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摘　要　近年来，基于亚硫酸盐的高级氧化技术（S(Ⅳ)-AOPs）受到广泛关注，但活化 S(Ⅳ)过程中涉

及各种含硫自由基和非自由基物种的转化，使得 S(Ⅳ)-AOPs的反应机制较为复杂，同一种 S(Ⅳ)-AOP的

反应机制常常存在争议. 然而，鲜有研究对现有的 S(Ⅳ)-AOPs及其反应机制进行较为详细的分类与总结.
基于此，总结了 S(Ⅳ)的理化性质以及 S(Ⅳ)-AOPs中含硫自由基的转化机制，综述了各类活化 S(Ⅳ)的
方法，系统阐述了 S(Ⅳ)-AOPs的反应机制、活性氧化剂的产生及贡献，解析了影响 S(Ⅳ)-AOPs氧化水

中污染物效能的因素. 针对目前 S(Ⅳ)-AOPs的研究现状和需求进行展望，以期为 S(Ⅳ)-AOPs在水污染控

制领域的应用提供参考.
关键词　高级氧化技术，亚硫酸盐，反应机制，影响因素，水污染控制.
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Abstract　 Sulfite-based  advanced  oxidation  processes  (S(Ⅳ)-AOPs)  have  received  increasing
attention in recent years. The S(Ⅳ) activation process involves the transformation of various sulfur-
containing  radicals  and  non-radical  species,  which  usually  makes  the  mechanism  of  a  S(Ⅳ)-AOP
complicated  and  controversial.  However,  the  existing  S(Ⅳ)-AOPs  and  their  reaction  mechanisms
were rarely classified and summarized in detail. Therefore, this study concluded the physicochemical
properties of S(Ⅳ) and the transformation mechanism of sulfur-containing radicals, reviewed various
methods for activating S(Ⅳ),  systematically illustrated reaction mechanisms in S(Ⅳ)-AOPs as well
as the generation and contribution of active oxidants, and analyzed factors influencing the efficacy of
contaminants degradation by S(Ⅳ)-AOPs. Finally,  the future advances were proposed based on the
current research status and needs about SⅣ)-AOPs to lay the foundation for S(Ⅳ)-AOPs application
in the control of water pollution.
Keywords　advanced oxidation processes，sulfite，reaction mechanisms，factors，the control of
water pollution.
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新污染物是指新近被发现或关注，对生态安全或人类健康存在风险，尚未被纳入管理或现有管理

措施不足以有效控制其风险的污染物. 2022 年 5 月 24 日，国务院办公厅发布的《新污染物治理行动方

案》指出，目前国内外广泛关注的新污染物主要包括国际公约管控的持久性有机污染物、内分泌干扰

物和抗生素等. 近年来，新污染物在世界各地的水环境中被频繁检出，虽然它们在水中浓度非常低（通

常在 ng·L–1 — μg·L–1 级别），但它们通常具有环境持久性和生物累积性等特征，严重威胁生态环境安

全和人类健康[1 − 7]. 高级氧化技术（AOPs）是去除水中新污染物的重要方法之一[8 − 12]，常见的 AOPs 包括

以 羟 基 自 由 基 （HO•） 和 硫 酸 根 自 由 基 （SO4
•−） 为 核 心 的 氧 化 技 术 .  HO•（ E0 =  1.8—2.7  V，NHE） 和

SO4
•−（E0 =  2.5—3.1  V，NHE）均具有很强的氧化能力 [13]. 然而，相较于 HO•（ t1/2 = 1 μs），SO4

•−（ t1/2 =
30–40 μs）具有更长的半衰期[14] 且氧化污染物的选择性更强[15]. 因此，近年来，基于 SO4

•−的 AOPs 在水

污染控制领域受到越来越多的关注[16 − 21].
SO4

•−主要通过活化过一硫酸盐（PMS）或过二硫酸盐（PDS）产生，常见的活化方法包括能量活化[22 − 27]

和过渡金属活化[28 − 30] 等. 然而，PMS 和 PDS 成本较高且具有一定的毒性，限制了其在水处理领域的应

用 [31]. 相较于 PMS 和 PDS，亚硫酸盐（S(Ⅳ)）价格低廉且毒性更低 [32 − 33]. 因此，活化 S(Ⅳ)（S(Ⅳ)-AOPs）
作为替代活化过硫酸盐产生 SO4

•−的方法受到研究者们的广泛关注. 目前，多种方法和化学物质已被用

于活化 S(Ⅳ) 产生 SO4
•−，包括紫外辐射[31]、Fe(Ⅱ) 和 Cu(Ⅱ) 等低价态过渡金属[34 − 36]、高锰酸钾和高铁

酸钾等氧化剂 [37 − 42] 以及零价铁等非均相材料 [43 − 45]. 这些 S(Ⅳ)-AOPs 中 SO4
•−的产生机制主要包括：

S(Ⅳ) 通过单电子转移反应生成亚硫酸根自由基（SO3
•−），生成的 SO3

•−在有氧条件下会通过一系列反应

生 成 SO4
•−. 显 然 ，S(Ⅳ)-AOPs 比 PDS/PMS-AOPs 所 涉 及 的 自 由 基 转 化 反 应 更 为 复 杂 ， 使 得 同 一 种

S(Ⅳ)-AOP 的反应机制常常存在争议.
然而，目前研究者们主要围绕开发新的 S(Ⅳ)-AOPs 开展研究，鲜有研究对现有的 S(Ⅳ)-AOPs 及其

反应机制进行较为详细的分类与总结. 因此，本文系统总结了 S(Ⅳ) 的理化性质及 S(Ⅳ)-AOPs 中含硫

自由基的转化机制；梳理了各类 S(Ⅳ)-AOPs 的反应机制；阐述了 pH、S(Ⅳ) 投量、溶解氧（DO）和背景

基质等因素对 S(Ⅳ)-AOPs 氧化水中污染物效能的影响；以期为 S(Ⅳ)-AOPs 在水污染控制领域的应用

提供参考.

 1    S(Ⅳ) 的理化性质以及 S(Ⅳ)-AOPs 中含硫自由基的转化机制（Physicochemical properties of S(Ⅳ)

and the transformation mechanism of sulfur-containing radicals in S(Ⅳ)-AOPs）

S(Ⅳ) 是一种强还原剂，广泛应用于食品、饮料及医药行业[33]. S(Ⅳ) 常作为各种食物和果汁饮料产

品的添加剂，与其他食品添加剂（如，姜黄素、苯甲酸盐和富马酸等）相比，S(Ⅳ) 同时具有漂白、防腐、

抗菌、脱色和抗氧化功能，即集多种功能于一身，且价格低廉、易于保存. 在葡萄酒和啤酒中加入适量

的 S(Ⅳ)，可使葡萄酒色泽稳定，消除啤酒中的异味，使其风味纯正[33].
S(Ⅳ) 是一种含氧酸盐，其母体酸 -亚硫酸（H2SO3）有两个 pKa，即 pKa1 = 1.76，pKa2 = 7.20. 不同

pH 条件下，亚硫酸在水中的形态分布如图 1 所示，可见 S(Ⅳ) 在 pH 1.76–7.2 范围内主要是以亚硫酸

氢根（HSO3
−）的形式存在，当 pH>7.2 时则主要以亚硫酸根（SO3

2−）的形式存在 . 当 pH<4.0 时，随着

pH 的降低，HSO3
−逐渐转化为 H2SO3 并有二氧化硫（SO2）气体从溶液中逸出[46].

  

图 1    亚硫酸在水中的形态分布图

Fig.1    Species distribution of sulfurous acid in water 
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常见的亚硫酸盐包括亚硫酸钠（Na2SO3）和亚硫酸钙（CaSO3）. Na2SO3 易溶于水且溶液呈碱性，其

溶解度随温度升高而增大（0 ℃ 时，125.4 g·L–1；18 ℃ 时，678.0 g·L–1）；CaSO3 微溶于水（25 ℃ 时 Ksp =
[Ca2+][SO3

2−] = （3.1 ± 1.5） × 10–7）且溶解度随 pH 降低而升高[47]. 下文如无特别说明，则研究中所使用的

S（Ⅳ）为 Na2SO3.
在 S(Ⅳ)-AOPs 中，含硫自由基的转化机制如图 2 所示，其中所涉及的反应方程及相应的反应速率

常数如表 1 所示. S(Ⅳ) 首先通过单电子转移反应生成 SO3
•−，SO3

•−会以接近扩散的速率与氧气（O2）发

生反应生成过一硫酸根自由基（SO5
•−）. 所生成的 SO5

•−会与 S(Ⅳ) 通过两种途径发生反应，一种是生成

过一硫酸（氢）根（SO5
2–、HSO5

–）和 SO3
•−，另一种是生成 SO4

•−和硫酸根（SO4
2−）. 生成的 SO4

•−可与水或

氢氧根（OH−）发生反应生成 HO•. 此外，SO4
•−也可与 S(Ⅳ) 发生反应生成 SO3

•−.
  

图 2    S(Ⅳ) 链式反应机理示意图

Fig.2    The Schematic for the mechanism of S(Ⅳ) chain reactions 

 

 
 

表 1    S(Ⅳ) 链式反应方程及相应的反应速率常数

Table 1    Equation and corresponding rate constant of S(Ⅳ) chain reactions
 

序号
Sequence number

反应方程
Equations

速率常数k /（L·mol–1·s–1）
Rate constants

参考文献
References

1 SO·−3 +O2→ SO·−5 2.5×109 [48]

2 SO·−5 +HSO
−
3 → HSO−5+SO

·−
3 8.6×103—3.0×105 [49]

3 SO·−5 +SO
2−
3 → SO2−

5 +SO·−3 2.5×104—3.8×106 [49]

4 SO·−5 +HSO
−
3 → HSO−4+SO

·−
4 3.6×102—3.0×105 [49]

5 SO·−5 +SO
2−
3 → SO2−

4 +SO·−4 7.5×104—1.0×107 [49]

6 SO·−5 +SO
·−
5 → 2SO·−4 +O2 5.2×106—6.0×108 [49]

7 HSO−5+HSO
−
3 → 2HSO−4 1.0×103 [50]

8 SO2−
5 +SO2−

3 → 2SO2−
4 — —

9 SO·−4 +HSO
−
3 → HSO−4+SO

·−
3 >2.0×109 [13]

10 SO·−4 +SO
2−
3 → SO2−

4 +SO·−3 >2.0×109 [13]

11 SO·−4 +H2O→ SO2−
4 +HO·+H+ <60.0 [13]

12 SO·−4 +OH
−→ SO2−

4 +HO· 4.6×107—8.3×107 [13]

　　- 未有研究报道（The data has not been reported）
 
 

 2    S(Ⅳ)-AOPs 的研究现状（Current research status of S(Ⅳ)-AOPs）

目前，已开发出了多种活化 S(Ⅳ) 的方法，本文根据 S(Ⅳ) 活化方法将 S(Ⅳ)-AOPs 分为以下五类：

低价态过渡金属活化 S(Ⅳ) 技术[36, 51 − 67]、过渡金属材料活化 S(Ⅳ) 技术[43 − 45, 68 − 85]、氧化剂活化 S(Ⅳ) 技

术 [37 − 40, 42, 86 − 102]、外加能量活化 S(Ⅳ) 技术 [103 − 118] 以及多种方式联合活化 S(Ⅳ) 技术 [17, 31, 83, 85, 108 − 119].
 2.1    低价态过渡金属活化 S(Ⅳ) 技术

可活化 S(Ⅳ) 的低价态过渡金属包括 Mn(Ⅱ)、Fe(Ⅱ)、Fe(Ⅲ)、Cu(Ⅱ) 和 Co(Ⅱ) 等. 这些低价态过

渡金属首先与 S(Ⅳ) 发生单电子转移反应生成 SO3
•−[36, 51 − 64]，属于均相反应，所涉及的反应机制可分为

两种，如图 3 所示. 低价态过渡金属离子（Mn+）与 S(Ⅳ) 首先会通过球内络合作用生成 Mn+-S(Ⅳ) 中间

体. Mn+-S(Ⅳ) 中间体在有氧条件下可与 O2 发生反应生成 M(n+1)+-S(Ⅳ) 中间体，所生成的 M(n+1)+-S(Ⅳ) 中

间体发生内部电子转移反应生成 Mn+-S(Ⅴ) 中间体并快速分解生成 Mn+和 SO3
•−. 此外，Mn+-S(Ⅳ) 中间体

也可直接发生内部电子转移反应生成 M(n-1)+-S(Ⅴ) 中间体并快速分解生成 M(n-1)+和 SO3
•−，生成的 M(n-1)+

可被体系中的氧化性物种（如 SO5
•−和 SO4

•−）和 O2 氧化为 Mn+.
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图 3    低价态过渡金属活化 S(Ⅳ) 生成 SO3
•−的机制

Fig.3    Mechanisms of SO3
•− generation from the S(Ⅳ) activation by low-valent transition metal 

 

在有氧条件下，生成的 SO3
•−可通过链式反应进一步转化为 SO5

•−、SO4
•−和 HO•，因此在低价态过渡

金属活化 S(Ⅳ) 技术中，SO5
•−、SO4

•−和 HO•通常被认为是氧化水中污染物的活性氧化剂 [54, 57, 60, 64, 66]. 但
是，非自由基活性氧化剂也可能在低价态过渡金属活化 S(Ⅳ) 技术中产生并对水中污染物的降解做出

贡献. 例如，Zhang 等 [65] 发现，Mn(Ⅲ) 是 Fe(Ⅱ)/Mn(Ⅱ)/S(Ⅳ) 体系氧化阿特拉津的主要活性氧化剂. 然
而，研究者们并未进一步详细阐述非自由基活性氧化剂在低价态过渡金属活化 S(Ⅳ) 技术中的生成情

况、转化机制及其对水中污染物降解的贡献.
低价态过渡金属活化 S(Ⅳ) 技术氧化水中污染物效能的总结如表 2 所示 . 其中，Fe(Ⅱ)/S(Ⅳ)、

Fe(Ⅲ)/S(Ⅳ) 和 Mn(Ⅱ)/S(Ⅳ) 体系在酸性条件下可高效降解水中污染物，但在中性或碱性条件下，对水

中污染物的降解效率较低或几乎无降解作用[54, 56, 59 − 60, 65]. 例如，在初始 pH（pHini）分别为 5.0 和 7.0 条件

下，反应时间为 20 min 时，Fe(Ⅱ)/S(Ⅳ) 体系对卡马西平的去除率分别为 87% 以上和 20% 左右 [60]. 而
Cu(Ⅱ)/S(Ⅳ) 和 Co(Ⅱ)/S(Ⅳ) 体系在碱性条件下可高效降解水中污染物，但在酸性或中性条件下，对水

中污染物的降解效率较低或几乎无降解作用[53, 57, 58, 66]. 例如，在 pHini 6.0 和 8.0 条件下，反应时间为 20 min
时 ，Co(Ⅱ)/S(Ⅳ) 体 系 对 碘 海 醇 的 去 除 率 分 别 小 于 20% 和 高 达 100%[53]. 通 常 情 况 下 ，Fe(Ⅱ)/S(Ⅳ)
和 Fe(Ⅲ)/S(Ⅳ) 体系氧化水中污染物的最佳 pH 适用范围为 3.0–6.0[54, 56, 59 − 60, 64]，Mn(Ⅱ)/S(Ⅳ) 体系氧化

水中污染物的最佳 pH 适用范围不高于 4.0[54, 56, 67]，而 Co(Ⅱ)/S(Ⅳ) 和 Cu(Ⅱ)/S(Ⅳ) 体系氧化水中污染物

的最佳 pH 适用范围分别为 8.0–10.0[53, 57, 66] 和 8.0–11.0[57- 58].
 
 

表 2    不同 S(IV)-AOPs 去除水中污染物的效能总结

Table 2    The summary of contaminants degradation efficacy by various S(Ⅳ)-AOPs
 

S(Ⅳ)-AOPs类型
Types of

S(Ⅳ)-AOPs

活化剂
Activator

目标污染物
Target

contaminants

最佳反应条件及污染物降解效能
Optimum reaction conditions

and contaminants
degradation efficacy

活性氧化剂
Active
oxidizing
specie

影响因素
Influencing
factors

低价态过渡金属
活化S(Ⅳ)技术

Fe(Ⅱ)

卡马西平[60]

（CBZ）

pHini = 5.0，[Fe(Ⅱ)]0 = 0.1 mmol·L−1，[Na2SO3]0 =
0.5 mmol·L−1，[CBZ]0 = 5 μmol·L−1；反应20 min，

CBZ的去除率达到87.3%.

SO4
•−、SO5

•−和
HO•

pHini、Fe(Ⅱ)投量
和S(Ⅳ)投量.

橙II[59]

（Orange II）

pHini = 4.0，[Fe(Ⅱ)]0 = 0.1 mmol·L−1，[Na2SO3]0 =
1.0 mmol·L−1，[橙II]0 = 10 mg·L−1；反应60 min，橙II的

去除率达到约80%.

SO4
•−、SO5

•−和
HO•

pHini、Fe(Ⅱ)投
量、S(Ⅳ)投量和

卤素离子.

Fe(Ⅲ)

卡马西平[54]

（CBZ）

pHini = 3.0，[Fe(Ⅲ)]0 = 0.1 mmol·L−1，[Na2SO3]0 =
0.5 mmol·L−1，[CBZ]0 = 5 μmol·L−1；反应20 min，

CBZ的去除率达到78.3%.

SO4
•−、SO5

•−和
HO•

pHini、Fe(Ⅲ)投
量、S(Ⅳ)投量和

腐殖酸.

苯胺[56]（Aniline）
pHini = 4.0，[Fe(Ⅲ)]0 = 0.1 mmol·L−1，[Na2SO3]0 =

1.0 mmol·L−1，[苯胺]0 = 10 μmol·L−1；反应60 min，苯
胺的去除率达到70%.

SO4
•−、SO5

•−和
HO•

pHini、Fe(Ⅲ)投量
和S(Ⅳ)投量.

橙Ⅱ[59]

（Orange Ⅱ）

pHini = 4.0，[Fe(Ⅲ)]0 = 0.1 mmol·L−1，[Na2SO3]0 =
1.0 mmol·L−1，[橙 II]0 = 10 mg·L−1；反应60 min，橙

II的去除率达到约80%.

SO4
•−、SO5

•−和
HO•

pHini、Fe(Ⅲ)投
量、S(Ⅳ)投量和

卤素离子.

四溴双酚A[64]

（TBBPA）

pHini = 4.0，[Fe(Ⅲ)]0 = 0.04 mmol·L−1，[Na2SO3]0 =
2.0 mmol·L−1，[TBBPA]0 = 10 μmol·L−1；反应30 min，

TBBPA的去除率达到73%.
SO4

•−和HO•

pHini、Fe(Ⅲ)投
量、S(Ⅳ)投量、
HCO3

−和腐殖酸.
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S(Ⅳ)-AOPs类型
Types of

S(Ⅳ)-AOPs

活化剂
Activator

目标污染物
Target

contaminants

最佳反应条件及污染物降解效能
Optimum reaction conditions

and contaminants
degradation efficacy

活性氧化剂
Active
oxidizing
specie

影响因素
Influencing
factors

低价态过渡金属
活化S(Ⅳ)技术

Cu(Ⅱ)

草甘膦[58]

（Glyphosate）

pHini = 11.0，[Cu(Ⅱ)]0 = 0.025 mmol·L−1，[Na2SO3]0 =
0.25 mmol·L−1，[草甘膦]0 = 6 μmol·L−1；反应30 min，

草甘膦的去除率达到93%.
SO4

•−和HO• pHini、Cu(Ⅱ)投量
和S(Ⅳ)投量.

碘海醇[53]

（Iohexol）

pHini = 8.0，[Cu(Ⅱ)]0 = 0.01 mmol·L−1，[Na2SO3]0 =
0.5 mmol·L−1，[碘海醇]0 = 10 μmol·L−1；反应40 min，

碘海醇的去除率达到100%.
SO4

•−和HO•

pHini、Cu(Ⅱ)投
量、S(Ⅳ)投量、
HCO3

−和Cl−.

对乙酰氨基酚[57]

（PARA）

pHini = 10.0，[Cu(Ⅱ)]0 = 0.01 mmol·L−1，[Na2SO3]0 =
1.0 mmol·L−1，[PARA]0 = 10 μmol·L−1；反应60 min，

PARA的去除率达到93%.

SO4
•−、SO5

•−和
HO•

pHini、Cu(Ⅱ)投量
和S(Ⅳ)投量.

Mn(Ⅱ)/
Fe(Ⅱ)

阿特拉津[65]

（ATZ）

pHini = 6.0，[Fe2+]0 = [Mn2+]0 = 25 μmol·L−1，
[Na2SO3]0 = 1.0 mmol·L−1，[ATZ]0 = 5μmol·L−1；

反应60 s，ATZ的去除率达到100%.
Mn(Ⅲ)

pHini、Fe2+投量、
Mn2+投量、腐殖

酸、HCO3
−和磷酸

根

Co(Ⅱ)

碘海醇[53]

（Iohexol）

pHini = 8.0，[Co(Ⅱ)]0 = 0.01 mmol·L−1，[Na2SO3]0 =
0.5 mmol·L−1，[碘海醇]0 = 10 μmol·L−1；反应20 min，

碘海醇的去除率达到100%.
SO4

•−和HO•

pHini、Co(Ⅱ)投
量、S(Ⅳ)投量、
HCO3

−和Cl−.

对乙酰氨基酚[66]

（PARA）

pHini = 9.0，[Co(Ⅱ)]0 = 0.1 mmol·L−1，[Na2SO3]0 =
1.0 mmol·L−1，[PARA]0 = 10 μmol·L−1；反应30 min，

PARA的去除率达到83%.
SO4

•−和SO5
•− pHini、Co(Ⅱ)投量

和S(Ⅳ)投量.

过渡金属材料活
化S(Ⅳ)技术

CoNSi 酸性橙[73]（AO7）
pHini = 7.0，[CoNSi]0 = 0.25 g·L−1，[Na2SO3]0 =

1.0 mmol·L−1，[AO7]0 = 20 μmol·L−1；反应20 min，
[Co2+] = 0.17 μmol·L−1，AO7的去除率达到79.4%.

SO5
•−、SO4

•−和
HO•

pHini、温度、
S(Ⅳ)投量、催化

剂投量、Cl−、
HCO3

−和腐殖酸.

CuCo2S4 四环素[80]（TTC）
pHini = 10.0，[CuCo2S4]0 = 0.01 g·L−1，[Na2SO3]0 =
0.25 mmol·L−1，[TTC]0 = 10 μmol·L−1；反应1 min，

TTC的去除率达到100%.
SO4

•−和HO• pHini.

CuNSi
三价砷[77]

（As（III））

pHini = 8.0，[CuNSi]0 = 0.1 g·L−1，[Na2SO3]0 =
0.1 mmol·L−1，[As（III）]0 = 5 μmol·L−1；反应60 min，
[Co2+] < 1.3 μmol·L−1，As（III）的去除率达到90%.

SO5
•−、SO4

•−和
HO•

pHini、温度、
S(Ⅳ)投量和
HCO3

−.

Co-SBA-15
对乙酰氨基酚[78]

（APAP）

pHini = 7.0，[Co-SBA-15]0 = 0.2 mmol·L−1，[Na2SO3]0 =
0.1 mmol·L−1，[APAP]0 = 10 μmol·L−1，T=45 ℃；反应

30 min，APAP的去除率达到93%以上.

SO5
•−、SO4

•−和
HO•

Co-SBA-15和
S(Ⅳ)的投量比、
pHini和温度.

Co-MOF
甲基橙[72]

（MO）

pHini = 8.9，[Co-MOF]0 = 0.4 g·L−1，[Na2SO3]0 =
5.0 mmol·L−1，[MO]0 = 20 mg·L−1；反应35 min，[Co2+]

= 20 μmol·L−1，MO的去除率达到74%.
SO4

•− -

Co-TiO2
甲硝唑[85]

（MNZ）

pH = 7.0，[Co-TiO2]0 = 0.5 g·L−1，[Na2SO3]0 =
5.0 mmol·L−1，[MNZ]0 = 50 μmol·L−1；反应18 min，

MNZ的去除率达到100%.
SO4

•−、HO•和O2
•−

磷酸盐、Co-
TiO2投量、pHini、
S(Ⅳ)投量、Cl−、
Br−和NO2

−.

Fe0-C
活性艳红X-3B[45]

（X-3B）

pHini = 7.0，[Fe-C]0 = 0.3 g·L−1，[Na2SO3]0 =
5.0 mmol·L−1，[X-3B]0 = 20 mg·L−1；反应30 min，

X-3B的去除率达到90%以上.
SO4

•−和HO• pHini、Fe-C投量
和S(Ⅳ)投量.

CoS
碘海醇[81]

（Iohexol）

pH = 8.0，[CoS]0 = 0.05 g·L−1， [Na2SO3]0 =
0.5 mmol·L−1，[碘海醇]0 = 10 μmol·L−1；反应30 min，

碘海醇的去除率达到90%以上.
SO4

•−和HO•

pH、CoS投量、
S(Ⅳ)投量、磷酸

盐、腐殖酸、
Cl−和HCO3

−.

FeS
普萘洛尔[75]

（PRO）

pHini = 6.0，[FeS]0 = 20 mg·L−1，[Na2SO3]0 =
1.0 mmol·L−1，[PRO]0 = 10 μmol·L−1；反应20 min，
[Fe2+] = 0.375 mg·L−1，PRO的去除率达到95%以上.

SO4
•−和HO•

pHini、FeS投量、
S(Ⅳ)投量、Cl−和

HCO3
−.

Fe0
活性艳红

X-3B[44]（X-3B）

pHini = 6.0，[Fe0]0 = 0.5 mmol·L−1，[Na2SO3]0 =
1.0 mmol·L−1，[X-3B]0 = 20 mg·L−1；反应90 min，

X-3B的去除率达到78%.

SO5
•−、SO4

•−和
HO•

pHini、Fe0投量、
S(Ⅳ)投量、I−和

HCO3
−.

Fe0-Cu0
磺胺甲基嘧啶[43]

（SMT）

pHini = 6.0，[Fe-Cu]0 = 80 mg·L−1，Cu含量为40%，
[Na2SO3]0 = 1.0 mmol·L−1，[SMT]0 = 5 mg·L−1；反应

10 min，SMT的去除率达到87%.
SO4

•−和HO•
Cu含量、Fe-Cu投

量、pHini和
S(Ⅳ)投量.

CuO
碘海醇[76]

（Iohexol）

pHini = 8.0，[CuO]0 = 0.5 g·L−1， [Na2SO3]0 =
0.5 mmol·L−1，[碘海醇]0 = 10 μmol·L−1；反应10 min，

碘海醇的去除率达到95%.
SO4

•−和HO•

pHini、CuO投量、
S(Ⅳ)投量、 Cl−、
腐殖酸和 HCO3

−.
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S(Ⅳ)-AOPs类型
Types of

S(Ⅳ)-AOPs

活化剂
Activator

目标污染物
Target

contaminants

最佳反应条件及污染物降解效能
Optimum reaction conditions

and contaminants
degradation efficacy

活性氧化剂
Active
oxidizing
specie

影响因素
Influencing
factors

氧化剂活化
S(Ⅳ)技术

Mn(Ⅶ)

布洛芬[38]（IBU）

pH = 5.0，[Mn(Ⅶ)]0 = 0.05 mmol·L−1，[IBU]0 =
0.5 μmol·L−1；[Na2SO3]0 = 0.5 mmol·L−1，反应10 s，
IBU的去除率达到100%；[CaSO3]0 = 0.5 mmol·L−1，

反应80 s，IBU的去除率达到100%.

Mn(Ⅴ)、Mn(Ⅵ)、
SO4

•−和HO•
pH、S(Ⅳ)种类和
S(Ⅳ)投加速率.

对氨基苯胂酸[39]

（ASA）

pH = 5.0，[Mn(Ⅶ)]0 = 0.05 mmol·L−1，[Na2SO3]0 = 0.25
mmol·L−1，[ASA]0 = 5 μmol·L−1；反应15 s，

ASA的去除率达到71%.

Mn(Ⅴ)、Mn(Ⅵ)、
SO4

•−和HO•

pH、S(Ⅳ)和
Mn(Ⅶ)的摩尔

比、EDTA、腐殖
酸、卤素离子和

共存阳离子.

苯酚、环丙沙星
和甲基蓝[40]

pHini = 5.0，[Mn(Ⅶ)]0 = 0.05 mmol·L−1，[Na2SO3]0 =
0.25 mmol·L−1，[污染物]0 = 5 μmol·L−1；反应0.15 s，污

染物的去除率达到100%.
Mn(Ⅲ) pHini和焦磷酸盐.

安赛蜜和
卡马西平[96]

pHini = 5.0，[Mn(Ⅶ)]0 = 0.05 mmol·L−1，[Na2SO3]0 =
0.25 mmol·L−1，[污染物]0 = 5 μmol·L−1；反应15 s，污染

物的去除率达到80%以上.
Mn(Ⅲ)

pHini、腐殖酸、
NO2

−、Cl−、Ca2+和
Mn2+.

苯并三唑和
咖啡因[100]

pHini = 3.0，[Mn(Ⅶ)]0 = 0.05 mmol·L−1，[Na2SO3]0 =
0.25 mmol·L−1，[污染物]0 = 5 μmol·L−1；反应10 s，污染

物的去除率达到100%.

Mn(Ⅲ)、Mn(Ⅴ)、
Mn(Ⅵ)、SO4

•−和
HO•

pHini、污染物种
类及S(Ⅳ)和

Mn(Ⅶ)的摩尔比.

Fe(Ⅵ)

磺胺甲恶唑、苯
并三唑、苯酚、环
丙沙星、甲基蓝、
罗丹明B和甲基

橙[101]

pH = 9.0，[Fe(Ⅵ)]0 = 0.05 mmol·L−1，[Na2SO3]0 =
0.25 mmol·L−1，[污染物]0 = 5 μmol·L−1；反应30 s，磺胺

甲恶唑的去除率达到68%，苯并三唑的去除率达到
85%，其他污染物去除率达到95%以上.

SO4
•−和HO• pH和污染物种类.

N,N-二乙基-3-甲
酰胺[37]（DEET）

pH = 8.0，[Fe(Ⅵ)]0 = 0.1 mmol·L−1，[Na2SO3]0 =
0.4 mmol·L−1，[DEET]0 = 4 μmol·L−1；反应10 s，

DEET的去除率达到100%.
SO4

•−

pH、S(Ⅳ)投量、
Fe(Ⅵ)投量、腐殖
酸、Cl−和CO3

2−.

阿特拉津[87]

（ATZ）

pH = 8.0，[Fe(Ⅵ)]0 = 0.05 mmol·L−1，[Na2SO3]0 =
0.2 mmol·L−1，[ATZ]0 = 5 μmol·L−1；反应10 s，ATZ的

去除率达到74.4%.
SO4

•−和HO•

pH、S(Ⅳ)和
Fe(Ⅵ)的摩尔比、

腐殖酸、Cl−和
CO3

2−.
磺胺甲恶唑、恩
诺沙星、卡马西

平、双氯酚酸钠、
阿特拉津和

布洛芬[95]

pH = 8.0，[Fe(Ⅵ)]0 = 0.05 mmol·L−1，[CaSO3]0 =
0.15 mmol·L−1，[前四种污染物]0 = 5 μmol·L−1，[后两

种污染物]0 = 2.5 μmol·L−1；反应2 min，阿特拉津和布
洛芬的去除率达到70%，其余污染物去除率达到

100%.

Fe(Ⅴ)和Fe(Ⅳ)
磷酸盐和污染物

种类.

碘化造影剂[94]

（IPM、DTZ）

pH = 8.0，[Fe(Ⅵ)]0 = 0.05 mmol·L−1，[Na2SO3]0 =
0.2 mmol·L−1，[污染物]0 = 0.5 μmol·L−1；反应10 s，污

染物的去除率达到87.7%.
SO4

•−和HO•

pH、S(Ⅳ)投量、
Fe(Ⅵ)投量、腐殖
酸、Cl−和CO3

2−.

ClO2

阿特拉津、双酚
A、磺胺甲恶唑和

卡马西平[93]

pH = 7.0，[ClO2]0 = 0.1 mmol·L−1，[Na2SO3]0 =
0.2 mmol·L−1，[污染物]0 = 1 μmol·L−1；反应3 min，

污染物的去除率达到84%以上.
ClO•、SO4

•−和HO•

pH、温度、
ClO2投量、

S(Ⅳ)投量、Cl−、
Br−、CO3

2−和腐殖
酸

卡马西平[97]

（CBZ）

pH = 9.0，[ClO2]0 = 0.03 mmol·L−1，[Na2SO3]0 =
0.03 mmol·L−1，[CBZ]0 = 2 μmol·L−1；反应10 s，CBZ的

去除率达到80%.

ClO•、SO4
•−和

Cl2O3

pH、S(Ⅳ)投量、
Cl−、CO3

2−和天然
有机物.

PDS 甲基橙[98]（MO）
pHini = 3.0，[PDS]0 = 20.0 mmol·L−1，[Na2SO3]0 =

20.0 mmol·L−1，[MO]0 = 10 mg·L−1；反应50 min，污染
物的去除率达到85%以上.

SO4
•−和HO•

pHini、S(Ⅳ)投
量、PDS投量和

温度.

Cr(Ⅵ)

三价砷[92]

（As（Ⅲ））

pHini = 3.5，[Cr(Ⅵ)]0 = 0.05 mmol·L−1，[Na2SO3]0 = 0.4
mmol·L−1，[As（III）]0 = 50 μmol·L−1；反应60 min，
Cr(Ⅵ)的去除率达到100%，As（III）的去除率达到

60%.

SO4
•−和HO•

pHini、Cr(Ⅵ)投
量、S(Ⅳ)投量和

共存阳离子.

酸性橙[91]（AO7）
pHini = 3.0，[Cr(Ⅵ)]0 = 0.1 mmol·L−1，[Na2SO3]0 =
0.5 mmol·L−1，[AO7]0 = 50 μmol·L−1；反应60 min，

Cr(Ⅵ)的去除率达到82%，AO7的去除率达到86.1%.
SO4

•−和HO•
pHini、Cr(Ⅵ)投

量、S(Ⅳ)投量和
Cl−.
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S(Ⅳ)-AOPs类型
Types of

S(Ⅳ)-AOPs

活化剂
Activator

目标污染物
Target

contaminants

最佳反应条件及污染物降解效能
Optimum reaction conditions

and contaminants
degradation efficacy

活性氧化剂
Active
oxidizing
specie

影响因素
Influencing
factors

氧化剂活化
S(Ⅳ)技术

Cr(Ⅵ)

对氯苯酚、对氯
苯甲酸、阿莫西
林、雌二醇和布

洛芬[90]

pHini = 4.0，[Cr(Ⅵ)]0 = 0.1 mmol·L−1，[Na2SO3]0 =
1.0 mmol·L−1，[污染物]0 = 5 μmol·L−1；反应5 min，

Cr(Ⅵ)和污染物的去除率达到100%.
Cr(Ⅴ)和SO4

•− pHini和污染物种
类.

BrO3
−

扑热息痛、苯酚、
双酚A、卡马西
平、诺氟沙星和

阿特拉津[88]

pHini = 4.0，[BrO3
−]0 = 0.1 mmol·L−1，[Na2SO3]0 =

1.0 mmol·L−1，[污染物]0 = 10 μmol·L−1；反应30 min，
污染物的去除率达到80%以上.

SO4
•−和HO• pHini和水基质.

外加能量活化
S(Ⅳ)技术

超声波
三价砷[109]

（As（Ⅲ））

pH = 7.0，650 W超声器，[Na2SO3]0 = 1.0 mmol·L−1，
[As(Ⅲ)]0 = 5 μmol·L−1；反应30 min，As(Ⅲ)的去除率

达到100%.
SO4

•−和HO•
pH、S(Ⅳ)投量、
超声器功率和腐

殖酸.

紫外光

碘帕醇[104]（IPM）
pH = 7.0，光强度 = 0.17 mW·cm−2，[Na2SO3]0 =
0.5 mmol·L−1，[IPM]0 = 2 μmol·L−1；反应30 min，

IPM的去除率达到80%.
SO5

•−和SO4
•− pH、Cl−、I−和天

然有机物.

磺胺甲恶唑[115]

（SMX）

pHini = 6.9，光照强度 = 0.24 mW·cm−2，[Na2SO3]0 =
0.1 mmol·L−1，[SMX]0 = 1 μmol·L−1；反应30 min，

SMX的去除率达到95%.

SO5
•−、SO4

•−和
HO•

pHini、S(Ⅳ)投
量、DO浓度、

CO3
2−和天然有机

物.

邻苯二甲酸二乙
酯[114]（DEP）

pH = 10.11，I0 = 4.88 × 10−7 Einstein·s−1，L = 4.04 cm，
[Na2SO3]0 = 8.0 mmol·L−1，[DEP]0 = 10 μmol·L−1；反应

30 min，DEP的去除率达到100%.

SO5
•−、SO4

•−和
HO• pH.

氧氟沙星[113]

（Floxin）

pHini = 12.0，光强度 = 0.087 mW·cm−2，感光剂ZnO，
[Na2SO3]/[ZnO] = 1:3，[氧氟沙星]0 = 1 mg·L−1；反应

5 min，氧氟沙星的去除率达到100%.
SO4

•−和HO•

pHini、S(Ⅳ)和
ZnO的摩尔比、
Cl−、NO3

−、
SO4

2−和CO3
2−.

甲硝唑[112]（MTX）
pHini = 12.0，光强度 = 0.087 mW·cm−2，感光剂ZnO，
[Na2SO3]/[ZnO] = 1:3，[MTX]0 = 1 mg·L−1；反应

5 min，MTX的去除率达到90%以上.
SO4

•−和HO•

pHini、S(Ⅳ)和
ZnO的摩尔比、
Cl−、NO3

−、
SO4

2−和CO3
2−.

环丙沙星[111]

（CFX）

pHini = 12.0，光强度 = 0.087 mW·cm−2，感光剂ZnO，
[Na2SO3]/[ZnO] = 1:3，[MTX]0 = 1 mg·L−1；反应

60 min，MTX的去除率达到98%.
HO•

pHini、S(Ⅳ)和
ZnO的摩尔比、
Cl−、NO3

−、
SO4

2−和CO3
2−.

多氯联苯[106]

（PCBs）

pHini = 7.0，感光剂TiO2，[Na2SO3]/[TiO2] = 1:1，
[PCBs]0 = 1 mg·L−1；反应60 min，PCBs的去除率达到

98.5%.
HO•和O2

•−

pHini、S(Ⅳ)和
TiO2的摩尔比、
NO3

−和NO2
−.

电
三价砷[118]

（As（Ⅲ））

pH = 7.0，石墨电极，电压 = 2 V，[Na2SO3]0 =
1.0 mmol·L−1，[As(Ⅲ)]0 = 5 μmol·L−1；反应40 min，

As(Ⅲ)的去除率达到100%.

SO5
•−、SO4

•−、
HO•和HO2

•

离子强度、pH、
S(Ⅳ)投量、电

压、Cl−、NO3
−、

HCO3
−和天然有
机物.

可见光

三价砷[110]

（As（Ⅲ））和亚甲
基蓝（MB+）

pH = 7.3, [Na2SO3]0 = 0.05 mmol·L−1，[MB+]0 =
0.27 μmol·L−1，MB+为感光剂，[As(Ⅲ)]0 = 5 μmol·L−1；
反应30 min，As(Ⅲ)的去除率达到100%，MB+的去除

率达到80%.

SO5
•−、SO4

•−和
HO•

pH、MB+投量和
天然有机物.

硝酚胂酸[116]

（roxarsone）

pH = 10.0, [Na2SO3]0 = 2.0 mmol·L−1，[赤铁矿]0 =
0.03 g·L−1，赤铁矿为感光剂，[硝酚胂酸]0 =

19 μmol·L−1；反应50 min，硝酚胂酸的去除率达到
100%.

Fe(Ⅳ)和Fe(Ⅴ) -

三价砷[117]

（As（Ⅲ））

pHini = 5.0，[ZnFe2O4@PANI]0 = 10 mg·L−1，
[Na2SO3]0 = 4.0 mmol·L−1，[As(Ⅲ)]0 = 50 mg·L−1；反应

30 min，As(Ⅲ)的去除率达到100%.

SO4
•−、HO•和
Fe(Ⅳ)

pHini、S(Ⅳ)投量
和PANI浓度.

多种方式联合活
化S(Ⅳ)技术

紫外光+
过渡金属

2,4,6-三氯苯酚[17]

（2,4,6-TCP）

pHini = 4.0，[Fe(Ⅲ)]0 = 0.1 mmol·L−1，[Na2SO3]0 =
1.0 mmol·L−1，[2,4,6-TCP]0 = 10 mg·L−1；反应180 min，

2,4,6-TCP的去除率达到95%.
SO4

•−和HO• Fe(Ⅲ)络合剂.

双酚A[119]（BPA）
pHini = 6.0，[Fe(Ⅱ)]0 = 0.1 mmol·L−1，[Na2SO3]0 =

1.0 mmol·L−1，[BPA]0 = 1 mg·L−1；反应60 min，BPA的
去除率达到90%.

SO5
•−、SO4

•−和
HO•

S(Ⅳ)投量和光照
强度.

布洛芬[31]（IBU）
pH = 7.0，[Mn(Ⅱ)]0 = 0.036 mmol·L−1，[Na2SO3]0 =

0.25 mmol·L−1，[IBU]0 = 2 μmol·L−1；反应400 s，IBU的
去除率达到100%.

SO4
•−和HO• -
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续表 2
 

S(Ⅳ)-AOPs类型
Types of

S(Ⅳ)-AOPs

活化剂
Activator

目标污染物
Target

contaminants

最佳反应条件及污染物降解效能
Optimum reaction conditions

and contaminants
degradation efficacy

活性氧化剂
Active
oxidizing
specie

影响因素
Influencing
factors

多种方式联合活
化S(Ⅳ)技术

可见光+电
氨氮[83]

（NH3-N）

pH = 12.0, [Na2SO3]0 = 0.1 mmol·L−1，[MoS2]0 =
3.0 mg，MoS2为感光剂，其面积1.0 cm2，[NH3-N]0 =
10 mg·L−1；反应6 h，NH3-N的去除率达到80%.

SO5
•−和SO4

•− pH和MoS2投量.

电+过渡
金属

双酚A[108]（BPA）
Hini = 6.0，100 mA电流，[Mn2+]0 = 0.2 mmol·L−1，

[Na2SO3]0 = 2.0 mmol·L−1，[BPA]0 = 10 μmol·L−1；反应
40 min，BPA的去除率达到94.2%.

SO4
•− pHini、S(Ⅳ)投量

和电流大小.

　　- 文献未提及（The data has not been reported）
 
 

综上所述，低价态过渡金属活化 S(Ⅳ) 技术反应条件温和，操作简单，可快速高效降解水中多种污

染物. 然而，低价态过渡金属活化 S(Ⅳ) 技术存在如下不足：最佳 pH 适用范围较窄；在连续流反应器

中，低价态过渡金属的回收较为困难，重复利用性差；过渡金属离子排入水体可能会造成二次污染；过

渡金属络合物或沉淀物仍需进一步处理等.
 2.2    过渡金属材料活化 S(Ⅳ) 技术

为了克服低价态过渡金属活化 S(Ⅳ) 技术存在的诸多不足，现有研究开发出了多种过渡金属材料

替代低价态过渡金属活化 S(Ⅳ) 以氧化水中污染物. 这些过渡金属材料包括零价铁及改性零价铁[43 − 45]、

过渡金属氧化物 [69, 76, 84]、负载过渡金属的硅基或硅铝酸盐材料 [73, 77 − 78]、含过渡金属的金属-有机框架

（MOF）材料[72, 79] 和过渡金属硫化物[75, 80 − 81] 等.
过渡金属材料活化 S(Ⅳ) 过程的反应机制本质上与低价态过渡金属活化 S(Ⅳ) 过程的反应机制相

同，即溶液中或材料上的低价态过渡金属首先与 S(Ⅳ) 发生单电子转移反应生成 SO3
•−，属于非均相反

应. 例如，硫化亚铁、零价铁及改性零价铁等过渡金属材料可通过多种方式（溶解或腐蚀）向溶液释放

Fe(Ⅱ)，Fe(Ⅱ) 与 S(Ⅳ) 反应首先生成 SO3
•−的机制如图 3 所示[43 − 45, 75]；氧化铜和硫化钴等过渡金属材料

主要通过材料表面的活性位点（即低价态过渡金属位点）与 S(Ⅳ) 结合并活化 S(Ⅳ) 首先生成 SO3
•−，且

O2 使得材料上的低价态过渡金属实现循环 [72, 73, 76 − 81]. 与低价态过渡金属活化 S(Ⅳ) 技术类似，SO5
•−、

SO4
•−和 HO•亦被认为是过渡金属材料活化 S(Ⅳ) 技术氧化水中污染物的活性氧化剂 [43 − 45, 72 − 73, 75 − 81].
表 2 总结了过渡金属材料活化 S(Ⅳ) 技术氧化水中污染物的效能. 过渡金属材料活化 S(Ⅳ) 技术

氧化水中污染物的最佳 pH 适用范围与材料中的过渡金属类型有关. 当过渡金属材料为硫化亚铁、零

价铁及改性零价铁等含铁材料时，过渡金属活化 S(Ⅳ) 技术氧化水中污染物的最佳 pH 适用范围通常

为 6.0–7.0. 例如，反应时间为 20 min 时，在 pHini 6.0 和 7.0 的条件下，FeS/S(Ⅳ) 体系对普萘洛尔的去除

率分别为 95% 以上和 90% 左右；但在 pHini 8.0 和 9.0 条件下，FeS/S(Ⅳ) 体系对普萘洛尔几乎无降解作

用[75]. 而当过渡金属材料为氧化铜和硫化钴等含铜或钴材料时，过渡金属材料活化 S(Ⅳ) 技术氧化水中

污染物的最佳 pH 适用范围通常为 pH 7.0–8.0. 例如，反应时间为 30 min 时，在 pHini 7.0 和 8.0 条件下，

CoS/S(Ⅳ) 体系对碘海醇的去除率为 78% 左右和 90% 以上；但在 pHini 6.0 条件下，CoS/S(Ⅳ) 体系对碘

海醇的去除率低于 40%[81].
过渡金属材料活化 S(Ⅳ) 技术操作简单，反应条件温和，最佳 pH 适用范围通常为 6.0–8.0. 相较于

低价态过渡金属，大部分过渡金属材料（除硫化亚铁、零价铁及改性零价铁外）具有回收简单、重复利

用性高和反应后金属泥量少的优点. 然而，过渡金属材料活化 S(Ⅳ) 技术的使用往往需要投加大量过

渡金属材料（不低于 10 mg·L–1，多数时候在 100 mg·L–1 以上）；材料的制作或购买会增加水污染控制的

成本；部分材料可能会出现金属浸出的问题，容易造成二次污染.
 2.3    氧化剂活化 S(Ⅳ) 技术

高锰酸盐（Mn(Ⅶ)）、高铁酸盐（Fe(Ⅵ)）、二氧化氯（ClO2）、PDS 和四价铈（Ce(Ⅳ)）等氧化剂可活化

S(Ⅳ) 氧化水中污染物 [38, 93, 97 − 99, 102]. 此外，有研究 [88, 90, 92] 表明，S(Ⅳ) 在还原六价铬（Cr(Ⅵ)）和溴酸盐

（BrO3
−）等无机污染物的过程中也可产生活性氧化剂，从而同步去除共存的有机污染物. 这些氧化剂与

S(Ⅳ) 反应的机制如图 4 所示. 
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图 4    氧化剂与 S(Ⅳ) 反应生成 SO3
•−的机制

（O-E. T.：单电子转移，O. A. T.：氧原子转移）

Fig.4    The mechanism of SO3
•− generation from the reaction of oxidants with S(Ⅳ)

（O-E. T.: one-electron transfer, O. A. T.: oxygen-atom transfer） 

 

这些氧化剂首先与 S(Ⅳ) 发生单电子转移反应生成中间价态产物和 SO3
•−，属于均相反应. 生成的

中间价态产物通常具有一定的氧化性，可继续与 S(Ⅳ) 发生单电子转移反应生成还原产物 A 和 SO3
•−，

也可与 S(Ⅳ) 发生氧原子转移反应生成还原产物 B 和 SO4
2−. 生成的还原产物 A 和 B 如果不是稳定的

还原产物，还会继续与 S(Ⅳ) 发生一系列单电子（或氧原子）转移反应生成 SO3
•−（或 SO4

2−），直到转化为

稳定产物. Mn(Ⅶ)、Fe(Ⅵ)、Cr(Ⅵ)、Ce(Ⅳ)、ClO2、PDS 和 BrO3
−与 S(Ⅳ) 的反应均遵循上述反应机制. 此

外，ClO2 也会与 S(Ⅳ) 首先发生氧原子转移反应生成 ClO•和 SO4
2−（图 4 未标出），生成的 ClO•可与

S(Ⅳ) 发生单电子转移反应生成 ClO−和 SO3
•−，所生成的 ClO−会与 S(Ⅳ) 发生氧原子转移反应生成

Cl−和 SO4
2−[120].

已被研究的氧化剂可分为非金属氧化剂（如，ClO2、PDS 和 BrO3
−）和高价态金属氧化剂（如，

Mn(Ⅶ)、Fe(Ⅵ)、Ce(Ⅳ) 和 Cr(Ⅵ)）. 当非金属氧化剂活化 S(Ⅳ) 时，SO5
•−、SO4

•−和 HO•通常被认为是氧

化剂活化 S(Ⅳ) 技术氧化水中污染物的主要活性氧化剂[88, 93, 97- 98]. 其中，ClO2 会与 S(Ⅳ) 发生氧原子转

移反应生成 ClO•和 SO4
2−，因此 ClO•也被认为是 ClO2/S(Ⅳ) 体系氧化水中污染物的活性氧化剂[93, 97].

然而，当高价态金属氧化剂活化 S(Ⅳ) 时，活性氧化剂的种类较为复杂，这主要是因为高价态金属

氧化剂与 S(Ⅳ) 发生反应不仅会产生自由基物种，而且还会产生中间价态活性金属. 例如，Mn(Ⅶ) 与

S(Ⅳ) 发 生 反 应 生 成 SO3
•−的 同 时 ， 自 身 会 被 S(Ⅳ) 依 次 还 原 为 Mn(Ⅵ)、Mn(Ⅴ)、Mn(Ⅳ)、Mn(Ⅲ) 和

Mn(Ⅱ)[38 − 40, 96, 100]. 其中，Mn(Ⅳ) 和 Mn(Ⅲ) 的氧化能力较弱，Mn(Ⅶ)/S(Ⅳ) 体系氧化水中污染物过程中

它们的贡献基本可被忽略. 因此，Mn(Ⅶ)/S(Ⅳ) 体系氧化水中污染物过程中的活性氧化剂包括强氧化

性的自由基（SO4
•−和 HO•）和活性锰（Mn(Ⅵ) 和 Mn(Ⅴ)）. Mn(Ⅶ)/S(Ⅳ) 体系氧化水中污染物的过程中活

性氧化剂的贡献与污染物结构、S(Ⅳ) 与 Mn(Ⅶ) 初始浓度摩尔比及 pH 有关 [100]. 类似地，Fe(Ⅵ) 活化

S(Ⅳ) 过程中的活性氧化剂有 SO4
•−、HO•、Fe(Ⅴ) 和 Fe(Ⅳ)[37, 87, 94 − 95, 101]，Cr(Ⅵ) 活化 S(Ⅳ) 过程中的主要

活性氧化剂是 SO4
•−和 Cr(Ⅴ)[90, 92]. Ce(Ⅳ) 具有一定的特殊性，由于 Ce(Ⅳ) 被 S(Ⅳ) 还原为 Ce(Ⅲ) 只需

一步单电子转移反应，因此 Ce(Ⅳ) 活化 S(Ⅳ) 过程中的主要活性氧化剂是 SO4
•−和 HO•，不涉及中间价

态活性金属.
氧化剂活化 S(Ⅳ) 技术可高效降解水中污染物（见表 2）. 其中，Mn(Ⅶ)/S(Ⅳ) 体系可在较宽的 pH 范

围内超快速降解水中多种污染物. 例如，在 pHini 5.0 的条件下，Mn(Ⅶ)/S(Ⅳ) 体系可在 0.15 s 内对苯酚、

环丙沙星和甲基蓝的去除率达 100%[40]. Fe(Ⅵ)/S(Ⅳ) 体系通常在碱性条件下可高效降解水中多种污染

物. 例如，在 pH 9.0 的条件下，反应时间为 30 s 时，Fe(Ⅵ)/S(Ⅳ) 体系对苯酚、环丙沙星、甲基蓝、罗丹

明 B 和甲基橙的去除率为 95% 以上 [101]. ClO2/S(Ⅳ) 体系可在较宽的 pH 范围内高效降解水中污染物.
例如，在 pH 6.0—11.0 条件下，反应时间为 10 s 时，ClO2/S(Ⅳ) 体系对卡马西平的去除率达 55% 以上[97]；

在 pH 5.0–9.0 条 件 下 ， 反 应 时 间 为 3 min 时 ，ClO2/S(Ⅳ) 体 系 对 阿 特 拉 津 的 去 除 率 为 80% 以 上 [93].
PDS/S(Ⅳ) 体系在 pH 3.0 条件下高效降解水中污染物 . 例如，在 pHini 3.0 条件下，反应时间为 50 min
时，PDS/S(Ⅳ) 体系对甲基橙的去除率达 85% 以上 [98].  S(Ⅳ) 在 pH≤5.0 条件下可高效还原 Cr(Ⅵ) 或

BrO3
–，且可高效降解共存的有机污染物. 例如，在 pHini 4.0 条件下，S(Ⅳ) 不仅可在 5 min 内高效还原

Cr(Ⅵ) 且可有效降解共存的对氯苯酚、对氯苯甲酸、阿莫西林、雌二醇和布洛芬 [90]；在 pHini 4.0 条件

下，S(Ⅳ) 可在 30 min 内有效还原 BrO3
–，且此过程中共存的扑热息痛、双酚 A、卡马西平、诺氟沙星和
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阿特拉津的去除率达 80% 以上[88].
氧化剂活化 S(Ⅳ) 技术具有操作简单和快速、高效降解水中污染物的优势，但该技术对混合条件

要求较高，例如，Mn(Ⅶ)/S(Ⅳ) 体系通常需要快速混合方可高效去除水中污染物 . 此外，部分技术对

pH 条件要求较高，例如，Cr(Ⅵ)（或 BrO3
–）/S(Ⅳ) 体系通常需要在 pH≤5.0 的条件下方可对共存有机污

染物达到高效的同步去除作用.
 2.4    外加能量活化 S(Ⅳ) 技术

外加能量（如超声波、电、可见光和紫外光等）也可活化 S(Ⅳ) 产生活性氧化剂以降解水中污染物.
S(Ⅳ) 在外加能量的作用下可发生单电子转移反应生成 SO3

•−[83, 103 − 117]，反应机制如图 5 所示. 其中，路

径 1 是指能量直接将 S(Ⅳ) 分解为 SO3
•−和电子（e−），e−会与水反应生成水合电子（eaq−），eaq−可与 O2 发

生反应生成超氧自由基（HO2
•/O2

•−）；而路径 2 主要是指能量借助一些半导体材料或感光物质间接活化

S(Ⅳ). 例如，能量作用于半导体材料产生电子空穴（h+）和 e−，h+活化 S(Ⅳ) 生成 SO3
•−，e−则依次转化为

eaq−和 HO2
•/O2

•−. 此外，能量也可作用于感光物质生成相应的激发态物质，这些激发态物质也能与

S(Ⅳ) 发生单电子转移反应生成 SO3
•−（图 5 未标出）.

 
 

图 5    能量活化 S（Ⅳ）的反应机制

Fig.5    The reaction mechanism of the S（Ⅳ） activation by energy 

 

超声波[109] 和电[118] 是通过路径 1 直接活化 S(Ⅳ) 生成 SO3
•−，可见光[110, 116 − 117] 是通过路径 2 间接活

化 S(Ⅳ) 生成 SO3
•−，紫外光既能通过路径 1 直接活化 S(Ⅳ) 生成 SO3

•−[104, 114 − 115]，也能通过路径 2 间接活

化 S(Ⅳ) 生成 SO3
•−[106, 111 − 113]. 因此，SO4

•−、HO•
-、O2

•−和 HO2
•通常被认为是外加能量活化 S(Ⅳ) 技术氧化

水中污染物的活性氧化剂. 但是，当使用含铁的半导体材料作为感光剂时，中间价态活性铁也可能是可

见光活化 S(Ⅳ) 氧化水中污染物的活性氧化剂. 例如，在 pH 10.0 条件下，活性铁（Fe(Ⅳ) 或 Fe(Ⅴ)）和自

由基均是可见光/Fe2O3/S(Ⅳ) 体系 [116] 和可见光/ZnFe2O4@PAIN/S(Ⅳ) 体系 [117] 氧化水中污染物的活性

氧化剂，但在酸性和中性条件下，SO4
•−和 HO•等自由基才是这两个体系氧化水中污染物的活性氧化剂.

关于超声波或电活化 S(Ⅳ) 技术，目前仅有其氧化 As(Ⅲ) 的研究报道. 如表 2 所示，在 pH 7.0 条件

下，反应时间为 30–40 min 时，超声波/S(Ⅳ) 和电/S(Ⅳ) 体系均对 As（Ⅲ）的去除率达 100%[109, 118]. 可见

光活化 S(Ⅳ) 技术的最佳 pH 适用范围与感光剂或半导体材料的性质有关. 例如，当 ZnFe2O4@PAIN 作

为感光材料时，反应时间为 30 min 时，可见光/S(Ⅳ) 体系在 pH 5.0 的条件下可完全氧化 As(Ⅲ)[117]；当

Fe2O3 作为感光材料时，反应时间为 50 min 时，可见光/S(Ⅳ) 体系在 pH 10.0 条件下对硝酚砷酸的去除

率达 100%[116]；当亚甲基蓝作为感光剂时，反应时间为 30 min 时，可见光/S(Ⅳ) 体系在 pH 7.3 条件下可

同步去除 As(Ⅲ) 和亚甲基蓝，去除率分别为 100% 和 80% [110]. 紫外光/S(Ⅳ) 体系的最佳 pH 适用范围

与活化路径有关. 当紫外光通过路径 1 活化 S(Ⅳ) 时，紫外光/S(Ⅳ) 体系通常在中性和碱性条件下（pH
7.0—10.0）高效降解水中污染物[104, 114 − 115]；而当紫外光通过路径 2 活化 S(Ⅳ) 时，紫外光/S(Ⅳ) 体系的最

佳 pH 适用范围与感光剂的性质有关. 例如，当 ZnO 作为感光剂时，紫外光/S(Ⅳ) 体系氧化水中污染物

的最佳 pH 为 12.0[113]；而当 TiO2 作为感光剂时，紫外光/S(Ⅳ) 体系氧化水中污染物的最佳 pH 为 7.0[106].
外加能量活化 S(Ⅳ) 技术通常具有高效、简便、二次污染小和 pH 适用范围广的优势. 但外加超声

波、电和紫外光等能量需要额外的设备和能耗，使用可见光也需要配套的设备和材料，均会增加水处

理成本.
 2.5    多种方式联合活化 S(Ⅳ) 技术

基于上述四类 S(Ⅳ)-AOPs 的优缺点，研究者们开发出多种方式联合活化 S(Ⅳ) 技术. 多种方式联
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合活化 S(Ⅳ) 技术可有效弥补单一方式活化 S(Ⅳ) 技术的不足，且对水中污染物的去除效能更高. 例
如，Fe(Ⅲ)/S(Ⅳ) 体系和 Fe(Ⅱ)/S(Ⅳ) 体系具有环境友好的优点，但 Fe(Ⅲ)-S(Ⅳ) 中间体内部的电子转移

步骤过于缓慢，是体系反应的限速步骤，而紫外光（甚至是可见光）可以加速中间体内部的电子转移. 因
此，Guo 等 [17] 和 Yu 等 [119] 分别将紫外光引入 Fe(Ⅲ)/S(Ⅳ) 体系和 Fe(Ⅱ)/S(Ⅳ) 体系，构成的紫外光 /
Fe(Ⅲ)/S(Ⅳ) 体系和紫外光/Fe(Ⅱ)/S(Ⅳ) 体系氧化水中污染物的效能要高于单独的紫外光/S(Ⅳ) 体系、

Fe(Ⅲ)/S(Ⅳ) 体系和 Fe(Ⅱ)/S(Ⅳ) 体系. Xiang 等[83] 将可见光引入电/S(Ⅳ) 体系，使用 MoS2 作为光阳极，

利用光电化学产生 e−和 h+，e−在外加电位的作用下进行移动从而形成电流. 仅在阳极施加 0.6 V 的电

位，可见光/电/S(Ⅳ) 体系对水中污染物的去除率可达 80%，远高于单独的电/S(Ⅳ) 体系对水中污染物

的氧化效能（不足 30%） . Jia 等 [108] 将电引入 Mn(Ⅱ)/S(Ⅳ) 体系，在 pH 6.0 条件下，构成的电 /Mn(Ⅱ)/
S(Ⅳ) 体系对水中污染物的去除率达 94% 以上，而电/S(Ⅳ) 体系和 Mn(Ⅱ)/S(Ⅳ) 体系对水中污染物的

去除率均低于 50%.
多种方式联合活化 S(Ⅳ) 技术也存在一些问题，例如，多种活化方式的联合使用会增加工艺的复

杂性，需要额外的材料和设备，增加工艺的运行成本.

 3    影 响 S(Ⅳ)-AOPs 氧 化 水 中 污 染 物 效 能 的 因 素 （Factors  influencing  the  efficacy  of  contaminants

degradation in water by S(Ⅳ)-AOPs）

 3.1    pH
pH 是影响 S(Ⅳ)-AOPs 氧化有机污染物效能的关键因素之一. 首先，pH 会影响活化剂与 S(Ⅳ) 的

存在形态，从而影响活化剂与 S(Ⅳ) 的反应特性，进而影响 S(Ⅳ)-AOPs 氧化水中污染物的效能. 例如，

由于 SO3
2−与超声波、电和紫外光的反应性要高于 HSO3

−，因此当 pH 由 5.0 升至 9.0 时，超声波、电和

紫外光活化 S(Ⅳ) 技术氧化水中污染物的表观速率常数也随之升高[109, 114, 118].
其次，对于含有多种活性氧化剂的体系（如，Mn(Ⅶ)/S(Ⅳ) 体系、可见光/Fe2O3/S(Ⅳ) 体系和可见光/

ZnFe2O4@PAIN/S(Ⅳ) 体系等），pH 还会影响活性氧化剂的产生及其对水中污染物降解的贡献. 例如，

随着 pHini 的升高，Mn(Ⅶ)/S(Ⅳ) 体系氧化水中污染物过程中 SO4
•−和 HO•的贡献逐渐升高，而活性锰的

贡献逐渐降低[100]，这主要是由于活性锰的活性随着 pH 值的升高而逐渐降低.
最后，对于一些非均相材料/S(Ⅳ) 体系（如过渡金属材料/S(Ⅳ) 体系、可见光/材料/S(Ⅳ) 体系和紫

外光/材料/S(Ⅳ) 体系等），pH 还会影响材料基底的性质，从而影响材料与 S(Ⅳ) 的反应特性，进而影响

体系氧化水中污染物的效能. 例如，由于酸性条件不利于硅基材料的表面羟基化，而表面羟基化是促使

材料表面的 Co(Ⅱ) 或 Cu(Ⅱ) 与 S(Ⅳ) 结合的重要条件，因此掺杂钴或铜的硅基材料 /S(Ⅳ) 体系在

pH<7.0 条件下氧化水中污染物的效能低于该体系在 pH>7.0 条件下氧化水中污染物的效能[73, 77].
 3.2    S(Ⅳ) 与活化剂初始摩尔比

当固定活化剂投量时，随着 S(Ⅳ) 投量的增加，S(Ⅳ)-AOPs 氧化水中污染物的效能先升高再降低，

说明 S(Ⅳ) 投量过高或过低均不利于 S(Ⅳ)-AOPs 对污染物的降解. 这是因为当 S(Ⅳ) 投量过低时，活化

剂活化 S(Ⅳ) 产生 SO4
•−和 HO•等活性氧化剂的量过低；当 S(Ⅳ) 投量过高时，过量的 S(Ⅳ) 会快速淬灭

体系中产生的活性氧化剂，与水中污染物竞争活性氧化剂，从而使得 S(Ⅳ)-AOPs 对污染物的去除效能

较 低 . 例 如 ， 在 pHini 5.0 条 件 下 ， 固 定 Mn(Ⅶ) 初 始 浓 度 为 50 μmol·L–1， 当 S(Ⅳ) 初 始 浓 度 由 0 增 至

0.25  mmol·L– 1 时 ， Mn(Ⅶ)/S(Ⅳ) 体 系 对 苯 酚 的 去 除 率 不 断 增 加 ， 而 当 S(Ⅳ) 初 始 浓 度 由

0.25 mmol·L–1 增至 2.0 mmol·L–1 时，该体系对苯酚的去除率不断降低[42].
 3.3    S(Ⅳ) 的种类

S(Ⅳ) 的种类对 S(Ⅳ)-AOPs 氧化水中污染物的效能具有显著影响. 研究表明，当一次性投加大量

Na2SO3 时，S(Ⅳ)-AOPs 氧化水中污染物的效能显著低于将等量 Na2SO3 进行分次投加的 S(Ⅳ)-AOPs，
因此提出使用缓释型 S(Ⅳ)（CaSO3）替代 Na2SO3 以提高 S(Ⅳ)-AOPs 去除污染物的效能. S(Ⅳ) 不仅是

S(Ⅳ)-AOPs 中 活 性 氧 化 剂 的 前 驱 体 ， 也 可 与 污 染 物 竞 争 活 性 氧 化 剂 .  CaSO3 的 缓 释 作 用 可 削 弱

S(Ⅳ) 对活性氧化剂的淬灭作用进而提高 S(Ⅳ) 和活性氧化剂的利用率 . 例如，Rao 等 [38] 发现，在 pH
8.0 条件下，Mn(Ⅶ)/CaSO3 体系对磺胺甲恶唑、硝基苯、咖啡因、苯甲酸和对氯苯甲酸的去除量比
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Mn(Ⅶ)/Na2SO3 体系高 2–7 倍 . 类似地，Shao 等 [95] 发现，在 pH 8.0 条件下，反应时间为 2 s 时，Fe(Ⅵ)/
CaSO3 体系和 Fe(Ⅵ)/Na2SO3 体系对磺胺甲恶唑的去除率分别为 100% 和不足 60%.
 3.4    DO 浓度

DO 对 S(Ⅳ)-AOPs 氧化污染物效能具有重要影响. DO 会影响 SO4
•−和 HO•等自由基的产生，但不

会影响中间价态活性金属和 ClO•等的产生. 因此，DO 对 S(Ⅳ)-AOPs 氧化污染物效能的影响与活性氧

化 剂 的 贡 献 有 关 . 例 如 ， 在 pHini 5.0 条 件 下 ， 当 Mn(Ⅶ) 和 S(Ⅳ) 的 初 始 浓 度 分 别 为 50 μmol·L– 1 和

250 μmol·L–1 时，SO4
•−和 HO•是 Mn(Ⅶ)/S(Ⅳ) 体系降解苯酚的活性氧化剂，当 DO 浓度由 0 mg·L–1 增至

4.0  mg·L– 1 时 ，Mn(Ⅶ)/S(Ⅳ) 体 系 对 苯 酚 的 去 除 量 由 不 足 1.0  μmol·L– 1 提 高 至 20  μmol·L–1[42]； 而 当

Mn(Ⅶ) 和 S(Ⅳ) 的初始浓度分别为 50 μmol·L–1 和 25 μmol·L–1 时，中间价态活性锰是 Mn(Ⅶ)/S(Ⅳ) 体

系氧化苯酚的活性氧化剂，当 DO 浓度由 0 mg·L–1 增加至 16.0 mg·L–1 时，Mn(Ⅶ)/S(Ⅳ) 体系对苯酚的

去除量几乎不变[42].
 3.5    背景基质

背景基质（共存阴离子、腐殖酸（HA）和天然有机物（NOM）等）对 S(Ⅳ)-AOPs 氧化水中污染物效

能具有抑制作用. 这主要是因为共存阴离子、HA 和 NOM 等会与水中污染物竞争活性氧化剂，降低体

系氧化水中污染物的效能. 例如，在 pH 7.0 条件下，当氯离子（Cl–）浓度为 5 mmol·L–1 时，ClO2/S(Ⅳ) 体

系对阿特拉津的去除率由 84% 下降至 55.3%；当 HA 浓度为 5 mg·L–1 时，该体系对阿特拉津的去除率

由 84% 下降至 73.19%[93]. 常见背景基质与活性氧化剂（如 SO4
•−和 HO•）的反应速率常数如表 3 所示.

 
 

表 3    常见背景基质与 SO4
•−和 HO•的反应速率常数

Table 3    Equation and corresponding rate constant of water matrix reacting with SO4
•− and HO•

 

序号
Sequence number

反应方程
Equations

速率常数k/（L·mol−1·s−1）
Rate constants

参考文献
Reference

1 HO· +Cl−→ Cl· +OH− 1.10 × 109 [121]

2 HO· +CO2−
3 → CO·−3 +OH− 3.90 × 108 [122]

3 HO· +HCO−3 → CO·−3 +H2O 8.60 × 106 [123]

4 HO· +HA→ Products 2.50 × 104 [124]

5 SO·−4 +Cl−→ Cl· +SO2−
4 2.50 × 108 [125]

6 SO·−4 +CO2−
3 → CO·−3 +SO

2−
4 4.10 × 106 [125]

7 SO·−4 +HCO−3 → CO·−3 +SO
2−
4 9.20 × 106 [126]

8 SO·−4 +HA→ Products 5.10 × 103 [127]
 
 

此外，共存阴离子、HA 和 NOM 等还可影响活化剂与 S(Ⅳ) 的反应，进而抑制 S(Ⅳ)-AOPs 对水中

污染物的降解. 共存阴离子、HA 和 NOM 等可能会与低价态过渡金属发生络合、沉淀或螯合反应，阻

碍低价态过渡金属与 S(Ⅳ) 的结合，从而抑制低价态过渡金属与 S(Ⅳ) 的反应性；HA 和 NOM 等可能

会吸收外加能量，降低外加能量的利用率，进而降低外加能量活化 S(Ⅳ) 技术对污染物的降解.

 4    展望（Future advances）

S(Ⅳ)-AOPs 可高效去除水中多种污染物（如药物及个人护理品、抗生素和有机染料等），在水污染

控制领域具有十分广阔的应用前景. 但当前大部分研究仍停留在实验室阶段，其实际应用前景尚需通

过中试及生产试验进行验证. 由于背景基质会对 S(Ⅳ)-AOPs 去除污染物的效能具有一定的抑制作用，

因此仍需进一步研究以推动 S(Ⅳ)-AOPs 在实际水污染控制中的应用. 目前关于 S(Ⅳ)-AOPs 的研究主

要有以下几个问题：

（1）以往的研究通常使用单一的手段鉴定 S(Ⅳ)-AOPs 中活性氧化剂的产生和作用. 研究者们往往

仅采用淬灭实验、ESR 实验或氧化探针化合物实验中的一种方法确定体系中活性氧化剂的种类. 例

如，淬灭实验是最常用的鉴定活性氧化剂（如 SO4
•−和 HO•）的方法之一，研究者们常对比淬灭剂加入前

后 S(Ⅳ)-AOPs 对污染物的去除情况，从而判定体系中是否存在某种活性氧化剂. 但是，淬灭剂的加入
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可能会改变体系的反应路径. 因此，不能仅靠淬灭实验来确定活性氧化剂的种类. 此外，由于探针化合

物往往可以被多种活性氧化剂氧化，因此不能仅靠体系氧化探针化合物实验确定活性氧化剂的种类.
例如，研究者们常用对二甲氧基苯（DMOB）作为 ClO•的探针化合物，但 DMOB 还会与 HO•、SO4

•−和

Cl•反应. 因此，有必要采用多种鉴定手段鉴定体系中的活性氧化剂.
（2）亟需开发更为绿色安全的 S(Ⅳ) 活化方法. 尽管目前研究者们已开发出多种活化 S(Ⅳ) 的方

法，但这些方法仍有一定的局限性 . 例如，低价态过渡金属活化 S(Ⅳ) 技术的 pH 适用条件较为极端

（pH≤6.0 或 pH≥8.0）；过渡金属材料活化 S(Ⅳ) 技术中的过渡金属材料投加量较高（通常不低于 100 mg·L–1），

增加水处理成本；氧化剂活化 S(Ⅳ) 技术可能生成有害产物，如 ClO2 活化 S(Ⅳ) 后会产生 ClO2
−和

ClO3
−，二者均为消毒副产物且浓度高时会危害人体健康；外加能量活化 S(Ⅳ) 技术则需要额外的设备

和能源. 因此，有必要开发出更为绿色安全的 S(Ⅳ) 活化方法，同时兼顾经济、高效和操作简单等特点.
（3）在 S(Ⅳ)-AOPs 中，S(Ⅳ) 既是自由基的前驱体，又会消耗产生的活性氧化剂. 因此后续的研究

需要探究提升 S(Ⅳ)-AOPs 电子效率的方法，以期提高 S(Ⅳ)-AOPs 处理污染物的效能.
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