在脱氟率较

低  

[17]
,且还可能会生成一些更难降解或毒性更大的

降解副产物  

[18-19]
,造成二次污染,难以在实际修复

中推广应用. 

近年来,基于零价铁(Fe
0
)的多金属复合材料在

有机物污染修复领域逐渐被广泛关注
[20-21]

,Fe
0
本身

是一种性能优异的还原材料,在不同氧环境条件下

可通过还原/氧化和吸附共沉淀等过程实现对有机

污染物的降解去除.为进一步提升 Fe
0
的反应活性,

研究者们通过构建多金属体系,促进复合材料表面

电子转移,强化其对有机污染物的降解性能.Cu是一

种常见的过渡金属,有研究报道,Fe-Cu 双金属体系

(φ=0.78V)可通过原电池反应加速 Fe
0
腐蚀溶解,显

著提高 Fe
0
的反应活性,同时还可促进 Cu

0
表面生成

活化氢原子,强化对有机污染物的还原降解
[21-23]

.尽

管如此,多金属体系在合成过程中易发生团聚,从而

削弱其反应活性 ,因此选择合适的载体对保持

Fe-Cu 双金属材料的稳定性和反应活性非常重要.

生物炭是一种性质稳定的常见载体,有研究表明,将

Fe
0
负载于生物炭上可有效防止铁颗粒聚集,提高其

反应速率
[24-25]

.此外,氮掺杂生物炭相比纯生物炭结

构更为稳定,且形成的 Fe-N 键可有效防止 Fe 的浸

出
[26]

.基于此,本研究通过一步热解法制备氮掺杂生

物炭负载铁铜双金属复合材料(FeCu@NBC),考察

其对 PFOA 的去除效果及影响因素,结合时间飞行

质谱分析和密度泛函理论计算,进一步解析 PFOA

降解机制和降解途径,以期为 PFOA 的有效降解和

原位修复提供思路借鉴和技术支撑. 

1  材料与方法 

1.1  化学试剂 

实验研究中所采用的化学试剂包括二水合氯

化铜 (CuCl2·2H2O,≥99.0%)、氨水 (NH3·H2O,25%~ 

28%)、六水合氯化铁(FeCl3·6H2O, ≥99.0%)、叔丁醇

(TBA, ≥99.0%)、氟化钠 (NaF,98%)、重铬酸钾

(K2Cr2O7, ≥99.8%)、乙酸铵(≥98.0%)均为分析纯,购

于国药集团化学试剂 (上海 )有限公司 ;对苯醌

(p-BQ,97%)、糠醇(FA,98%)、PFOA(96%)、甲醇

(≥99.9%)、甲基紫精(MV,98%)购于上海阿拉丁生化

科技股份有限公司;微晶纤维素(97%~102%)购于上

海毕得医药科技股份有限公司. 

1.2  FeCu@NBC的制备 

本研究所使用的 FeCu@NBC 采用一步热解法

制备,具体步骤如下:分别将 1.5g CuCl2·2H2O、6.5g 

FeCl3·6H2O和 5mL NH3·H2O 溶于 40mL水中,加入

5g 微晶纤维素,在室温条件下磁力搅拌混匀,至干燥

时呈暗红色固体状态,然后使用研钵研磨至粉末状,

将其置于 OTF-1200X型管式炉(合肥科晶材料技术

有限公司,中国)中,在氮气保护下高温(800℃)热解

2h,最终可获得黑色粉末状固体,分别使用去离子水

和乙醇反复洗涤多次,去除固体表面残留的焦油质

有机物和无机离子 ,然后冷冻干燥 , 即可得

FeCu@NBC 复合材料,使用前将其保存于空气干燥

器中.为对比分析,本研究同样采用上述一步热解法

分别制备了 Fe@NBC 和 Cu@NBC,热解生物炭

(PBC)则直接采用微晶纤维素为原料在氮气保护下

高温(800℃)热解 2h. 

1.3  FeCu@NBC的表征 

采用 Bruker D8型 X 射线衍射仪(Bruker,美国)

分析样品晶型结构(XRD);样品表观形貌及表面元

素分布采用 Quanta 200F 型能量色散 X 射线能谱

(SEM-EDS,FEI,美国)表征;采用Autosorb-iQ型比表

面积分析仪(Quantachrome,美国)测定样品的比表面

积 及 孔 径分 布 , 分别采 用 Brunauer-Emmett- 

Teller(BET)方程和Barret-Joyner-Halenda(BJH)模型

进行计算分析;反应体系中所产生的不同类型自由

基采用 EMX-500 10/12 型电子自旋顺磁波谱仪

(Bruker,美国)检测和识别,测定时使用 5,5-二甲基

-1-吡咯-n-氧化物(DMPO)作为自由基捕获剂. 
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1.4  PFOA降解实验 

PFOA 降解实验采用 50mL 聚丙烯(PP)离心管

进行,预实验结果表明,PP离心管管壁对 PFOA的吸

附影响可忽略不计.在离心管中分别加入40mL浓度

为 100mg/L的PFOA溶液和 40mg FeCu@NBC,然后

将其置于MX-RL-Pro型旋转混合器(北京大龙科技

有限公司,中国)上混合反应,转速为 70r/min.反应

72h 后,取下离心管,然后在 3500r/min 转速下离心

15min,所得上清液采用孔径为 0.22μm 的聚醚砜

(PES)针式滤膜进行过滤,滤液收集后测定 F
－

浓度和

PFOA残留量及其降解产物,固体沉淀物采用超纯水

冲洗后进行冷冻干燥,然后置于密闭干燥器中贮存,

避免与空气直接接触.固体沉淀物所吸附的 PFOA

采用体积比为 1:1 的甲醇/水混合溶液进行超声

(KQ-400DE,昆山舒美超声仪器有限公司,中国)萃

取 20min,超声频率 40kHz,然后在 3500r/min转速下

离心 15min,收集上清液,沉淀物再进行超声萃取和

离心分离,重复上述步骤 3 次,将所有收集的上清液

混合后采用 PES 滤膜过滤,然后测定滤液中 PFOA

含量.所有实验均设置 3 组平行和空白对照. 

在降解实验过程中,为探究起主导作用的活性

物质,分别采用 TBA(500mmol/L)、p-BQ (20mmol/ 

L)、 FA(20mmol/L)、MV(1.5mmol/L)和 K2Cr2O7 

(10mmol/L)作为·OH、·O2
−
、

1
O2、CO2

·—

和自由电子

e
−
淬灭剂进行淬灭实验,探讨其对 PFOA(100mg/L)

降解的抑制影响 .采用浓度为 0.1mol/L HCl 和

0.1mol/L NaOH 调节溶液 pH 值,考察不同 pH 值条

件对 PFOA降解的影响. 

1.5  分析方法 

1.5.1  PFOA 及其降解产物检测分析   溶液中

PFOA 浓度采用载有 UV 检测器的 Agilent 1260 

Infinity型高效液相色谱仪(HPLC,Agilent,美国)检测,

色谱柱为 Agilent Poroshell 120EC-C18 柱(4.6mm× 

50mm,2.7μm),柱温 35℃ ,检测波长 210nm,流速

0.4mL/min,进样量 40μL,分别采用 20mmol/L 乙酸铵

溶液(A 相)和 100%甲醇(B 相)为流动相,体积比为

35:65,以等比例恒流模式运行 10min. PFOA降解产

物采用 Waters 超高效液相色谱串联时间飞行质谱

(UPLC-TOF-MS, Waters MS Technologies,英国)进

行检测和分析,色谱柱为 Acquity UPLC BEH C18 柱

(2.1mm×100mm,1.7μm),柱温 40℃,进样量 10μL,质

谱检测采用电喷雾(ESI)负离子模式 ,毛细管电压

2.0kV,锥孔电压 20~30V,锥孔流速 150L/h,脱溶剂气

流速 800L/h,脱溶剂温度 280℃,质谱数据扫描范围

(m/z)为 100~1000. 

1.5.2  F
−
和 Fe

2+
、Fe

3+
含量检测  采用 ICS1200型离

子色谱仪(ThermoFisher Scientific,美国)测定溶液中

F
−
浓度,使用浓度为 20mmol/L 的氢氧化钠溶液作为

淋洗液,控制抑制器电压为 50mV.待测溶液先经 C18

和 H小柱预处理,去除可能共存的金属离子和残留有

机物,通过NaF溶液进行预实验发现,C18和H小柱对

F
−
的吸附影响可忽略不计.溶液中 Fe

2+
、Fe

3+
浓度通过

邻菲罗啉分光光度法(HJ/T 345-2007)进行测定
[27]

. 

1.6  密度泛函(DFT)理论计算  采用 Gaussian 09

软件进行 DFT 理论计算,在混合 DFT 计算中采用

B3LYP泛函和6-31g(d)基组对PFOA进行结构优化,

并使用隐式溶剂化模型 SMD作为溶剂化模型.利用

Fukui 函数和双描述符预测活性反应物质作用于

PFOA的区域选择性,同时利用局部函数来量化亲电

/亲核性.Fukui 函数定义如方程式(1)所示
[28]

. 

 
( )

( )
( )

vN

r
f r

v r N

μ ρ⎡ ⎤∂ ∂⎡ ⎤
= =⎢ ⎥ ⎢ ⎥∂ ∂⎣ ⎦⎣ ⎦

 (1) 

式中:N 表示当前反应体系的电子数μ为体系化学

势,v(r)表原子核对电子产生的吸引势.通过有限差

分近似计算可得到其左导数和右导数 (方程式

(2)(3)),双描述符的具体计算公式如式(4)所示. 

 
1

( ) ( ) ( )
N N

f r r rρ ρ
−

−

= −  (2) 

 
1

( ) ( ) ( )
N N

f r r rρ ρ
+

+
= −  (3) 

(2)

1 1( ) ( ) ( ) ( ) 2 ( ) ( )
N N N

f r f r f r r r rρ ρ ρ
+ −

+ −
= − = − +  

  (4) 

式中:ρN、ρN+1和 ρN-1分别表示反应体系在原始状态

(N电子)、结合一个电子状态(N+1电子)和解离一个

电子状态(N-1电子)下的电子密度. 

通过计算简缩 Fukui 函数和简缩双描述符来定

量比较每个位点上双描述符的大小,采用 Hirshfield

电荷计算简缩双描述符,如方程式(5)~(7)所示. 

 
1

( ) ( ) ( )
N N

f r q r q r−

−
= −  (5) 

 
1

( ) ( ) ( )
N N

f r q r q r+

+
= −  (6) 

(2)

1 1( ) ( ) ( ) 2 ( ) ( ) ( )
N N N

f r f r f r q r q r q r+ −

+ −
= − = − −  

  (7) 

式中: qN、qN+1、qN-1别表示表示反应体系在原始状

态(N电子)、结合一个电子状态(N+1电子)和解离一
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个电子状态(N-1电子)下原子上的电子数. 

2  结果与讨论 

2.1  FeCu@NBC 形貌与理化性质 

从图 1a 可以看出,FeCu@NBC 表观形貌呈褶

皱多孔结构,Fe 和 Cu 双金属通过一步合成法成功

地被分散负载在 PBC 上 .由图 1b 分析可知 , 

FeCu@NBC 的 N2吸附-脱附等温线在高压区呈典

型的 IV型曲线和 H3型滞后回路,表明其结构中存

在大量介孔
[29]

,结合孔径分布结果可以发现,其孔

径范围主要在 20~60nm 之间 ,平均孔径约为

42.72nm.通过BET方程计算可知,FeCu@NBC复合

材料的比表面积和孔总容积分别约为 323.9m
2
/g和

0.167cm
3
/g.从 FeCu@NBC材料的XRD图谱(图 1c)

中可明显地观察到 Fe 和 Cu 特征峰 ,其中在

2θ=43.3°、51.1°和 74.1°处分别对应于 Cu(111)、(200)

和(220)晶面衍射峰,而在 2θ=44.8°、65.2°和 82.5°

处则为 Fe(110)、(200)、(211)晶面特征峰,表明负载

于生物炭表面上的 Fe 和 Cu 主要以零价单质形态

存在.此外,在 2θ=20°~30°区域范围内存在一个宽

衍射峰,对应于石墨化碳(002)晶面,表明生物炭在

高温热解过程中发生了部分石墨化,从而使得其导

电性能增强,有利于电子转移. 

 

  

相对压力(p/p0)  

  

2θ (°)  
图 1  FeCu@NBC表观形貌和理化性质表征 

Fig.1  Morphology and physicochemical properties of 

FeCu@NBC 

(a) SEM-EDS; (b) BET; (c) XRD 

2.2  FeCu@NBC对 PFOA的去除效能 

为对比分析,除 FeCu@NBC 外,本研究同步探

究了 Fe@NBC、Cu@NBC和 PBC对 PFOA的去除

效能.由图 2a可以看出,1g/L的 Fe@NBC、Cu@NBC

和 PBC在反应 6h 后对 100mg/L PFOA的去除率分

别为 28.5%、66.8%和 11.7%,显著低于 FeCu@NBC 

(92.1%),表明 Fe
0
和 Cu

0
双金属协同作用可促进

PFOA 的高效去除,这与 Hu 等
[30]
研究结果一致.此

外 ,Cu@NBC 对 PFOA 的去除效能显著高于

Fe@NBC 和 PBC,在 PBC 中掺杂 Cu 会改变 PBC

本身结构,改善其孔隙分布
[30]

,Cu 还可与有机物分

子发生相互作用形成 O-Cu 键,促进其对有机物的

吸附
[31]

. 

基于 FeCu@NBC对 PFOA的优异去除效果,本

研究进一步考察了不同 PFOA 初始浓度 (50~ 

300mg/L)和溶液 pH 值对 PFOA去除效果的影响(图

2).由图 2b可以看出,当 PFOA初始浓度相对较低时

(<100mg/L),投加量为 0.5g/L 的 FeCu@NBC 在 48h

内对其去除率均可达 95%以上,但当 PFOA 初始浓

度增至 200mg/L 时,其去除率降至 81.7%.从 PFOA

的去除曲线分析可知,FeCu@NBC 对 PFOA 的去除

速率在初始 2h 内较快,随后迅速变慢,10h 后逐渐趋

于稳定,这可能是因为 FeCu@NBC对 PFOA的去除

在初始阶段主要以吸附为主,而随着 FeCu@NBC表

面吸附位点逐渐减少 ,导致 PFOA 去除速率变

慢.FeCu@NBC 对 PFOA 的有效吸附有利于其被进

一步氧化/还原降解,因此可通过协同作用可实现对

PFOA的高效去除. 
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图 2  PFOA的降解去除效果及其影响因素 

Fig.2  Performance of PFOA removal and the relevant affecting factors 

(a) 不同材料对 PFOA的去除对比; (b) PFOA初始浓度对 FeCu@NBC去除 PFOA的影响; (c) 溶液 pH值对 FeCu@NBC去除 PFOA的影响 

从图 2c 可以看出,溶液 pH 值同样会显著影响

FeCu@NBC对 PFOA的去除效果,当溶液 pH 值为 3

和 7 时,FeCu@NBC在反应 6h 后对 PFOA的去除率

较高,分别可达 96.2%和 92.1%,但当溶液 pH 值升至

11时,PFOA去除率显著降至 34.9%.分析可知,PFOA

分子结构上的 F原子具有强电负性,使得 C－F键上

的共享电子对更靠近F原子,从而在PFOA烷基链上

形成一层负离子保护层
[32]

,可通过静电作用阻碍电

子的靠近,而带正电荷的离子可将电子或自由基有

效地转移至 PFOA 分子上,促进 PFOA 降解.由于静

电作用,当溶液 pH 值升高时,FeCu@NBC 与 PFOA

分子之间的接触会受到阻碍,从而影响其对 PFOA

的有效吸附和进一步降解.此外,有研究表明,溶液

pH 值会显著影响 Fe
0
表面的氧化还原反应,酸性环

境会加速 Fe的腐蚀溶解,而高 pH 值条件下 Fe
0
表面

易形成铁氧化物层而使其钝化,削弱其反应活性.本

研究结果发现,在中性条件(pH=7)下,FeCu@NBC 体

系对 PFOA 的去除效果相比酸性条件虽略有变差,

但仍可达86%以上,这可能归因于Cu
0
的协同增效作

用,Cu 的掺入可与 Fe 形成若干个微电池,加速作为

阳极的 Fe 腐蚀速率,并可促进 Fe
3+

/Fe
2+
循环

[33]
,Fe

3+

能够从 Cu
0
或 Cu

+
获取电子被还原为 Fe

2+
,如反应式

(8)和(9)所示.此外,Cu
0
本身对溶液pH值变化不敏感,

当溶液 pH>4 时,Fe
0
介导的自由基生成可能会被削

弱,但 Cu
0
介导的自由基生成逐渐发挥出主导作

用 

[22-23,34]
. 

 3 2
Fe Cu Fe Cu

+ + +

+ → +  (8) 

 3 2 2
Fe Cu Fe Cu

+ + + +

+ → +  (9) 

2.3  FeCu@NBC对 PFOA的去除机制分析 

F
－

作为 PFOA 还原脱氟分解的指示性产物,常

被用于表征 PFOA 的降解行为
[16]

,因此本研究检测

分析了反应后溶液中 F
－

浓度(图 3a).可以看出,溶液

中 F
－

浓度在初始 5h内呈略微升高趋势,而后则趋于

稳定,F
－

浓度总体较低,反应 72h 后仅为 0.18mg/L,约

占 PFOA分子结构理论总量的 0.3%,表明 PFOA 通

过脱氟途径去除的占比很小 ,这与上述分析中

FeCu@NBC 对 PFOA 的去除效果存在显著差

异.Zhang 等
[35]
研究报道,Fe

0
腐蚀过程中所产生的铁

氧化物对 PFOA 及其降解产物具有一定的吸附作

用.Lawal等
[36]

针对钯掺杂纳米 Fe
0
去除 PFOA的研

究结果发现,PFOA 主要是通过吸附作用去除的,而

降解机制的贡献很小.因此,本研究推测 FeCu@NBC

对 PFOA的有效去除可能是通过吸附作用或其他降

解途径等实现的. 

基于此,本研究采用甲醇/水混合溶液对反应

后的 FeCu@NBC进行萃取,进一步探究其对 PFOA

的吸附去除贡献.如图 3b 所示,FeCu@NBC 在起始

10h 内对 PFOA 的吸附量呈快速递增趋势,最高可

达 28.9mg/g,随后 逐 渐降低 ,这可能是因为

FeCu@NBC在初始阶段对 PFOA 的吸附逐渐达到

平衡,同时并伴有部分降解,所产生的降解产物占据

了部分吸附位点,导致 PFOA吸附量略有降低.为判

别 FeCu@NBC对 PFOA的去除贡献,通过质量平衡

计算分析不同机制对 PFOA 去除的占比情况.如图

3c 所示,在反应 8h 后,溶液中 PFOA 残余量约占其

总量的 9.6%,通过萃取所测得的 PFOA 含量约占其

总量的 29.5%,因此剩余约 60.9%的PFOA可能是通

过其他途径去除的.需要说明的是,虽然通过甲醇/

水混合溶液对 PFOA 萃取可能会存在部分偏差,但

此部分占比很小.由此推测,FeCu@NBC 对 PFOA
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的去除大部分可能是通过非脱氟途径的降解机制 所实现的. 

 

图 3  FeCu@NBC对 PFOA的去除机制分析 

Fig.3  Mechanism analysis of PFOA removal by FeCu@NBC 

(a) 溶液中 F
－

浓度变化情况;(b) PFOA吸附去除量;(c) PFOA去除过程贡献分析 
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图 4  反应过程中 Fe3+和 Fe2+对 PFOA的去除影响 

Fig.4  Effect of Fe3+ and Fe2+ on PFOA removal 

(a) 反应过程中 Fe3+和 Fe2+溶出浓度变化;(b) Fe3+和 Fe2+对 PFOA的去除 

有研究报道,溶液中 Fe
3+
的存在会对 PFOA的

去除产生影响
[32]

.在 FeCu@NBC 体系中,Fe
0
自身

发生腐蚀会溶出 Fe
2+
和 Fe

3+
,进而可能会与 PFOA

反应结合,影响 PFOA 的去除过程.由图 4a 分析可

知, FeCu@NBC 在水溶液中混合 72h 后可检出微

量 Fe
3+

(0.74mg/L),但未检出 Fe
2+
的存在.相比之下, 

PFOA 的加入显著加速了 Fe
3+
和 Fe

2+
的溶出,浓度

分别为 4.45和 0.43mg/L,表明溶液中 PFOA的存在

会促进 Fe
0
溶解并释放 Fe

3+
和 Fe

2+
.为了进一步验

证 Fe
3+
和 Fe

2+
对 PFOA去除的作用影响,分别在浓

度为 100mg/L 的 PFOA 溶液中加入 1000mg/L 的

Fe
2+
或 Fe

3+
,检测分析 PFOA 的浓度变化情况.如图

4b 所示 ,Fe
2+
的存在对 PFOA 的去除影响较

小,PFOA 去除率在反应 2h 后约为 8.1%,然而相同

浓度的 Fe
3+
可显著降低溶液中 PFOA 浓度,去除率

高达 94.3%,进一步证明 Fe
3+
可与 PFOA发生结合,

从而大幅度降低可溶态 PFOA 的含量水平 .Kim

等  

[37]
研究发现,Fe

3+
在 pH 值为 5~9 的水溶液中易

转化为不溶性的铁氧化物并形成絮凝体 ,可与

PFOA 发生吸附络合作用,进而从溶液中转移去除

PFOA.因此,本研究中 PFOA 的部分去除可能是由

溶出的 Fe
3+
与其发生络合作用所贡献的,这与 Liu

等
[38]
的研究结果相似. 

2.4  FeCu@NBC对 PFOA降解机制和途径解析 

由上分析可知,FeCu@NBC 体系对 PFOA 的去

除机制包括表面吸附及 Fe
3+
络合作用,此外还可能

包括非还原脱氟途径的降解作用.有研究表明,铁铜

双金属体系可通过类芬顿反应生成自由基促进有

机污染物的降解,同时也可通过 Fe
0
腐蚀所产生的电

子还原去除有机污染物,Cu
0
的引入可促进电子转移,



5期 孔一繁等：FeCu@NBC双金属复合体系对全氟辛酸的降解机制研究 2503 

 

强化反应体系的还原降解性能
[23,39]

.本研究通过自

由基淬灭实验和 ESR 测试,探究并验证 FeCu@NBC

体系中可能产生并发挥作用的自由基类型,结果见

图 5.可以看出,TBA、FA 和 p-BQ 的加入对 PFOA

去除未产生明显的抑制作用.通过 ESR 检测信号发

现,在溶液中可检出·OH 和·O2
－

(图 5b)的存在,进一

步证明·OH 和·O2
－

对 PFOA 的去除影响作用很小.

除·OH和·O2
－

外,ESR 测试还检测到还原性 CO2
·—

信

号(图 5b),因此采用 MV(1.5mmol/L)对其进行淬灭,

发现其虽然对 PFOA 去除会产生一定的抑制作用,

但影响很小(<10%),表明CO2
·—

并非是导致 PFOA降

解的关键自由基. 

  

对照 

20mmol/L p-BQ
500mmol/L TBA 
20mmol/L FA 
1.5mmol/L MV 
10mmol/L K2Cr2O7 

 

图 5  自由基对 PFOA去除的影响 

Fig.5  Effect of free radical on PFOA removal 

(a)不同淬灭剂对 PFOA去除的抑制影响;(b) ·O2

− ,·OH和 CO2

·—

的 ESR自由基检测信号 

相比之下 ,采用 K2Cr2O7 作为淬灭剂时 , 

FeCu@NBC 体系对 PFOA 的去除效能显著下降,

其去除率在反应 24h 后仅为 27.3%,表明体系中 e
-

的产生是影响 PFOA降解去除的主要因素.由此可

见,e
-

和 CO2
·—

是本研究反应体系中 PFOA 通过降

解途径去除的主要原因,其中 e
-

是关键因子.FeCu

双金属体系可促进 Fe
0
溶解释放 e

-

(式(10)(11)),而

氮掺杂生物炭良好的导电性能可强化电子传递转

移.此外,Cu
0
一定程度上也可促进 CO2

·—

的产生(式

(16))
[40]

,而 PFOA的降解产物甲酸
[41]
还可与·OH反

应生成 CO2
·—

(式(12)~(15))
[42]

,促进 PFOA 的协同

降解去除. 

  

m/z m/z

相
对
强
度
(%

) 

相
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强
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图 6  PFOA降解产物的 TOF-MS图谱分析 

Fig.6  TOF-MS profile analysis of PFOA degradation products 
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 0 2
Fe Fe 2e

+ −

→ +  (10) 

 2 3
Fe Fe e

+ + −

→ +  (11) 

 0 2

2 2
Fe 2H O Fe H 2OH

+ −

+ → + +  (12) 

 0 2

2 2 2
Fe O 2H Fe H O

+ +

+ + → +  (13) 

 2 3

2 2
Fe H O Fe OH+OH

+ + −

+ → + ⋅  (14) 

 
2 2

HCOO OH CO +H O
⋅−

− + ⋅ →  (15) 

 Cu

2 2
CO CO

⋅−

⎯⎯→  (16) 

由上述结果分析可知,本研究体系中还原性 e
-

和 CO2
·-

是引起 PFOA发生降解的关键因子,但在溶

液中并未检出大量 F
—

(图 3a),表明 PFOA 的还原分

解可能是通过非脱氟反应的其他途径实现的.基于

此 ,结合 UPLC-TOF-MS 检测结果 ,进一步分析

PFOA的潜在降解途径.从图6分析可知,在反应体系

中可检出多种短链 PFCAs,m/z 分别为 413,367,313, 

269,219 和 169,其对应的可能结构式如图中所示.由

此可见,FeCu@NBC 对 PFOA 的降解主要是通过 C

—C 链断裂实现的,因此本研究进一步结合量子化

学计算验证 PFOA降解的潜在机理. 

已有研究报道,Fukui 函数的双描述符能够有

效地预测化合物分子的反应位点,其中,双描述符为

负值部分易受亲电攻击 ,而正值部分易受亲核攻

击  

[43]
.采用双描述符方法对 PFOA 的反应位点进行

分子计算,可得 PFOA双描述符的等值面结果,如图

7 所示.可以看出,PFOA 分子结构中的羧酸基团具

有较强的亲电特性,易受电子攻击.结合表 1中简缩

双描述符计算数值可知,C8 亲电特性最强(f
(2)
(r)= 

0.0730),表明此位置最易受电子攻击,造成 PFOA分

子断链分解. 

 

图 7  PFOA分子的双描述符分布 

Fig.7  Dual reactivity descriptor of PFOA molecules 

蓝色为亲核部分,紫色为亲电部分 

表 1  PFOA的简缩福井函数和简缩双描述符 

Table 1  Condensed Fukui function and condensed dual 

reactivity descriptors for PFOA 

Atom f
-

(r) f
+
(r) f

(2)
(r) Atom f

-

(r) f
+
(r) f

(2)
(r) 

C1 0.0138 0.0141 0.0003 F14 0.0359 0.0224 -0.0136

C2 0.0183 0.0212 0.0029 F15 0.0340 0.0248 -0.0092

C3 0.0206 0.0275 0.0070 F16 0.0366 0.0251 -0.0114

C4 0.0210 0.0305 0.0095 F17 0.0347 0.0254 -0.0092

C5 0.0207 0.0327 0.0121 F18 0.0364 0.0279 -0.0085

C6 0.0200 0.0349 0.0149 F19 0.0349 0.0279 -0.0071

C7 0.0311 0.0458 0.0148 F20 0.0350 0.0298 -0.0052

C8 0.0590 0.1321 0.0730 F21 0.0313 0.0299 -0.0014

F9 0.0279 0.0234 -0.0045 F22 0.0541 0.0446 -0.0095

F10 0.0199 0.0139 -0.0060 F23 0.0441 0.0436 -0.0005

F11 0.0218 0.0138 -0.0081 O24 0.0697 0.0784 0.0088

F12 0.0339 0.0185 -0.0154 H25 0.0357 0.0462 0.0105

F13 0.0305 0.0213 -0.0092 O26 0.1792 0.1443 -0.0349

注:表中原子编号对应于图7所示. 

 

图 8  FeCu@NBC对 PFOA的潜在降解途径分析 

Fig.8  Analysis of potential pathways for PFOA decomposition by FeCu@NBC 
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根据 UPLC-TOF-MS检测结果,结合 DFT计算

分析,可推测出 FeCu@NBC对 PFOA的潜在催化降

解途径,如图 8 所示.分析如下:①PFOA 分子结构顶

端羧酸基团通过静电作用吸附于 FeCu@NBC表面,

在 e
-

还原作用下通过反应(17)~(19)或反应(20)
[41,44]

发生脱羧反应 ,生成不稳定的 C7F15,同时也可在

CO2
•−
作用下进行脱羧,如反应(21)所示

[43]
;②C7F15

通过与 H2O 反应进一步分解生成 C7F15OH(式(22)),

但C7F15OH十分不稳定,造成C—F键断裂并释放出

F
—

(式(23));③式(19)中的中间产物 C6F13COF进一步

发生水解反应(式(24)),生成 CF2 单元缩减一个的

C6F13COOH;④短链产物 C6F13COOH通过相同的脱

羧和脱氟反应循环,逐步生成更短链的 PFCAs.针对

每一个短链 PFCAs 在获得一个 e
—

后生成对应自由

基阴离子时,其 α位的C—F键会自发地拉伸,有利于

键裂解的发生
[38]

. 

 
7 15 7 15

C F COOH+e C F COOH
−

→ ⋅  (17) 

 
7 15 7 15

C F COOH C F COO +H
+

⋅→ ⋅  (18) 

 
7 15 7 15 2

C F COO C F +CO⋅→ ⋅  (19) 

 
7 15 7 15

C F COOH+e H C F +HCOOH
− +

+ → ⋅  (20) 

7 15 2 7 15 2
C F COOH+CO H C F +HCOOH+CO

⋅− +

+ → ⋅  

  (21) 

 
7 15 2 7 15

C F H O C F OH+H⋅ + → ⋅  (22) 

 
7 15 6 13

C F OH C F COF+H F
+ −

→ +  (23) 

 
6 13 2 6 13

C F COF H O C F COOH+H F
+ −

+ → +  (24) 

3  结论 

3.1  采用一步热解法合成制备 FeCu@NBC双金属

复合材料,Fe和Cu均主要以零价单质形态负载在氮

掺杂生物炭上 ,通过 PFOA 降解结果可知 ,当

FeCu@NBC 投加量为 1g/L,PFOA 初始浓度为

100mg/L时,在中性条件下反应 6h对 PFOA去除率

可达 92.1%. 

3.2  FeCu@NBC对 PFOA的去除机制主要包括表

面吸附、Fe
3+
络合作用,以及非还原脱氟途径的降解

过程,通过自由基检测和淬灭研究发现,e
—

是 PFOA

还原降解的主导因素. 

3.3  结合 UPLC-TOF-MS 检测和 DFT 计算分析, 

FeCu@NBC 对 PFOA 的潜在降解途径主要是通过

e
-

作用先脱羧,生成不稳定的 C7F15,然后进一步水解

逐步生成短链 PFCAs,实现 PFOA的有效分解. 
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