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Zn2SiO4-ZnO-生物炭复合物的制备及其 
可见光催化 H2O2 降解甲硝唑 

张东硕 1,2, 蔡 昊 1, 高凯茵 1, 马子川 1,2 
(河北师范大学 1. 化学与材料科学学院; 2. 河北省无机纳米材料重点实验室, 石家庄 050024)  

摘 要: 以松木碱解液代替 NaOH 溶液作为锌盐沉淀剂, 采用水热法制备了 Zn2SiO4-ZnO-生物炭三元复合材料

(SOB-x-y, x代表松木粉的用量, y 代表 NaOH浓度), 通过不同手段对样品进行表征, 研究了光催化 H2O2降解甲硝唑

的性能。结果表明, 制备的催化剂由枣核状硅锌矿型 Zn2SiO4 介晶、多边形六方晶相 ZnO 和松木生物炭构成; 与纯

六方晶相 ZnO 相比, 它具有更大的比表面积与孔容、更小的带隙能和更弱的荧光发射, 因而具有更好的光催化活

性。Zn2SiO4-ZnO-生物炭对甲硝唑的光催化 H2O2 降解过程符合准一级动力学方程, 其催化活性随 NaOH 浓度的增

大而提高, 随松木粉用量的增加先增加后减小, 以 SOB-3-4 的性能最优。SOB-3-4 的速率常数(k)和降解率()随 pH

的降低而增大, 随 H2O2 浓度的升高而增大, 随催化剂用量的增加先增大后减小; 甲硝唑的降解率随其初始浓度的

升高逐渐越低。当初始 pH 为 3、催化剂用量为 0.4 g/L、H2O2 投加浓度为 80 mmol/L 及甲硝唑初始浓度为 300 mg/L

时, k 为 2.68×10–2 min–1, 反应 3 h 后达到 99.70%。本研究结果对处理难降解制药废水提供了重要的实验依据。 
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Preparation and Visible-light Photocatalytic Degradation on  
Metronidazole of Zn2SiO4-ZnO-biochar Composites 

ZHANG Dongshuo1,2, CAI Hao1, GAO Kaiyin1, MA Zichuan1,2 

(1. College of Chemistry and Material Science, Hebei Normal University, Shijiazhuang 050024, China; 2. Key Laboratory of 
Inorganic Nanomaterial of Hebei Province, Hebei Normal University, Shijiazhuang 050024, China) 

Abstract: Using pine alkali hydrolysate to replace NaOH solution as zinc salt precipitator, the Zn2SiO4-ZnO-biochar 

(SOB-x-y, x is the dosage of pine powder, while y is the concentration of NaOH) ternary composites were prepared by 

hydrothermal method. The photocatalysts were characterized by different methods. The degradation of metronidazole 

over the H2O2 photocatalysis was studied. Results showed that the as-prepared photocatalysts were composed of ju-

jube-type willemite Zn2SiO4 mesocrystals, hexagonal ZnO and pine biochar. Compared with pure hexagonal ZnO, the 

SOB-x-y photocatalysts has better H2O2 photocatalytic activity due to the higher surface area and pore volume, lower 

band gap energy, lower PL emission peak intensity. Metronidazole degradation using the H2O2 photocatalysis was 

well-fitted to a pseudo-first-order kinetic model by SOB-x-y. Its catalytic activity increased with the increase of NaOH 
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concentration, and increased at first and then decreased with the increase of pine flour content. The SOB-3-4 has best 

photocatalytic acitivity. Meanwhile, rate constant (k) and degradation rate (η) of SOB-3-4 increase with the decrease 

of pH, increase with the increase of H2O2 concentration, increase firstly and then decrease with the increase of catalyst 

dosage. Degradation rate of metronidazole gradually decreases with the increase of its initial concentration. Under the 

optimal condition (pH=3, catalyst dosage of 0.4 g/L, H2O2 dosage of 80 mmol/L, initial metronidazole concentration of 

300 mg/L), k value was 2.68×10–2 min–1 and η reached 99.70% after reaction for 3 h. This study provides an important 

experimental basis for the treatment of pharmaceutical wastewater. 

Key words: Zn2SiO4-ZnO-biochar composites; pine alkali hydrolysate; hydrothermal syntheticsis; photocatalysis; 

metronidazole 

甲硝唑 (Metronidazole)是一种常用的抗生素 , 
临床上主要用于抗滴虫、阿米巴原虫以及抗菌[1], 化
学结构比较复杂, 属于难生物降解的有机物质[2]。通

过污水排放、医疗固废排放或代谢等途径进入环境

后, 容易在环境中富集, 给各种环境生物造成严重

的影响[3]。含甲硝唑废水的治理方法有多种, 如用活

性炭吸附[4]、零价铁催化降解[5]、紫外光降解[6]、生

物降解[7-8]、传统的芬顿降解和光芬顿降解等[9-11]。

有些方法虽然降解得较为彻底, 但耗时很长; 有些

方法则只是将污染物与环境分离, 并没有破坏污染

物; 有些则对处理条件要求高, 所以寻找更好的处

理方法和材料依然很迫切。Shemer 等[12]以 H2O2 为

氧化剂, 比较了 UV/H2O2、H2O2/Fe2+和 UV/H2O2/Fe2+

在初始 pH 3.5条件下对 1 mg/L甲硝唑降解, 分别达

到 64%、76%和 94%的去除效果, 证明均相紫外光- 
Fenton 方法的处理效果明显优于单一紫外光活化和

单一均相 Fenton 方法。熊振湖等[13]在初始 pH 4 和

1 mg/L 甲硝唑的条件下, 测得 UV/H2O2/Fe2+对甲硝

唑的降解率为 95.8%, 优于 UV/H2O2(36.2%)和
H2O2/Fe2+(66.6%), 并且优于典型的 UV/TiO2光催化

法(85.5%)。Wang 等[14]制备了磁性 g-C3N4/MnFe2O4/ 
graphene 复合催化剂, 在可见光照射下用它活化过

二硫酸盐(S2O8
2−), 对 20 mg/L 甲硝唑的降解率最高

达到 94.5%。可见, 利用光催化和催化 H2O2 氧化协

同降解甲硝唑, 可以充分发挥两类高级氧化法的优

势, 得到良好的处理效果。 
利用光催化 H2O2氧化降解有机污染物, 关键是

制备高效催化剂。ZnO 与 TiO2 相似[15], 是宽带隙半

导体材料(~3.2 eV), 具有晶型丰富、形貌和尺寸易

于调控、无毒和制备成本较低等优势, 适合作为光

催化剂和光-H2O2 活化催化剂, 多年来备受关注[16]。

研究发现, 通过掺杂或复合其它物质可提高 ZnO 的

催化性能。Gholami 等[17]将 ZnO 纳米棒负载在生物

炭表面, 可以显著改善其对格美沙星(Gemifloxacin)

类药物的超声催化降解性能。基于此, 我们设计用

松木碱解液与锌盐发生复分解反应, 制备 Zn(OH)2 前

驱体, 再通过水热转化和热解处理, 制备 ZnO-生物

炭复合催化剂。但是, 在松木碱解过程中, 由于碱解

导致玻璃三颈瓶的玻璃溶解 , 意外得到 Zn2SiO4- 
ZnO-生物炭复合材料, 发现其具有良好的可见光- 
Fenton 催化活性。根据文献检索, 纳米结构 Zn2SiO4

不仅对重金属离子有良好的吸附性能[18], 而且对亚

甲基蓝具有比 ZnO 更好的紫外光催化降解性能[19], 
但其在环境净化中的应用很少被人们关注。本文报

道 Zn2SiO4-ZnO-生物炭复合材料及其对甲硝唑的可

见光催化 H2O2 降解性能, 为新型光催化剂的研制

和抗生素废水的治理提供依据。 

1  实验方法 

1.1  材料与仪器 
松木粉(华北油松), 取自邢台市某木器加工厂, 

用去离子水洗涤, 干燥后机械研磨, 过孔径 0.15 mm
的筛网。氯化锌(ZnCl2)、氢氧化钠(NaOH)和无水乙

醇(C2H5OH)均为分析纯试剂, 购于天津永大化学试

剂股份有限公司。甲醇(CH3OH)为色谱纯级试剂, 
购于天津赛浮瑞科技有限公司。甲硝唑(C6H9N3O3)
也为分析纯级产品, 采购于北京索莱宝科技有限公

司, 未经纯化直接使用。实验用水均为本单位自制

的去离子水(电导率≤1 Scm–1)。 
WHL-25A 恒温干燥箱(天津市泰斯特仪器有限

公司); SHB-III 循环水真空泵(郑州长城科工贸有限

公司); PHS-3S型 pH计(天津市科密欧化学试剂有限

公司); MS-PB 磁力搅拌器(上海鼎科科学仪器有限

公司); PLS-SXE300D 氙灯光源(北京泊菲莱科技有

限公司); L-3000 高效液相色谱仪(北京普源精电科

技有限公司); 5B-2F型COD (Chemical Oxygen Demand)
速测仪(兰州连华环保科技有限公司)。 
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1.2  催化剂的制备 
(1)松木碱解液的制备：称取 3.00 g 松木屑, 转

移到 250 mL 装有球形冷凝器的三口烧瓶中, 加入

60 mL、1.0 mol/L 的 NaOH 水溶液, 在磁力搅拌下

加热至回流并保持 12 h, 自然冷却至室温, 得到松

木碱解液。 
(2)复合锌前驱体的制备：计量松木碱解液的体

积, 取样, 用标准 HCl 溶液标定其 OH–浓度。根据

松木碱解液的体积和 OH–浓度, 控制[Zn2+] : [OH–]= 
1 : 2, 慢慢加入 ZnCl2 溶液, 然后在室温下陈化 4 h, 
形成复合锌前驱体(包括 Zn(OH)2、ZnSiO3和 Zn2SiO4)。 

(3)复合锌前驱体/生物质的水热转化：将上述含

复合锌前驱体与松木碱解物的悬浊液全部转移到

200 mL 聚四氟乙烯内衬的水热反应釜中, 在 180 ℃
恒温干燥箱内反应 12 h, 冷却至室温, 将沉淀抽滤

并用乙醇和蒸馏水(1 : 1)混合液洗涤 3次, 将洗涤后

的产物在 70 ℃下干燥 6 h, 研磨过 100 目(149 m)
筛, 得到复合催化剂, 标记为 SOB-3-1, 其中, S 代

表 Zn2SiO4 (zinc silicate)、O 代表 ZnO (zinc oxide)、
B 代表生物炭(biochar), 第一个数字“3”表示反应中

加入的松木粉为 3 g, 第二个数字“1”表示反应中使

用的 NaOH 浓度为 1.00 mol/L。 
按照上述制备方法, 保持松木粉质量不变, 改

变 NaOH 浓度为 2.00、3.00 和 4.00 mol/L, 可分别

得到复合催化剂 SOB-3-2、SOB-3-3 和 SOB-3-4。
当固定 NaOH 浓度为 4.00 mol/L 条件下, 改变松木

粉的使用质量为 2 和 4 g 时, 分别得到复合催化剂

SOB-2-4 和 SOB-4-4。 
以 4.00 mol/L 的 NaOH 溶液代替松木碱解液, 

重复步骤(2)和(3)得到的纯 ZnO 样品作为对比催化剂。 
1.3  催化剂的表征 

采用 Kubo-X1000 型比表面积&孔径分析仪(北
京彼奥德电子技术有限公司)测试复合催化剂的比

表面积、孔容和平均孔径; 利用 S-4800 型冷场发射

扫描电子显微镜(Hitachi Limited, Japan)测试复合催

化剂的形貌, 并利用其附带的 INCA Energy 350 能

谱仪测定表面区的元素组成; 通过 Nicolet 6700 型

傅里叶红外光谱分析仪(Theromo Fisher, America)测
量试样的 FT-IR 谱图, 用 KBr 压片, 扫描范围是 4000~ 
400 cm–1; 使用 D8ADVANCE 型 X 射线衍射仪

(Bruker AXS, Germany)测定复合催化剂的晶相结构; 
在 FLS980 型荧光光谱仪上测定样品的光致发光光

谱(PL), 激发波长为 365 nm, 测定其在 450~850 nm
范围的发光信号; 采用 Cary 5000 型紫外可见分光

光度计测定紫外–可见漫反射光谱(UV-Vis DRS), 

测定参照物为 BaSO4。 
1.4  吸附及催化降解实验 

在吸附实验中, 控制甲硝唑初始浓度为 300 mg/L, 
SOB-3-4 和 ZnO 的用量为 0.4 g/L。取 50 mL 的甲硝

唑溶液置于 100 mL 的烧杯中, 溶液 pH 调至 3.0, 加
入催化剂, 在恒温(30 ℃)的条件下磁力搅拌。在吸

附时间 t 为 0.5、2、4、6、8、10、15、20、30、45
和 60 min 时, 各取 0.2 mL 溶液, 用 0.45 μm 的微孔

过滤器过滤后, 测定甲硝唑浓度。 
在全部降解实验中甲硝唑溶液的使用量都为

50.0 mL, 反应温度为(30±2)℃、氙灯光源固定在距

反应器液面 10 cm 的上方, 功率为 300 W, 磁力搅

拌。在不同复合催化剂的 H2O2 光催化活性实验中, 
控制甲硝唑初始浓度为 300 mg/L、催化剂用量为  
0.4 g/L、H2O2 投加浓度为 40 mmol/L 及反应体系的

初始 pH 为 3.0。在研究反应条件影响的实验中, 均
使用 SOB-3-4 样品, 仅改变其中一个变量(H2O2 投

加浓度、催化剂用量、甲硝唑初始浓度及反应体系

的初始 pH), 而其它条件保持一致。 
每次实验开始时, 将反应器放入暗箱中, 先搅

拌 30 min, 使其达到吸附平衡, 用注射器取第一个

试样, 其浓度作为催化降解过程的初始浓度; 然后

滴加 H2O2 溶液(30wt%), 同时打开光源, 反应开始

计时, 每隔 20 min 取样, 用 0.45 μm 的微孔过滤器

过滤后, 用 HPLC 法测量试样浓度, 并按式(1)计算

去除率。 

 0

0
100%C C

C



   (1) 

式中, η为甲硝唑的降解率(%), C0 为 H2O2 光催化反

应的初始甲硝唑浓度(mg/L), C 为反应到 t 时刻时甲

硝唑的浓度(mg/L)。 
1.5  分析方法 

采用 L-3000 型高效液相色谱仪测定溶液中甲

硝唑的浓度。使用的色谱柱为 EC-C18 (4.6 mm  
100 mm, 2.7 μm), 柱温控制在 30 ℃, 流动相为体积

比 80 : 20的水–甲醇混合液, 流速为 0.8 mL/min, 进
样体积为 20.0 μL。检测器波长设定为 277 nm。采

用 5B-2F 型 COD (Chemical Oxygen Demand)速测仪

测定甲硝唑溶液的 COD 浓度。 

2  结果与讨论 

2.1  催化剂可见光催化 H2O2 降解甲硝唑活性

的比较 
图 1 示出了在 pH=3.0 及非光照条件下 SOB-3-4
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和 ZnO 对甲硝唑的吸附动力学曲线, 可以看出, 复
合催化剂和对比催化剂对甲硝唑地吸附很快, 在实

验设定的 30 min 内都可达到吸附平衡; SOB-3-4 的

吸附性能大于 ZnO, 但其吸附率也仅为 12.9%, 因
此必须借助催化氧化作用有效去除甲硝唑。 

分别测定不同 NaOH 浓度和不同松木粉使用量

得到的两组复合催化剂样品的可见光催化 H2O2 降

解甲硝唑的动力学曲线, 并用准一级动力学方程拟

合得到速率常数, 如图 2(a,b)所示。从图 2(a)可以看

出, 松木粉用量相同时, 随着 NaOH 浓度的升高, 
所得复合催化剂光催化 H2O2 降解甲硝唑的速率、
和 k 单调地增大, 这表明 SOB 对甲硝唑降解反应的 

 

 
 

图 1  催化剂对甲硝唑的吸附动力学曲线 
Fig. 1  Adsorption kinetic curves of metronidazole on the catalysts 

 

 
 

图 2  光催化 H2O2 降解甲硝唑的动力学分析 
Fig. 2  Degradation kinetics of metronidazole by H2O2 photo-
catalysis 
(a) Effect of NaOH concentration; (b) Effect of pine wood flour dosage 

光催化活性随 NaOH 浓度的增大而提高。但是, 若
继续提高NaOH浓度(>4 mol/L), 会使松木碱解液十

分粘稠, 不利于复合催化剂的制备。图 2(b)的结果

表明, 在 NaOH 浓度为 4 mol/L 的条件下, 松木粉用

量为 2和 3 g所得样品的可见光催化H2O2活性接近, 
SOB-3-4的 k略大于 SOB-2-4; 当松木粉用量增大到

4 g 时, 所得样品的 k 反而减小, 可见光催化 H2O2

活性降低。比较而言, 以 SOB-3-4 可见光催化 H2O2

降解甲硝唑的催化活性最优。 
将 SOB-3-4与纯 ZnO降解甲硝唑的可见光催化

活性以及不加 H2O2(单纯可见光催化)和未施光照

(单独催化 H2O2)条件下的降解效果进行比较, 结果

如图 3 所示, 可以看出, 在相同条件下 SOB-3-4 降

解甲硝唑的可见光催化 H2O2 降解活性明显优于

ZnO, 其速率常数是 ZnO 的 1.71 倍。这说明用松木

碱解液代替单纯无机碱(NaOH)作 Zn2+的沉淀剂, 可
显著提高产物的可见光催化 H2O2 降解活性; 同时

也表明, 该复合催化剂在可见光和 H2O2 协同作用

下具有催化活性, 但不具备单独可见光催化活性或

单独催化 H2O2 活性。 
此外, 对 SOB-3-4 可见光催化降解甲硝唑反应

前后(0 和 180 min)溶液的 COD 进行了分析。结果

表明, 其 COD 分别为 296.4 和 57.3 mg/L, 矿化率为

80.7%, 证明在光催化过程中甲硝唑能够被氧化降

解[6]。 
2.2  SOB 和 ZnO 的表征结果 
2.2.1  XRD 表征结果 

用上述实验优化得到的 SOB-3-4样品与 ZnO进

行对比分析, 以揭示松木碱解液作沉淀剂产生的作

用。图 4 为 SO B-3-4 和 ZnO 的 XRD 图谱, 由图可

见, 用 NaOH 溶液作沉淀剂得到的 ZnO 的衍射峰尖

锐且强, 说明其结晶状态良好, 并可归属为六方晶

相 ZnO (JCPDS 89-0510)[20]; 而用松木碱解液得到

的 SOB 的图谱有较高的衍射背底, 衍射线宽化且谱 
 

 
 

图 3  不同反应体系降解甲硝唑效果比较 
Fig. 3  Comparison of metronidazole degradation in different 
reaction systems 
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图 4  SOB-3-4 和 ZnO 的 XRD 图谱 
Fig. 4  XRD patterns of SOB-3-4 and ZnO 

 
峰数增多, 说明其结晶状态变差, 检索结果显示它

由硅锌矿(Zn2SiO4, JCPDS 1-1076)和六方晶相 ZnO
组成。分析 SOB-3-4 的制备过程：在步骤(1)中热碱

液会与容器玻璃内表面反应生成 Na2SiO3, 并与松

木粉发生碱性降解及剥皮等反应 [21]; 在步骤(2)中
ZnCl2 将分别与剩余的游离 OH–及 SiO3

2–反应, 生成

Zn(OH)2和 ZnSiO3复合锌前驱体(见反应方程式(2, 3)); 
在步骤(3)中 Zn(OH)2前驱体发生水热转化形成六方

晶相 ZnO(见反应方程式(4)), 同时 Zn(OH)2 和 ZnO
均可与ZnSiO3反应生成硅锌矿型Zn2SiO4(见反应方

程式(5, 6))[22]。Zn2SiO4 和 ZnO 的晶体成核与生长过

程会受到松木生物质碱性解离物的影响, 因而结晶

状态变差及晶体形貌改变。 
 Zn2+(aq)+2OH–(aq)=Zn(OH)2(s) (2) 
 Zn2+(aq)+ SiO3

2–(aq)=ZnSiO3(s)  (3) 
 Zn(OH)2(s)=ZnO(s)+H2O (4) 
 Zn(OH)2(s)+ZnSiO3(s)=Zn2SiO4(s)+H2O  (5) 
 ZnSiO3(s)+ZnO(s)=Zn2SiO4(s)  (6) 
2.2.2  SEM 表征 

图 5(a, b)分别示出了 ZnO 和 SOB-3-4 样品颗粒

的 SEM 照片, 对比样品可以看出: ZnO 主要是由准

六角形颗粒相互堆叠而成, 颗粒表面光滑, 尺寸不

均匀, 约分布在 50~450 nm 之间; SOB-3-4 样品含有

大量的枣核状颗粒和少量的多边形颗粒, 多边形颗

粒表面光滑, 具有 ZnO 的特征, 而枣核状颗粒表面

粗糙, 由极小的纳米颗粒组装而成, 类似于介晶颗

粒[23], 并且尺寸相对均匀, 平均尺寸约为 250 nm×  
180 nm (长轴×短轴), 推测其为 Zn2SiO4。根据非经

典结晶(Non-classical crystallization)理论[24], 在水热

反应条件下, 被有机聚合物包覆的无机纳米粒子作

为结晶基元, 容易通过介观自组装和融合机制形成

介晶。由前述分析可知, 在制备 SOB-3-4 的水热体

系中含有大量的松木生物质有机聚合物, 这些生物

质大分子容易包覆在新生的 Zn2SiO4 纳米晶核表面, 
然后通过典型的介观自组装–融合机制形成枣核状

Zn2SiO4 介晶颗粒。 
由图 5(c)的 EDS 分析结果可以得出, SOB-3-4

主要含有 O、Zn、Si 和 C 四种元素, Zn 与 Si 的原子

数比为 1.53, 小于 Zn2SiO4 的化学计量比(2), 而 O
与 Si 的原子数比为 7.67, 显著大于 Zn2SiO4 的化学

计量比(4)。样品中 C 的含量达到 16.87at%, 说明碱

解形成的松木生物质在水热条件下发生碳化, 形成

了生物炭[25]。由于生物炭, 特别是水热碳化得到的

生物炭含有丰富的羟基、羰基和羧基等氧官能团, 
所以与 Zn2SiO4 和 ZnO 相比, 生物炭的存在对 Zn
和 Si 的原子组成造成“稀释效应”, 而对 O 的原子

组成主要产生“增浓效应”。因此, SOB-3-4 主要是

由 Zn2SiO4 介晶构成, 其次是 ZnO 微晶和松木生物

炭, 是一种三元复合材料。 
2.2.3  FT-IR 分析 

图 6 是 ZnO 和 SOB-3-4 样品的 FT-IR 谱图。比

较发现, SOB-3-4 的谱图中存在三个特征峰, 分别归

属于 ZnO 表面化学吸附水 H–O–H 伸缩振动    
(3432 cm–1)、H–O–H 弯曲振动(1630 cm–1)和 Zn–O 伸

缩振动(575 cm–1), 但其谱峰的中心位置发生了不

同程度的蓝移且谱峰的强度变弱。SOB-3-4 的谱图

比 ZnO 多 4 个峰, 其中 2927 cm–1处的弱峰、1243 cm–1

处的中强峰可分别归属于生物炭的 C–H 及 C–O–C
的不对称伸缩振动峰 ,  位于 924 cm–1 的强峰和 

 

 
 

图 5  (a)ZnO 的 SEM 照片, SOB-3-4 的(b)SEM 照片和(c)EDS 谱图 
Fig. 5  (a) SEM image of ZnO, (b) SEM image and (c) EDS results of SOB-3-4 
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图 6  ZnO 和 SOB-3-4 的红外光谱图 
Fig. 6  FT-IR spectra of ZnO and SOB-3-4 

 
462 cm–1的弱峰分别归属于 Zn2SiO4的 O–Si–O 伸缩

振动峰和弯曲振动峰。FT-IR 谱图的表征结果与

SEM/EDS 分析结果一致。 
2.2.4  BET 测定 

表 1 给出了不同催化剂的比表面积、孔容及孔

径, 由表 1 可知, SOB-3-4 和 ZnO 都属于介孔材料, 
孔径相近, 并且 SOB-3-4 的比表面积和孔容均明显

大于 ZnO, 这有利于增加活性位, 提高对甲硝唑的

吸附和催化降解能力。 
2.2.5  UV-Vis DRS 测定 

催化剂的光吸收性能对其光催化 H2O2 降解活

性具有显著的影响,一般认为,吸收带边红移和吸光

度增加对提高光催化活性有利[26]。图 7(a, b)分别为

SOB-3-4 和 ZnO 的紫外可见漫反射谱图与(αhν)2~ 
hν曲线, 由图可见, ZnO 在 400 nm 以下有较强的吸

收, 带隙能为 3.21 eV, 与其本征吸收相一致; SOB-3-4
虽然在紫外区光吸收变弱, 但在可见光区有较强吸

收, 这说明 SOB-3-4 具有更好的可见光催化活性, 
可以增加降解过程中对可见光的利用率。按 Kubelka- 
Munk 理论函数方程计算得到 SOB-3-4 的禁带宽度

为 3.01 eV。 
2.2.6  PL 光谱分析 

材料的光致发光与其光催化活性的大小有密切

关系[27]。图 8 为 SOB-3-4 和 ZnO 在 365 nm 紫外光

激发下获得的 PL 谱, 由图可见, ZnO 在测试波长范

围内都有较强的发光信号峰, 峰顶位于 620~660 nm 较

宽范围内; 而 SOB-3-4 的荧光信号明显减弱, 几 
 

表 1  不同催化剂的比表面积、孔容及孔径 
Table 1  Specific surface area, pore volume  

and pore size of catalysts 

Catalyst Specific surface 
area/(m2g1) 

Pore volume/ 
(cm3g1) Pore size/nm

SOB-3-4 31.29 0.32 20.40 
ZnO 24.39 0.24 19.74 

 
 

图 7  SOB-3-4 和 ZnO 的紫外可见漫反射光谱(a)及其对应

的(αhν)2 与光子能量关系图(b) 
Fig. 7  UV-Vis diffuse reflectance spectra of SOB-3-4 and 
ZnO (a), and corresponding relationship between (αhv)2 and 
photonic energy(b) 

 

 
 

图 8  SOB-3-4 和 ZnO 的光致发光光谱图 
Fig. 8  PL spectra of SOB-3-4 and ZnO 

 
乎检测不到信号峰, 说明其具有更快的表面光生电

子–空穴迁移速率, 能够有效抑制电子空穴复合, 
这可能是其对降解甲硝唑具有更好可见光催化

H2O2 降解活性的原因之一。 
2.3  反应条件对复合催化剂活性的影响 
2.3.1  pH 的影响 

SOB-3-4 是由 Zn2SiO4、ZnO 和松木生物炭构成

的三元复合材料, 其表面电荷受介质 pH的影响, 同
时 pH 也改变甲硝唑的赋存形态, 从而影响自由基

的产生和甲硝唑的降解。研究考察了 SOB-3-4 投加

量为 0.4 g/L、甲硝唑初始浓度为 300 mg/L、H2O2
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使用浓度为 40 mmol/L时, 溶液初始 pH对甲硝唑降

解率的影响。如图 9 所示, 随 pH 升高甲硝唑的降解

曲线下移, 和 k 减小。当 pH=9.0 时, 为 78.0%、k
为 8.1×10–3 min–1, 而在 pH=2.0 条件下, 与 k 分别

升至 99.4%和 2.3×10–2 min–1。说明酸性环境有利于

甲硝唑的 H2O2 光催化降解 , 这一效应与 Fe-Zn- 
oxide/hydrochar 催化体系相似[28], 这主要是由于酸

性环境有利于•OH 的产生。  
2.3.2  H2O2 浓度的影响 

图 10 显示了 H2O2 投加浓度分别为 10、40 和

80 mmol/L 时 SOB-3-4 光催化 H2O2降解甲硝唑的动

力学曲线, 可以看出, 随着 H2O2 浓度的增大, 速率

常数增大 , 甲硝唑降解率提高 , 当 H2O2 浓度为   
80 mmol/L 时, 速率常数为 2.68×10–2 min–1, 降解率

达到 99.70%。通常认为, 在适当的浓度范围内提高

H2O2 用量可以与催化剂足够多的活性位点反应, 产
生更多的羟基自由基(•OH), 从而加快降解甲硝唑[29]。 
2.3.3  催化剂用量的影响 

由图 11 可知, SOB-3-4 的用量对甲硝唑的降解

效果有较大的影响, 当催化剂用量由 0.1 g/L 增大到

0.4 g/L 时, 甲硝唑的降解速率和降解率明显提高。

这是因为增加催化剂的用量可以提供更多的活性位 
 

 
 

图 9  SOB-3-4 在不同 pH 条件下对甲硝唑的降解率 
Fig. 9  Effect of pH on metronidazole degradation over SOB-3-4 

 

 
 

图 10  H2O2 浓度对 SOB-3-4 的甲硝唑降解性能的影响 
Fig. 10  Effect of H2O2 concentration on the degradation effi-
ciency of metronidazole over SOB-3-4 

 
 

图 11  SOB-3-4 的用量对甲硝唑的降解效能的影响 
Fig. 11  Effect of SOB-3-4 amount on the degradation effi-
ciency of metronidazole 

 

点, 加快 H2O2 分解产生更多的•OH, 从而增强甲硝

唑的降解 [30]。但是, 当继续增加催化剂的用量时, 
甲硝唑的降解效果反而略有下降, 这可能是由于催

化剂团聚造成的。 
2.3.4  甲硝唑初始浓度的影响 

在初始 pH 为 3、催化剂用量为 0.4 g/L、H2O2

投加浓度为 40 mmol/L 及反应时间为 3 h 的条件下, 
考察了初始甲硝唑浓度对其光催化 H2O2 降解效果

的影响, 结果见图 12。从图中可以看出, 随着甲硝

唑初始浓度的升高, 其降解率逐渐降低。这是因为

甲硝唑浓度越高, 参与竞争利用催化剂活性位点和

•OH 的目标物分子数越多, 被氧化降解的甲硝唑分

子数不会减少, 但其降解率会下降。 

3  结论 

1) 在玻璃容器中先用 NaOH 溶液回流处理松

木粉得到松木碱解液, 使之与锌盐反应形成复合锌

前驱体, 再经水热转化, 成功制备出 Zn2SiO4-ZnO-
生物炭三元复合材料(SOB-x-y)。该材料由硅锌矿型

Zn2SiO4、六方晶相 ZnO 和松木生物炭构成, Zn2SiO4

呈枣核状介晶颗粒; 
 

 
 

图 12  甲硝唑浓度对其光芬顿降解效果的影响 
Fig. 12  Effect of initial concentration of metronidazole on the 
degradation over SOB-3-4 
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2) 与纯六方晶相 ZnO 相比, Zn2SiO4-ZnO-生物

炭复合催化剂的比表面积和孔容增大、带隙能减小、

荧光发射强度显著减弱, 其比表面积为 31.29 m2/g, 
孔容为 0.32 cm3/g, 带隙能为 3.01 eV; 

3) Zn2SiO4-ZnO-生物炭复合催化剂对甲硝唑的

光催化 H2O2 降解过程符合准一级动力学方程, 其
光催化活性明显优于 ZnO, 并且随 NaOH 浓度的增

大而提高, 随松木粉用量的增大先增大后减小, 以
SOB-3-4 的催化活性最优; 

4) SOB-3-4 光催化 H2O2 降解甲硝唑的速率常

数和降解率受体系 pH、H2O2 浓度、催化剂用量及

甲硝唑初始浓度的影响。单因素试验结果表明, 甲
硝唑降解反应的速率常数随 pH 的降低而增大, 随
H2O2 浓度的升高而增大, 随催化剂用量的增加先增

大后减小; 随甲硝唑初始浓度的升高其降解率逐渐

降低; 
5) 当初始 pH 为 3、催化剂用量为 0.4 g/L、H2O2

投加浓度为 80 mmol/L 及甲硝唑初始浓度为    
300 mg/L 时, 速率常数为 2.68×10–2 min–1, 反应 3 h
后降解率达到 99.70%。 
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