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NZVI@mSiO2 合成调控及有机质对其去除
地下水中氯代烃影响研究
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摘要：考察了不同反应时间及硅源前驱体添加量对纳米零价铁@介孔氧化硅（NZVI@mSiO2）结构

的影响。采用以 1,1,1−TCA 为模式氯代烃的模拟污染地下水，考察了铁剂量与有机质（NOM）含量

对 NZVI@mSiO2 吸附去除和吸附−降解去除氯代烃行为的影响。结果表明：加入正硅酸乙酯

（TEOS）后，以 300 r/min 速度搅拌 4 h 便可获得结构稳定的 NZVI@mSiO2；不同 TEOS 添加量可

调控 NZVI@mSiO2 的 mSiO2 壳层厚度；铁剂量的升高促进 NZVI@mSiO2 对 1,1,1−TCA 的吸

附−降解去除；NOM 通过吸附桥连和网捕卷扫作用降低 mSiO2 悬浮液的稳定性，但因其引入的新

的吸附位点及降低体系 pH，从而促进对氯代烃的吸附去除与吸附−降解去除。
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Synthesis of NZVI@mSiO2 and the Effects of Natural Organic
Matters on the Chlorinated Hydrocarbons Removal

CHEN Shuai，      LI Hui，      ZHOU Liyang，      LIU Yongdi，      REN Luyao
(School of Resources and Environmental Engineering, East China University of Science and Technology, Shanghai 200237, China)

Abstract: Nanoscale  zerovalent  iron@mesoporous  silica  (NZVI@mSiO2)  can  effectively  remove
chlorinated  hydrocarbons  in  groundwater.  The  effects  of  the  reaction  time  after  adding  silicon  source
and the amount of silicon source added in the structure of NZVI@mSiO2 were studied. 1,1,1-TCA was
used  as  a  model  chlorinated  hydrocarbon  to  study  the  effects  of  NZVI@mSiO2  amount  and  natural
organic matter  (NOM) on the removal  of  chlorinated hydrocarbons via the adsorption and adsorption-
degradation by NZVI@mSiO2. The results show: the stable structure of NZVI@mSiO2 can be obtained
after adding tetraethoxysilane (TEOS) and stirring at 300 r/min for 4 h; the thickness of the mSiO2 shell
can  be  controlled  by  adding  different  amount  of  TEOS;  higher  NZVI@mSiO2  dosage  provides  more
active  sites  for  the  reaction,  which  is  beneficial  to  the  removal  of  chlorinated  hydrocarbons  via  the
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  adsorption-degradation;  NOM  can  reduce  the  stability  of  mSiO2  suspension  through  bridging  and
trapping mSiO2 particles, while the introduced new sites and the reduced pH value of the solution finally
promote the removal of chlorinated hydrocarbons via the adsorption and adsorption-degradation.

Keywords: core-shell  structure; nanoscale  zero-valent  iron; suspension  stability; chlorinated
hydrocarbons removal

 

氯代烃作为重要的化工原料和有机溶剂目前

已被广泛应用于制药、脱脂、皮革、电子、干洗

及农药等行业[1]。氯代烃化学性质较稳定、生物降

解性差，属持久性污染物，渗漏及不当使用已使

其成为地下水中最常检测出污染物[2]。大部分氯代

烃都有致癌或潜在三致（致突变、致癌、致畸）危

害，对人体健康与生态环境安全造成严重影响[3]。

例如，1,1,1−三氯乙烷（1,1,1−TCA）在《蒙特利尔

破坏臭氧层物质管制议定书》签署（1987年）前已

被广泛使用[4]，目前已被确定为潜在致癌物质并被

美国环保署（USEPA）列入优先控制污染物清单。

地下水中氯代烃污染治理已成为全世界地下水污

染研究领域的热点问题，研发出经济有效的地下

水中氯代烃去除技术十分必要。

零价铁（ZVI）在近年来已成为地下水中氯代烃

污染治理的重要材料[5-7]。目前，国内外的研究者

在使用 ZVI去除地下水中氯代烃的机理及应用基

础方面都已开展了系统研究[8-9]。提高 ZVI去除氯

代烃的效率一直是关注的热点。纳米零价铁

（NZVI）因其高比表面积、高表面及化学反应活

性，已被广泛用于氯代烃去除[10]。然而，NZVI颗
粒会彼此吸附而形成大的、微米到毫米尺度颗粒

而降低其迁移能力与有效表面积[1]，从而降低去除

氯代烃的能力。在 NZVI上合成氧化硅（SiO2）壳层

可阻止 NZVI颗粒的团聚和氧化[1, 11]。作者的前期

研究[1]采用化学还原和改进的 Stöber法制备了纳米

零价铁@介孔氧化硅（NZVI@mSiO2）核−壳结构材

料，由于 mSiO2 壳上的介孔孔道，其比表面积高

于NZVI与已报道的NZVI@SiO2 核−壳结构材料[12-13]，

有利于其对氯代烃的吸附与降解。mSiO2 壳层优异

的表面和结构性能使 NZVI@mSiO2 具有比 NZVI
更好的分散性、迁移性及去除氯代烃的性能，具

有较好的应用前景。NZVI@mSiO2 或其他负载型

NZVI材料对污染物的去除主要依靠壳层或载体对

污染物的吸附和 NZVI对污染物的降解的协同作

用 [14]。前人的研究将两者合并讨论，不能准确阐

明材料去除氯代烃的机理 [9]。有机质（NOM）在地

下水中普遍存在，其含量通常在数 mg/L到数百

mg/L之间 [15]，可改变颗粒悬浮液的的稳定性 [16]

和颗粒的聚合动力学 [17]，它与壳层或载体之间复

杂的相互作用对材料吸附和降解污染物的行为非

常重要。文献[9]概括了一些前人得出的 NOM对

ZVI去除污染物的影响规律，NOM对 ZVI去除污染

物可能有促进、抑制或不影响的作用。 NZVI@mSiO2

作为 NZVI的改进材料，研究 NOM对其吸附去除

和吸附−降解去除氯代烃行为的影响很有意义。

本研究旨在考察不同硅源前驱体添加量及添

加硅源前驱体后的反应时间对 NZVI@mSiO2 结构

的影响，分析 NOM对其去除地下水中氯代烃行为

的影响，为该材料的应用提供理论基础。

1    实　验

1.1    实验药品

三氯化铁（FeCl3·6H2O，纯度 99%）、硼氢化

钠 （NaBH4，纯度 96%）、乙醇 （C2H5OH，纯度

99.7%）、氨水（NH4OH，28%）、十六烷基三甲基

溴化铵（CTAB，纯度 99%）、正硅酸乙酯（TEOS，
28%）、盐酸溶液（1 mol/L）、有机质（灰分 10%，

水分 8%，含铁量 3%）、去离子水。

1.2    材料制备

将 0.483 g的 FeCl3·6H2O溶解在有 50 mL水

和 45 mL乙醇的有 N2 保护的三口烧瓶中，并用

JJ−1型机械搅拌器以 600 r/min的转速搅拌 10 min。
将 0.3 g的 NaBH4 溶解在 25 mL去离子水中，并

用 BQ50−1J−A型蠕动泵将溶液以 1.5 mL/min的速

度加入三口烧瓶中 30 min后便可制备出 NZVI。
要制备 NZVI@mSiO2，需在制备出 NZVI后继

续将 4 mL氨水和 0.6 g CTAB加入三口烧瓶中，继

续以 600 r/min的搅拌速度搅拌 30 min。然后，将

一定量的 TEOS快速加入三口烧瓶。之后体系以

300 r/min的搅拌速度搅拌一定时间，即可制备出
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NZVI@mSiO2。将制备出的 NZVI@mSiO2 使用盐

酸溶液将 NZVI核消解后，可制备出 mSiO2。将制

备出的 NZVI@mSiO2 和 mSiO2 用 ScanSpeed 1236R
型离心机在 3 000 r/min的离心速度下离心 1 min
后，用乙醇清洗并离心，重复 3次。然后用真空

干燥箱干燥 16 h备用。

1.3    材料表征

用 JSM−6360LV型扫描电子显微镜（SEM）观

察 NZVI@mSiO2 的表面形貌，测试前对样品进行

喷金处理，工作电压为 15 kV。用 JEM−1400型透

射电镜（TEM）观察 NZVI@mSiO2 结构，样品分散

在乙醇中后用铜网收集，工作电压为 120 kV。采

用纳米测量软件 Nano Measurer 1.2统计计算图像

中粒子的粒径。

1.4    吸附去除与吸附−降解去除氯代烃实验

在室温下，mSiO2 或 NZVI@mSiO2 吸附去除

或吸附−降解去除 1,1,1−TCA（60 mg·L−1）的实验

在 100 mL血清瓶中进行，每个血清瓶中加入 0.29 g
的mSiO2 或0.39 g（含0.1 g的NZVI）的NZVI@mSiO2。

将血清瓶放入自制转鼓中，以 15 r/min的速度转动，

以模拟地下水流动。在确定的取样时间（0，10，
20，40，60，90，120 min），取 2 mL混合溶液，

采用 GC−2014C气相色谱仪测定 1,1,1−TCA的浓

度，并据此评价 mSiO2 或 NZVI@mSiO2 吸附去除

（Q为每克材料在规定时间吸附污染物的量）或吸附−
降解去除氯代烃的能力。在每次取样的同时将

2 mL去离子水注射到血清瓶中，避免在取样过程

中引入空气。

使用 NZVI@mSiO2 去除 1,1,1−TCA过程可采

用伪二级反应动力学模型拟合[1]。

1/C0−1/C = −kt （1）

式中：C为在 t时刻溶液中 1,1,1−TCA的浓度；

C0 为溶液中 1,1,1−TCA的初始浓度；k为二级反应

动力学速率常数。

实验中均采用 3次实验的平均值进行绘图和

分析，图中显示的数据为平均值及标准差。所采

用的分析仪器在测量之前均进行了校准，并定期

通过分析一组标准样品进行校准。校准结果与最

近的初始校准曲线相比，满足标准（决定系数 R2≥

0.99）。
1.5    悬浮稳定实验

将 0.29 g的 mSiO2 和 100 mL去离子水放入容

积为 250 mL的烧杯中，采用 JJ−1型机械搅拌器

以 100 r/min的速度搅拌 1 min，然后将悬浮液倒入

容积为 100 mL的量筒中进行沉降测试。在沉降测

试 0，5，10，20，30，45，60 min时收集上清液

样品（3 mL），用 UV−1800紫外分光光度计测定上

清液透光率，所采用波长为 420 nm。上清液的低

透光率表明悬浮液稳定性高，而高透光率则表明

悬浮液稳定性低。

2    结果与讨论

2.1    反应条件对 NZVI@mSiO2 结构的影响

1 000 μL TEOS添加后不同反应时间（1，2，
4，7 h）所得的 NZVI@mSiO2 形貌如图 1所示。随

着反应时间的延长，氧化硅不断在 NZVI表面吸

附、聚合并生成 mSiO2 层。1 h时，材料主要以裸

露 的 NZVI为 主 ， 但 也 已 经 有 一 些 mSiO2 在

NZVI表 面 生 成 。 不 过 ， 此 时 mSiO2 壳 层 在

NZVI核 表 面 上 的 生 长 并 不 均 匀 ， 所 制 备 的

NZVI@mSiO2 的粒度分布范围较大，20～50 nm的

粒度区间内均有颗粒分布。2 h时，mSiO2 持续在

NZVI的表面生成，同样地，此时 mSiO2 壳层在

NZVI核表面上的生长仍然不均匀，所制备的

NZVI@mSiO2 的粒度分布范围仍然较大。4 h时，

已经在 NZVI外形成了稳定 mSiO2 壳层，所合成

的 NZVI@mSiO2 粒 径 已 基 本 均 匀 。 4  h以 后 ，

NZVI@mSiO2 的颗粒大小已无明显变化，表明在 4 h
时 NZVI@mSiO2 的制备可被认为已经完成。

 

 

(a) 1 h (b) 2 h (c) 4 h (d) 7 h 
图 1    不同反应时间制备 NZVI@mSiO2 的 SEM 图

Fig.1    SEM images of NZVI@msiO2 prepared with different reaction time
 

384 上  海  理  工  大  学  学  报 2018 年 第 40 卷



添 加 不 同 量 的 TEOS（ 600， 1  000， 1  400，
1 800 μL）所得的 NZVI@mSiO2 的 SEM和 TEM图

像如图 2和 3所示。mSiO2 的厚度随着 TEOS添加

量的增加而增大。随着 TEOS的添加量从 600 μL

升高到 1 400 μL，再到 1 800 μL，mSiO2 壳层的厚

度从 13 nm升高到 25 nm，并最终形成块状复合

物。高 TEOS添加量可能会破坏 NZVI@mSiO2 的

颗粒结构，从而形成 NZVI@mSiO2 块状聚体。
 

 

(a) 600 μL (b) 1 000 μL (c) 1 400 μL (d) 1 800 μL 
图 2    不同 TEOS 添加量制备 NZVI@mSiO2 的 SEM 图

Fig.2    SEM images of NZVI@msiO2 prepared with different TEOS dosages
 
 
 

(a) 600 μL         (b) 1 000 μL (c) 1 400 μL (d) 1 800 μL

13 nm 18 nm 25 nm

50 nm

 
图 3    不同 TEOS 添加量制备 NZVI@mSiO2 的 TEM 图

Fig.3    TEM images of NZVI@msiO2 prepared with different TEOS dosages
 
 

mSiO2 的厚度影响其在空气中的稳定性。随着

厚度的增加，NZVI核在空气中可保存的时间变长，

但也使其不易与污染物发生反应。前期探索性实

验结果表明：TEOS添加量为 1 000 μL，反应 4 h
可获得结构稳定、反应活性较高的 NZVI@mSiO2。

后续的吸附与吸附−降解去除氯代烃实验均采用该

反应条件所获得的 NZVI@mSiO2。

2.2    铁剂量对 NZVI@mSiO2 吸附−降解去除氯

代烃的影响

通过改变 NZVI@mSiO2 的添加量控制体系中

的铁剂量。铁剂量对 NZVI@mSiO2 吸附−降解去

除 1,1,1−TCA性能的影响结果及伪二级反应动力

学拟合结果如图 4和表 1所示（见下页）。随着时

间的延续，在各铁剂量条件下，NZVI@mSiO2 对

1,1,1−TCA去除率均逐渐增加。铁剂量为 0.5 g/L
时，NZVI@mSiO2对 1,1,1−TCA的去除效果最差，

仅有 46%的 1,1,1−TCA在 2  h后被 NZVI@mSiO2

去除，其反应速率常数为 0.001 3 L/（mmol·min）。
而在铁剂量为 4  g/L时，NZVI@mSiO2 对 1,1,1−
TCA的去除效果最好，有将近 99%的 1,1,1−TCA

在 2 h后被 NZVI@mSiO2 去除，其反应速率常数

为 0.028 0 L/（mmol·min）。该结果表明，铁剂量

的升高促进了 NZVI@mSiO2 对氯代烃的吸附−降解

去除行为。

Matheson等 [18]的研究证实了四氯化碳（CT）的
去除速率常数与铁剂量呈现很好的线性关系

（ R2=0.96）。Deng等 [19]在用 ZVI还原一氯乙烯

（VC）的研究中也发现产物乙烯的浓度随铁剂量的

增加而增加。类似地，使用 NZVI还原 1,1,1−TCA，

铁剂量大于 0.32 g/L时，相关的伪一级速率常数随

铁剂量的增加而增大[20]。因此， 铁剂量的升高将

会提供更多的反应活性位点，有更多的 NZVI参与

反应，从而有利于对氯代烃的吸附−降解去除。

2.3    NOM 对 mSiO2 吸附去除氯代烃的影响

不同 NOM添加量条件下，mSiO2 吸附去除

1,1,1−TCA的结果如图 5所示（见下页）。随着时间

的 延 续 ， 在 不 同 NOM添 加 量 时 mSiO2 对

1,1,1−TCA的吸附量逐渐增加。体系对 1,1,1−TCA
的吸附效果随着 NOM添加量的增加而变好。当

NOM添加量为 0 g/L时，体系对氯代烃的吸附效
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果最差，在 2 h后吸附去除量达到 3.16 mg/g；当

NOM添加量达到 2.5 g/L时，体系对氯代烃的吸附

效果最好，在 2 h后吸附去除量达到 6.45 mg/g。
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图 5    不同 NOM 添加量时 mSiO2 对水溶液中 1,1,1−TCA 的吸附

Fig.5    Adsorption  of  1,1,1−TCA  by  mSiO2 at  different  NOM
concentrations

 
 

NOM是一种含有生物聚合物和降解产物的非

均质大分子 [21]。通常包含烷烃骨架以及芳香烃类

官能团（包括羧酸、酚类、羟基和醌类等）[22]。由

于其高的羧酸和酚类成分，以及其中弱有机酸的

自动分解作用 [23]，pH=3～10时，NOM表面通常

荷负电。前人研究了 NOM与纳米材料的相互作用

及其对纳米材料悬浮稳定性的影响。NOM可以显

著降低碳基纳米材料的沉降，提高其悬浮稳定性[24]。

由于纳米颗粒吸附腐殖酸大分子后的的立体排斥

作用 [25]，NOM也可影响非碳基纳米颗粒的稳定

性 [26]。例如，NOM可增加赤铁矿 [27]、金纳米颗

粒 [28]、Si纳米颗粒 [29]、Ti纳米颗粒 [30]的分形维

数，从而提高其悬浮稳定性。粘土经常将 NOM吸

附在表面，可增强静电稳定以及由吸附的 NOM引

起的立体稳定，有助于粘土胶体的稳定[31]。

然而，随着 NOM添加量的增加，mSiO2 的悬

浮稳定性却有所降低。不同 NOM添加量条件下的

悬浮液上清液透光率如图 6所示。随着时间的延

续，在各 NOM添加量时 mSiO2 与水的悬浮液上清

液的透光率均逐渐增加。未添加 NOM时，mSiO2

与水的悬浮液上清液的透光率最低，显示出较好

的悬浮稳定性。然而，NOM添加量达到 2.5 g/L
时，mSiO2 与水的悬浮液上清液的透光率最高，沉

降 1 h后达到了 18.1%，显示出较差的悬浮稳定性。
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图 6    不同 NOM 添加量时 mSiO2 与水的悬浮液上清液透光率随

时间的变化

Fig.6    Light transmittance varying with time of the supernatant
of  mSiO2 in  deionized  water  at  different  NOM
concentrations
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图 4    铁剂量对 NZVI@mSiO2 去除 1,1,1−TCA 的影响及动力学拟合

Fig.4    Removal of 1,1,1−TCA by NZVI@mSiO2 at different NZVI dosages
 

表 1   不同铁剂量去除 1,1,1−TCA 过程的反应速率常数

Tab.1    Removal rate constant of 1,1,1−TCA by NZVI@mSiO2

at different NZVI dosages
 

铁剂量/（g·L−1）

伪二级反应动力学模型

1/C0−1/C=−kt

k/（L·mmol−1·min−1） R2

0.5 0.001 3 0.922

1 0.004 1 0.984

2 0.007 5 0.994

4 0.028 0 0.921
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在将 NOM添加到水环境中后，将会引入新的

成分，这些新的成分会对纳米颗粒吸附污染物的

行为起到一定作用。Afrooz等 [32]研究发现，加入

NOM后，增强了颗粒同质和异质的团聚，这些增

加的成分及团聚体，可作为相互作用的额外表面。

此外，NOM还可以在 mSiO2 表面添加高亲和力的

吸附点[31, 33-34]。NOM的 SEM结果如图 7所示，可

以发现，NOM中包含大量片状或絮状不溶物，这

些不溶物会通过吸附桥连或网捕卷扫等作用而使

部分 mSiO2 颗粒聚沉，从而减弱 mSiO2 与水的悬

浮稳定性[1]。同时，这些不溶物也会增加体系新的

吸附位点，从而促进体系对氯代烃的吸附去除。
 

 

 
图 7    NOM 的 SEM 图

Fig.7    SEM images of NOM
 

2.4    NOM 对 NZVI@mSiO2 吸附−降解去除氯代

烃的影响

通常，NOM可吸附在 ZVI表面的铁（氢）氧化

物上 [35]。这些吸附的有机质即便含量很少，也可

能占据 ZVI表面的活性位点，从而降低 ZVI对污

染物的去除率。

有机质对 NZVI@mSiO2 吸附−降解去除水溶液

中 1,1,1−TCA的性能的影响及反应动力学方程拟

合结果如图 8和表 2所示。随着时间的延续，在

各 NOM添加量条件下 NZVI@mSiO2 对 1,1,1−TCA
去 除 均 逐 渐 增 加 。 NOM添 加 量 为 0  g/L时 ，

NZVI@mSiO2 对 1,1,1−TCA的去除效果最差，有

72%的 1,1,1−TCA在 2 h后被 NZVI@mSiO2 去除，

其反应速率常数为 0.004 1 L/（mmol·min）。而在

NOM添加量为 2.5 g/L时，NZVI@mSiO2 对 1,1,1−
TCA的去除效果最好，有将近 99%的 1,1,1−TCA在

2 h后被 NZVI@mSiO2 去除，其反应速率常数为

0.035 1 L/（mmol·min）。该结果表明，随着 NOM
添加量的增加，体系对 1,1,1−TCA的去除效果变好。
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图 8    不同 NOM 添加量对 NZVI@mSiO2 去除 1,1,1−TCA 的影响及动力学模拟结果

Fig.8    Degredation of 1,1,1−TCA by NZVI@mSiO2 at different NOM dosages and the dynamic simulation results
 
 

 

  
表 2    不同 NOM 添加量去除 1,1,1−TCA 过程的反应速率常数

Tab.2    Removal rate constant of 1,1,1−TCA by NZVI@mSiO2

at different NOM dosages

有机质质量浓度/（g·L−1）

伪二级反应动力学模型

1/C0−/C=−kt

k /（L·mmol–1·min–1） R2

0 0.004 1 0.984

0.02 0.006 9 0.982

0.2 0.011 4 0.954

2.5 0.035 1 0.922
 

添加 NOM后可以改变溶液 pH。NOM添加量

对 NZVI@mSiO2 去除水溶液中 1,1,1−TCA体系的

pH变化的影响如图 9所示（见下页）。随着 NOM
添加量的增加，溶液 pH逐渐降低，当 NOM的添

加量达到 2.5  g/L时，溶液 pH降低到 5.3。由于

NOM的 加 入 所 导 致 的 溶 液 pH降 低 加 速 了

NZVI@mSiO2 中 NZVI核的腐蚀与 NZVI上形成的

钝化层的剥除，从而提高了 NZVI@mSiO2 的去除

效率。

另外，NOM具有较强的与阳离子结合而形成

第 4 期 陈    帅，等：NZVI@mSiO2 合成调控及有机质对其去除地下水中氯代烃影响研究 387



稳定化合物的能力，这也可能影响 ZVI对污染物

的去除 [36]。ZVI腐蚀产生的离子也会与 NOM复

合，导致反应体系中生成沉淀，这些沉淀物同样

增加了吸附表面，促进 ZVI对污染物的去除。

Liu等[37-38]报道，在用 ZVI处理 Cr6+时，Fe−腐植酸

（HA）复合物的形成加速了 ZVI的溶解。随着

ZVI的溶解，在 Ca2+和 Mg2+离子存在的情况下甚

至形成直径为 0.45 μm的金属−HA复合物 [39]。这

些复合物可能会影响 ZVI体系污染物的吸附或降

解。例如，由于 NOM增加了两种醌类的电子传导

介质（羟萘醌和蒽醌−2,6−二磺酸），硝基苯（NB）
和 CT的还原速率有所增加，HA被观测到可以从

内部的 ZVI核传递电子到外层的 Fe3+，从而使外

层的 Fe3+−HA复合物中的 Fe3+转变为 Fe2+，用以还

原溴酸盐 [40]。Liu等 [37]也发现，HA的存在可提高

ZVI对三氯乙烯 （TCE）的去除，原因是 HA在

ZVI表面的吸附重新分割了 ZVI表面形成的沉积

物，从而使其能够继续与 TCE反应。
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图 9    不同 NOM 添加量时 NZVI@mSiO2 去除 1,1,1−TCA 体系

的 pH
Fig.9    Solution pH value at different NOM dosages

 
 

前面讨论了 NOM添加量对 mSiO2 吸附去除氯

代烃的影响。NOM将会引入新的成分，这些新的

成分可能会增加新的吸附位点，促进对污染物的

吸附去除。可见，NOM添加量对 NZVI@mSiO2 去

除氯代烃的影响包括：增加吸附表面而导致

1,1,1−TCA的吸附去除；降低了体系 pH而提高

NZVI核的反应活性并促进 1,1,1−TCA 的吸附−降
解去除。

3    结　论

a. 在加入 TEOS后 4 h便可获得结构稳定的

NZVI@mSiO2。

b. mSiO2 壳层厚度随着 TEOS添加量的增加而

增大。

c. 高的铁剂量提供更多可供反应的活性位点，

有利于对氯代烃的去除。

d. NOM降低了 NZVI@mSiO2 与水悬浮液的稳

定性，但由于其增加的吸附位点及部分溶解后降

低了溶液 pH而促进了对氯代烃的吸附去除与吸附−
降解去除。
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