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水热法制备 Fe/C 复合材料及其对地下 
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摘要：以蔗糖和无水三氯化铁为原料，以盐酸或氨水调节溶液 pH（pH 为 2、4、6、8、10），采用水热-炭化法

合成了一系列 Fe/C 复合材料（Fe/C-pH2、Fe/C-pH4、Fe/C-pH6、Fe/C-pH8、Fe/C-pH10），将 Fe/C-pH10 球磨成

粒径在 100~1000 nm 的产物，记为 Fe/C-pH10-Q。采用 SEM、XRD、TG、N2 吸附-脱附对 Fe/C 复合材料进行了

表征，考察了其对三氯乙烯（TCE）的吸附和降解性能。结果表明，Fe/C 复合材料中纳米零价铁（nZVI）和生

物炭共同存在，nZVI 随机分散在碳球或碳颗粒上，不发生团聚现象。随着反应液 pH 的增加，Fe/C 复合材料中

nZVI 的含量和粒径从 Fe/C-pH2 的 6.52%、25 nm 增加到 Fe/C-pH10 的 36.35%、50 nm，比表面积由 Fe/C-pH2

的 369 m2/g 减小到 Fe/C-pH10 的 302 m2/g 。 Fe/C 复合材料对 TCE 降解速率由大到小顺序为：

Fe/C-pH10>Fe/C-pH8> Fe/C-pH6>Fe/C-pH4>Fe/C-pH2。Fe/C-pH10 对 TCE 的去除率约为 100%（48 h）。球磨不

会改变 Fe/C 复合材料中 nZVI 粒径、含量和材料的反应活性。此外，Fe/C-pH10-Q 具有良好的地下传输性能，其

流动性比市售 nZVI 和 Fe/C-pH10 显著提高。 
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Abstract: A series of Fe/C composites (Fe/C-pH2, Fe/C-pH4, Fe/C-pH6, Fe/C-pH8, Fe/C-pH10) were 
synthesized by hydrothermal-carbonization method using sucrose and anhydrous ferric chloride as raw 
materials by adjusting the pH (2, 4, 6, 8, 10) of solution with hydrochloric acid or ammonia. Fe/C-pH10 
was further ground into a product with a particle size of 100~1000 nm, denoted as Fe/C-pH10-Q. The Fe/C 
composites were characterized by SEM, XRD, TG and N2 adsorption-desorption. The adsorption and 
degradation properties of Fe/C composites for trichloroethylene (TCE) were investigated. The results 
showed that nano-zero-valent iron (nZVI) and biochar co-existed in Fe/C composites, and nZVI was 
randomly dispersed on carbon spheres or particles without agglomeration. With the increase of pH of 
reaction solution, the content and particle size of nZVI in Fe/C composites increased from 6.52% and 25 nm 
of Fe/C-pH2 to 36.35% and 50 nm of Fe/C-pH10, while the specific surface area decreased from 369 m2/g 
of Fe/C-pH2 to 302 m2/g of Fe/C-pH10. The degradation rate of TCE by Fe/C composites was in descending 
order: Fe/C-pH10> Fe/C-pH8>Fe/C-pH6>Fe/C-pH4>Fe/C-pH2. The removal rate of TCE by Fe/C-pH10 
was about 100% (48h). The particle size, content and reactivity of nZVI in Fe/C composites were not 
changed by ball milling. In addition, Fe/C-pH10-Q had excellent underground transport performance and its 
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fluidity was significantly higher than that of commercially available nZVI and Fe/C-pH10. 

Key words: Fe/C composites; nZVI; groundwater remediation; trichloroethylene; degradation; water 

treatment technology and environmental protection 

三氯乙烯（TCE）是地下水中广泛存在的污染

物之一，国际癌症研究中心（IARC）和美国环境保

护署（EPA）将 TCE 认定为Ⅰ类致癌物质[1-2]。对地

下水中 TCE 的降解和去除具有重要意义。地下水处

理技术分为异位处理[3]和原位处理[4-7]两种方法。异

位处理包括抽出、气提、污染区域开挖等技术；原

位处理包括微生物修复、植物修复、原位化学氧化、

渗透反应格栅、原位反应带修复（IRZ）[8-10]等技术。

IRZ 可在地下环境中创造一个反应试剂与污染物相

互作用的反应带，实现对污染物靶向去除[8]。相比

于其他地下水修复技术，IRZ 具有施工设施简单、

操作简便、可实时监测污染物变化、用时短和处理

效果好等优点[9-10]。 

nZVI 是 IRZ 技术中典型的反应试剂，其具有较

强的还原能力，对 TCE 的降解效果明显，且地下沉

积物中纳米颗粒的渗透性使 nZVI 原位定向注入含

水层成为可能[11]。但 nZVI 易于氧化、团聚、对 TCE

的识别不具有靶向性、流动性差，限制了其在地下

水修复中的广泛应用[12-14]。为了提高 nZVI 的地下

传输性和保持反应活性。研究人员通过表面改性和

载体负载 nZVI 的方法提高 nZVI 的分散稳定性。利

用高分子聚合物或聚合电解质对 nZVI 进行表面改

性[15-16]会覆盖 nZVI 的反应位点，导致产物活性下

降；利用黏土、硅藻土、二氧化硅等载体对 nZVI

进行负载[17-19]时，这些材料本身不适合地下传输或

与 TCE 类污染物没有很强的吸附力，使处理效果欠

佳。与其他载体相比[20-21]，生物质炭具有价廉、可

降解等优点[22]。目前，鲜见以蔗糖为碳源通过水热

法负载 nZVI 用于降解地下水中 TCE 的报道。 

为了提高 nZVI 传输性和分散稳定性，考察了

不同 pH 对制得蔗糖生物炭负载 nZVI 形貌和性能的

影响。本研究以蔗糖为碳源，采用水热法与 FeCl3

反应，在不同溶液 pH 下合成了系列 Fe/C 复合材料

（Fe/C）。通过 SEM、XRD、TG、N2 吸附-脱附对

不同 pH 下制备的产物形态和组成进行了表征。通

过产物（主要为乙烷和少量乙烯）、氯离子定量检测

评价了不同 pH 下制备的 Fe/C 对 TCE 的降解能力。

通过砂柱模型评价了球磨后 Fe/C-pH10-Q 的迁移

率。以期为地下水中 TCE 的处理提供理论依据。 

1  实验部分 

1.1  试剂与仪器 

蔗糖、氨水溶液（质量分数 25%），天津市科密

欧化学试剂有限公司；无水 FeCl3（AR）、TCE（AR）、

活性炭粉、氯化钠（AR）、无水乙醇（AR）、石英

砂（粒径 125~300 μm），国药集团化学试剂有限公

司；去离子水自制。其他试剂均为市售分析纯，使

用时未经进一步处理。 

GC7900 型气相色谱仪，上海天美科学仪器有限

公司；GSL-1100X 型真空管式高温炉，合肥科晶材

料技术有限公司；YXQM 型球磨机，长沙米琪仪器

设备有限公司；ICS-600 型离子色谱仪，美国赛默飞

世尔科技有限公司；Nova NanoSEM 450 型扫描电子

显微镜，美国 FEI 公司；XRD-7000S 型 X 射线衍射

仪，日本岛津公司；TGA/ DSC1 型热分析仪，美国

梅特勒-托利多公司；Autosorb-iQ-C 型物理吸附仪，

美国 Quantachrome 公司。 

1.2  Fe/C 复合材料的制备 

将 16.6 g 蔗糖和 4.5 g 无水 FeCl3 溶解在 100 mL

去离子水中，在 300 r/min 下搅拌 30 min，用质量分

数 25%的氨水或 1 mol/L 盐酸将混合物的 pH 调整到

pH=2、4、6、8 和 10。将获得的混合物转移到 100 mL

有聚四氟乙烯内衬的反应器中，180 ℃下反应 6 h。

将反应器自然冷却至室温，离心分离固体产物，用

去离子水洗涤 3 次，去除水溶性有机残留物。产物

在 50 ℃下 12 h，得到黑棕色粉末。pH=2、4、6、8

和 10 下制备的中间产物分别命名为 IP-pH2、

IP-pH4、IP-pH6、IP-pH8、IP-pH10。 

将中间产物进一步转移到真空管式高温炉进行

炭化。氮气保护下，炭化温度为 720 ℃，炭化时间

为 360 min。在此过程中，炭还充当还原剂，将水热

得到的中间产物中的铁化合物进行还原，得到零价

铁。将反应体系自然冷却到室温后，得到最终产物

Fe/C 复合材料。pH=2、4、6、8 和 10 下制备的 Fe/C

复 合 材 料 分 别 命 名 为 Fe/C-pH2 、 Fe/C-pH4 、

Fe/C-pH6、Fe/C-pH8、Fe/C-pH10。 

1.3  结构表征与性能测试 

利用扫描电子显微镜表征产物的微观形貌。利

用 X 射线衍射仪（λ=0.154 nm）对样品的组成及晶

像结构进行分析。利用拜德-谢勒方程 D= Kλ/(βcosθ)

〔其中：D 为平均晶体直径，nm；β为修正峰宽；K

为与晶体形状相关的常数；λ 为所采用的 X 射线波

长，nm；θ为衍射角，(°)〕估算产物中 nZVI 的平均晶

体尺寸。在空气条件下，加热速率为 10 ℃/min，利

用热重分析仪测试产物中 nZVI 的含量。采用物理

吸附仪测定产物的比表面积（BET 法）和孔径大小。 
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1.4  TCE 降解实验方法 

常温下，采用 40 mL 样品瓶作为反应器，加入

20 mL 质量浓度为 1.1 g/L 的 TCE 溶液，再分别加

入适量不同 pH 下制得的 Fe/C 复合材料，用聚四氟

乙烯带密封并迅速盖紧盖子，振荡 60 min 后静置一

段时间后对反应体系做定量检测。 

1.5  分析方法 

采用气相色谱仪对 TCE 及反应产物（主要为乙

烷和少量乙烯）进行定量分析（外标法）。色谱柱为

MD10008 型大口径毛细管柱（30 m×0.53 mm×25 μm），

FID 检测器，温度为 250 ℃。进样口温度为 180 ℃，

分流比为 40∶1，载气为高纯氮气，载气流量为    

1 mL/min，氢气和空气流速分别为 30 和 300 mL/min。

初始柱温 50 ℃下维持 2 min，以 30 ℃/min 的速度

升温至 200 ℃，维持 11 min。 

采用离子色谱对氯离子进行定量检测。色谱条

件：流动相，NaCO3 (4.5 mmol/L)/NaHCO3 (0.8 mmol/L)；

流速为 1.0 mL/min；柱温 30 ℃；进样量 25 μL。以

氯化钠（质量浓度 25、50、75、100、150、200 mg/L）

为 标 准 溶 液 。 测 得 氯 离 子 标 准 曲 线 方 程 为

0.076484 0.52458y x  ，R2=0.99911。 

1.6  Fe/C 复合材料的流动性实验 

根据 T-E 理论模型[23]可知，尺寸在 100~1000 nm

的不易团聚的粒子适于地下传输[24]，由于 Fe/C-pH10

的粒径为微米级别，所以需要对产物 Fe/C-pH10 进

行球磨处理。将 Fe/C-pH10 在 300 r/min 下球磨 6 h，

得到最终产物 Fe/C-pH10-Q。 

通过填充了标准石英砂的 50 mL 玻璃滴定管来

模拟地下水环境。填料体积为 10 mL，通过比较干

柱和水饱和柱的质量测得填料的孔隙率为 0.32[25]。

首先，用适量的去离子水冲洗砂管柱，然后将 Fe/C- 

pH10-Q 悬浮混合物 10 mL（3 g/L）装入填充柱中。

最后，用 60 mL 去离子水以 18 mL/min 的速率冲洗

砂管柱。用浊度计测定玻璃滴定管出口的洗脱液，

并建立被测材料的流动曲线。 

2  结果与讨论 

2.1  Fe/C 的结构表征 

2.1.1  XRD 表征 

不同 pH 下制得 Fe/C 复合材料和 Fe/C-pH10-Q

的 XRD 谱图如图 1 所示。从图 1 可以看出，在 2θ= 

44.7°、65.0°和 82.4°处存在零价铁（Fe0）的特征峰

（PDF#06-0696），在 2θ=26°左右出现的弥散峰归属

于蔗糖炭化后形成的无定型炭[26]。说明球磨前后 Fe/C

复合材料中同时存在 Fe0 和无定型炭，球磨不会改

变 Fe0 晶型和无定型炭的形态。随着水热反应 pH 的

增大，归属于 Fe0 的特征峰强度逐渐增强，归属于无

定型炭的特征峰强度逐渐减弱。表明随着 pH 增大，产

物中 Fe0 逐渐增多。从图 1 还看到，铁氧化物的杂峰，

这是因为 nZVI 的结构为核壳双层，Fe0 周围覆盖了一

层氢氧化氧铁（FeOOH）壳（厚度为 2~4 nm）[27]。 
 

 
 

图 1  Fe/C 复合材料的 XRD 图 
Fig. 1  XRD patterns of Fe/C composites 

 

2.1.2  SEM 表征 

图 2 为不同 pH 下制得 Fe/C 复合材料和 Fe/C- 

pH10-Q 的 SEM 图。 
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图 2  Fe/C-pH2、Fe/C-pH4、Fe/C-pH6、Fe/C-pH8、Fe/C-pH10 和 Fe/C-pH10-Q 的 SEM 图 
Fig. 2  SEM images of Fe/C-pH2, Fe/C-pH4, Fe/C-pH6, Fe/C-pH8, Fe/C-pH10 and Fe/C-pH10-Q 

 

由图 2 可知，低 pH 时（pH 2、4），Fe/C 复合

材料大多为呈分散状态的球形颗粒，但生物炭上

nZVI 负载量较少；高 pH（pH 10）时，Fe/C 复合材

料发生团聚，形成了粒径分布范围宽、形状不规则的

颗粒，粒径在 2~5 μm 内，nZVI 的负载量也明显增

加。表明低 pH 制备的 Fe/C 复合材料比高 pH 制备

的产物更分散。通过更大放大倍数的 SEM 图观察

到，不同 pH 下制得产物中 nZVI 均匀分散在碳球或

碳颗粒上，没有团聚现象发生，表明由蔗糖炭化制

得的生物炭是 nZVI 的优良载体。由球磨后产物

Fe/C-pH10-Q 的 SEM 图看出，球磨后，Fe/C 复合材

料的粒径在 100~1000 nm 内，为分散性良好、不团

聚的不规则颗粒。表明球磨后 nZVI 同样很好地分散

在生物炭上。 

2.1.3  TG 测试 

由于生物炭只提供吸附位点，对 TCE 起降解作

用的是 nZVI，为了确定不同 pH 对 Fe/C 复合材料降

解 TCE 速率的影响，通过热重分析对 Fe/C 复合材

料中 nZVI 含量进行了测定。不同 pH 下制得 Fe/C

复合材料的 TG 曲线如图 3 所示。 

 

 
 

a—Fe/C-pH2；b—Fe/C-pH4；c—Fe/C-pH6；d—Fe/C-pH8；e—
Fe/C-pH10 

图 3  Fe/C 复合材料的 TG 曲线 
Fig. 3  TG curves of Fe/C composites 

 
由图 3 可知，在温度>600 ℃后，各个产物的质

量基本恒定，根据文献[28]可知，最终产物为 Fe2O3。

通过换算得出，pH 为 2、4、6、8、10 时，产物中

nZVI 的质量分数分别为 6.52%、7.69%、10.58%、

18.19%、36.35%。可知，随着水热反应 pH 的增大，

复合材料中 nZVI 的含量逐渐增多。这可能是因为，

随着溶液 pH 增大，铁的氢氧化物胶体变多，且均

富集在生物炭表面，所以复合材料中 nZVI 含量增

多。另外，球磨后产物 Fe/C-pH10-Q 中 nZVI 的质

量分数为 37.12%，表明球磨基本不会对 Fe/C 复合

材料中 nZVI 的含量造成影响。 

2.1.4  氮气吸附-脱附测试 

Fe/C-pH2 和 Fe/C-pH10 的氮气吸附-脱附曲线

见图 4。 
 

 
 

图 4  Fe/C-pH2（a）和 Fe/C-pH10（b）的氮气吸附-脱附

曲线和粒径分布 
Fig. 4  N2 adsorption-desorption curves and particle size 

distribution of Fe/C-pH2 (a) and Fe/C-pH10 (b) 
 

由图 4 可知，Fe/C-pH2 和 Fe/C-pH10 的孔径分

布在 2~20 nm，属于介孔炭。Fe/C-pH2 和 Fe/C-pH10

的比表面积分别为 369 和 302 m2/g，是商业活性炭

比表面积（114.96 m2/g）的 3 倍左右。Fe/C-pH2 和

Fe/C-pH10 的总孔容分别为 0.996 和 0.701 cm3/g，均

远大于市售活性炭的总孔容（0.180 cm3/g）。表明本



·816· 精 细 化 工  FINE CHEMICALS 第 39 卷 

文制得产物的吸附能力更强，有助于提高对 TCE 的

降解速率和去除效果。另外，与 Fe/C-pH2 相比，

Fe/C-pH10 的比表面积和总孔容均减小。这是因为

pH 为 10 时，制得 Fe/C 复合材料中的 nZVI 含量增

加，有可能阻塞介孔所致。 

2.1.5  粒径分析 

根据 2.1.1 节的 XRD 谱图数据，使用拜德-谢勒

方程估计不同 pH 下制得 Fe/C 复合材料中 Fe0 的平

均粒径，结果见图 5。如图 5 所示，Fe0 粒径随 pH

的增大而增大。从 pH 2时的 25 nm左右增加到 pH 10

时的 50 nm 左右。这是因为，随着 pH 的增大，产

物中 Fe(OH)3 胶体越来越多，蔗糖所占比例减少，

蔗糖具有抑制颗粒生长的特性[29]，所以，pH 越大，

产物中 Fe0 粒径越大。另外，球磨后 Fe/C-pH10-Q

中 Fe0 粒径约为 50 nm，与 Fe/C-pH10 中 Fe0 粒径相

似。表明球磨对 Fe0 粒径几乎没有影响。考虑到

Fe(OH)3 胶体倾向于沉淀，因此还研究了结晶反应初

始溶液的稳定性，结果证实，初始溶液在至少 6 h

的反应时间内是稳定的。 
 

 
 

a—Fe/C-pH2；b—Fe/C-pH4；c—Fe/C-pH6；d—Fe/C-pH8；e—

Fe/C-pH10；f—Fe/C-pH10-Q 

图 5  Fe/C 复合材料中 nZVI 粒径比较 
Fig. 5  Comparison of particle sizes of nZVI in Fe/C composites 

 

2.2  Fe/C 复合材料对 TCE 的降解性能 

nZVI 的强还原性可导致 TCE 脱氯，反应式如

下所示： 

 
0 2

2 3 2 64Fe C HCl 5H 4Fe +C H 3Cl     
 
（1） 

在复合材料对 TCE 的降解过程中，为了分别考

察生物炭的吸附作用和 nZVI 的反应活性，在确保

nZVI 质量（80 mg）相同的情况下进行降解实验，

对 Fe/C 复合材料的吸附性能和反应性能进行了综

合评价。 

2.2.1  产物（乙烷、乙烯）的定量检测 

对不同 pH 下制得 Fe/C 复合材料降解 TCE 生成

的气相产物进行顶空进样分析，气相产物生成总量

随反应时间变化情况如图 6 所示。正如 1.5 节所述，

产物以乙烷为主。尽管产物中有少量乙烯，但在现

有气相色谱条件下，两者的峰很难分开，故将乙烯

与乙烷合并计算。图 6 中纵坐标 Pt 为 Fe/C 复合材

料处理 TCE 96 h 所得的最终产物量，P 为反应过程

中的即时产物量。 
 

 
 

a—Fe/C-pH2；b—Fe/C-pH4；c—Fe/C-pH6；d—Fe/C-pH8；e—
Fe/C-pH10 

图 6  产物生成总量随时间的变化 
Fig. 6  Change of formation total amount of products with time 

 

从图 6 可以看出，随着 pH 的增大，产物的总

生成速率逐渐增大，生成总量也逐渐增多。产物生

成总量逐渐增大的原因为，在保证加入反应体系中

的 nZVI 质量相同的情况下，随着 pH 的增大，产物

中生物炭含量逐渐减小。又由于产物比表面积的大小

顺 序 为 Fe/C-pH2>Fe/C-pH4>Fe/C-pH6>Fe/C-pH8> 

Fe/C-pH10，所以随着 pH 的增大，复合材料提供的

吸附位点逐渐减少，吸附能力减小，导致检测到的

乙烷和乙烯总量增大。 

乙烷和乙烯总生成速率逐渐增大的原因为：（1）

不同 pH 下制得 Fe/C 复合材料的粒径可能会对 TCE

的降解产生影响；（2）在降解体系中 nZVI 质量相

同的情况下，pH 越小制得产物的比表面积越大，吸

附位点越多，导致被吸附的 TCE 可能接触不到

nZVI；（3）在降解体系中 nZVI 质量相同的情况下，

pH 越小制得产物中生物炭的含量越多，吸附乙烷和

乙烯的能力越强，所以检测到的乙烷和乙烯的生成

速率越小。 

另外，对气相产物进行分析发现，具有剧毒性

的副产物二氯乙烷和氯乙烯没有被检测到。这可能

是由于副产物极少，而且具有强吸附能力的生物炭

将微量副产物封存在介孔碳中所致[30]。 

2.2.2  氯离子的定量分析 

经测试得出，所制备的 Fe/C 复合材料尽管对

TCE 有很强的吸附能力，但对溶液中的氯离子没有

吸附能力。因此，本文通过检测氯离子的生成量来

判断降解反应进行的程度。 

氯离子浓度随反应时间的变化情况如图 7 所

示。由反应方程式（1）可知，根据 1.4 节中 TCE 的

加入量，氯离子的理论生成量为 891 mg/L。 
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图 7  氯离子质量浓度与反应时间的关系 
Fig. 7  Relationship between mass concentration of chloride 

ion and reaction time 
 

由图 7 可知，不同 pH 下制得 Fe/C 复合材料在

350 h 内对 TCE 的降解率均可以接近 100%。随着

pH 的增大，制得 Fe/C 复合材料降解 TCE 时，氯离

子的生成速率大小顺序为：Fe/C-pH2<  Fe/C-pH4< 

Fe/C-pH6<Fe/C-pH8<Fe/C-pH10，表明复合材料对

TCE 降解速率的大小顺序为：Fe/C-pH2<Fe/C-pH4< 

Fe/C-pH6<Fe/C-pH8<Fe/C-pH10。Fe/C-pH10 在 48 h

内对 TCE 的降解率可达 100%，所以 pH 10 时制得

的 Fe/C 复合材料对 TCE 的降解效率更高。这可能

是由于低 pH 时制得 Fe/C 复合材料中 nZVI 的含量

较少，所以吸附的较多 TCE 不能与 nZVI 充分接触。

因此，选择反应活性最高的 Fe/C-pH10 进行后续球

磨和地下传输实验。 

2.3  地下传输性能考察 

市售 nZVI、Fe/C-pH10 和 Fe/C-pH10-Q 在填砂

柱上的流动性实验定性观察结果见图 8。 
 

 
 

图 8  砂管柱实验：市售 nZVI（a）；Fe/C-pH10（b）；

Fe/C-pH10-Q（c） 
Fig. 8  Column tests: Commercially nZVI (a); Fe/C-pH10 

(b); Fe/C-pH10-Q (c) 
 

由图 8 可知，经过 60 mL 的去离子水冲洗后，

市售 nZVI 大多停留在砂管柱的上端，传输效果较

差（图 8a）；由于 Fe/C-pH10 的粒径较大，所以也

大多停留在砂管柱的上端，传输效果也较差（图 8b）；

Fe/C-pH10-Q 大部分穿过了砂管柱，传输性能较好

（图 8c）。进一步地，使用浊度计检测洗脱液的浊

度（图 9）可知，有约 85%的 Fe/C-pH10-Q 通过了

石英砂柱，而 Fe/C-pH10 只有不到 10%通过了石英

砂柱，说明 Fe/C-pH10-Q 具有较好的迁移率和地下

传输性能。 
 

 
 

图 9  填砂柱上不同材料的流动性 
Fig. 9  Fluidity of different materials on sand filled column 

 

2.4  Fe/C-pH10-Q 降解 TCE 性能考察 

为了对 Fe/C-pH10-Q 降解 TCE 的性能进行考

察，对比了球磨前后 Fe/C-pH10 和 Fe/C-pH10-Q 降

解 TCE 反应中气相组成的变化，结果见图 10。 
 

 
 

图 10  Fe/C-pH10（a）和 Fe/C-pH10-Q（b）降解 TCE 反

应中气相组成的变化 
Fig. 10  Change of gas phase composition in TCE degradation 

reaction by Fe/C-pH10 (a) and Fe/C-pH10-Q (b) 
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由图 10 可知，随着反应的进行，在 Fe/C-pH10

和 Fe/C-pH10-Q 降解 TCE 的反应中，TCE 的含量均

逐渐减小直至完全去除，产物乙烯和乙烷的总含量

逐渐增加直至达到平衡。结果表明，球磨几乎不会

对产物 Fe/C-pH10-Q 降解 TCE 的性能产生影响。 

综合 Fe/C-pH10-Q 的地下传输性能和降解 TCE

活性结果可知，其具备在地下水环境中对 TCE 进行

降解的能力，具有一定的应用前景。 

3  结论 

通过改变水热反应体系的 pH 制得 5 种 Fe/C 复

合材料(Fe/C-pH2、Fe/C-pH4、Fe/C-pH6、Fe/C-pH8、

Fe/C- pH10)，得到如下结论： 

（1）XRD、SEM、TG 和氮气吸附-脱附结果表

明，nZVI 被均匀分布在生物炭表面，不发生团聚现

象，生物炭可使吸附的 TCE 与 nZVI 实现靶向去除，

提高反应活性。通过调控溶液 pH，可以制得不同粒

径、比表面积和 nZVI 含量的 Fe/C 复合材料。粒径和

nZVI 含 量 的 大 小 顺 序 为 ： Fe/C-pH2<Fe/C-pH4< 

Fe/C-pH6<Fe/C-pH8<Fe/C-pH10。比表面积的大小顺序

为：Fe/C-pH2>Fe/C-pH4>Fe/C-pH6>Fe/C-pH8>Fe/C-pH10。 

（2）通过对生成的氯离子进行离子色谱检测可

知，Fe/C 复合材料对 TCE 的降解速率大小顺序为：

Fe/C-pH10>Fe/C-pH8>Fe/C-pH6>Fe/C-pH4>Fe/C-pH2。

在反应 48 h 时，Fe/C-pH10 对 TCE 的去除率可达

100%。 

（3）对 Fe/C-pH10 进行球磨处理后发现，球磨

后产物 Fe/C-pH10-Q 具有和 Fe/C-pH10 相似的 nZVI

分散性、粒径、含量和降解 TCE 活性，且 Fe/C-pH10-Q

具有良好的地下传输性能，适用于对地下水中 TCE

的去除，具有一定的实用价值。 
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