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摘 要： 针对污水处理厂低碳、资源化的需求，以 FeCl₃为混凝剂考察了混凝强化一级处理对

污水组分的影响，通过混凝烧杯实验研究不同投加量下出水碳/氮/磷组分及比例、溶解性有机物

（DOM）特征与反硝化碳源保留效果。结果表明，当FeCl3投加量为20 mg/L时SS去除率达到96.7%；

当 FeCl3投加量≥30 mg/L时，Fe3+水解产物过量导致出水 SS浓度回升，同时溶解性 Fe出现累积（>1.0 
mg/L）。物料平衡分析显示，当FeCl3投加量为20和50 mg/L时分别有88.2%与93.3%的TP转移至污

泥，污泥相磷由磷灰石无机磷（AP）主导转为非磷灰石无机磷（NAIP）与AP并重，混凝机制由吸附架

桥/电中和主导向网捕卷扫转变；COD以相转移为主，分别有 57.9% 和 53.9% 的 COD进入污泥；溶解

性无机氮（DIN）基本存留于出水中。随着投药量的增加，出水碳氮比（C/N）降至3.22，B/C升至0.64。

DOM去除特征随投药量的增加而改变，高分子质量、高芳香性腐殖质优先被去除；低投药量可保留

挥发性脂肪酸（VFAs），反硝化速率达到 4.47 mg/（gVSS·L）；高投药量易导致乙酸碳源损失，反硝化

速率较原水下降54.6%。综合碳、磷组分回收与下游反硝化适配，FeCl3投加量在吸附架桥与电中和

作用主导的10~20 mg/L最优。
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from apatite phosphorus (AP) dominance to co‑dominance of non‑apatite inorganic phosphorus (NAIP) 
and AP. This indicated a transition of the coagulation mechanism from adsorption bridging/charge 
neutralization to sweep flocculation. COD was primarily transferred across phases, with 57.9% and 53.9% 
entering the sludge, while dissolved inorganic nitrogen (DIN) largely remained in the effulent. With 
increasing dosage, the effluent C/N ratio declined to 3.22, while B/C ratio increased to 0.64. The removal 
characteristics of DOM changed with increasing dosage. High‑molecular weight and highly aromatic 
humic substances were preferentially removed. Volatile fatty acids (VFAs) were effectively preserved 
under low dosages, giving a denitrification rate of 4.47 mg/(gVSS·L). High dosages tended to deplete 
acetate and reduced the denitrification rate by 54.6% relative to raw wastewater. Considering carbon/
phosphorus recovery and compatibility with downstream denitrification, the optimal dosage of FeCl3 was 
10-20 mg/L, primarily driven by adsorption bridging and electric neutralization.

Keywords： chemically enhanced primary treatment; carbon and phosphorus redistribution; 
dissolved organic matter; denitrification carbon source

传统活性污泥法处理过程具有“以能消能”和

“污染物转嫁”特征，能耗高并排放大量温室气体［1］。
近年来，随着城市化进程加速推进，市政污水排放

量逐年攀升［2］，排放要求趋严，这导致污水处理工艺

流程延长，能耗、药耗增加，污水处理厂碳排放问题

愈发突出，在“双碳”目标背景下引起广泛关注［3］。
据报道，污水中含有丰富的化学能（14. 7~17. 8 kJ/
gCOD）［4］，可涵盖处理能耗［5］；同时，污水中的无机

磷组分可回收为电池级磷酸铁原料等高附加值产

品［6-7］。因此，改变传统活性污泥处理工艺，优先转

向回收污水中的碳磷组分，对污水处理厂的资源化

转型具有重要意义。

目前，围绕污水碳源浓缩与回收已发展出多种

技术路线。高负荷活性污泥法（HRAS）通过生物絮

凝与细胞贮存作用捕获有机物，可实现约 60%的进

水有机碳捕获，但面临除磷能力不足（13%~38%）、

污泥沉降性较差以及约 10%~20% 的有机物被矿化

等问题，从而削弱了“碳捕获-能量回收”的整体效

率［8-11］。 膜 分 离 技 术（如 厌 氧 膜 生 物 反 应 器

AnMBR、高负荷膜生物反应器 HR-MBR）能高效截

留有机物并实现液相浓缩，其有机物转向率>70%，

但膜擦洗曝气能耗较高，约占总能耗的 40%［12-13］。
同时AnMBR还存在溶解性甲烷损失的问题［14］。相

比较而言，化学强化一级处理（CEPT）具有工艺成熟

度高、水力停留时间短、处理稳定、可实现同步碳磷

转向的特点［15］，近年来在低碳、资源化的污水处理

系统构建研究中受到关注［16］。且CEPT通过提高一

级段截留有机物，可降低后续生化段需氧负荷，从

机制上具有削减曝气能耗的潜力［17］。其中铁盐混

凝强化一级处理的污泥产甲烷效率高［18］，且有助于

磷酸铁的回收，得到广泛研究［19］。
然而，现有研究多聚焦于污泥资源、能源回收

路径方面［20］，而铁盐混凝强化一级处理对污水组分

转化的探讨不足，药剂投加缺少指导性，对下游生

化单元设计和应用的边界约束不清晰，限制了对工

艺集成设计的系统性考量。为此，系统研究了不同

FeCl3投加量下混凝强化一级处理的C/N/P组分转化

规律、溶解性有机物（DOM）的组分变化及碳源保留

情况。研究成果可为基于CEPT的污水处理系统碳

源管理、工艺设计提供理论依据和参考。

1 材料与方法材料与方法

1. 1　实验用水

实验用水取自无锡市某污水处理厂的曝气沉

砂池出水， pH 为 7. 26±0. 10，SS、NH4+-N、NO3--N、

NO2--N、COD、BOD5、TN、TP 分别为（224. 5±32. 5）、

（32. 2±1. 8）、（6. 1±1. 1）、（0. 01±0. 009）、（268. 5±
28. 7）、（121. 5±5. 4）、（38. 9±2. 3）、（5. 1±1. 1） mg/L。
1. 2　混凝烧杯实验

混凝烧杯实验采用 ZR4-6六联搅拌机，Fe（Ⅲ）

投加量（以 Fe 计）分别为 0、5、10、20、30、40、50 mg/
L，重复三次。实验程序为：先 300 r/min 快速搅拌 1 
min，再 50 r/min 慢速搅拌 10 min，静置沉淀 30 min
后取上清液进行水质分析，取底部沉淀物进行组分

分析。
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1. 3　水质指标分析方法

COD 采用重铬酸盐法测定，并通过 0. 22 μm 与

1. 5 μm 滤膜分级获得溶解性 COD（sCOD，<0. 22 
μm）、胶体 COD（cCOD，0. 22~1. 5 μm）和颗粒态

COD（pCOD，>1. 5 μm）。BOD₅采用标准稀释接种法

测定。水样经 0. 45 μm 滤膜过滤后，分别采用纳氏

试剂分光光度法、紫外分光光度法和N-（1-萘基）-
乙二胺分光光度法测定NH4+-N、NO3--N和NO2--N。

TP、溶解性总磷（STP）、溶解性活性磷酸盐（SRP）、溶

解性无机磷（DIP）、溶解性有机磷（DOP）及颗粒态磷

（PP）均采用钼锑抗分光光度法测定。其中，TP为水

样直接消解后测定值；STP 为水样经 0. 45 μm 滤膜

过滤后消解测定值；SRP为过滤后水样直接测定值；

PP由TP与 STP之差计算得到；DIP通过水样加盐酸

煮沸前后 SRP 浓度差计算；DOP 由 STP 减去 SRP 与

DIP之和计算得到。溶解性 Fe浓度采用岛津 AAF-
7000F原子吸收分光光度计测定。

1. 4　絮凝特性分析方法

快速混合阶段结束后，于液面下 2 cm 处取样，

采用 Litesizer 500 纳米粒度与 Zeta 电位分析仪测定

絮体粒径及 Zeta电位。絮凝反应结束后立即取样，

采用奥林巴斯 CX31RTSF 生物显微镜拍摄絮体图

像，并利用 Image J软件根据絮体投影面积和周长进

行线性拟合，所得拟合斜率为絮体分形维数（Df）。

1. 5　沉积物不同磷组分分析方法

沉淀物中磷形态采用 SMT分级提取法测定［21］。
取 0. 2 g 干燥样品，经 450 ℃灼烧 3 h 后加入 20 mL
盐酸溶液（3. 5 mol/L），室温振荡 16 h，测定TP；样品

以 20 mL、1 mol/L 盐酸溶液室温振荡 16 h，测得无机

磷（IP），其残渣经 450 ℃灼烧 3 h 后再以 1 mol/L 盐
酸溶液提取，测定有机磷（OP）；另取样品以 20 mL、
1 mol/L 氢氧化钠溶液振荡 16 h，取上清液并加 3. 5 
mol/L 盐酸溶液酸化测定非磷灰石无机磷（NAIP），

氢氧化钠提取残渣再以 1 mol/L 盐酸溶液振荡 16 h
测定磷灰石无机磷（AP）。提取液中磷浓度均采用

钼锑抗分光光度法测定。

1. 6　溶解性有机物表征分析

三维荧光激发发射矩阵光谱（3D-EEM）采用日

立 F-7000 荧光分光光度计测定，激发波长（λEx）为 
200~400 nm，发射波长（λEm）为 290~550 nm，步长均

为 5 nm，扫描速度为 12 000 nm/min，PMT 电压为 
450 V，用于表征原水及 CEPT 出水中 DOM 的荧光

特性；紫外吸光特性采用岛津 UV-1900 紫外-可见

分光光度计测定，扫描范围为 200~800 nm；有色溶

解性有机物（CDOM）与荧光溶解性有机物（FDOM）

指数通过 R 语言 staRdom（v1. 1. 30）程序包计算；凝

胶渗透色谱（GPC）分析中，水样经 0. 22 μm 滤膜过

滤后，采用岛津 LC-20ADXR液相色谱系统及 RID-
20A 示差折光检测器进行测定，流动相为超纯水，流

速为 1. 0 mL/min，柱温为 40 ℃，进样体积为 50 μL，
色谱柱为水相高分子专用凝胶柱，由 LabSolutions 
GPC 软件计算数均分子质量（Mn）、重均分子质量

（Mw）以及多分散系数 PDI（Mw/Mn），用于表征 DOM
的分子质量分布；取 1 mL 滤液经色谱纯甲酸酸化

后，采用岛津GC-2030AF气相色谱仪对挥发性脂肪

酸（VFAs）进行定性与定量分析。

1. 7　反硝化潜力及反硝化速率测试

取污水处理厂缺氧池活性污泥，测试前用纯水

洗泥三次以去除残留污染物。取 1 L 活性污泥，投

加 0. 18 g 硝酸钾（NO3--N 浓度为 25 mg/L）和 0. 18 g
乙酸钠碳源，在磁力搅拌条件下测定 1 h内 NO3- -N
浓度的变化，计算反硝化潜力（vp）；取三组各 1 L 活

性污泥，静置沉淀后撇去上清液保留 500 mL浓缩泥

水，分别加入 500 mL 原水、10 mg/L 的 CEPT 预处理

出水和 50 mg/L 的 CEPT 预处理出水，并投加 0. 18 g
硝酸钾（NO3--N 浓度为 25 mg/L），在磁力搅拌条件

下测定 NO3- -N 浓度的变化，计算反硝化速率（v）。

反硝化潜力和各组反硝化速率测试均重复三次。

2 结果与讨论结果与讨论

2. 1　不同投加量下CEPT效率分析

混凝后上层悬浮絮体的光学显微图像显示，随

FeCl3投加量增加，絮体整体尺寸增大、结构变得更

密实，对轻质颗粒物的捕获效率提高，从而强化了

初沉分离效果。同时上清液中悬浮的松散絮体数

量明显增加，投药量≥30 mg/L后，出现棕黄色松散絮

体，为无定形（氢）氧化铁絮体［22］，具有较大比表面

积，可通过表面吸附与共沉淀去除正磷酸盐及部分

溶解性有机物，并进一步捕获胶体颗粒［23］。分形维

数结果显示，在投药量为 10、20、30、40、50 mg/L时，

絮体分形维数分别为 1. 397、1. 577、1. 676、1. 668、
1. 667，即随投药量增加，悬浮絮体的分形维数同步

增大，但在 20 mg/L 以上投药量下分形维数改变不

显著，这些絮体松散易破碎且难以沉降，可能随出
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水进入后续处理单元。

Zeta电位能够反映污水中悬浮颗粒的表面电性

及分散体系的稳定性。其绝对值越小，颗粒间静电

斥力越弱，体系稳定性越差，悬浮颗粒越易发生团

聚后沉淀去除。当 FeCl₃投加量为 0、5、10、20、30、
40、50 mg/L 时，出水 pH 分别为 7. 26、7. 18、7. 11、
6. 92、6. 84、6. 70、6. 61，相应悬浮颗粒的 Zeta 电位

分 别 为 -12. 92、-11. 77、-11. 37、-10. 14、-8. 01、
-7. 69、-3. 04 mV，即随着 FeCl₃投加量的增加，出水

pH 和悬浮颗粒 Zeta 电位绝对值显著下降。值得注

意的是，投药量为 5~20 mg/L时，Zeta电位变化较小，

但出水 SS显著下降，分别由 35. 0 mg/L下降至 24. 5、
12. 0和 7. 5 mg/L，同时胶体粒径先增至 2 000 nm 以

上，然后逐渐减小，投药量为 5~10 mg/L时出水溶解

性 Fe无明显残余（<0. 2 mg/L），在投药量为 20 mg/L
下残余溶解性 Fe 增至 0. 64 mg/L。上述结果表明，

低投药量下以吸附架桥机理为主，铁盐水解形成的

多核聚合物通过吸附架桥连接胶体颗粒污染物，使

胶体粒径增加，随着颗粒污染物去除，铁盐水解产

物也沉淀去除，残余较少。相比之下，投药量在 30~
50 mg/L 时，Zeta 电位绝对值快速降低，出水溶解性

Fe浓度提高至 0. 83、1. 00和 1. 26 mg/L，离子浓度增

大，压缩双电层与电中和作用明显。此时悬浮胶体

粒径显著增至 4 000~10 000 nm，与镜检观察到的松

散悬浮絮体一致，表明网捕卷扫机制占主导，过量

铁盐水解生成大量无定形氢氧化物沉淀，导致出水 
SS 与残余溶解性Fe升高。

2. 2　碳氮磷组分转向去除特征及物料平衡分析

2. 2. 1　不同投药量下氮磷组分的转向去除特征

不同 FeCl₃投加量下出水磷组分分布见图 1（a）
和（b）。原水 TP 为 5. 05 mg/L，SRP 与 PP 分别为

2. 49、2. 15 mg/L。未加药时出水TP仅降至3. 44 mg/L，
SRP占比达 62%，说明沉淀主要去除颗粒态磷，对溶

解性磷的去除效果有限。投加 FeCl₃后 SRP 快速下

降，投量为 10 mg/L 时降至 0. 067 mg/L，出水 DIP 未

检出；投量为 20~30 mg/L时TP降至 0. 59~0. 26 mg/L
且 SRP稳定低于 0. 06 mg/L，残留磷以PP为主（约为

80%）；投量为 40~50 mg /L 时 TP 基本稳定，PP 与

DOP占比略回升。

污泥相中磷组分分布见图 1（c）和（d）。可知，

FeCl₃的投加促进了磷向污泥相转移：NAIP 由原水

的约 1. 22 mg/g升至投药量为 5~30 mg/L时的 1. 93~

2. 17 mg/g，并在投药量为 40~50 mg/L时保持较高水

平（2. 52~2. 81 mg/g）；OP 在高投药量下降低（约为

2. 17 mg/g），AP在投药量为 20 mg/L时达到峰值（约

为 4. 98 mg/g）而后开始降低。总体而言，磷主要以

铁结合态无机磷（NAIP/AP）在污泥相中富集，这与

Ping 等［24］关于 Fe/P 增加后磷去除机制由吸附捕获

向Fe-P沉淀主导的结果一致。
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c. 沉淀物中不同磷组分含量
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d. 沉淀物中不同磷组分占比

沉淀物中不同磷组分占比/%
0 20 40 60 80 100

原水

0
5

10
20
30
40
50

投
药

量
/（m

g/L）
APOPNAIP

图1　不同 FeCl3投加量下CEPT 过程中出水与沉淀物的磷组

分分布特征

Fig.1　Distribution characteristics of phosphorus fractions 
in effluent and precipitates during CEPT under different 

FeCl3 dosages

原水无机氮浓度为 38. 24 mg/L，以NH4+-N为主

（32. 13 mg/L，84%），NO3--N 为 6. 09 mg/L。无药剂

投加而仅靠常规沉淀时，出水 NH4+-N 与 NO3--N 分

别为 31. 14、5. 77 mg/L，总去除率不足 3%。随投药

量由 5 mg/L 增至 50 mg/L，NH4+-N 由 30. 52 mg/L 降

至29. 02 mg/L，NO3--N由5. 15 mg/L降至4. 74 mg/L，
NO2--N 浓度始终低于 0. 01 mg/L。总体而言，FeCl3
对氮组分的影响很小，NH4+-N 与 NO3--N 占比分别

为 84%~87% 和 13%~16%，总无机氮去除率仅为

5%~12%，各组分占比稳定。

2. 2. 2　不同有机物组分的转向去除特征

不同 FeCl3投加量下出水 COD组分的变化见表

1。原水总 COD 为 268. 5 mg/L，pCOD、cCOD、sCOD
浓度分别为 56. 8、101. 7、110. 0 mg/L，相应的占比为

21%、38%、41%，以溶解性与胶体态为主。无药剂

投加下，仅靠沉淀可使 COD 降至 204. 6 mg/L，去除

率为 23. 8%，pCOD 和 cCOD 降至 34. 5、69. 3 mg/L，
而 sCOD 为 100. 8 mg/L，占比为 49%。投加 FeCl₃后
COD 去除显著增强：投量为 5~10 mg /L 时出水 COD
降至 127. 8~140. 7 mg/L，去除率达 47. 6%~52. 5%，

其中 cCOD 较原水降低 75% 以上；sCOD 降至 87. 4~
92. 4 mg/L，占比为 66%~69%，主要通过絮体吸附去

除。投药量增至 20~30 mg/L，COD 进一步降至

110. 2~113. 0 mg/L，网捕卷扫作用增强，颗粒态与胶

体态COD进一步去除，出水 sCOD占比提高至 66%~
81%。投药量继续提高至 40~50 mg/L，COD 去除趋

于平稳，且 pCOD 略有回升，可能由过量 Fe3+水解产

物吸附溶解性有机物形成胶体颗粒残余在上清液

所致［25］。

不同投药量下的有机物去除效果见图2。

a. COD和BOD₅的去除
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b. 碳氮磷比例变化
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图2　不同 FeCl3 投加量下有机物去除效果与碳氮磷比例变化

Fig.2　Organic matter removal and changes in carbon, 

nitrogen, and phosphorus ratios during CEPT under 

different FeCl3 dosages

当投药量≥10 mg/L时，BOD₅由 121. 5 mg/L降至

表1　不同 FeCl3投加量下出水COD组分变化

Tab.1　Changes in COD composition of effluent 
under different FeCl3 dosages

投药量/
(mg/L)

0
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COD浓度/(mg/L)
pCOD
34.5
24.5
22.0
18.0
14.0
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23.8
18.4
20.3

6.5
3.0

25.0

sCOD
100.8
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87.4
74.7
89.7
77.0
68.2

占比/%
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62. 3~64. 6 mg/L，去除率为 39. 2%~48. 7%，与 COD
变化一致，说明主要去除颗粒/胶体可生物降解组

分。未经处理下，原水 B/C仅为 0. 45；在投药量≤30 
mg/L 下，B/C 提高至 0. 50~0. 64；但进一步增加投药

量后，B/C骤降至 0. 42，表明高投药量引起可生物利

用碳源的损失。C/N随投药量增加由 7. 02（原水）降

至 3. 22~3. 67，同时 C/P 显著升高，出水营养比发生

明显改变。

2. 2. 3　不同投药量下碳氮磷组分的物料平衡分析

随投药量增加，碳氮磷组分的转向去除规律明

显不同，体现了混凝过程由吸附架桥与电中和机制

主导转为网捕卷扫机制主导不同组分在水相和污

泥相间迁移转化的差异。为阐明该过程，以污水组

分为基准，对 20 mg/L的最优投药量和 50 mg/L的高

投药量工况进行物料平衡核算，结果如图3所示。

a. 投药量为20 mg/L

NO3--N 5.05 mg(13.2%)
NH4+-N 34.34 mg(89.8%）

NO2--N 3.91 mg(10.2%)
  SRP  0.06 mg(1.2%)
  PP   0.48 mg(9.4%)
  DIP  0.06 mg(1.1%)
 DOP 0 mg(0.0%)

 NAIP  1.01 mg(20.1%)
  AP   2.56 mg(50.7%）

  OP   0.88 mg(17.5%)

DIN:38.24 mg(100%)
COD:268.5 mg(100%)
TP:5.05 mg(100%)

CEPT
20 mg/L TP:4.46 mg(88.2%)

COD:155.5 mg(7.9%)
DIN:3.91 mg(10.2%)

TP:0.59 mg(11.8%)

COD:113 mg(42.1%)

DIN:34.34 mg(89.8%)

      NO3--N  1.04 mg(2.7%)
    NH4+-N  2.85 mg(7.5%）

NO2--N  0.01 mg(<0.1%)

pCOD
cCOD

sCOD

38.8 mg(14.5%)

35.3 mg(13.1%)
81.4 mg(30.3%)

74.7 mg(27.8%)
pCOD cCOD sCOD

上清液

20.3 mg(7.6%)18 mg(6.7%)

污泥

TPCODDIN

原水

b. 投药量为50 mg/L

NO3--N 4.74 mg(12.4%)
NH4+-N 29.02 mg(75.9%）

NO2--N 0.01 mg(<0.1%)
SRP 0.01 mg(0.3%)
PP  0.27 mg(5.3%)
DIP  0.01 mg(0.2%)
DOP 0.05 mg(0.9%)

NAIP  1.95 mg(38.7%)
AP    1.84 mg(36.5%）

OP    0.92 mg(18.2%)

DIN:38.24 mg(100%)
COD:268.5 mg(100%)
TP:5.05 mg(100%)

CEPT
50 mg/L TP:4.71 mg(93.3%)COD:144.65 mg(53.9%)DIN:4.47 mg(11.7%)

TP:0.34 mg(6.7%)

COD:123.85 mg(46.1%)

DIN:33.77 mg(88.3%)

      NO3--N  1.35 mg(3.5%)
    NH4+-N  3.1 mg(8.1%）

NO2--N  0.02 mg(0.1%)

pCOD
cCOD

sCOD
26.1 mg(9.7%)

41.85 mg(15.6%)
76.7 mg(28.6%)

68.15 mg(25.4%)
pCOD cCOD sCOD

上清液

25 mg(9.3%)30.7 mg(11.4%)

污泥

TPCODDIN

原水

图3　投药量为20 和50 mg/L时 CEPT 过程中 C/N/P 组分的

物料平衡分析

Fig.3　Mass balance analysis of C/N/P fractions during 
CEPT at FeCl3 dosage of 20 mg/L and 50 mg/L

在两种投药量下碳、氮、磷组分均明显分流。

磷组分易转移至污泥相，20 和 50 mg/L 投药量下分

别有 88. 2% 与 93. 3% 的 TP 进入污泥，出水仅保留

11. 8% 与 6. 7%。两种工况出水残余磷均以颗粒态

为主，PP约占出水 TP的 79%~81%。污泥中的磷以

无机态富集且比例稳定，NAIP 与 AP 合计约占污泥

TP的 80%，但组分比例明显不同，投药量为 20 mg/L

时以 AP 为主，占 50. 7%；投药量为 50 mg/L 时转为

NAIP 与 AP 并重，NAIP 升至 38. 7%，体现磷转向机

制由吸附架桥与电中和主导转由网捕卷扫主导。

有机组分亦以相转移为主，20 mg/L投药量下 57. 9%
的 COD 进入污泥，高投药量时降至 53. 9%，且出水

pCOD 由 6. 7% 升至 11. 4%。氮组分基本保留在出

水中，仅有10. 2%~11. 7%的DIN转移至污泥相。

2. 3　不同投药量下出水DOM特征分析

2. 3. 1　溶解性有机物的光谱特征

CDOM是溶解性有机物中具有颜色和光活性的

组分。不同投药量下CDOM指标变化见表 2。吸收

系数 a254和 a300可反映 CDOM 的浓度和芳香性［26］，原
水中分别为 972. 72、94. 97 m-1，随 FeCl ₃投加量增

加，a254和 a300持续下降，表明 FeCl₃优先去除芳香性

较强、紫外区吸收能力较高的CDOM组分。E2/E3和
E4/E6用于指示 CDOM 的相对分子质量和腐殖化程

度［27-28］。 原 水 的 E2/E3 和 E4/E6 分 别 为 42. 69 和

13. 18，随 FeCl₃投加量增加，E2/E3整体升高，表明混

凝过程中优先去除了分子质量高、结构较复杂的

CDOM，出水中残留的 CDOM 以低分子质量组分为

主。E4/E6 在中低投药量（≤20 mg/L）下变化不大

（13~17），而在投药量为 30 mg/L时陡增至 26. 63，表
明在中高投药量下，CDOM的腐殖化程度明显降低，

结构趋于简单。

光谱斜率参数 S275~295、S350~400及其比值 SR可反映

CDOM 的分子质量分布和结构紧密程度［29］，原水

的 S275~295、S350~400分别为 0. 035 9 和 0. 015 5 nm⁻¹。随

FeCl3投加量增加，S275~295持续升高，而 S350~400整体下

降。SR 整体升高，并在投药量为 40 mg/L 下达到峰

值 3. 86，随后在投药量为 50 mg/L时降至 3. 40，进一

步证明随 FeCl₃投加量增加，高分子质量、芳香性较

强的 CDOM 被优先去除，出水中的 CDOM 以低分子

质量、结构较简单的组分为主。

原水 EEM 光谱呈双峰结构，短波长区（λEx= 
275~305 nm，λEm= 320~360 nm）和长波长区（λEx= 
300~330 nm，λEm=400~480 nm）分别对应可溶性微生

物副产物的蛋白、辅酶及低分子质量有机酸类荧光

组分和腐殖质类荧光组分［30］，可溶性微生物副产物

主要由污水管网中微生物代谢有机质产生［31］。仅

靠沉淀，两类峰强均有所降低，分别由 2 890和 1 917
降至 2 583和 1 167。随着FeCl3投加量增加，EEM光

谱形态不变，但荧光强度明显变化：可溶性微生物
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副产物的荧光响应随投药量增加明显增强，投药量

为5、10、20、30、40、50 mg/L时，荧光强度分别为2 870、
3 120、3 720、4 000、4 020、3 840；而腐殖质类有机物

峰强先增后减，整体变化幅度较小，上述投药量下

荧光强度分别为1 250、1 333、1 417、1 417、1 333、1 167。
由于腐殖质具有荧光自淬灭特征，污水中含量较高

的腐殖质类有机物可能掩蔽了整体荧光响应信号，

而随着FeCl3投加，这部分具有荧光自淬灭的芳香性

腐殖质类有机物被去除，使整体荧光增强。这与

CDOM分析结果一致。荧光指数结果进一步量化了

FDOM 组成的变化趋势。荧光指数（FI）由原水的

1. 78升至 1. 81~1. 84，表明出水DOM的微生物来源

特征增强；腐殖化指数（HIX）随 FeCl₃投加量增加而

持续下降，由原水的 0. 326 7 降至 0. 191 7，降幅约

41%，指示 DOM 腐殖化程度和芳香性显著降低（见

图 4）。与之相对应，自生源指数（BIX）由原水的

0. 422 2 升至 0. 678 7，显示出水中微生物自生有机

物比例增加。总体而言，FeCl₃的投加显著改变了溶

解性有机物的结构特征，使其由高腐殖化、结构复

杂的组分向低腐殖化、相对简单的组分转变。

2. 3. 2　不同投药量下出水DOM的分子质量分布

不同投药量下出水 DOM 的表观分子质量分布

如图 5所示。Mn和Mw可反映DOM的平均分子质量

分布，多分散系数 PDI则反映了分子质量分布的相

对宽度。投药量为 0 时 DOM 的分子质量分布宽且

组成复杂，DOM 整体 Mn为 2 258 u，Mw为 18 121 u，
PDI 高达 8. 03，分子质量差异显著。原水中 10~20 
ku 的中高分子质量有机物（peak2，Mn=16 591 u）占

比最高，达到了 87. 33%，为原水中 DOM 的主要组

分。分子质量在 30 ku 以上的高分子质量有机物

（peak1，Mn=53 722 u）、分子质量为 1~10 ku 的中低

分子质量有机物（peak3，Mn=2 102 u）以及分子质量

在 1 ku以下的低分子质量有机物（peak4，Mn=101 u）
占比分别为3. 43%、5. 56%和3. 68%。

在 5 和 10 mg/L 的低投药量下，DOM 分子质量

分布收窄，中高分子质量有机物（peak2）仍占主导，

且占比提高至 88. 28%和 90. 65%；高分子质量有机

投药量/（mg/L）
原水 0 5 10 20 30 40 50

0.33

0.30
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指

数
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1.80
1.82
1.83
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FI指数

0.45
0.55
0.65

BIX指数

图4　不同 FeCl₃投加量下出水 FDOM特征分析

Fig.4　Characteristics of effluent FDOM under different 
FeCl₃ dosages
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图5　不同 FeCl3投加量下出水DOM的表观分子质量分布

Fig.5　Apparent molecular weight distribution of DOM in 
effluent under different FeCl3 dosages

表2　不同 FeCl3投加量下CDOM特征分析

Tab.2　Characteristics of CDOM under different coagulant dosages

投药量/(mg/L)
0
5

10
20
30
40
50

a254/m-1

888.05
890.88
878.44
858.67
848.68
821.39
805.56

a300/m-1

84.90
77.38
72.76
67.50
60.05
56.47
50.54

E2/E3
48.72
59.10
62.87
58.69
65.74
63.49
82.52

E4/E6
13.70
17.21
16.00
14.96
26.63
22.71
15.79

S275~295 /nm-1

0.035 6
0.037 2
0.037 6
0.038 6
0.040 0
0.040 4
0.041 5

S350~400 /nm-1

0.017 0
0.018 2
0.018 3
0.015 5
0.013 2
0.010 5
0.012 2

SR
2.09
2.05
2.06
2.48
3.03
3.86
3.40

··40



田晓宇，等：混凝强化一级处理对市政污水组分的影响 第 42 卷 第 11 期www. cnww1985. com

物（peak1）占比分别变为 5. 07%、1. 80%，低分子质

量 有 机 物（peak4）占 比 由 3. 68% 降 至 1. 63% 和

1. 45%。总体 Mn升高至 4 753 和 4 914 u，Mw提高至

23 233 和 23 203 u，相应 PDI 降为 4. 89 和 4. 72。投

药量为 20 mg/L 时，中高分子质量有机物（peak2）占

比提升至 93. 90%，高分子质量有机物（peak1）占比

大幅降至 0. 32%，中低分子质量有机物（peak3）基本

被去除，同时低分子质量有机物（peak4）的信号强度

明显降低。此时总体 Mw降至 18 948 u，PDI 进一步

降至 3. 94，反映高分子质量和中低分子质量组分进

一步被削减，DOM集中于中高分子质量。

投药量提升至 30~50 mg/L后，中高分子质量有

机物（peak2）占比分别提升至 94. 68%、98. 83% 和

98. 52%，分布范围扩展至 2~20 ku，最高峰中心分子

质量由原水的 20 ku左右偏移至约 3 ku，且信号有所

增强，peak2 的 Mn 由 16 591 u 分别降低至 14 016、
10 192和 4 902 u。peak2的变化一方面由于大分子

腐殖质和多糖、蛋白类有机物电负性更强，优先与

铁盐混凝剂反应被去除，使 10 ku 以上有机物峰强

显著削减；另一方面随着混凝剂投加量增加，Fe3+及
其水解产物的残余量逐渐增多，同时出水 pH 由原

水的 7. 36 下降至投药量为 50 mg/L 时的 6. 37，H+浓
度提升了近 10倍，压缩双电层与电中和作用更强，

分子内和分子间排斥力减弱，腐殖质等大分子构象

收缩。此外，峰位置的偏移和峰信号强度的增加提

示可溶性铁-有机络合物的形成，增加了示差折光

检测器的遮光系数。与此同时，较高投药量下由于

对 DOM 的网捕卷扫作用增强，高分子质量有机物

（peak1）与低分子质量有机物（peak3）的峰强和占比

进一步降低。此时总体 PDI分别降至 6. 68、1. 57和

1. 78，DOM分子质量的分布范围更窄。

2. 3. 3　不同投药量下对反硝化碳源的保留

VFAs 是重要的反硝化碳源，相比其他复杂

DOM优先被反硝化功能菌利用，且对完全反硝化菌

的富集发挥重要作用。进一步考察了不同 FeCl3投
加量下出水VFAs组成及浓度，结果表明，原水中的

VFAs 主要由乙酸、丙酸和丁酸构成，总浓度为

25. 53 mg/L，三者浓度分别为 4. 07、13. 22、8. 24 mg/
L，即丙酸占比最高（51. 8%），丁酸和乙酸占比分别

为 32. 3% 和 15. 9%。在投药量为 10 mg/L 条件下，

VFAs总量（26. 07 mg/L）几乎不变，各组分浓度也与

原水相近：乙酸、丙酸和丁酸浓度分别为 4. 53、

12. 67、8. 78 mg/L，仍是丙酸占比最高（48. 9%），丁

酸和乙酸占比分别为 33. 7%和 17. 4%，这表明中低

投药量并未造成 VFAs 的明显损失。而在 50 mg/L
的高投药量下，VFAs 总浓度降至 22. 05 mg/L，乙酸

浓度减少至 2. 63 mg/L（11. 9%），丙酸和丁酸分别为

10. 65 mg/L（48. 3%）和 8. 77 mg/L（39. 8%）。乙酸可

通过 β-氧化过程直接降解生成乙酰辅酶 A 而被直

接利用，与原水相比，高投药量显著降低了乙酸快

速反硝化碳源的浓度及占比。

进一步验证了不同出水条件下活性污泥的反

硝化速率，结果表明，活性污泥的反硝化潜力（vp）约

为 15. 46 mg/（gVSS·L），性能优良；当以原水为碳源

时，反硝化速率约为 4. 06 mg/（gVSS·L）；当以10 mg/
L 投药量处理出水作为进水时，反硝化速率升至 
4. 47 mg/（gVSS·L），略高于原水；当采用 50 mg/L 投

药量出水作为进水时，反硝化速率降至 2. 03 mg/
（gVSS·L），相比10 mg/L时下降了54. 6%。

尽管现有研究普遍认为 CEPT 相比 HRAS 既可

以转向回收比例相当的有机物，又具有保留溶解性

有机物作为碳源推动下游生化单元异养反硝化的

优势，但本研究发现溶解性有机物组分复杂，CEPT
过程随药剂投加量变化，其混凝去除有机物的主导

机制也相应变化。当投药量过多、金属盐过量时，

其水解产物会吸附污水中的 VFAs。因此，在进行

CEPT碳磷同步转向时，控制低投药量，使混凝机制

以吸附架桥与电中和作用为主导，可更好地保留原

水中的 VFAs 碳源，为生化单元低碳脱氮路径的构

建创造条件。

3 结论与展望结论与展望

①    以FeCl3为药剂进行化学强化一级处理，在

5~20 mg/L的低投药量下由吸附架桥机制主导，污染

物去除率随投药量增加而显著提升，出水无明显溶

解性Fe残余；投药量为 30~50 mg/L时由网捕卷扫机

制主导，污染物去除率随投药量增加提升较小，出

水SS增加，溶解性Fe残余浓度达到1 mg/L以上。

②    物料平衡分析揭示，20 和 50 mg/L 投药量

下分别有 88. 2% 与 93. 3% 的 TP 进入污泥相，其中

磷组分由 AP 占主导（50. 7%）转为 NAIP 和 AP 并重

（38. 7% 和 36. 5%）；COD 以相转移为主，53. 9%~
57. 9%转移至污泥相；DIN基本保留在出水（89. 8%
和 88. 3%）。碳磷转向后，B/C 有所提高而 C/N 显著
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下降。

③    DOM 受药剂投加量控制，高分子质量、高

芳香性腐殖质优先被去除；低投药量下可较好保留

VFAs并维持较高反硝化速率，高投药量因乙酸损失

导致反硝化速率下降54. 6%。

④    综合碳磷转向回收效果、下游脱氮碳源需

求及药剂投加的经济性，投药量控制在 10~20 mg/L
时，吸附架桥与电中和作用占主导，可在促进碳、磷

组分向污泥相转移的同时，保留原水 VFAs 碳源并

避免过量 Fe3+及其水解产物残余，降低药耗。由于

出水有机物负荷降低，而VFAs碳源被有效保留，生

化单元可采用溶解氧可控的同步硝化反硝化工艺，

实现曝气能耗降低、碳源有效利用并缩短工艺流

程。由于出水 C/N 过低，完整系统的构建仍需结合

可靠的自养脱氮技术。
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