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摘　要　为解决电絮凝法调理污泥期间电场无法有效破解污泥絮体、改善污泥脱水问题，分别将电絮凝与尺寸

稳定阳极  (DSA，Dimensionally-stable anodes) 电极、H2O2 进行耦合，比较和分析 2种耦合工艺对污泥过滤性能、

絮体破解程度、胞外聚合物  (EPS) 组分改变和污泥脱水性能的差异。结果表明，电絮凝耦合 H2O2 形成的间接氧

化体系中，由于电致·OH在非均相体系中能无选择性地破坏污泥絮体、破解污泥细胞并降解胞外聚合物  (EPS)，
从而促使阳极释放的铁离子通过吸附架桥、网捕等作用与絮体碎片和 EPS片段重聚并沉淀，使 15 min内污泥毛

细吸水时间  (CST) 和污泥含水率  (MC) 分别下降了 73.9%和 31.4%；然而电絮凝耦合 DSA直接氧化法同期的污泥

CST和 MC仅分别下降了 64.9%和 26.4%。此外，间接氧化法可以同时降解松散结合层  (LB-EPS) 和紧密结合层

(TB-EPS) ，破坏 EPS蛋白质亲水基团与水的作用力，并改善传统电化学法主要降解 LB-EPS的不足，实现了提

高电化学方法在同步污泥破解与沉降脱水方面的双重效能。本研究结果可为电化学预处理改善污泥脱水提供参考。
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随着我国城市化水平的不断推进和基础设施的不断完善，城市污水处理能力逐渐提升，而污

泥作为污水处理的副产物其产量也不断增加。污泥组成成分十分复杂，是一种由高度分散的絮凝

体组成的稳定复杂胶体结构 [1]，特别是污泥细胞和 EPS具有高度亲水性使污泥含水率高 (二沉池污

泥的含水率可高达 98%以上 [2]) ，因此实现其有效的处理、处置及资源化利用，如填埋或焚烧，则

必须建立在高效的污泥脱水基础之上。

传统的污泥脱水技术，如板框脱水法，需预先将湿污泥与化学调理剂  (如氯化铁、氧化钙等)
混合，通过试剂与胞外聚合物相互作用，实现污泥细胞的溶解及絮体颗粒的沉降，经这种方法调

理后的污泥饼含水率仍高达 75%~85%[3-4]。近些年，基于电化学原理而形成的污泥调理方法被认为

是一种更清洁和高效的污泥脱水技术 [1,5-6]。在电场作用下，污泥絮体不仅可以通过电极放电被直接

破坏和分解，由电场作用形成的电势差更可以极化每一个污泥粒子而促使细胞的电渗析脱水 [7-8]。

为进一步改善污泥絮体的凝聚作用，强化污泥絮体的孔道结构与脱水功能，以铁、铝等作为可牺

牲性阳极材料的电絮凝技术进一步提高了电化学法在调理污泥、强化污泥脱水过程中的作用。

电絮凝作为一种新型的电化学污泥预处理方法，虽然可以在一定程度上改变污泥粒子的稳态
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结构并增强其团聚性，使污泥颗粒粒径增加、流变性降低、脱水孔道结构增强 [9]，但由于有限的污

泥极板接触面积和较弱的电极催化活性 [10]，电絮凝对絮体颗粒和细胞的破解效果仍然有限。目

前，已经有学者通过将电絮凝与氧化法耦合以增强污泥絮体的破解、EPS的降解和细胞水的释

放，如利用双阳极电极 (可牺牲性阳极和 DSA电极) 的电絮凝耦合直接氧化法和利用向体系中投加

H2O2 的电絮凝耦合间接氧化法 [11-12]，均取得了令人满意的污泥调理效果。然而，由于 2种氧化方

法的作用机制存在较大差异，在电极上的直接氧化和基于溶液相中形成强氧化性中间体对污泥絮

体的分解，尤其是不同 EPS结构中蛋白和多糖的降解与结合水的释放等均存在显著的差异，而影

响其预处理的最佳条件，目前还尚未有较系统性的报道。

因此，本研究比较了电絮凝耦合 DSA电极和电絮凝耦合 H2O2 对调理污泥强化污泥脱水的影

响。以 CST和泥饼 MC为指标对 2种耦合技术的操作参数进行对比和优化，拟得到 2种耦合法的

最优预处理条件；以絮体改变和溶胞程度方面探究 2种耦合技术对污泥的预处理机制；以各层级

水中 EPS的成分改变、污泥颗粒粒径等指标的变化以及自由基猝灭实验揭示 2种耦合工艺的各自

作用机理；最后，通过对沉淀过程中的铁形态分析，结合脱水泥饼的扫描电子显微镜  (SEM) 观
察，解释 2种耦合工艺在电絮凝过程中的差异。

 1    材料与方法

 1.1    实验材料

1) 实验污泥。本研究中的污泥样品来自上海松申水环境净化有限公司的二沉池污泥，收集的

污泥储存在聚丙烯容器中并于 4 ℃ 下保存，以尽量减少微生物的活性。原污泥的含水率、pH、

CST和MC分别为 98%±0.2%、6.35±0.05、（61.2±0.05） s和 88%±0.15%，本研究涉及污泥的实验在 3 d
内全部完成，且使用的污泥为同一批次的污泥。

2) 主要试剂。硫酸钠  (Na2SO4) 、氢氧化钠  (NaOH) 、盐酸  (HCl，36%) 、硫酸  (H2SO4，98%) 、
考马斯亮蓝 (Coomassie brilliant blue G-250) 均为分析纯，所有原液制备和实验均使用去离子水。

 1.2    实验方法

1) 电化学实验。电化学实验在 1 000 mL的有机玻璃矩形槽内进行，使用  Mer sanDC (0~30 V)
作为稳压直流电源，每次实验的污泥样品为 0.5  L。电絮凝耦合 DSA电极方法采用 Fe板和

Ti/PbO2 以并联方式组装为第一阳极和第二阳极，阴极为 Al板；电絮凝耦合 H2O2 工艺采用 Fe板和

Al板分别作为阳极、阴极，极板间距为 4 cm，在反应器中一次性滴加 H2O2 (0~2.5 mL·L−1) 并利用恒

速搅拌器于 100 r·min−1 充分混合。每块极板的几何尺寸为 10 cm×10 cm×0.1 cm，所有电化学实验均

进行 3次以降低实验误差。

2) 极板预处理。实验前将电极板浸泡在 10%的盐酸溶液中 20 min，随后用砂纸打磨极板表

面，然后再将极板放置于 5%的盐酸溶液中浸泡 10 min去除其表面的氧化物，最后用去离子水清洗

干净即可使用。

 1.3    分析方法

1) 基本参数。污泥过滤性能由毛细吸水时间 (CST) 评估，在配备不锈钢管 (10 mm) 和色谱级滤

纸的 CST仪器 (304 M, Triton, UK) 中进行测量，pH值 pH计 (PB10，瑞士 Mettler Toledo) 测定。采用

哈希消化仪 (DRB 200, US) 和分光光度计 (Hach® DR3900, US) 测定污泥上清液的可溶性化学需氧量

(SCOD，Soluble Chemical Oxygen Demand) ，探讨污泥的溶胞效率。

2) 泥饼 MC的测定。用标准布克纳漏斗在 0.095 MPa的压力下过滤，通过泥饼 MC的变化来评

价污泥的脱水能力。将洗净后的坩埚放入 105 ℃ 的烘箱烘干 2 h后放至干燥器中冷却；然后用电子

天平称坩埚的重量，记为m1；取 50 mL污泥置于标准布克纳漏斗，在 0.095 MPa的压力下过滤 30 min，
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将过滤后的滤饼于 105 ℃ 干燥箱中烘干至恒重放入坩埚中，称重 m2；将泥饼与坩埚一并放入 105 ℃
烘箱中，泥饼完全干化后，取出放置在干燥器中冷却，记为 m3。根据公式计算污泥泥饼含水率

MC (%) 。

MC =
m3−m1

m2−m1
×100% (1)

3) EPS的提取与测定。污泥样品的 EPS组分采用三步热提取法获得 [13]。首先将原污泥样品离

心，收集含 S-EPS的上清液；然后在离心管中加入相当于原上清体积的 0.05% (w/w) NaCl溶液于 50 ℃
下混合，重悬固体，再次离心，收集含有 LB-EPS的上清液。在 60 ℃ 下再次悬液，然后离心收集

含有 TB-EPS的上清液。DOC采用 TOC-VCPH分析仪 (VCPH，日本岛津) 测定；蛋白质含量采用考

马斯亮蓝法测定，以牛血清蛋白为标准物质 [14]；多糖含量采用苯酚-硫酸法测定，以葡萄糖为标准

物质[15]。采用荧光分光光度计 (RF6 000，日本岛津制作所) 测量 EPS的三维荧光激发-发射光谱。

4) SCOD增长动力学分析方法。采用动力学模型  (2) 和  (3) 对 2种耦合工艺处理下 SCOD的增

长特征的动力学变化分析[16]。

−dx

dt
= K×x (2)

ln x = K × t+b (3)

式中：K表示溶解速率常数；b为截距；以-ln (Ct/C0) 与 t分别为横坐标和纵坐标绘制直线即可得到

斜率，即 SCOD增长的表观速率常数。

5) 自由基猝灭实验。在 2种耦合工艺分别加入碘化钾  (KI) 、异丙醇  (i-PrOH) 、叔丁醇  (TBA)
分别作为表面结合的·OH (·OHads) 、游离态·OH (·OHfree) 、·OHfree 和·OHads 的清除剂 [17]，以 SCOD为

指标确定自由基种类在 2种耦合工艺下的作用。

6) 能耗分析。根据式 (3) 计算湿污泥电化学调控能耗[18]。

Energy consumption(kWh ·L−1) =
∑t

t=0UI× t/60
1 000V s

(4)

式中：U为施加的电压，V；I是电流，A；t是预处理时间，min；Vs是处理的污泥体积，L。
7) 其他分析。污泥颗粒的中位直径由粒度分析仪 (BT-9 300Z，上海，中国) 检测。用激光衍射

仪  (Omni, Brookhaven, US) 测量污泥上清液的 Zeta电位。用傅里叶红外光谱仪  (FT-IR, Nicolet/iS 10，
美国赛默飞世尔仪器公司 ) 对污泥 EPS和蛋白质二级结构进行分析。采用 X射线光电子能谱仪

(XPS, Thermo Fischer, ESCALAB 250Xi, USA) 对泥饼表面铁元素的价态进行测试和分析。利用扫描

电子显微镜  (SEM,  Sigma500,  ZEISS，德国 ) 表征了电解前后污泥絮凝体结构的变化，并采用

Ferron逐时比色法对沉淀过程中的铁形态做了研究[19]。

 2    结果与讨论

 2.1    2种耦合工艺最佳条件比较

1) 电絮凝耦合 DSA电极。图 1(a)、图 1(b)显示的是电絮凝耦合 DSA电极中不同电解电压和电

解时间对污泥 CST和泥饼 MC的影响。可以看到，增加电压和电解时间会导致 CST和泥饼 MC下

降。当电压增加至 20 V，电场作用显著加强，污泥絮体受到破坏，细胞发生裂解，污泥中间隙水

和内部结合水得到释放 [1]；同时，Fe阳极中 Fe2+的不断溶出及 Fe3+的累积  (式  (5)~式  (6) ) 产生较强

的絮凝作用使污泥絮体发生沉降，电解时间 20 min污泥的 CST和泥饼 MC降至最低，分别为 21.6 s
和 64.8%。继续增大电压至 25 V时，此时受阳极氧化和电场作用，污泥细胞被破坏、胞内和胞外

物质的释放增加了污泥的粘度 [1]，形成的更多细小污泥颗粒阻塞了滤纸，造成污泥的过滤性能下

降 [20]。初始 pH会影响电化学强化污泥脱水的效果 [11]。在电压为 20 V、电解时间为 20 min时，发现
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在 pH < 6时，污泥 CST和泥饼 MC随着 pH的增加而降低 (图 1(c)) 。因为在酸性条件下，H+可以中

和污泥表面的负电荷使污泥絮体脱稳凝聚，促进污泥的絮凝和脱水 [21]。但过量的 H+将会使阳极的

铁离子溶出过程受限，导致电凝的效果下降。而在中性条件下，铁离子电中和的能力被削弱，导

致絮凝效果变差 [22]。对于电絮凝耦合 DSA电极设计不同极板接触面积对污泥脱水的影响，详见

图 1(d)。从图中可以看出，随着有效极板面积的增加，污泥的脱水性能有所改善，于极板接触面

积为 80 cm2 时达到最低。基于本实验的设计框架，该接触面积为最大接触面积，但是其对污泥脱

水性能的改善效果有限。阳极极板面积影响铁离子的溶出，污泥的脱水性能与铁离子的溶出量有

关，而 Fe2+析出量又由电解时间与电流密度影响 [23]。而随着电解时间的增加，电解污泥在极板表面

形成氧化膜，使极板钝化且催化活性降低，导致电化学的电解效率降低 [24]。一般情况下，在电化

学体系中，极板面积往往受限于反应池容积、水力停留时间和工程造价等因素，因此实验室前期

通过引入接触面积更高的三维粒子电极等方法则可以有效解决面积限制 [18]。综合污泥脱水效果和

成本，电压 20 V、电解时间 20 min、不调节 pH、极板接触面积为 80 cm2 为后续电絮凝耦合 DSA体

系试验的操作条件。

Fe−2e−→Fe2+ (5)

Fe2+− e−→Fe3+ (6)

 

图 1    电絮凝耦合 DSA电极槽电压、初始 pH和极板接触面积对 CST和MC的影响

Fig. 1    Effects of voltage , initial pH of electric flocculation coupled DSA and effective contact area of
electrode plate on CST and MC
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2) 电絮凝耦合 H2O2。图 2显示的是电絮凝

耦 合 H2O2 过 程 参 数  (电 压 、 电 解 时 间 和

H2O2 投加量 ) 对污泥 CST和泥饼 MC的影响。

如图 2(a)、图 2(b)所示，15 min时，污泥 CST
值和泥饼 MC随着电压的增加呈先降低后升高

趋势。当电压为 15 V时，污泥 CST和泥饼 MC
值达到最低，分别为 16 s和 60.8%。进一步增

加电压污泥的脱水性能恶化。电压为 15 V时，

随着电解的进行  (< 15 min) 体系内铁阳极溶出

的 Fe2+ (式 (5) ) 会与 H2O2 芬顿反应体系 (式 (7) )，
产生具有强氧化性的·OH以破解污泥絮体及细

胞结构并释放结合水，使污泥 CST和泥饼

MC值下降，污泥脱水性能得以改善；而当进

一步增加电解时间或操作电压时，由于阳极释

放的过量铁离子会反过来消耗体系内产生的自

由基，而导致副反应加剧  (式  (8)~式  (9) ) ，氧

化效率降低 [1]。此外，电解时间或操作电压的

增加导致胞内和胞外物质的过度释放，污泥中

细颗粒的数量和污泥粘度增加，恶化了污泥的

脱水性能[12]。

H2O2 是体系内 ·OH的主要来源 [25]。H2O2

投加量对污泥的过滤性能的影响如图 2(c)所
示。当 H2O2 投加量增加至 2.0 mL·L−1 时，污泥

的 CST和 MC相 较 于 原 污 泥 分 别 下 降 了

73.9%和 31.4%；继续增加至 2.5 mL·L−1 时，污

泥 CST和泥饼 MC缓慢上升，污泥的脱水性能

变差。这说明，在一定范围  (0~2 mL·L−1) 内向

体系内投加 H2O2，可以一定程度上改善污泥的

过滤性能。但是过量的 H2O2 会与 ·OH反应生

成氧化性相对较低 OH2· (式  (10) ) ，而 OH2·会
进一步消耗 ·OH产生 O2  (式  (11) )  ，降低了

H2O2 的利用率，无法达到进一步改善污泥脱水

性能的效果 [25]。综合考虑污泥脱水效果和成

本，选择电压 15 V、电解时间 15 min、H2O2 投

加量 2.0 mL·L−1 为后续电絮凝耦合 H2O2 体系试

验的操作条件。

H2O2+Fe2+→Fe3++·OH+OH− (7)

Fe2++·OH→Fe3++OH− (8)

Fe3++H2O2→Fe2++HO2·+H+ (9)

 

图 2    电絮凝耦合 H2O2 槽电压和氧化剂投加量对

CST和MC的影响

Fig. 2    Fig. 2 Effects of voltage and oxidant dosage in electric
flocculation coupled with H2O2 on CST and MC
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H2O2+·OH→HO2·+OH− (10)

HO2·+·OH→O2+H2O (11)

 2.2    电絮凝耦合 2种工艺预处理效果比较

1) pH、CST和泥饼 MC变化。污泥分别经

电絮凝耦合 DSA直接电氧化和电絮凝耦合

H2O2 间接电氧化后，其体系的 pH、CST和泥

饼 MC随预处理时间的变化如图 3所示。图

3(a)~图 3(b)，电絮凝耦合直接电氧化在电解前

期  (< 20 min) 污泥的过滤性能随着电解时间的

延长不断提升。极板的直接氧化使污泥絮体裂

解并破坏污泥细胞，释放部分间隙水和胞内

水，随着电解的进行，体系中产生的铁离子形

成的水解产物可以使破碎的污泥细颗粒重新聚

集，减少了脱水孔道的阻塞，提高了污泥的过

滤性能 [26]。该体系在 20 min时的 CST和泥饼

MC会达到最低，对比原污泥时分别下降了

64.9%和 26.4%。电絮凝耦合 H2O2 间接电氧化

法中，污泥在 15 min时其 CST和泥饼 MC便可

下降了 73.9%和 31.4%。这说明，间接氧化形

成的溶液相·OH，能够更加无选择性地接触并

攻击污泥絮体、降解 EPS，释放更多的间隙水

和结合水[13]。

体系的 pH会影响铁离子的存在形式和对

污泥粒子的絮凝效果 [11]。低 pH下，铁离子的

水解受到了抑制，而中性 pH左右时，铁离子

的水解产物为聚铁物质，有助于污泥沉降脱水[27]。

从图 3(c)可以看出，2种体系的 pH随时间的变

化均存在显著差异。由于 DSA阳极的析氧作

用 (式 12) ，电絮凝耦合 DSA体系的 pH值随电

解过程会逐渐降低；而电絮凝耦合 H2O2 体系

中当加入氧化剂加入后，体系 pH值略微下降

(< 5%) [28]，这有利于 Fe3+在体系中的积累和网

捕微粒的形成  (式  (7-8) ) ，促进破碎后污泥絮

凝体的重聚及沉降。

H2O-4e−→O2+4H+ (12)

2) 絮体破解程度。高亲水性的胞外聚合

物 EPS通常以带负电荷的胶体形式存在，具有

高的胶体稳定性和粘度，本节分别测定了经

2种工艺预处理后污泥各层 EPS中 DOC含量，

结果如表 1所示。可以看到，经 2种工艺在最佳条件下预处理后得到的 LB-EPS和 TB-EPS中的

 

图 3    2种耦合工艺脱水效果对比

Fig. 3    Comparison of two coupled processes on sludge
dewatering performance
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DOC含量均降低，说明污泥的脱水性能得到

了提升 [29]。电絮凝耦合 DSA体系中，极板的

直接氧化作用会破裂污泥絮体，降解 EPS，其

中 LB-EPS的下降较为明显，与原污泥相比降

低了 34.18%；而电絮凝耦合 H2O2 则能同时降

低 LB-EPS和 TB-EPS，DOC的去除率分别为

56.81%和 49.05%。TB-EPS层是离微生物最近

的部分，因此 TB-EPS的降解表明污泥絮体的破解程度得到进一步加强。由于细菌表面带有负电

荷，铁阳极产生的 Fe2+与带有负电荷的胶体颗粒吸引形成表面铁离子，促发原位 Fenton反应，因

此使得 TB-EPS在耦合间接电氧化的体系中得到了更有效的降解。

3) 溶胞效应。污泥上清液 SCOD含量作为污泥预处理过程中的一个关键性能指标，可反映出

污泥释放出有机质的含量 [30]。2种预处理工艺对污泥 SCOD含量变化随时间的影响如图 4所示。可

以看出，电絮凝耦合 DSA中，电解时间为 20 min时，SCOD含量由原泥的 104 mg·L−1 增加到 153
mg·L−1，增加了 47.12%； 20 min后，SCOD的增长速率开始变缓，这可能与极板钝化有关 [24]。电絮

凝耦合 H2O2 中，SCOD值快速升高随后缓慢降低，说明间接氧化形成的溶液相·OH提升了体系的

氧化性，释放污泥细胞内的蛋白质、多糖等高分子可溶性物质。20 min时，相对于原泥  (104
mg·L−1) ，污泥 SCOD浓度增加了 68.27%。而进一步延长电解时间，体系中·OH会继续降解可溶性

物质，使 SCOD值略微下降。

为分析 2种工艺的溶胞速率差异，采用动

力学一级模型分别对 0~20 min (即快速溶胞阶

段 ) 和 20~30 min (即平稳阶段 ) 中污泥上清液

SCOD浓度变化进行分析，结果如图 4(b)和表 2
所示，发现电絮凝耦合间接电氧化的溶胞速率

在第一阶段明显高于电絮凝耦合直接电氧化

法，2体系的对应的溶胞速率常数分别为−34.71×10−3 min−1 和-23.9×10−3 min−1，表明体系中生成的羟

基自由基对污泥絮体破坏和细胞分解的能力高于电极直接氧化和电场作用力。阶段二中，间接电

表 1    污泥中 EPS含量和组成
Table 1    EPS content and composition in sludge mg·L-1

污泥样品 S-EPS LB-EPS TB-EPS

原污泥 124.01 148.90 864.01

电絮凝耦合DSA 278.14 98.00 609.80

电絮凝耦合H2O2 302.40 64.30 440.24

表 2    不同耦合工艺处理污泥 SCOD增长的动力学分析
Table 2    Table 2 Kinetic analysis of SCOD growth
of sludge treated by different coupled processes 10−3 min−1

耦合工艺类型
阶段一 阶段二

表观速率常数 表观速率常数

电絮凝耦合DSA电极 −23.9 −1.3

电絮凝耦合H2O2 −34.71 3.9

 

图 4    2种耦合工艺处理后 SCOD变化及动力学分析

Fig. 4    Changes in SCOD after treatment by two coupled processes and kinetic analysis
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氧化体系中 SCOD的变化趋于负值，说明此阶段更有利于自由基对污泥上清液中溶解性有机物的

降解，而直接氧化体系则表现出稳定而持续的溶胞效应。

 2.3    2种体系对污泥的作用机制研究

1) 自由基抑制试验。在体系中分别加入碘

化钾  (KI) 、异丙醇  (i-PrOH) 、叔丁醇  (TBA) 作
为表面结合的·OH (·OHads) 、游离态·OH (·OHfree) 、
·OHfree 和 ·OHads 的清除剂，以判断自由基类别

在电化学污泥调理过程中对污泥的作用机制，

结果如图 5所示。电絮凝耦合 DSA体系中分别

投加 KI、 i-PrOH和 TBA，相比于直接电絮凝

耦合 DSA调理，污泥 SCOD值相对应地降低

了 36.36%、22.73%和 38.64%，表明 DSA电极

表面上通过 H2O在酸性条件下的氧化产生了少

量的 ·OHads
[31]，有限的破解了被吸附在电极表

面的污泥絮体，此外，随着电解的进行电极涂

层和 Ti基体之间形成 TiO2 氧化物层导致电极

失活 [32]，使体系的氧化性下降，主体料液中的

污泥絮体未被深度破坏，后期絮凝效果差；而电絮凝耦合 H2O2 中，抑制剂对污泥 SCOD的变化影

响较大，分别投加 KI、 i-PrOH和 TBA较未加时的 SCOD分别下降了 21.13%、59.15%和 69.01%，

说明电解槽中形成的 ·OHfree 对污泥絮体的分解以及细胞溶解的作用更加明显。已有的报道指

出，·OHfree 能够全方位地、无选择性地破坏污泥絮体结构和微生物细胞结构，释放胞内物质并同

时降解 EPS，释放间隙水和内部结合水，提升污泥脱水性能[13]。

2) Zeta电位与粒径分布。Zeta电位是反映污泥稳定性的关键参数 [33]。污泥的 Zeta电位越高，

污泥颗粒之间的斥力越大，说明污泥絮体的稳定性越高，越不利于污泥的脱水 [34]。如图 6(a)所
示，原污泥的 Zeta电位为-18 mV，污泥絮体之间的静电斥力较大，不利于污泥脱水。电絮凝耦合

DSA电极预处理后，水分子在 DSA阳极发生电离或者离子吸附作用，则 DSA电极表面带正电。通

常情况下，表面负电荷的污泥颗粒向阳极移动 [34]。此时，受阳极表面的直接氧化和电场作用，污

 

图 5    自由基猝灭实验结果对比

Fig. 5    Comparison of experimental results of free
radical quenching

 

图 6    2种耦合工艺对污泥 Zeta电位和粒径大小的影响

Fig. 6    Effects of two coupled processes on Zeta potential and particle size of sludge
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泥颗粒表面的羟基、羧基等负电荷官能团被破坏 [35]，同时由于铁阳极不断释放的阳离子的电中和

作用，Zeta电位绝对值降至 3  mV，污泥中位粒径  (D50) 经脱稳凝聚后增至 98.61  μm (原泥为

64.44 μm，图 6(b)) 。DSA电极由于受极板面积和阳极钝化的影响，污泥与极板的接触机会较低，

表现出有限的絮体破解与 EPS降解能力。在电絮凝耦合 H2O2 体系中，污泥 Zeta电位绝对值降低至

0.02  mV，接近于 0，污泥颗粒间斥力大幅下降。Zeta电位绝对值的降低可能与体系中产生

的 ·OH对 EPS中的阴离子官能团和带负电的生物聚合物的降解所致 [25]；同时，快速由于类

Fenton作用生成的 Fe3+水解多核铁羟基化合物作为絮凝剂可以重聚被释放的污泥细颗粒和 EPS片

段，进一步压缩了颗粒的 Zeta电位 [36]，同时使污泥颗粒聚集，中位粒径显著增加至 117.09 μm[12,28]。

3) 脱水过程中 EPS变化

1) 三维荧光光谱分析。采用三维 EEM荧光光谱法  (3D-EEM) 对不同污泥样品滤液中的有机化

合物进行表征，如图 7所示。各 EPS层均有 4个荧光峰 [37]，分别为色氨酸类蛋白  (TPN, λex/λem =
280 nm/335 nm) 、芳香蛋白  (APN, λex/λem = 225 nm/340 nm) 、腐殖酸  (HA, λex/λem = 330 nm/410 nm)
和黄腐酸类物质 (FA, λex/λem = 275 nm/ 425 nm) 。

先前研究表明，电化学处理对 LB-EPS的去除具有显著效果 [38]；本研究中电絮凝耦合工艺调理

污泥对 LB-EPS、TB-EPS的去除均有显著影响，如图 7所示。电絮凝耦合 DSA体系预处理后，LB-
EPS的荧光强度下降明显，这可能与荧光团结构中羧基、羟基和氨基的释放有关 [39]。而经过电絮

凝耦合 H2O2 的间接氧化体系处理后，LB-EPS和 TB-EPS的荧光强度进一步下降，其中，TB-EPS中

色氨酸类蛋白  (TPN) 和芳香蛋白物质  (APN) 的下降尤为明显  (表 3) 。这是由于该体系下催化产

生·OHfree 能以非选择性的方式与大分子物质发生反应，包括氢原子抽离、电子转移和亲电加成等[40-41]；

同时，体系内不断累积的 Fe3+与 H2O2 循环生成·OH和 HO2·，将可溶性物质以及蛋白物质矿化 [42]。

随着铁离子溶解速率的加快，体系内产生更多的 Fe2+、Fe3+，经过水解产生的能够以有机-金属络合

物形式与蛋白质、腐殖质等反应[43]，有助于骨架脱水。

在电絮凝耦合 H2O2 体系中，加入 KI后，污泥三层 EPS的荧光强度变化较小，表明体系

中·OHads 的作用微弱；加入 i-PrOH，样品 TB-EPS中 TPN、APN、FA荧光强度的增加  (表 3) ，证实

了 ·OHfree 对 EPS的降解作用。此外，TBA的加入产生的效果与 i-PrOH相似，验证了 ·OHfree 而不

是·OHads 对不同 EPS组分的降解和破坏作用。

(2) PN、PS含量。如图 8所示，蛋白质和多糖主要分布在 TB-EPS组分中，LB-EPS和 S-EPS组

分中较少  [44-45]。原污泥中三层 EPS的蛋白质和多糖含量分别为 88.7、137.3、595.1 mg·L−1 和 322.2、
49.5、38.9 mg·L−1。电絮凝耦合 DSA电极预处理后，LB-EPS和 TB-EPS中蛋白质的含量分别降低了

29.2%和 20.1%，而 S-EPS中蛋白质含量增长了 32.2% (图 8(a)) 。电絮凝耦合 DSA电极一方面通过

极板的直接氧化作用破坏污泥絮体、裂解污泥细胞，促使污泥胞内和胞外  (主要是 LB-EPS) 蛋白、

多糖等有机物质的释放 [1]；另一方面，铁阳极产生的 Fe3+可以络合蛋白质和电中和多糖阴离子官能

团，降低蛋白质和多糖含量，但 2者含量只是轻微下降 [12]。而电絮凝耦合 H2O2 体系中，间接氧化

形成的·OH可以氧化降解 EPS并与蛋白质、脂质和 DNA发生反应 [46]，进一步降低了 LB-EPS和 TB-
EPS中蛋白、多糖的含量，且蛋白质含量的下降程度远大于多糖。这表明，蛋白质比多糖更容易

受自由基攻击而被氧化 [13]。此外，TB-EPS中蛋白、多糖含量下降的更为明显，这与表 1中 3层

EPS浓度的变化一致。TB-EPS是最接近微生物的一层，发生在污泥微生物附近的 Fenton使 TB-
EPS得到有效降解，与原污泥比 TB-EPS的蛋白、多糖明显降低[28]。

(3) 红外分析。利用 FTIR光谱分析确定处理前后污泥表面官能团和蛋白二级结构的变化，如

图 9所示。在 3 200~3 600 cm−1 范围的特征峰显示羟基官能团中 O-H键存在伸缩振动 [47]；在 2 816
和 2 872 cm−1 处出现的谱带 C-H拉伸引起的 [48]；1 631和 1 593 cm−1 左右的峰值与 C-O和 C-N键的变
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形和拉伸振动有关，伴随蛋白质的 N-N和 N-H键 (分别为酰胺 I区和酰胺 II区) [49]；在 1 067 cm−1 处

的峰值证实了多糖和核酸的存在，这与 C-OH振动和 C-O-C的环振动有关 [50]。蛋白质多糖的光谱变

化强度进一步说明蛋白质比多糖更容易被氧化。电絮凝耦合 DSA电极预处理后，上述特征官能团

的强度有所减弱，验证了电絮凝耦合 DSA电极预处理一定程度降解了蛋白、多糖物质；当采用电

絮凝耦合 H2O2 预处理时，特征官能团的强度显著减弱，特别是峰 3 436和 1 631 cm−1 的减弱，表明
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图 7    不同调理方法对污泥三维荧光光谱的影响

Fig. 7    Typical 3D-EEM fluorescence spectra of different EPS fractions of the sludge treated by different conditioning methods
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自由基可以有效破坏蛋白质结构，进一步消除

蛋白质与水的亲和力并释放结合水。这与 3D-EEM
荧光光谱结果一致。·OH的非选择性攻击导致

官能团断裂或芳香环羟基化，最终导致 EPS
降解。

除 EPS含量对污泥脱水性能有显著影响

外，EPS空间结构对污泥脱水性能也有显著影

响 [51]。为进一步分析提取的 EPS蛋白二级结

构，对EPS 1 700~1 600 cm−1 的酰胺Ⅰ区进分析[52]。

从表 4可以看到，原污泥的 α-螺旋为 18.64%。

电絮凝耦合 DSA电极处理后，α-螺旋下降至

14.08%；而电絮凝耦合 H2O2 处理后，α-螺旋降

低至 6.01%，表明电絮凝耦合的间接氧化体系对 α-螺旋结构的降解能力更强，这可能与自由基的强

吸电子作用破坏了 α-螺旋结构的中酰胺氢和羰基氧之间的氢键而造成的[53]。α-螺旋结构中的氢键的

破坏会导致 PN分子松散，从而暴露出 PN中的疏水位点或基团 [54]。此外，α-螺旋/ (β-折叠+无规卷

曲) 的值与污泥的疏水性有关。值越小，疏水性越高。电絮凝耦合 H2O2 处理的污泥 α-螺旋 / (β-折

表 3    不同处理下活性污泥样品 S-EPS、LB-EPS和 TB-EPS的 EEM荧光强度

Table 3    EEM fluorescence intensities of S-EPS, LB-EPS and TB-EPS of sludge sample under different treatment systems

调理方法
S-EPS LB-EPS TB-EPS

TPN APN HA FA TPN APN HA FA TPN APN HA FA

原污泥 972 965 107 112 4 284 3 569 223 429 9 999 7 326 361 1 343

电絮凝耦合DSA 1 442 1 167 125 379 3 876 3 358 201 397 8 680 7 216 342 1 273

电絮凝耦合H2O2 1 775 1 547 565 531 3 536 2 876 142 245 3 771 2 963 198 437

KI 1 765 1 503 567 528 3 514 2 873 140 243 3 759 2 961 199 433

i-PrOH 1 583 1 391 364 415 3 678 3 043 171 302 6 425 5 712 256 934

TBA 1 507 1 344 332 391 3 699 3 147 165 311 6 501 5 796 263 1 008

 

图 8    2种耦合工艺对 EPS组分的影响

Fig. 8    Effects of two coupled processes on EPS components
 

图 9    不同耦合工艺预处理污泥样品 FT-IR光谱图

Fig. 9    FT-IR spectra of sludge samples pretreated by
different coupled processes
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叠+无规卷曲) 的值最低，为 17.41%，疏水性最高，有助于污泥脱水。

(4) 脱水泥饼的微观形态及铁形态分析。通过扫描电镜 (SEM) 对预处理前后脱水污泥饼的表面

形貌进行了表征。由图 10所示，原污泥 (图 10(a)) 絮体表现为表面致密的块状结构，较多不规则的

表 4    不同污泥 EPS样品蛋白质二级结构比例

Table 4    Protein secondary structure ratio of different sludge EPS samples %

调理方法
不同二级结构的分数比例

β-折叠 无规卷曲 α-螺旋 β-转角 α-螺旋/(β-折叠+无规卷曲)

原污泥 59.85 12.82 18.64 8.69 25.65

电絮凝耦合DSA 69.89 9.23 14.08 6.80 17.80

电絮凝耦合H2O2 30.46 4.05 6.01 2.88 17.41

 

图 10    污泥絮体的 SEM表征图、铁形态及 XPS分析

Fig. 10    SEM images of sludge flocs, iron morphology and XPS analysis
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小颗粒吸附在污泥表面。由于大量的水分和有机质被包裹在絮体内部，表面呈致密状态，用于水

分迁移转化的孔隙较少，不利于污泥脱水行为。电絮凝耦合 DSA电极预处理后，极板的直接氧化

和电场作用使污泥絮体破碎、粒径变小 (图 10(b)) ，但电絮凝效果不佳。而电絮凝耦合 H2O2 预处理

后，污泥絮体呈现出多孔的状态，表明电絮凝耦合间接电氧化可以深度破坏污泥絮体结构，更有

利于体系中 Fe3+的累积和网捕作用，使破碎的微粒的重聚及沉降 (图 10(c)) 。
根据 Ferron逐时络合比色法将体系中的 Fe3+分为 3类：Fe (a) 、Fe (b) 和 Fe (c) 。Fe (a) 主要是铁

单体络合物，絮凝效果较差；Fe (b) 是低聚态的聚铁物质，是絮凝剂中最富活性的有效成分；Fe (c)
代表较为稳定的高聚物，有利于提高絮凝剂的电中和、压缩双电层以及吸附架桥作用 [55]。pH是影

响 Fe3+水解形态的主要因素之一，当体系 pH小于 5时，主要以 Fe (a) 的形态，即 [Fe(H2O)6]3+[56]，而

中性、弱碱性条件下，Fe3+的水解产物主要以聚合络合物为主 [27]。电絮凝耦合直接氧化中，由于

DSA电极的析氧作用使体系的 pH不断下降 (图 3(c)) ，此时体系中的 Fe3+主要以 Fe (a) 形态存在 (图
10(d)) ，絮凝效果不佳；而间接氧化体系中由于 H2O2 的加入使体系的 pH变化微弱且促进了 Fe3+的
生成，快速积累的 Fe3+水解产生的聚合物  (Fe (b) 和 Fe (c) ) 占 3种铁形态的 60%以上，具有较强的

絮凝效果，破解的污泥絮体得以重聚和沉降。此外，Fe3+与有机物形成有机-金属络合物还可以作

为脱水孔道的刚性支撑，提高污泥的脱水性能。

用 XPS法测定了 2种耦合工艺预处理后的污泥滤饼进一步鉴定铁的价态，如图 10(e)~图 10(g))
所示。全谱图结果说明 2种耦合工艺调理后的污泥表面含有一定的铁氧化物 [57]。Fe 2p1/2 在结合能

为 724.1 eV处存在谱峰，Fe 2p3/2 在结合能为 711.2 eV处存在谱峰，表明污泥表面含有 Fe2+和 Fe3+，
证明在电化学过程中牺牲性阳极形成的混凝剂在污泥调理过程中发挥了网捕及团聚沉降的作用。

4) 脱水机制及成本估算。图 11提出了

2种电絮凝耦合方法预处理污泥的作用机制

图。如图 11(a)所示，电絮凝耦合 DSA电极体

系中，在电场的作用下带负电的污泥向两阳极

移动并在极板表面通过电子转移发生部分氧

化，使絮体破碎，释放间隙水和部分结合水，

污泥脱水性能得到改善。但受限于极板面积、

极板快速钝化以及与污泥的接触时间，污泥絮

体的破解程度有限，且能耗高  (表 5) 。而电絮

凝耦合间接电氧化中  (图 11(b)) ，H2O2 的加入

增强了氧化剂在体系的传质作用。一方面，铁

阳极释放的铁离子与 H2O2 形成芬顿反应产而

生强氧化性的·OH，能无选择性地破坏污泥絮

体结构并同时氧化降解疏松层和紧密层中的

EPS，导致蛋白和多糖分解，水分子与亲水基

团间的作用力减弱，结合水向自由水转变，污

泥脱水性能增强；另一方面，催化氧化产生的

Fe3+在适宜的 pH范围内水解产生铁聚物并通过

电中和、网捕、吸附架桥等作用使破碎的细小

颗粒重聚并沉淀，且沉淀形成的金属-有机络合物可以作为污泥絮体支撑，形成脱水孔道，促进水

分的转移，增强污泥的过滤性能。

 

图 11    2种耦合工艺预处理污泥作用机制图

Fig. 11    Schematic of sludge pretreatment by two coupled
processes
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从环境成本和经济角度看，根据公式  (4) 计算了电化学调理湿污泥的比能耗  (式 4) 。电价为

0.5 ¥· (kWh) −1，在比能耗为 0.002 2 kWh·L−1 的情况下，电絮凝耦合 H2O2 调理污泥的电耗成本为

62.51 ¥·t−1 DS。综合成本来看，电絮凝耦合 H2O2 的成本为 90.11 ¥·t−1 DS，明显少于电絮凝耦合

DSA调理，说明电絮凝耦合 H2O2 可以降低脱水成本 (表 5) ，在工程实际中有一定的参考价值。本

研究系统性的比较了电絮凝耦合直接电氧化和间接电氧化调理污泥强化污泥脱水的效果及其作用

机制，发现电絮凝耦合 DSA电极由于受极板面积和界面接触时间的影响，污泥絮体破解效果差，

溶胞作用有限，Zeta电位和颗粒粒径绝对值下降不明显，电絮凝效果不佳。

 3    结论

1) 系统性的比较了电絮凝耦合直接电氧化和间接电氧化调理污泥强化污泥脱水的效果及其作

用机制，发现电絮凝耦合 DSA电极由于受极板面积和界面接触时间的影响，污泥絮体破解效果

差，溶胞作用有限，Zeta电位和颗粒粒径绝对值下降不明显，电絮凝效果不佳。在最佳条件下的

CST和泥饼MC分别只下降了 64.9%和 26.4%。

2) 电絮凝耦合 H2O2 形成的间接氧化体系中，由于类 Fenton作用产生的·OH在溶液相中能无选

择性地破坏污泥絮体、破解细胞结构并降解 EPS，从而使阳极释放的 Fe3+迅速生成聚铁物质并通过

吸附架桥、网捕等作用使絮体碎片和 EPS片段重聚并沉淀。得力于有机-金属络合物沉淀形成的脱

水孔道具有较强的刚性支撑，水分子在沉淀中能够迅速迁移，使得 15 min内 CST和泥饼 MC分别

下降了 73.9%和 31.4%。

3) 间接氧化体系可以同时降解 LB-EPS和 TB-EPS，改善了传统电化学法主要降解 LB-EPS的不

足，实现了提高电化学方法在同步污泥破解与沉淀脱水方面的双重效能。
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Comparison  and  mechanism  of  electric  flocculation  coupled  with  DSA  or
hydrogen peroxide to enhance sludge dewatering performance
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Abstract      Abstract Aiming  to  solve  the  problems  that  traditional  electric  field  cannot  effectively  crack  the
sludge  flocs  and  improve  the  sludge  dewatering  during  sludge  conditioning  by  electric  flocculation,  coupling
electric  flocculation  with  DSA (Dimensionally  Stable  Anodes)  electrode  and  H2O2 was  used  and  their  effects
were compared. The differences was evaluated in terms of sludge filtration performance, floc breaking degree,
changes in the composition of extracellular polymers (EPS). Results showed that in indirect oxidation systems
(electro-coagulation  with  H2O2),  the  electro-generated  ·OH  could  selectively  destroy  the  sludge  flocs,  break
sludge cells and degrade the extracellular polymer (EPS), causing the dissolution and degradation of EPS. The
system  could  also  promote  the  quick  release  of  ferric  ions  and  generate  polyferric  substance,  enhancing  the
reunion  and  sediment  of  EPS  fragments.  In  this  circumstance,  the  CST  and  MC  of  sewage  sludge  could  be
decreased  by  73.9%  and  31.4%  respectively  within  15  min.  However,  the  sludge  CST  and  MC  with  DSA
coupled  direct  oxidation  just  realized  64.9%  and  26.4%  reduction.  The  indirect  oxidation  could  degrade  both
loosely  bound  layer  (LB-EPS)  and  tightly  bound  (TB-EPS),  destroying  the  interactions  between  hydrophilic
groups of EPS protein and water and thus improving the drawbacks of direct oxidation. The results of this study
would provide a reference for electrochemical pretreatment to improve sludge dewatering.
Keywords      electric  flocculation;  direct  oxidation;  indirect  oxidation;  sludge  dewatering;  extracellular
polymeric substance
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