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摘　要　利用水热法合成了具有高催化活性的 CuMnFe三元金属氢氧化物 (LDHs)催化剂，确定了最佳的 Cu、
Mn、Fe摩尔比，通过 XRD、XPS、UV-vis DRS、FT-IR、SEM、TEM、BET等方法对催化剂进行了表征，并探

究了催化剂投加量、PMS浓度、溶液 pH、阴离子的种类和浓度对体系 BPA去除的影响，进而通过 LC-MS探究

了 BPA的降解途径与产物。结果表明：在 Fe离子摩尔占比为 0.29时，LDHs的结晶度最高，且在 Cu与Mn摩尔

比为 1∶1时，1∶1 Cu/Mn-Fe LDHs具有最强的光利用效率和催化活性。在模拟太阳光照射下，在催化剂用量为

0.6 g·L−1 和 PMS投加量为 0.4 mmol·L−1 时，15 min内对 20 mg·L−1 的 BPA的去除率可达到 93.5%。1∶1 Cu/Mn-Fe
LDHs具有良好的稳定性和重复利用性，在初始溶液 pH 3~11内可保持良好的催化性能，但其催化性能会在

pH为  3~5的酸性条件下有所降低，在 pH 为 3时 BPA的去除率仍达 79.3%；溶液中的 Cl−会促进体系对 BPA的降

解反应，而 H2PO4
−、 、 会抑制体系对 BPA的降解。此外，还分析了水中阴离子浓度对该体系降解

BPA的影响，并探究了不同活性成分对降解相对贡献的大小。结果表明，超氧自由基 (O2
·−)和空穴 (h+)是本反

应体系中最主要的活性成分，PMS掠夺自由电子从而大幅促进了 h+的产生，而 LDHs的过渡金属元素会与 PMS
形成稳定中间体，通过掠夺其他 PMS的电子进而激发产生 O2

·−。
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双酚 A(bisphenol A, BPA)是一种被列入内分泌干扰物 (endocrine disrupting chemicals, EDCs)名单

的重要工业原料，在塑料、阻燃、涂料等产品中广泛使用并最终进入自然环境，因此，BPA在河

流、湖泊、海洋等地表水体和地下水中被频繁检出 [1]。目前，污水处理厂常规的物理和生物处理法

对 BPA的去除效果均有限。因此，需开发高效降解 BPA的技术，以解决水体 BPA的污染问题[2]。

过一硫酸盐 (PMS)在被激发后可释放出超氧自由基 (O2
·−)、羟基自由基 (·OH)、硫酸根自由基
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(SO4
·−)等多种强氧化性自由基，这些自由基降解污染物的能力强且反应速度快，因此，基于

PMS的高级氧化技术已引起广泛关注 [3-7]。与均相反应相比，基于半导体催化剂的非均相反应具有

稳定、激发效率高的优势，更适用于多种水质 [8]，且半导体催化剂中可变价的过渡金属离子会产生

氧化还原电对，通过金属离子与 PMS间发生电子转移的方式来促进 PMS的激发，产生 SO4
·−或

O2
·−进而实现对污染物的降解 [9]。目前已有大量研究采用半导体催化剂激发 PMS[10-11]，也有研究利

用半导体催化剂的良好光吸收效率，将半导体光催化与 PMS的催化氧化耦合联用，通过多种途径

激发 PMS[11]；同时，PMS的加入会促进半导体催化剂光生电荷的转移和分离 [8]。因此，太阳光/半
导体催化剂/PMS联用的高级氧化技术极具前景和可行性 [12-14]。目前的大量相关研究主要是利用氧

化电势较高的 SO4
·−或·OH实现对污染物的降解 [10-11]；而 O2

·−具有相对低的氧化电势，同时具有更强

的对污染物的选择性，但基于 O2
·−的 PMS催化氧化研究尚处于初级阶段[15-16]。

层状双氢氧化物 (layered double hydroxides, LDHs)，是一类易于制备的阴离子粘土或水滑石类材

料，具备特殊的层状结构和较大的比表面积。LDHs是由构成板层的金属阳离子和层间阴离子构

成，其阳离子包括二价和三价离子，且当三价离子所占摩尔比在 0.25~0.33时，LDHs结构稳定且

结晶度高 [17-18]。LDHs的二维层状结构可以在一定程度上诱导电子的转移，抑制电子-空穴对的复

合 [19]；LDHs中存在大量活性位点，可以充分接触并激发 PMS；当阳离子中含过渡金属元素时，

LDHs会具有更强的电子转移能力和催化能力 [20]。目前已有研究者将 LDHs作为复合催化剂的一部

分，运用光催化与过硫酸盐高级氧化耦合的技术，实现对污染物的降解 [9]；但半导体与 LDHs复合

的催化剂的合成常需多步反应完成，而一步水热反应合成的 LDHs则具有合成简单高效的优势。

本研究选取了 Cu、Mn、Fe 3种元素作为 LDHs的金属阳离子，通过水热法合成了 Cu/Mn-Fe
LDHs，确定了 Cu、Mn、Fe的最佳摩尔比，进行多种表征并测试了其催化性能；探究了催化剂投

加量和 PMS浓度对 BPA降解效果的影响并得到降解 BPA的最佳反应参数；在不同反应条件下测

试了 BPA的降解效率，比较了 LDHs光催化、PMS催化氧化及二者耦合联用条件下 BPA的降解效

果；探究了水质指标 (包括溶液 pH，常见阴离子的种类及浓度)对 BPA降解效果的影响；通过活性

成分掩蔽实验及电子顺磁共振 (ESR)测试进一步验证了反应中的活性成分的种类及不同的活性成

分对 BPA降解贡献率的大小。 

1    材料与方法
 

1.1    材料

过一硫酸盐 (2KHSO5 · KHSO4 · K2SO4，PMS)、碳酸氢钾 (KHCO3)、磷酸二氢钾 (KH2PO4)、氯化

钾 (KCl)、无水碳酸钠 (Na2CO3)、二水合乙二胺四乙酸钠 (EDTA·2Na)、对苯醌 (C6H4O2，DBQ)、双

酚 A(BPA)购于阿拉丁试剂 (上海 )有限公司；九水合硝酸铁 (Fe(NO3)3·9H2O)、四水合硝酸锰

(Mn(NO3)2·4H2O)、三水合硝酸铜 (Cu(NO3)2·3H2O)、无水硫酸钾 (K2SO4)、无水硝酸钾 (KNO3)、叔丁

醇 (2-甲基-2-丙醇，C4H10O, TBA)、L-组氨酸 (C6H9N3O2)购于上海麦克林生化科技有限公司；氢氧化

钠 (NaOH)、氢氧化钾 (KOH)、甲醇 (CH3OH，MeOH)、硫酸 (H2SO4)购于国药集团。除甲醇为色谱

纯，所有试剂均为分析纯。实验中的用水均为超纯水。 

1.2    催化剂的制备

如图 1所示，本实验采用水热法制备 LDHs。精确称取 1 mmol硝酸铁，并根据 Cu、Mn、Fe的

比例，称取一定质量的硝酸铜和硝酸锰，将三者溶解于 50 mL水并置于 100 mL的聚四氟乙烯反应

釜中，搅拌 30 min后，保持高速搅拌并缓慢滴加 2 mol·L−1 的氢氧化钠和 0.6 mol·L−1 的碳酸钠溶液

至溶液 pH至 9.1，继续搅拌 2 h，将反应釜置于 80 ℃ 下加热 24 h，自然冷却到室温，将产物以

5 000 r·min−1 的速度离心，并用超纯水将所得黑色固体清洗至 pH呈中性，最后置于 60 ℃ 下烘干。 
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1.3    催化剂的表征

通过 45 kV和 200 mA 的 X射线衍射光谱 (XRD，Rigaku Smartlab))对 LDHs的晶体结构进行表

征；由以 KBr为背景的 ALPHA光谱仪 (Bruker)的傅里叶变换红外光谱 (FT-IR)采集 LDHs的表面官

能团信息；催化剂的形貌特征由配有能量色散 X射线谱仪 (EDS)的扫描电子显微镜 (SEM，EM-30
PLUS，COXEM)和加速电压为 200 kV的透射电子显微镜 (TEM，G2 F20，FEI)获取；催化剂的比

表面积由 ASAP2020氮吸附装置开展 Bruauer-Emmett-Teller(BET)测得；使用以 BaSO4 作为参考的

UV 3600 Plus分光光度计进行紫外可见漫反射光谱 (UV-vis DRS)的检测；LDHs的元素组成由以 Al
Ka射线为激发源的 EscaLab Xi +光谱仪 X射线光电子能谱 (XPS)测得；使用电子自旋共振 (ESR)光
谱仪 (E500，Bruke)测得反应体系中的自由基和其他活性成分。 

1.4    实验及分析方法

称取一定量的催化剂加入到浓度为 20 mg·L−1 的 BPA溶液中，并缓慢地搅拌；待吸附解吸平衡

后加入 0.2~0.8 mmol·L−1 的 PMS溶液并打开模拟太阳光照射的氙灯光源 (光强为 60 mA·cm−2)，反应

过程中在特定时间取样，加入等量甲醇进行淬灭并使用 0.45 μm滤膜过滤样品，使用高效液相色谱

(HPLC, Agilent)检测样品，HPLC使用 C18色谱柱 (250 mm×4.6 mm×5 μm)和紫外检测器 (280 nm)，
在流速为 1 mL·min−1、甲醇相与水相比例为 70∶30的条件下，BPA的出峰时间位于 2.26 min，利用

积分所得峰面积确定 BPA的浓度。通过液相色谱-质谱联用 (LC-MS (Q-Exactive), Agilent)确定反应

的降解产物。 

2    结果与讨论
 

2.1    最佳铜锰铁比例的确定

LDHs的三价离子在摩尔占比为 0.25~0.33时具有稳定的晶体结构 [17]。为确定三价离子的最佳

比例，在 Cu∶Mn(摩尔比) = 1∶1的条件下，通过 XRD表征对不同 Fe3+占比的 LDHs结晶度进行了测

试，结果如图 2(a)所示。当 Fe元素占比为 0.29时，LDHs的 XRD响应峰强度最高且半峰宽最小，

说明此 LDHs结晶度最高；而当 Fe3+占比为 0.25和 0.33时，LDHs的相对晶化度仅为 Fe3+占比为

0.29的 LDHs的 69.3%和 74.6%。因此，Fe3+的最佳摩尔比例为 0.29。
在铁离子摩尔占比为 0.29的条件下，为确定最佳铜锰摩尔比，使用了不同摩尔比 (1∶0、3∶1、

2∶1、1∶1、1∶2、1∶3、0∶1)的 Cu、Mn元素合成 Cu/Mn-Fe LDHs，并应用 UV-vis DRS对太阳光的吸

收效率进行了检测，结果如图 2(b)所示。当 Cu∶Mn(摩尔比)为 0∶1时，Mn-Fe LDHs具有很强的紫

外波段 (200~400 nm)光的吸收能力，但几乎不吸收可见波段 (400~800 nm)光；而 Cu∶Mn(摩尔比)为
1∶0的 Cu-Fe LDHs在紫外、可见波段均表现出较弱的光吸收能力，且光吸收能力随波长增大而减

弱。随着 Cu、Mn的同时加入，LDHs紫外波段具有更强吸收能力，而 Cu元素占比的提高会使

LDHs的光吸收曲线更加平滑。铜锰摩尔比为 1∶1时，所得的 Cu/Mn-Fe LDHs具有最强的太阳光

(360~800 nm)吸收能力；而其他铜锰摩尔比的 LDHs则在各波段的吸收能力均明显弱于摩尔比为

1∶1的 LDHs。因此，当铜锰摩尔比为 1∶1时，太阳光利用效率最高。如图 2(c)所示，其禁带宽度

 

图 1    LDHs 催化剂的制备流程

Fig. 1    Preparation procedure of Cu/Mn/Fe LDHs
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为 2.32 eV，能够有效利用波长小于 534.5 nm的光，相比于图 2(d)和图 2(e)中的 Cu-Fe LDHs(2.62 eV)
和 Mn-Fe LDHs(2.42 eV)有所降低。此外，我们也对不同铜锰摩尔比的 Cu/Mn-Fe LDHs光催化活化

PMS降解 BPA的性能进行了考察，结果如图 2(f)所示。随着铜锰摩尔比的降低，BPA的去除率会

呈现出先升高后降低的趋势，当铜锰摩尔比达到 1∶1时 (此时 Cu∶Mn∶Fe = 1.2∶1.2∶1)，催化剂的催

化效果最佳。对 20 mg·L−1 的 BPA溶液，0.6 g·L−1 的铜锰摩尔比为 1:1的 Cu/Mn-Fe LDHs(简称 1∶1
CMF)可吸附去除 26.3%的BPA；加入 PMS并进行光照后，BPA的去除速率为 0.177 min−1，经过 15 min
的降解反应后，BPA去除率可达到 93.5%。因此，综合考虑光吸收效率及催化能力，将 1∶1 CMF
作为催化降解 BPA能力最强的 LDHs，并对其进行表征测试。 

2.2    催化剂的表征

1)  XRD分 析 。 通 过 XRD对 所 制 备 的

LDHs的组成及纯度信息进行了分析，结果如

图 3所 示 。 在 2θ  为 24.2°、 31.4°、 37.6°、
41.5°、45.1°和 51.8°处观察到衍射峰，分别对

应 于 (012)、 (104)、 (110)、 (113)、 (202)、
(018)晶 面 [21]； 相 比 于 Cu-Fe  LDHs和 Mn-Fe
LDHs， 1∶1  CMF的 (002)、 (104)、 (110)峰 宽

小，强度高且几乎无杂峰，因此，具有更高的

结晶度和纯度。Mn-Fe LDHs在 21.1°和 54.0°出
现了衍射峰，对应 MnOOH标准图谱 (JCPDS
012-0733)的 (110)和 (221)晶 面 ； 而 Cu-Fe

 

图 2    LDHs 催化剂的最佳铜锰铁摩尔比确认及其禁带宽度测试

Fig. 2    Determination of the optimal molar ratio of Cu/Mn/Fe and the test of the band gap width of LDHs catalysts

 

图 3    Cu/Mn-Fe LDHs 的 XRD 表征结果

Fig. 3    XRD patterns of Cu/Mn-Fe LDHs
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LDHs在 14.7°、17.4°和 57.9°的衍射峰，分别对应于 Cu(OH)2CO3 标准图谱 (JCPDS 004-0309)的 (020)、
(120)和 (002)晶面。此外，Cu-Fe LDHs及 Mn-Fe LDHs的衍射峰较宽，说明其结晶度低，其中 Cu-Fe
LDHs的峰形宽且杂峰多，这与 Cu元素的姜-泰勒效应 (Jahn-Teller effect)有关。

2) SEM和 TEM分析。如图 4(a)和图 4(c)所示，Cu-Fe LDHs和 Mn-Fe LDHs具有明显的二维层

状堆积结构，其中 Cu-Fe LDHs堆积更加密集，且片状堆积过程中呈现出一定的卷曲趋势；如图

4(b)和图 4(d)所示，在 Cu-Fe LDHs和 Mn-Fe LDHs层状结构表面具有一定的杂质晶粒，这也与

XRD表征的结果相同。而当 Cu、Mn元素同时作为 LDHs的二价元素时，1∶1 CMF仍具有 LDHs特
有的层状与片状结构，但呈现出如图 4(e)所示的絮状与片状共存的状态。相比于 Cu-Fe LDHs和
Mn-Fe LDHs，如图 4(f)所示，1∶1 CMF晶体的单片面积减小，同时堆积更加紧密。1∶1 CMF呈现出

小面积薄片的二维堆积结构，堆积层数更多，因此，也增大了 LDHs的比表面积。BET测试结果表

明，1∶1 CMF的 BET比表面积可达 264.60 m²·g−1，约为普通 LDHs的 2.2倍 [18]，因此，1∶1 CMF具有

大量的催化活性点位和较强的吸附性能。

TEM分析结果如图 5(a)~(c)所示。1∶1 CMF呈现出规则的片状结构，整体堆积较为均匀，在堆

叠密集区域呈现出更深的颜色，因此，1∶1 CMF可堆叠多层。1∶1 CMF的晶格如图 5(d)所示，其

0.282 nm的晶格间距与 XRD的 (104)晶面相对应[21]。

3) XPS分析。1∶1 CMF的 XPS分析结果如图 6所示。由图 6(a)可以看出，O1s可以分为位于

529.80、530.90、531.70和 532.50 eV的 4个峰，其中位于 529.80 eV的峰代表了晶格中氧离子 (O2−)
与金属元素 (Cu2+、Fe3+、Mn2+)的结合键，可被认定为 M—O或 M—O—M[22-23]；位于 530.90 eV的

峰属于表面羟基基团 [22]；位于 531.70 eV的峰代表了层间碳酸根基团 [24]；而位于 532.50 eV的峰是由

层间水分子引起的[22, 24]。由图 6(b)可知，Cu2p谱图可分为 4处峰，934.90 eV和 954.70 eV分别代表 2p3/2
和 2p1/2，在 962.90 eV处存在卫星峰，证明 Cu主要以二价形式存在[24-25]；而在两峰之间位于 941.80 eV
和 944.50 eV的两峰之间存在卫星峰，这说明了催化剂表面同时存在 Cu+和 Cu2+[26]。由图 6(c)可知，

 

图 4    SEM 表征结果

Fig. 4    SEM images
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Fe2p谱图可以分为位于 711.50 eV和 724.50 eV的 2p1/2 和 2p3/2 主峰：其中 2p3/2 峰可分为代表 Fe2+和
Fe3+，加之在Fe2p3/2 与Fe2p1/2 之间的 718.90 eV处存在卫星峰，证明了表面Fe2+与Fe3+同时存在[27]，而 2p1/2
位于 724.50 eV，证明 Fe主要以三价形式存在 [26]。由图 6(d)可知，Mn2p谱图可以分为分别代表

2p3/2 和 2p1/2 的位于 641.90 eV和 653.40 eV的 2个主峰，其中 2p3/2 处可进一步分为 3个峰，根据结合

能由小到大排列分别为 641.20、642.10和 643.50 eV，依次代表 Mn2+、Mn3+和 Mn4+[28]，证明 Mn是以

多种价态混合物的形式存在。且从峰强可以看出，Mn的主要存在形式为 Mn2+，而 Mn3+和 Mn4+的
含量很低 [29]。由此可见，1∶1 CMF是以碳酸根作为层间阴离子，Cu、Mn、Fe的主要存在形式分别

是 Cu(Ⅱ)、Mn(Ⅱ)和 Fe(Ⅲ)。
4)  FT-IR分析。Mn-Fe LDHs、Cu-Fe LDHs和 1∶1 CMF的 FT-IR表征结果如图 7所示。位于

3 404 cm−1 处的强宽峰源于羟基 (—OH)基团的伸缩振动，这主要来自于水滑石表面的羟基或水分

子中的羟基 [30]；1 629 cm−1 处的吸收峰表明了 LDHs层间水分子的存在 [31]；位于 1 379 cm−1 的峰源于

 

图 5    TEM 表征结果

Fig. 5    TEM images
 

图 6    1∶1 CMF 的 XPS 分析

Fig. 6    Comparison of high resolution XPS spectra for 1∶1 CMF
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C=O的反对称伸缩振动峰 [32]，而 870 cm−1 处

的峰是由 C—O伸缩振动产生，加上在 1∶1 CMF
的 1 514 cm−1 处产生了吸收强度较高的 C—O
不对称分裂峰，证明合成的 LDHs为碳酸根型

LDHs。位于 1 052 cm−1 处的峰对应于金属原子

与氧原子基团间的弯曲振动 (M—O—M)；而

450~700 cm−1 的宽峰则是由金属与羟基间发生

的晶格振动 (M—O或M—OH)而产生[17, 32]。因

此，以上结果证明所合成的 1∶1 CMF具有碳酸

根型 LDHs的典型特征。 

2.3    最佳降解条件的确定

确定了太阳光/1∶1 CMF/PMS体系降解 BPA
的最佳反应条件，包括最佳的催化剂投加量和

PMS浓度，并研究了在最佳反应条件下不同体系中的 BPA去除效果，结果如图 8所示。

1)催化剂投加量的优化。如图 8(a)所示，随着催化剂质量浓度由 0.2 g·L−1 增加到 0.6 g·L−1，吸

附去除 BPA的比例逐渐提高，BPA的总去除率在催化剂质量浓度为 0.6 g·L−1 时达到 93.5%，且降解

速率也由 0.079 min−1 提高至 0.177 min−1。这是由于随着催化剂质量浓度的提高，反应体系吸收光子

的能力提高，带来了更多激发 PMS的活性点位 [33]。但随着催化剂质量浓度由 0.6 g·L−1 提高到 0.8
g·L−1 时，反应速率降至 0.137 min−1。这可能是由于过量的催化剂本身发生团聚效应，减少了催化

剂的活性点位，从而降低了催化效果 [34]；或是过量的催化剂使得溶液对光的透射减弱，使得催化

剂的光利用效率有所降低[9]。因此，最佳催化剂的投加量选为 0.6 g·L−1。

2) PMS投加量的优化。如图 8(b)所示，当 PMS浓度由 0.2 mmol·L−1 提高到 0.4 mmol·L−1 时，反

应速率由 0.118 min−1 提高至 0.177 min−1，降解效果达到最佳。这是由于适量浓度的 PMS有助于产

生更多的活性自由基，包括 SO4
·−、·OH、O2

·−等；而进一步提高 PMS浓度至 0.8 mmol·L−1 时，降解

速率降至 0.110 min−1，降解率也有大幅度下降。如式 (1)~式 (3)所示，过量的 PMS会与生成的强活

性自由基 (SO4
·−、·OH、O2

·−等)，生成氧化电势仅为 1.1 V的 SO5
·−自由基，导致降解速率的降低 [35]。

因此，本研究确认最佳 PMS的浓度为 0.4 mmol·L−1。

HSO−5 +SO·−4 −→ SO·−5 +SO2−
4 +H+ (1)

HSO−5 + ·OH −→ SO·−5 +H2O (2)

HSO−5 +O·−2 −→ SO·−5 +HO−2 (3)

3)不同反应场景下 BPA的降解效率。图 8(c)反映了不同反应条件下 BPA的去除效果。BPA几

乎不能被模拟太阳光降解 [36]，虽然 1∶1 CMF可以吸收太阳光的能量，但仅产生少量光生空穴，因

此，在太阳光 /1∶1 CMF的反应体系中，BPA去除速率仅为 0.004 min−1；在单独向 BPA溶液中投加

PMS的情况下，由于 PMS稳定不会自激发 [37]，无法产生活性成分降解 BPA；而由于模拟太阳光对

PMS的激发能力有限[15]，光/PMS的反应体系中几乎不会产生强氧化性自由基，降解 BPA的效果几

乎可以忽略不计。当向溶液中加入 1∶1 CMF及 PMS时，LDHs中的大量活性点位会激发 PMS产生

多种活性自由基， BPA的去除速率达 0.112  min−1，去除率可在 15  min时达到 81.5%；在 1∶1
CMF/PMS体系中加以太阳光照，则会进一步提高其催化活性，最终可达到 0.177 min−1 的反应速

率，并在 15 min达到 93.5%的去除率。这说明将光催化与 PMS催化耦合联用会大幅提高 BPA的降

解速率并达到较高的去除率。

  

 

图 7    Mn-Fe LDHs、Cu-Fe LDHs 和
1∶1 CMF 的 FT-IR 光谱图

Fig. 7    FT-IR spectra for Mn-Fe LDHs,
Cu-Fe LDHs and 1∶1 CMF
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2.4    水质指标对 BPA 降解效果的影响

1)溶液 pH的影响。我们研究了水质指标对太阳光 /1∶1 CMF/ PMS体系降解 BPA效果的影响。

溶液 pH对 BPA降解效果的影响如图 9(a)所示。太阳光 /1∶1 CMF/ PMS体系在较宽的初始溶液

pH范围内均表现出良好的光催化活性，且在较宽的 pH范围内保留较好的降解性能，即使是在溶

液 pH为 3时也可在 15 min达到 79.3%的降解率，此时的降解速率为 0.114 min−1。随着溶液 pH的增

大，BPA的降解效果逐渐变好，在溶液 pH为 11时可达到 0.279 min−1 的速率，并达到 99.5%以上的

去除率。PMS在激发产生 O2
·−时会生成 H+，碱性条件可以通过清除 H+促进 PMS的激发 [38-39]，因

此，碱性条件会提高反应体系降解 BPA的能力；而酸性条件会降低反应体系的降解能力。这一现

象的原因有 3点：首先，当 pH较低时，PMS的主要存在形式为难被激发的 H2SO5 (pKa = 9.4) [40]；
其次，在酸性条件下，LDHs组分易产生浸出，不利于 LDHs对 BPA的吸附 [9]，例如溶液 pH=3的

条件下，吸附解吸平衡后 LDHs仅吸附了 12.1%的 BPA，仅为 pH=7时的一半，不利于反应的进

行；最后，溶液中存在的大量 H+会清除体系中产生的多种活性自由基，包括·OH、SO4
·−、O2

·−，如

式 (4)~式 (6)所示[41]。因此，在 pH=3时，BPA的降解速率会下降至 0.114 min−1。
H++ ·OH+ e− −→ H2O (4)

H++SO·−4 + e− −→ HSO−4 (5)

H++O·−2 + e− −→ HO−2 (6)

 

图 8    太阳光/1∶1 CMF/PMS 体系降解 BPA 的最佳反应条件确定

Fig. 8    Optimal parameters for BPA degradation by solar light/1∶1 CMF/PMS

 

图 9    水质指标对太阳光/1∶1 CMF/ PMS 体系降解 BPA 效果的影响

Fig. 9    Water quality parameters for BPA degradation by solar light/1∶1 CMF/PMS
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2)溶液中阴离子的影响。溶液中阴离子的种类对降解效果的影响如图 9(b)所示。当离子浓度

为 1 mmol·L−1 时，SO4
2−对降解 BPA的反应几乎无影响；Cl−会促进降解反应的进行，使反应速率由

0.177 min−1 提高到 0.318 min−1；而 H2PO4
−、HCO3

−和 NO3
−均会抑制降解反应的进行，分别使反应速

率由 0.177 min−1 降至 0.023、0.113和 0.139 min−1。水中氯离子的存在会使得 ·OH和 SO4
·−氧化 Cl−形

成 Cl·, 其生成途径如式 (7)~式 (9)所示[42]，而 Cl·对 BPA具有更快的响应和氧化速度[43]，因此，氯离

子的存在会促进 BPA降解。

Cl−+SO·−4 −→ Cl ·+SO2−
4 (7)

Cl−+ ·OH −→ ClOH·− (8)

ClOH·−+H+ −→ Cl ·+H2O (9)

如式 (10)~式 (11)所示，H2PO4
−会掩蔽·OH和 SO4

·−等自由基产生 H2PO4·，且 H2PO4
−还会与催化

剂的表面活性位点结合，从根本上抑制了 PMS的活化和自由基的产生 [44]。同样，HCO3
−[45] 和

NO3
−[46] 会与 SO4

·−、 ·OH等强氧化性自由基反应，释放出氧化能力更弱的 CO3
·−和 NO3·自由基 (式

(12)~式 (15))，从而降低了反应速率。

H2PO−4 + ·OH −→ H2PO4 ·+OH− (10)

H2PO−4 +SO·−4 −→ H2PO4 ·+SO2−
4 (11)

HCO−3 + ·OH −→ HCO3 ·+OH− (12)

HCO−3 +SO·−4 −→ HCO3 ·+SO2−
4 (13)

NO−3 + ·OH −→ NO3 ·+OH− (14)

NO−3 +SO·−4 −→ NO3 ·+SO2−
4 (15)

进一步研究了上述 4种离子对降解效果的影响，结果如图 10所示。随着硝酸根、磷酸二氢根

离子、氯离子浓度由 1 mmol·L−1 增大到 5 mmol·L−1，其对 BPA降解效果的抑制或促进作用会更为显

著。但当碳酸氢根的离子浓度提高到 5 mmol·L−1 时，其抑制作用反而会有所降低。这是由于，当

碳酸氢根离子浓度提高时，会导致 pH有所升高，促进了 PMS的活化；另一方面，因 PMS分子具

有不对称性，易受到具有亲核性的 HCO3
−、CO3

2−等分子的攻击，从而激发产生 SO4
·−[47]。 

2.5    1∶1 CMF 催化剂的重复利用性及金属的反应浸出

通过连续 5轮的降解实验，证实了 1∶1 CMF催化剂具有良好的稳定性。如图 11所示，在 4次

循环实验之内，LDHs的催化性能几乎没有减弱；当进行第 5轮循环反应时，BPA的去除率在反应

15 min后仍可达到 85.7%，相较于第 1轮反应仅降低了 7.8%，这也说明 1∶1 CMF具有较好的稳定性

及可重复利用性。通过 ICP-MS对反应后溶液中的过渡金属元素进行了检测，Cu元素的质量浓度

为 340.08 μg·L−1，Mn元素的质量浓度为 33.02 μg·L−1，Fe元素的质量浓度为 160.20 μg·L−1，均小于饮

用水水质标准的要求 (Cu、Mn、Fe的限量标准分别是 1、0.1和 0.3 mg·L−1)。由此可见，该催化剂

的应用较为安全。 

2.6    反应机理

1)反应体系中活性成分的生成和贡献。为确定太阳光 /1∶1 CMF/PMS中的作用活性基对降解

BPA的贡献率，通过掩蔽实验确定了各活性成分在 BPA降解反应中的贡献率，并通过 ESR对该体

系中存在的活性成分进行验证，并据此判断反应中的主要作用活性成分。

在掩蔽实验中，EDTA-2Na是 h+的掩蔽剂，叔丁醇是常用的·OH掩蔽剂，甲醇是 SO4
·−的掩蔽

剂，对苯醌是 O2
·−的掩蔽剂，L-组氨酸是1O2 的掩蔽剂。为确认太阳光/1∶1 CMF/PMS体系中的反应

活性成分，分别使用这 5种掩蔽剂进行掩蔽实验，结果如图 12(a)所示。反应活性成分对 BPA降解
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的作用从大到小的顺序为 h+>O2
·−>1O2>·OH>SO4

·−，

其中 h+和 O2
·−在反应中起到了最重要的作用。

这与已有研究结果相似 [48]：当 h+被掩蔽时，

15 min时 BPA的降解率由 67.3%降低至 13.9%；

而当 O2
·−被掩蔽时，15 min时 BPA的降解率降

低至 21%，这也说明了 h+和 O2
·−是降解 BPA的

主要反应活性成分；当·OH、 1O2 在被掩蔽时，

反应 15 min时 BPA降解率分别降低了 9.9%和

17.5%，说明他们在反应体系中具有一定的贡

献率；而 SO4
·−的掩蔽对降解反应几乎无影响，

因此，可视其为非主要活性自由基。

为了确认反应中起作用的主要自由基种

类，通过使用 5,5-dimethylpyrroline-oxide (DMPO)
作为捕获剂，使用 ESR检测了 SO4

·−、 ·OH和

O2
·−；使用 TEMP作为捕获剂检测了1O2，结果如图 12(b)~(d)所示。图 12(b)表明，在光照条件下加

入 PMS和催化剂，该反应体系中会同时产生·OH和 SO4
·−，但 SO4

·−含量较低且不会随时间增加而增

加，而代表着·OH的 1∶2∶2∶1峰的峰强逐渐升高；如图 12(c)和图 12(d)所示，随着时间的延长，代

表着 O2
·−和1O2 的 DMPO-O2

·−、TEMP-1O2 的响应强度会逐渐增加 [16, 38]，说明了 O2
·−和1O2 在体系中可

 

图 10    溶液阴离子浓度对 BPA 降解效果的影响

Fig. 10    Effect of anion concentrations on BPA degradation

 

图 11    太阳光/1∶1 CMF/PMS 循环降解 BPA 的实验

Fig. 11    Cycling performance of solar light/1∶1 CMF/PMS on
BPA degradation
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大量产生。因此，ESR测试证明，O2
·−，·OH和1O2 在太阳光/1∶1 CMF/PMS体系中可大量产生且随

时间的延长而增多，故其是反应中发挥作用的自由基，这与掩蔽实验的结果一致。相对地，

SO4
·−的产生较少且含量稳定，说明了 SO4

·−在反应体系中不是主要的反应活性成分。

2)反应机制推测。由掩蔽实验和 ESR的结果可知，该体系中的主要活性成分为 h+和 O2
·−，降

解 BPA的过程中，活性成分的贡献率由高到低依次是 h+、O2
·−、 ·OH、 1O2、SO4

·−。如图 13(a)所
 

图 12    反应活性成分的种类及作用研究

Fig. 12    Types and contributions of different active ingredients
 

图 13    自由基产生与转化途径

Fig. 13    Pathways for the generation and conversion of radicals
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示，在光照过程中，1∶1 CMF会吸收光子后并发生电子的定向迁移，进而产生自由电子 e−和空穴

h+，但如果不加入 PMS仅进行 1∶1 CMF的光催化，仅有少量光生 h+产生，故反应速率较慢。体系

中同时存在 1∶1 CMF与 PMS时，如式 (16)所示，PMS将获得 1∶1 CMF的 e−被激发，产生 SO4
·−

和 ·OH，促进 1∶1 CMF中 h+的产生 [38, 49-50]；且由于 1∶1 CMF中存在多组氧化还原电对 (Fe3+和 Fe2+，
Mn4+和 Mn3+，Mn3+和 Mn2+，Cu2+和 Cu+)(式 (17)~(19))，他们会与 HSO5

−发生电子转移反应从而激发

PMS产生·OH[9]。在碱性条件下，PMS激发后的主要产物 SO4
·−会很快转化为·OH，因此， 在该反应

体系中几乎不存在 SO4
·−[51]。如图 13(b)所示，在反应过程除溶解氧吸收电子产生的 O2

·−外 [38]，如式

(20)~式 (27)所示，过渡金属离子通过与HSO5
−进行络合反应形成M-SO5 中间体，并通过与HSO5

−分子的

进一步反应产生O2
·−[37-38]，这也是反应体系中O2

·−的主要来源。如式 (28)~(29)所示，1O2 可源于HSO5
−与

SO5
2−分子间的直接作用，或通过 O2

·−与水的反应产生[16, 38]。最终，这些活性成分会氧化降解 BPA。

HSO−5 + e− −→ SO·−4 +OH−(·OH+SO2−
4 ) (16)

Fe2++HSO−5 −→ Fe3++ ·OH+SO2−
4 (17)

Cu++HSO−5 −→ Cu2++ ·OH+SO2−
4 (18)

Mn2++HSO−5 −→Mn3++ ·OH+SO2−
4 (19)

[Fe(Ⅲ)-OH]2++HSO−5 −→ [Fe(Ⅱ)-O-O-SO3]++H2O (20)

[Fe(Ⅱ)-O-O-SO3]++HSO−5 +H2O −→ 2SO2−
4 +O·−2 + [Fe(Ⅲ)-OH]2++2H+ (21)

[Mn(Ⅲ)-OH]2++HSO−5 −→ [Mn(Ⅱ)-O-O-SO3]++H2O (22)

[Mn(Ⅱ)-O-O-SO3]++HSO−5 +H2O −→ 2SO2−
4 +O·−2 + [Mn(Ⅲ)-OH]2++2H+ (23)

[Mn(Ⅳ)-OH]2++HSO−5 −→ [Mn(Ⅲ)-O-O-SO3]++H2O (24)

[Mn(Ⅲ)-O-O-SO3]++HSO−5 +H2O −→ 2SO2−
4 +O·−2 + [Mn(Ⅳ)-OH]2++2H+ (25)

[Cu(Ⅱ)-OH]2++HSO−5 −→
[Cu(Ⅰ)-O-O-SO3]++H2O (26)

[Cu(Ⅰ)-O−O-SO3]++HSO−5 +H2O −→
2SO2−

4 +O·−2 + [Cu(Ⅱ)-OH]2++2H+ (27)

HSO−5 +SO2−
5 −→ HSO−4 +SO2−

4 +
1 O2 (28)

2O·−2 +2H2O −→ 21O2+H2O2+2OH− (29)

3)反应中的降解产物及途径。为确定 BPA
降解产物及其降解途径，使用 LC-MS检测了

反应产物，结果如图 14所示。BPA的降解途

径主要有以下 2条：首先，反应活性成分攻击

异丙基与苯环的 C—C键，进而生成 4-异丙醇

苯酚 (A)和苯酚 (B)，前者发生脱羟基反应产生

对异丙醇苯酚 (C)，然后通过脱氢反应和光促

羰基化反应，生成对异丙烯基苯酚 (D)和对羟

基苯乙酮 (E)；其次，反应活性成分攻击 C—O
键，产生 4-(2-苯丙基)苯酚 (F)，然后攻击富电

子基团产生对异丙烯基苯酚 (D)，D进一步发

生氧化作用产生对苯酚 (G)，并借由反应活性

 

图 14    BPA 的降解途径

Fig. 14    Pathways of BPA degradation
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成分攻击 C—O键产生苯酚 (B)。最后，所有中间产物将进一步被氧化为乙酸、草酸等小分子物

质，最终被矿化为 CO2 和 H2O。 

3    结论

1)采用水热法合成了 CuMnFe LDHs，当 Fe3+摩尔占比为 0.29，Cu、Mn摩尔比为 1∶1时，LDHs
具有最佳的太阳光利用效率及最强的催化能力。

2)  1∶1 CMF具有良好的晶格结构和絮状外观的层状结构，且单层的薄片面积小于 Cu-Fe
LDHs或Mn-Fe LDHs，具有较大的比表面积和吸附能力；1∶1 CMF中金属元素存在多组氧化还原电

对，使 1∶1 CMF有更强的电子转移能力，因此，具有较强的催化活性。

3)在太阳光/1∶1 CMF/PMS反应体系中，在 PMS最佳浓度为 0.4 mmol·L−1 和催化剂最佳投加量

为 0.6 g·L−1 时， BPA的去除率在 15 min内达到 93.5%，该降解反应的过程符合一级反应动力学。

4)在酸性条件下，H2PO4
−、NO3

−和 HCO3
−会抑制太阳光 /1∶1 CMF/PMS体系对 BPA的降解，而

碱性条件和 Cl−会增强其降解 BPA的能力。

5)反应体系中起主要作用的自由基为 O2
·−，活性成分的作用强弱依次为 h+>O2

·−>1O2>·OH>
SO4

·−。h+由 1∶1 CMF受光照产生，而 PMS会促进 h+的产生；O2
·−则主要来源于 LDHs中过渡金属离

子与 PMS分子间的两级转化。

6) BPA的降解途径共有 2条：途径一的降解中间产物依次为双酚 A、4-异丙醇苯酚和苯酚、对

异丙醇苯酚、对异丙烯基苯酚、对羟基苯乙酮；途径二的降解中间产物依次为 4-(2-苯丙基)苯酚、

对异丙烯基苯酚、对苯酚、苯酚。最后，所有中间产物进一步被氧化为乙酸、草酸等小分子物

质，最终被矿化为 CO2 和 H2O。
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Abstract     The  CuMnFe  layered  trimetallic  hydroxides  (LDHs)  catalyst  with  high  catalytic  activity  was
synthesized by the hydrothermal method, and the optimal molar ratio of Cu, Mn and Fe was determined. XRD,
XPS, UV-vis DRS, FT-IR, SEM, TEM and BET were used to characterize the LDHs, and the effects of catalyst
dosage, PMS concentration, initial pH, the type and concentration of anions on the degradation of bisphenol A
were studied. LC-MS was also used to identify the degradation products and pathways. The results showed that
the highest crystallinity of LDHs occurred when the molar ratio of Fe was 0.29, and the strongest light utilization
efficiency and catalytic  activity  occurred when the  molar  ratio  of  Cu∶Mn was 1∶1.  Under  the  simulated solar
light irradiation, the removal rate for 20mg.L−1 BPA was 93.5% after 15 min oxidation at the optimized 0.6 g·L−1

1∶1  Cu/Mn-Fe  LDHs  (1∶1  CMF)  and  0.4  mmol·L−1  PMS.  1∶1  Cu/Mn-Fe  LDHs  had  a  good  stability  and
reusability.  Within  pH  3~11  of  raw  solution,  LDHs  maintained  a  good  catalysis  performance,  which  would
decrease  at  acidic  conditions  of  pH  3~5,  and  the  removal  rate  of  BPA  was  79.3%.  Cl−  accelerated  the
degradation  of  BPA,  while  H2PO4

−,  NO3
−  and  HCO3

−  inhibited  the  reaction.  In  addition,  the  effects  of  anions
concentrations  on  BPA  degradation  by  this  system  was  analyzed,  and  the  relative  contributions  of  different
active  species  were  also  discussed.  Superoxide  radicals  (O2

·−)  and  holes  (h+)  were  the  most  important  active
components  in  this  reaction  system.  PMS withdrew free  electrons  and  greatly  promoted  the  production  of  h+,
while  the  transition  metal  elements  of  LDHs could  interact  with  PMS to  generate  stable  intermediates,  which
withdrew the electron from other PMS to generate O2

·−.
Keywords     layed  double  hydroxides  (LDHs);  peroxymonosulfate  (PMS);  photocatalyst;  bisphenol  A;
advanced oxidation process
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