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摘要：蓝藻暴发会危及饮水安全,混凝是自来水厂的关键除藻技术,铁盐为最常用的混凝剂之一.为进一步探明铁盐除藻机制,以铜绿微囊藻及藻源

有机物为处理对象,考察水解产物晶型转变对除藻效果和混凝过程的影响.结果表明,水解产物发生晶态、晶相及晶型转变主要受混凝剂投加量和 pH

值影响,随着投加量和 pH值上升,主要水解产物FeO(OH)被无定形Fe(OH)3(PDF#22-0346)替代,随后转化为Fe3O4,最终向准晶态Fe(OH)3(PDF#38-0032)

转变.水解产物的晶态和晶型变化会影响藻絮体表面特性,投加量为 0.7mmolFe/L时的藻絮体 SBET和 Vt值最大,有利于吸附藻源有机物而处理效果最优.

在 0.1~0.5mmolFe/L投加范围内,主要水解产物的晶型转变对除藻效果、藻絮体粒径及其增长速率的影响更为显著. 
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Abstract：Outbreak of blue-green algae posesa threat todrinking water safety. Coagulation is a key technology for algae removal in 

waterworks, andiron salt is one of the most commonly used coagulants. To further explore the mechanism of iron salt for removing 

algae, Microcystis aeruginosa and algal organic matters were selected as the target pollutants. The effect of crystal transformation of 

the main hydrolysis products on removal efficiency and coagulation process was investigated. The results indicated thatthe 

transformationof crystalline state, crystalline phase, and crystal form of hydrolysis products were mainly affected by the coagulant 

dosage and pH value. With the increase of dosage and pH, the main hydrolysis product FeO(OH) was replaced by amorphous 

Fe(OH)3(PDF#22-0346), and then converted to Fe3O4. Amorphous Fe(OH)3 finally transformed into quasicrystalFe 

(OH)3(PDF#38-0032). The surface characteristics of algal flocs were affected by the crystalline state and crystal form change of 

hydrolysis products. The maximum SBET and Vt values of algal flocs were observed at a dosage of 0.7mmolFe/L, which 

werebeneficial to adsorb algal organic matters andresulted in the optimal treatment efficiency. Within the range of 0.1~0.5mmolFe/L, 

the crystal transformation of the main hydrolysis products had a more significant effect on algae removal efficiency, particle size and 

growth rate of algal flocs. 
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近年来水源型河湖的季节性藻华引起的水生

态和水质问题备受关注,其中蓝藻水华最具普遍化

和常态化
[1-2]

.蓝藻是负电性较强的浮力型藻类
[3-4]

,

引发水华的适宜 pH 值为 8.6~9.9
[5-6]

.蓝藻水华会增

加水体浊度,消耗溶解氧,并释放大量藻源有机物

(AOM),包括胞内有机物(IOM)和胞外有机物(EOM),

导致诸多供水安全问题如产生藻毒素、嗅味化合物

和消毒副产物等
[7-8]

,对人类健康构成严重威胁. 

常规水处理工艺流程“混凝-沉淀-砂滤”对水中

藻细胞特别是AOM的去除效果有限,但混凝仍是自

来水厂最基本和最重要的除藻处理技术
[3,9]

.研究表

明
[1,10-11]

AOM 会阻碍混凝剂水解产物与藻细胞表

面的电中和作用,使藻絮体形成缓慢,并且蓝藻在受

到胁迫时可通过液泡调节细胞体积和密度以及蓝 
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藻藻团特有的气囊结构,使混凝生成的絮体结构疏

松而导致沉降时间延长,进一步提高了处理难度.国

内外广泛运用的除藻混凝剂为铝盐或铁盐,具有安

全性高、成本低廉和不破坏藻细胞等优势,但也存在

投加量较大、AOM 的去除效果不易提升以及水中

残留铝或残留铁较多等问题
[9-13]

.由于蓝藻具有特

殊的理化性质和原水水质条件
[3-6]

,相比于铝盐,铁盐

在电中和能力、絮凝沉降性、pH 值适用范围和同

步除磷等方面
[14]
更有利于处理蓝藻污染水源水.此

外,铁盐和亚铁盐联用可通过延续絮凝作用、增强抑

藻效果和降低药剂成本等
[11,14-15]

提高除藻效率. 

目前关于铁盐混凝除藻的研究大多集中在混

凝剂选择、投加量控制和混凝条件优化等方面
[14]

,

主要目标是在最大限度地去除藻类污染物和尽量

减少藻细胞完整性的损害之间取得平衡.铁盐通过

水解反应和聚合反应形成结构、稳定性和混凝效能

各异的羟基化产物
[3]

,这些水解产物通过电性中和、

吸附架桥或网捕卷扫与藻类污染物作用生成絮体

并聚集沉淀是铁盐混凝除藻的基础,并且其形态结

构差异和聚集程度均会影响混凝过程以及混凝效

果
[13-16]

.此外,蓝藻及其相关污染物的多种微生物学

和理化特征使混凝过程更为复杂
[4]

,经典的胶体凝

聚机理可能无法描述铁盐处理蓝藻污染水源水的

潜在混凝机制.前人已经开展了大量针对铁盐水解

特性的研究,铁盐的水解反应过程十分复杂,聚合反

应机理一般归纳为羟桥、氧桥与缩聚结晶 3 个过程,

聚合物的形成及后续的沉淀过程取决于水解条件

和诸多错综复杂的因素
[14-18]

.作为过渡金属,铁离子

单体因极化能力强而迅速形成初聚体、晶核或晶簇,

可在强制水解(包括 Fe
3+
的加碱水解和 Fe

2+
的氧化

水解)条件下聚集成结晶性较差的羟氧化物或氢氧

化物,然后经溶解-重结晶机制或结构调整而转化为

具有稳定晶相结构的固相产物
[18-20]

.有研究表明铁

盐水解在低聚物区域内形成的沉淀为 γ-FeO(OH)和

无定形 Fe(OH)3,而在高聚物区域内形成 α-FeO 

(OH)、β-FeO(OH)和无定形 Fe(OH)3沉淀
[20-21]

.由于

pH 值和投加量可以控制铁盐水解产物形态并影响

潜在混凝机制,提高 pH值和投加量均利于形成无定

形 Fe(OH)3 沉淀从而包裹污染物
[16]

,由此可知现阶

段较为成熟的强化混凝除藻技术实质是通过网捕

卷扫作用提高藻类污染物的去除效率
[13-14]

,并且主

要取决于无定形氢氧化物沉淀的特性.长期以来关

于铝盐混凝剂各种水解产物的形成、稳定性和转化

的研究比铁盐混凝剂更为系统全面,研究者从颗粒

聚集和再稳定、表面吸附和覆盖、微絮体形成和动

力学、改进的 DLVO 模型模拟等方面对羟基铝及氢

氧化铝的混凝行为进行了详细分析和讨论
[22]

,然而

关于铁盐混凝剂水解产物的晶态、晶相变化以及晶

型转变对混凝效果影响的研究较为有限. 

因此,本文选取蓝藻水华优势藻种铜绿微囊藻

(Microcystis aeruginosa)及其相关污染物为研究对

象,以混凝剂投加量为主要影响因素,将铁盐和亚铁

盐混凝剂进行联用处理含藻原水,结合结构和形貌

表征方法分析混凝剂水解产物晶态及晶相结构的

转化行为,并探讨主要水解产物的晶态、晶相及晶型

转变对除藻效果和混凝过程的影响,可为混凝除藻

技术的优化提供理论支撑. 

1  材料与方法 

1.1  试剂与原水 

在实验中所用主要化学试剂为六水三氯化铁

(FeCl3·6H2O)、七水硫酸亚铁(FeSO4·7H2O)、氢氧化

钠(NaOH)、磷酸二氢钾(KH2PO4)和氯化钠(NaCl)

等,购自国药集团化学试剂有限公司,试剂等级均为

分析纯,超纯水采用 Milli-Q 纯水系统制取.采用

BG-11 培养基培养铜绿微囊藻 ,藻种(菌株编号 : 

FACHB-905)购自中国科学院水生生物研究所. 

实验原水包括原藻水溶液、移除 EOM 的藻溶

液和 EOM 水溶液,配制方法如下:原藻水溶液采用

稳定生长期的铜绿微囊藻藻液、KH2PO4 溶液与自

来水按一定比例配制,参照蓝藻水华发生时水体中

藻细胞密度一般在 10
4
~10

8
cells/mL范围

[2,13,23]
,控制

藻细胞密度在(1.1±0.1)×10
6
cells/mL;将处于稳定生

长期的铜绿微囊藻藻液在 4000g 离心力的条件下离

心15min,将分离出的藻细胞按原藻水溶液的藻细胞

密度和 TP 浓度配制成移除 EOM 的藻溶液;将分离

出的上清液使用 0.45μm 滤膜过滤后,加入一定比例

的 KH2PO4溶液与自来水配制成 EOM 水溶液,按原

藻水溶液控制 TP 浓度 .本实验原水中的叶绿素

a(Chl-a)仅由铜绿微囊藻贡献,因此采用 Chl-a 间接

表示藻细胞密度. 

实验期间原水的主要水质指标如下 :浊度为
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(13.3±1.2)NTU,Chl-a 为(0.51±0.06)mg/L,TOC 浓度

为(5.22±0.14)mg/L,TP 浓度为(0.69±0.05)mg/L,水温

为(25±1)℃,pH值为(8.8±0.2). 

1.2  实验方法 

混凝实验采用混凝试验搅拌机 (六联搅拌

机,ZR4-6,深圳中润,中国)进行操作,混凝杯罐采用

尺寸为 110mm×110mm×170mm的有机玻璃方杯,容

积为 1500mL.混凝实验操作步骤如下:每个方杯加

入 1000mL 实验原水,采用 Fe
2+

:OH
-

:Fe
3+
为 1:7.5:1.5

的物质的量投配比例
[24]

向实验原水中投加铁盐和

亚铁盐混凝剂,以铁离子总物质的量浓度计量的投

加量为 0.1,0.3,0.5,0.7,1.0 和 2.0mmolFe/L(其中

Fe
2+

:Fe
3+
的物质的量投配比例为 1:1.5,同时投加);以

200r/min的转速搅拌 1min,然后以 50r/min的转速搅

拌19min,最后静置沉淀10min;在此期间连续测定藻

絮体粒径 .在混凝时长分别为 1,5,10,15,20,25 和

30min时,于液面下 2cm处取水样测定 Zeta电位.采

用自动电位滴定仪(APT,907Titrando,Metrohm 公司,

瑞士)在线测定原水混凝 0~30mim的 pH值. 

混凝及静置沉淀结束后,收集方杯液面下 2cm

处水样以及方杯底部的藻絮体.测定所收集水样的

pH值、TP、UV254、TOC、浊度和 Chl-a等水质指

标 .所收集藻絮体立即置于超低温保存箱 (DW- 

86W100J,青岛海尔,中国)中−50℃预冻 12h,然后转

移至冷冻干燥箱(SJIA-12N-80A,宁波双嘉,中国)中

真空干燥至恒重 ,将干燥处理后的藻絮体研磨至

200~300目并进行表征分析. 

1.3  表征分析方法 

采用 X 射线粉末衍射仪(XRD,SmartLab 9kW, 

Rigaku 公司,日本)分析藻絮体样品的物质组成和晶

型,2θ 扫描范围为 10°~80°,扫描速率为 6°/min,通过

MDI Jade 6.5软件进行数据分析;采用傅里叶变换红

外光谱仪(FT-IR,Nicolet iS50,Thermo Scientific公司,

美国)分析藻絮体样品的分子结构和表面官能团,检

测波数范围为 400~4000cm
-1

,使用 KBr 压片法制样;

采用比表面积与孔径分析仪(BET,Tristar  3020,Ⅱ  

Micromeritics 公司,美国)测试藻絮体样品的 N2吸附

-脱附等温线,并进行比表面积和孔径分析;采用扫

描电子显微镜(SEM,Sigma HD S4800,Zeiss 公司,德

国)观察藻絮体样品和铁盐水解产物的表面形貌. 

1.4  测试分析方法 

采用便携式浊度仪(2100Q,HACH 公司,美国)测

定实验原水和混凝后水样的浊度;采用紫外-可见分

光光度仪(UV-vis,UV1800,Shimadzu 公司,日本)测

定实验原水和混凝后水样的 Chl-a和 TP 浓度,通过

无水乙醇超声法测定 Chl-a 浓度
[25]

,通过钼锑抗分

光光度法测定 TP 浓度.采用总有机碳/总氮分析仪

(TOC,MultiN/C 3100,Analytik Jena 公司,德国)测定

实验原水和混凝后水样的 TOC 浓度.采用纳米粒度

电位仪(Zetasizer Nano ZS90,Malvern 公司,英国)测

定实验原水和混凝过程中水样的 Zeta 电位.采用全

自动电位滴定仪(907Titrando,Metrohm公司,瑞士)自

动测定混凝过程中水样的 pH 值.采用激光粒度仪

(Masterizer2000,Malvern 公司,英国)进行藻絮体的

粒径分析,选用中位粒径(d50)作为粒径参数. 

实验原水中铜绿微囊藻及其相关污染物的去

除率计算公式为: 

0

0

% 100
t

C C

C

−

= ×去除率( )  

式中:C0表示实验原水中浊度(NTU)、Chl-a(mg/L)、

TOC(mg/L)、UV254和 TP(mg/L)的值;Ct表示混凝后

水样中浊度(NTU)、Chl-a(mg/L)、UV254、TOC(mg/L)

和 TP(mg/L)的值. 

2  结果与讨论 

2.1  混凝水解产物的晶型转变行为 

2.1.1  XRD和 FT−IR 分析  图 1为铁盐和亚铁盐

联用处理含藻原水生成藻絮体的 XRD和 FT−IR 测

定结果.图 1(a)中藻絮体 XRD 谱图衍射峰的位置和

强度存在较大差异,表明混凝水解产物的晶态、晶相

及晶型随混凝剂投加量增加而发生了明显变化.由

于 XRD适用于晶态物质的物相和晶体结构分析,晶

态良好的样品谱图由多个独立窄峰组成,衍射峰的

半高峰宽一般为 0.1°~0.2°
[26]

.在 0.1~1.0mmolFe/L的

混凝剂投加量范围内,藻絮体样品均呈现出宽化的

衍射峰并且部分宽峰相互重叠,说明藻絮体中主要

包含非晶态结构的无定形水解产物
[26-27]

.当投加量

为 2.0mmolFe/L 时,衍射峰变窄但未出现强特征峰,

说明在高投加量条件下形成水解产物的晶化程度

增高,由非晶态向准晶态或晶态结构转化.投加量为

0.1mmolFe/L 时生成的藻絮体呈现出分别对应于

Fe(OH)3(PDF#22-0346)和 FeO(OH)(PDF#18-0639)
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的衍射峰
[19-20]

,并且后者的特征峰强度略高于前者,

说明该条件下形成的混凝水解产物以 FeO(OH)为

主.随着混凝剂投加量升高,FeO(OH)在 2θ为 26.7°、

28.4°、33.4°和 41.2°处的衍射峰减弱甚至消失,而在

2θ为 35.0°和 62.7°处对应于 Fe(OH)3(PDF#22-0346)

的衍射峰强度明显增大,说明无定形Fe(OH)3成为优

势水解产物.当投加量为 0.7mmolFe/L 及以上时,藻

絮体分别在 2θ为 16.8°、30.1°、35.5°、43.1°、57.0°

和 62.6°处出现对应于 Fe3O4(PDF#19-0629)的衍射

峰
[24]

.混凝剂投加量提高至 2.0mmolFe/L 时,藻絮体

分别在 2θ 为 14.2°、26.4°、36.4°、46.9°、53.1°和

62.6°处出现的新衍射峰与 Fe(OH)3(PDF#38-0032)

完全匹配
[27]

.在低投加量条件下,藻絮体中 FeO(OH)

和无定形Fe(OH)3同时存在,提高投加量使FeO(OH)

转化为 Fe3O4,并且絮体中一直存在的 Fe(OH)3发生

了明显的晶态变化和晶型转变,说明铁盐和亚铁盐

的投加量是影响混凝处理过程中水解产物发生晶

态、晶相及晶型转变的关键因素. 

图 1(b)显示经铁盐和亚铁盐混凝处理后,铜绿

微囊藻及其相关污染物的部分官能团仍然留存在

藻絮体中,位于 3420cm
-1
处的宽吸收峰是与水相关

的羟基(−OH),在 2930 和 2440cm
-1
处出现的吸收峰

分别归属于−CH2和 C=O 键的伸缩振动,在 1630 和

1540cm
-1
处的吸收峰分别对应酰胺肽键中 C−N 伸

缩振动和 N−H 变形振动
[28-29]

,随着铁盐和亚铁盐投

加量的升高,上述特征峰的强度和位置没有出现明

显变化,说明该类官能团主要存在于藻细胞 IOM 中

或活性较低,在混凝过程中并未直接与混凝水解产

物发生化学反应,推测其留存在藻絮体中主要与无

定形Fe(OH)3的网捕卷扫作用有关.在1400cm
-1
附近

显示的宽吸收峰为与磷酸根相关的 P−O 拉伸振

动  

[30]
,在 400~900cm

-1
范围内的吸收峰可归属为

Fe−O键
[24]

,随着混凝剂投加量升高P−O吸收峰的强

度明显降低,表明混凝过程中生成了 FePO4 沉淀,但

在藻絮体中的浓度占比逐渐降低导致其红外特征

峰减弱 .位于 1050~1200cm
-1
范围的吸收峰对应

EOM 中多糖等组分的 C−OH 伸缩振动
[4,28]

,该官能

团可以提升藻细胞的亲水性,并为混凝剂的水解产

物提供了附着位点
[31]

.随着混凝剂投加量的增加,位

于 816cm
-1
处的 Fe−OH吸收峰

[32]
红移至 870cm

-1
处,

表明混凝剂水解产物与藻细胞 AOM 活性官能团的

分子间相互作用增强;位于 580cm
-1
附近的 Fe−O 吸

收峰
[33]
则蓝移至460cm

-1
处,表明铁盐和亚铁盐的水

解产物出现分子结构的调整和变化,一般 460cm
-1
处

的吸收峰归因于 Fe3O4中的 Fe−O伸缩振动
[33]

,证实

提高铁盐和亚铁盐投加量能够促使水解产物之间

发生转化,这与 XRD 分析结果一致. 

 

 

图 1  藻絮体随混凝剂投加量变化的 XRD和 FT−IR谱图 

Fig.1  XRD and FT-IR spectra of algal flocs with the change 

of coagulant dosage 

2.1.2  表面特性分析  采用铁盐和亚铁盐处理含

藻原水,所生成藻絮体的 N2 吸附−脱附等温线测定

结果如图 2和表 1 所示.图 2(a)中的藻絮体样品都具

有 IV 型 N2吸附−脱附曲线和 H4 型滞后环,在相对

压力(P/P0)为 0.40~0.99的范围内样品出现宽化滞后

环,表明藻絮体中存在较为丰富的中孔孔隙
[34]

.由图

2(b)可知藻絮体的孔径集中分布在 2~200nm范围内,

其中 2~50nm范围内的孔径所占比例最大,表明藻絮

体以介孔结构为主,具有较强吸附能力和较快吸附

速度,但吸附容量偏低,有利于快速吸附含藻原水中

的大分子有机物,而对溶解态小分子有机物的吸附
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作用较为有限. 

 

 

图 2  藻絮体随混凝剂投加量变化的N2吸附-脱附等温线和

孔径分布 

Fig.2  N2 adsorption-desorption isotherms and pore size 

distribution of algal flocs with the change of coagulant dosage 

由表 1 可知,随着混凝剂投加量的增加,藻絮体

的 BET 比表面积(SBET)和平均孔容(Vt)先升高而后

降低,平均孔径(Dp)的变化趋势则与之相反.与其他

几种投加条件相比,混凝剂投加量为 0.7mmolFe/L

时,藻絮体具有最大 SBET和Vt值以及最小Dp值,表明

该投加量条件下生成的藻絮体具有更大的比表面

积、相对发达的孔隙结构以及与藻细胞 AOM 尺寸

更为接近的孔径,显然更有利于吸附和容纳更多目

标污染物从而达到最高去除效果.结合图 1 中 XRD

分析结果可知 ,铁盐和亚铁盐投加量增加至

1.0mmol Fe/L以上时,主要水解产物 Fe(OH)3的晶态

变化和晶型转变导致藻絮体的 SBET明显降低,但 Vt

的变化幅度相对较小,说明准晶态或晶态结构的晶

粒没有完全堵塞或填充所有孔隙.以 XRD、FT−IR

和 N2 吸附−脱附等温线测定结果为依据,后续选取

最低、最佳和最高混凝剂投加条件下生成的藻絮体

进行 SEM表征分析. 

表 1  藻絮体的 BET比表面积、平均孔容和平均孔径 

Table 1  BET surface area, average porosity and average 

porous diameter of algal flocs 

混凝剂投加量(mmolFe/L) SBET(cm2/g) Vt(cm3/g) Dp(nm) 

0.1 35.71 0.076 8.38 

0.3 44.39 0.107 9.36 

0.5 54.34 0.111 8.07 

0.7 61.37 0.113 7.26 

1.0 47.32 0.108 8.81 

2.0 40.34 0.106 10.16 

 

2.1.3  SEM分析  混凝剂投加量分别为 0.1,0.7和

2.0mmolFe/L时生成藻絮体的 SEM图如图 3 所示,

三种藻絮体的表面形貌差异较大.投加量最低时,藻

絮体整体呈云团状的松散结构,粒径为 3~5μm的藻

细胞分布在不规则形态絮状物中,絮状物表面的孔

隙结构清晰可见.由局部放大图观察到絮状物由大

量粒径约为 10nm的细微颗粒组成,结合 XRD 分析

结果可知,这些纳米级颗粒为 FeCl3 水解生成的非

晶态 Fe(OH)3和 FeO(OH),并且与藻细胞之间存在

明显空隙,推测该空隙为藻细胞表面亲水性 EOM

捕获水分子形成的水化层
[35]

,能够阻碍絮状水解产

物直接接触铜绿微囊藻的细胞壁或细胞膜,表明该

条件下 Fe(OH)3和 FeO(OH)主要与 EOM 组分发生

作用. 

投加量为 0.7mmolFe/L 时,藻絮体结构转变为

较为致密的状态,诸多藻细胞镶嵌在铁盐和亚铁盐

的水解产物中,同时观察到藻细胞表面和周围附着

一些分散的片块状颗粒.由局部放大图观察到水解

产物的粒度分布十分均匀,组成颗粒之间存在大量

小于 50nm 孔径的孔隙,粒径约为低投加量条件下生

成絮状颗粒的 2~3倍,并且主要水解产物 Fe(OH)3和

Fe3O4破坏了水化层的屏障作用,从而与铜绿微囊藻

表面紧密结合.由于藻细胞仍然保持球形或椭圆形,

并且细胞壁的表面结构完整无破损,表明该条件下

的混凝化学反应未造成藻细胞受损变形. 

投加量升至 2.0mmolFe/L 时,藻絮体呈现为不

规则团块状,表面粗糙且伴有较多中孔孔隙,大量混

凝剂水解产物将藻细胞覆盖或包裹,少量能在絮体

表面观察到的藻细胞表面附着了更多分散颗粒,并

且细胞塌缩或变形十分明显,表明该条件下主要水
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解产物不仅完全破坏了水化层,而且对藻细胞造成

的损伤程度较高,存在藻细胞结构解体和内容物泄

漏的风险.由局部放大图可知,不规则团块状的藻絮

体主要由诸多近球形纳米颗粒组成,与前两种条件

下生成的混凝剂水解产物相比,纳米颗粒之间相互

粘结并聚集成团簇状,呈现出相对密实的表面结构,

表面孔隙数量减少但孔径明显增大,这与藻絮体的

N2吸附−脱附等温线测定结果相符. 

   

   

图 3  藻絮体的 SEM原视图和局部放大图 

Fig.3  Original view and partial enlarged view of algal flocs SEM images 

2.2  水解产物晶型转变对混凝特性的影响 

2.2.1  对混凝效果的影响  将铁盐和亚铁盐联用

处理实验原水的混凝效果如图 4 所示.由图可知在

不同混凝剂投加量条件下,3 种水溶液的 TP 去除效

果优于其他水质指标,EOM 水溶液的 TP 去除率略

优于两种含藻原水,TP 去除率随投加量增加先呈上

升趋势而后稳定在 91.0%±1.0%,表明投加量继续

增加对 TP 去除效果的影响相对较小,即水中 TP 混

凝去除与主要水解产物 Fe(OH)3晶型转变之间的关

联度较低.EOM水溶液的UV254和 TOC去除率随投

加量增加先升高后下降,并且均在 0.7mmolFe/L 条

件下去除率最高,结合 XRD和表面特征分析结果可

知,该条件下主要水解产物的晶态和晶型以及表面

孔隙结构都有利于 EOM 组分的去除.移除 EOM 的

藻溶液和原藻水溶液混凝后的浊度变化趋势相似,

浊度去除率随投加量的增加先升高而后降低 ,在

0.7~1.0mmolFe/L 投加范围内的浊度控制效果优于

其他投加量条件,表明主要水解产物由 FeO(OH)转

变为 Fe(OH)3(PDF#22-0346)晶型时的浊度去除效

果最佳.与最高浊度去除率相比,移除 EOM 的藻溶

液和原藻水溶液在投加量为 2.0mmolFe/L时的去除

率分别下降 1.5%和 5.3%,移除 EOM 的藻溶液中浊

度物质主要包括藻细胞,原藻水溶液的浊度则由藻

细胞及其 EOM形成,表明该条件下浊度去除效果降

低的主要原因包括混凝水解产物的晶型转变,以及

EOM 组分对混凝的干扰作用 .原藻水溶液移除

EOM后,Chl-a去除效果整体提升约8.0%,表明EOM

组分会阻碍混凝水解产物与藻细胞之间的相互作

用.移除 EOM的藻溶液的 Chl-a去除率随投加量增

加先升高而后趋于平缓并且稳定在 82.0%以上,表

明主要水解产物的晶型由 Fe(OH)3(PDF#22-0346)

转变为 Fe(OH)3(PDF#38-0032)对水中移除 EOM藻

细胞的混凝去除效果影响较小.原藻水溶液的 Chl-a

去除率随投加量增加先升高后降低 ,投加量为

0.7mmolFe/L时 Chl-a去除效果达到最优,在投加量

为 2.0mmolFe/L 时 Chl-a 去除率下降 2.8%,降低幅

度介于移除 EOM 的藻溶液和原藻水溶液的浊度去

除降幅之间,结合同条件下目标污染物的去除效果

对比以及藻絮体的表征分析,证实最低和最高投加

量条件下水解产物的晶态、晶相和晶型转变以及藻
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细胞 EOM 组分的阻碍作用对铁盐和亚铁盐联用混

凝除藻具有一定的负面效应. 

 

 

 

图 4  铜绿微囊藻及其相关污染物的去除效果 

Fig.4  Removal efficiency of Microcystis aeruginosa andits 

related pollutants 

1.搅拌 20min;2.静置 10min 

图 5 为在 0.7mmolFe/L 的混凝剂投加条件下,3

种实验原水在混凝过程中的 Zeta 电位测定结果.由

图可知原藻水溶液、移除 EOM的藻溶液和 EOM水

溶液的 Zeta 电位分别为−38.9,−27.6 和−17.4mV,表

明三者均呈电负性,EOM 层明显影响了铜绿微囊藻

的表面特性使其 Zeta 电位降低,Zeta 电位反映微藻

分散系统的稳定性,其绝对值越高表示藻细胞之间

的静电斥力越大
[10]

,因此电负性最强的原藻水溶液

絮凝相对最难,这与藻细胞去除效果相符,也证实了

EOM 会阻碍水解产物与藻细胞之间的电中和作用

而降低混凝效果.3种实验原水的Zeta电位在快速搅

拌阶段(0~1min)就迅速上升,随后在慢速搅拌以及

静置沉淀阶段(1~30min)趋于稳定.这表明铁盐和亚

铁盐快速生成大量带正电荷的水解产物,通过压缩

双电层和电性吸附等作用与藻细胞及其 EOM 组分

结合,中和部分电荷从而减弱了藻细胞间的静电排

斥作用,使其脱稳并相互接近,然后在主要水解产物

Fe(OH)3的网捕卷扫作用下聚结成藻絮体
[17,35]

. 

 

图 5  混凝过程中絮体的 Zeta电位变化 

Fig.5  Zeta potential changes of flocs in the coagulation 

process 

2.2.2  对混凝过程的影响  图 6 为铁盐和亚铁盐

联用处理含藻原水的混凝过程中,水中 pH值和絮体

粒径(d50)的实时测定结果.由图 6(a)可知不同投加量

条件下 pH 值的变化趋势相似,pH 值在混凝初期急

剧上升,于 10s内达到最大值,然后在 10~60s范围内

快速下降,在混凝处理进行 300s 后趋于稳定,这与混

凝过程中 Zeta 电位发生显著变化的时段相对应,说

明混凝过程中 pH 值的变化可以反映水解产物特性

及其对混凝效果的影响.混凝剂投加量为 0.1,0.7 和

2.0mmolFe/L 时的最终 pH 值分别为 6.80,8.58 和

9.31,与之对应条件下生成藻絮体的 XRD 谱图、N2

吸附−脱附曲线和 SEM 图等具有明显区别,表明水

中 pH 值也是混凝水解产物发生晶态、晶相及晶型

转变的关键影响因素,在弱碱性条件下水解生成的

无定形 Fe(OH)3(PDF#22-0346)活性高
[15-16]

而利于

提高混凝效率.图 6(b)显示不同投加量条件下藻絮
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体粒径的动态变化趋势相似,在混凝 0~300s 范围内

d50快速增长,然后随着反应时间延长d50不再增长并

保持在相对稳定的值,与水中 pH值趋于稳定的反应

时长一致,说明混凝初期的 pH值变化对混凝过程中

藻絮体粒径增长的影响较大.在混凝处理进行 300s

后,投加量为 0.1,0.7和 2.0mmolFe/L时对应的 d50均

值分别为 47,149和 184μm,即 d50均值分别相差 102

和 35μm,3 种投加量所对应的优势水解产物分别为

FeO(OH)(PDF#18-0639) 、 Fe(OH)3(PDF#22-0346)

和 Fe(OH)3(PDF#38-0032),表明水解产物的晶态、

晶相及晶型转变均会影响藻絮体粒径大小,并且晶

态和晶相变化的影响更加明显. 

 

 

图 6  混凝过程中 pH值和絮体粒径的动态变化 

Fig.6  Dynamic changes of pH value and floc particle sizein 

the coagulation process 

对不同投加量条件下藻絮体粒径在混凝过程

中的动态变化(0~300s 范围)进行线性拟合,结果如

表 2所示.相关系数 R
2
均大于 0.92,表明混凝初期 d50

与反应时长呈现出良好的线性正相关关系.拟合的 k

值随着投加量增加而增大,说明投加量对混凝初期

的藻絮体粒径增长具有重要影响.并且在混凝处理

的 0~300s 范围内,投加量为 0.1,0.7 和 2.0mmolFe/L

时对应的 k 值分别相差 0.4642 和 0.0842,差值大幅

度降低,证实低投加量范围内生成水解产物的晶态、

晶相及晶型转变对絮体粒径增长的影响更为显著. 

表 2  藻絮体粒径随混凝时间变化的线性拟合方程参数 

Table 2  Linear fitting equation parameters of algal flocs 

particle size with the change of coagulation time 

方程 y=k·x+b 

混凝剂投加量

(mmolFe/L) 
0.1 0.3 0.5 0.7 1.0 2.0 

k 0.1413 0.3507 0.4709 0.6055 0.6517 0.6897

b 0.2004 5.1389 8.2276 12.294 17.238 24.019

R
2 0.9510 0.9422 0.9274 0.9385 0.9420 0.9305

注:k为藻絮体粒径的增长速率,b为拟合所得常数,R2为相关系数. 

3  结论 

3.1  混凝剂投加量和水中 pH值是水解产物发生晶

态、晶相及晶型转变的关键影响因素.随着投加量增

加,无定形 Fe(OH)3(PDF#22-0346)替代 FeO(OH)成

为主要水解产物,随后转化为 Fe3O4,并最终向准晶

态 Fe(OH)3(PDF#38-0032)转变. 

3.2  不同投加量条件下主要水解产物的晶态变化

和晶型转变会影响藻絮体表面特性,0.7mmolFe/L时

生成的藻絮体具有最大 SBET和 Vt值,能吸附和容纳

更多藻源有机物而达到最优除藻效果. 

3.3  在混凝剂 0.1~0.5mmolFe/L 投加范围内,主要

水解产物的晶态、晶相及晶型转变对除藻效果、藻

絮体粒径及其增长速率的影响更为显著. 
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