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摘要 混凝/絮凝工艺是去除废水中悬浮胶体颗粒、降低浊度的有效手段. 本研究以一种常见的天然高分子材

料——淀粉为原材, 以丙烯酰胺和甲基丙烯酰氧乙基三甲基氯化铵为共聚单体, 采用接枝共聚技术, 开发了一系

列接枝链分布相同、但电荷密度及平均接枝链链长不同的接枝型阳离子淀粉改性絮凝剂: 淀粉接枝共聚丙烯酰

胺-聚甲基丙烯酰氧乙基三甲基氯化铵(St-G). 并以一种具有高浊度特征的行业废水——石材废水为研究对象, 详
细讨论了St-G的结构因素(电荷密度与平均接枝链链长)及环境因素(絮凝剂投加量和pH等)对其絮凝性能的影响,
结合絮凝后上清液Zeta电位、絮体结构的动态监测结果以及扩展DLVO (Derjguin-Landau-Verwey-Overbeek)胶体

稳定理论等, 详细探究了其絮凝机理. 研究结果表明, St-G对石材废水的絮凝性能明显优于传统无机混凝剂聚合

氯化铝, St-G对石材废水的除浊作用主要是电荷碎片机制为主导, 且与黏结架桥作用协同作用的结果. 随着St-G
电荷密度的增加, 其浊度去除率增加而对应最佳絮凝剂用量减少, 且絮体破碎后恢复因子增加; 而絮体尺寸、絮

体生长速度及其破碎因子均与St-G平均接枝链链长呈正相关. 扩展DLVO理论结果也表明, St-G与石材废水胶体

颗粒间总相互作用能为负值, 且与电荷密度呈负相关, 其中电荷密度最大的St-G1总相互作用能最低, 最易发生电

中和混凝作用, 具有最佳的降浊效果. 综上可知, St-G的制法安全简便、降浊效果显著、绿色环保且价格低廉, 在
石材加工等行业废水处理中有着良好的应用前景.
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1 引言

石材行业是目前产值最大的非金属矿产业
[1]. 随

着石材产业市场的蓬勃扩展, 石材行业已成为国内很

多地区(如福建省泉州市、山东省烟台市、广东省云

浮市等)的重要支柱产业
[2,3]. 然而石材加工过程中需

要用到大量清水冲洗加工时产生的石材粉末和碎屑,
因此产生大量高浊度的废水. 如果这些废水不经处理

直接排放进入环境, 无疑会对自然水体造成严重污

染
[4]. 混凝/絮凝工艺是去除废水中悬浮胶体颗粒、降

低浊度的有效手段 , 其具有成本低、效果佳等优

点
[5~7]. 因此混凝/絮凝工艺是处理具有高浊度特征石
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材废水的最佳工艺之一
[8~10]. 混凝/絮凝工艺的关键是

混凝剂/絮凝剂的选择, 目前石材废水处理工艺中主要

采用传统无机混凝剂——聚合氯化铝(PAC),其具有价

格低廉、处理效果显著等优点, 应用较为广泛
[11]. 但

是, 其在使用过程中存在投加量大及金属离子残留,
会对环境存在二次污染等问题

[12~14].
天然高分子絮凝剂被赞誉为“21世纪的绿色絮凝

剂”[15],开发天然高分子絮凝剂一直以来是新型絮凝剂

研发中的热点课题之一. 在水处理过程中, 其具有成本

低、效果好、绿色环保等重要优势;此外,开发和应用

天然高分子改性材料符合水处理行业的发展趋势, 对

于国家实现“双碳”目标起着推动作用
[16~19]. 然而, 尽

管有关天然高分子改性絮凝剂开发的研究报道目前已

有不少, 但是基于其长链结构特征的分子构效关系研

究还不够深入, 这大大制约了新型高效天然高分子絮

凝剂的研发
[20~23]. 这是由于高分子结构具有特殊的多

重性特征, 可分为近程结构、远程结构及聚集态结

构
[24,25], 此前人们对高分子絮凝剂的开发, 主要注重

于改性功能基团的选择, 其属于高分子近程结构; 而

就其远程结构, 如高分子链构造(线性、支化及星型

等)以及高分子在水溶液中单链构象等, 对高分子材料

应用性能如絮凝性能等影响研究还很不足
[26,27]. 此外,

有文献报道
[24,28], 在电荷密度相近时, 接枝型高分子絮

凝剂普遍具有优于线性高分子絮凝剂的絮凝性能, 人

们大多认为这是接枝型高分子絮凝剂具有丰富的接枝

链, 从而有着更为优越的黏结架桥絮凝作用造成的. 然
而, 对于接枝型高分子絮凝剂其接枝链分布及接枝链

链长等更为精细的结构特征对其絮凝性能影响研究甚

少
[28,29], 特别是针对如石材等行业废水的实际处理效

果影响, 就少之又少. 为了进一步提高天然高分子絮

凝剂絮凝性能并建立合理的分子构效关系, 应深入研

究高分子絮凝剂多层次结构特征对其絮凝性能的影

响, 以实现絮凝剂分子结构的精确调控.
本研究以一种价格低廉、来源广泛的天然高分子

材料——淀粉为原材, 过硫酸铵(APS)为引发剂, 丙烯

酰胺(AM)和甲基丙烯酰氧乙基三甲基氯化铵(DMC)
为接枝共聚单体, 开发了一系列接枝链分布相同、但

电荷密度及平均接枝链链长不同的接枝型阳离子淀粉

改性絮凝剂: 淀粉接枝共聚丙烯酰胺-聚甲基丙烯酰氧

乙基三甲基氯化铵(St-G).并以福建省泉州市某石材加

工厂的石材废水为研究对象, 系统研究了St-G的结构

因素(电荷密度与平均接枝链链长)及环境因素(絮凝剂

投加量和pH等)对其絮凝性能的影响; 同时考察了絮

凝后上清液的Zeta电位, 以及絮体生长、破碎及再生

长过程中絮体结构的动态变化情况 ; 并引入扩展

DLVO (Derjguin-Landau-Verwey-Overbeek)胶体稳定

理论
[30~32], 探究了絮凝过程中微观尺度下分子间作用

对其絮凝过程的影响; 此外, 结合上述研究结果对其

絮凝机理进行了深入探究.

2 实验部分

2.1 实验试剂

淀粉(重均分子量约为1.5×105 g/mol, 滨州金汇玉

米开发有限公司, 中国); 丙烯酰胺(A.R., 国药集团化

学试剂有限公司, 中国); 过硫酸铵(上海凌峰化学试剂

有限公司, 中国); 甲基丙烯酰氧乙基三甲基氯化铵

(C.P., 75 wt%水溶液, 阿拉丁公司, 美国); 丙酮(C.P., 上海

凌峰化学试剂有限公司, 中国); 聚合氯化铝([Al2(OH)n-
Cl6−n]m, n=3.6~5.0, m<10, Al2O3含量≥28%); 聚乙烯硫

酸钾盐(PVSK, A.R.,阿拉丁公司, 美国). 盐酸(36%
~38%)、氢氧化钠、氯化十六烷基吡啶(HPC)、甲基

胺蓝(TBO)及其他化学试剂均为A.R.级试剂,且均购自

国药集团化学试剂有限公司(中国).

2.2 淀粉改性絮凝剂的制备与表征

2.2.1 St-G的制备
以淀粉为原料, 通过接枝共聚反应制得St-G. 其中

AM和DMC为接枝共聚单体, APS为引发剂, 在N2环境

下进行反应. 反应完成后, 使用无水丙酮对产物进行脱

水纯化, 干燥、粉碎后得到粉末状产物St-G[33,34].
在合成过程中, 控制淀粉和引发剂APS用量不变

(质量比为1:0.1), 通过改变中性单体AM和带正电荷的

季铵单体DMC的质量比(但两种单体总质量不变), 制

得一系列接枝链数量相同, 但接枝链长度和电荷密度

不同的阳离子淀粉改性絮凝剂. 根据DMC用量由多至

少, 依次命名絮凝剂为St-G1~St-G4. 制备所得白色粉

末状絮凝剂置于干燥器中, 在室温条件下储存备用.

2.2.2 St-G的表征

对絮凝剂的结构进行表征.采用Bruker IFS 66/S傅
里叶红外光谱仪(德国)测定其红外光谱(FTIR), 波数扫
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描范围为500~4000 cm−1. 利用Bruker DRX-500核磁共

振仪(德国)测定其核磁氢谱(1H NMR), 以D2O为溶剂,
频率为500 MHz. 另外, 还测定了St-G水溶液在不同pH
条件下(3.0~11.0)的Zeta电位值(Malvern Nano-ZS90,
英国). 采用胶体滴定法测定絮凝剂的电荷密度

[34,35]:
具体采用已知精确浓度HPC标定过的PVSK进行滴定,
TBO为滴定指示剂, 到达滴定终点时, 溶液由蓝色突变

为粉红色, 并可以观察到有沉淀物出现.
由于受实际表征技术所限, St-G接枝链分布(N: 一

根淀粉链上每一个糖环单元上接枝链数量的平均值)
以及平均接枝链链长(L: 每一条接枝链上单体的平均

分子数)均采用理论估算获得
[29]. 引发剂APS分解形成

两个自由基, 假设均能有效引发聚合作用, 因此N与
APS分子数量的两倍成正比; APS在该反应温度条件

下分解半衰期约为60 h[34], 实际反应时间为3 h, 因此

APS分解的分子数占总分子数比例η为3.4%. 据上, 接

枝链数量N可以通过式(1)进行计算.

N m M
M m= 2 (1)APS St

APS St

式中, mAPS和mSt分别表示APS和淀粉的质量, MAPS和M

St分别表示APS和淀粉分子中单个糖环单元的分子量.
此外,在实际反应过程中,产物产率均在90%以上,

可进一步假设AM和DMC两种单体全部参与了反应,
且不考虑竞聚反应, AM和DMC单体是以随机的方式

接枝到淀粉上. 基于以上假定, L可通过式(2)计算得到.

L m M m M
m M N= / + /

/ × (2)AM AM DMC DMC

St St

式中, mAM和mDMC分别为AM和DMC单体的质量, MAM

和MDMC分别为AM和DMC的分子质量.
考虑到不同St-G产物制备时的反应时间及反应温

度等条件均是相同的, 且仅改变了AM和DMC两种单

体的质量比, 所以通过上述公式得到的不同絮凝剂N
和L具有相似的系统误差, 彼此间结果应具有可比

性
[29].

2.3 石材废水絮凝实验

2.3.1 石材废水
石材废水来自福建省泉州市某石材加工处理厂,

废水在4℃下存储. 石材废水整体呈乳白色, 无异味, 底
部有较多的颗粒物, 具体水质理化性质参数列于表1中.

2.3.2 絮凝剂絮凝实验

在六联TA6-1程控实验搅拌仪上采用250-mL烧杯

开展絮凝杯罐实验,将新鲜配制的絮凝剂溶液(0.2 g/L)
根据实验设定量加入石材废水中, 先在300 r/min条件

下快速搅拌3 min, 随后50 r/min下慢搅12 min, 最后静

置20 min. 待絮凝反应完成后, 在液面下2 cm处取上清

液, 采用上海昕瑞仪器仪表有限公司WGZ-4000浊度

计测定浊度, 浊度去除率应用式(3)计算. 同时分别选

取4种St-G最佳投加量条件下絮凝后的上清液, 使用

Malvern Nano-ZS90测定上清液Zeta电位值.

T T
TRemoval rate (%)= × 100% (3)t0

0

式中, T0及Tt分别为石材废水絮凝前及絮凝平衡后的

浊度.

2.3.3 pH对絮凝效果的影响

选取St-G系列样品中絮凝性能最佳的St-G1进一

步研究pH对絮凝效果的影响; 同时考虑石材废水pH本
身近中性(表1), 强酸强碱条件下石材废水性质会发生

较大变化, 且在实际工程中应用意义不大, 故本工作仅

考察并比较了弱酸至弱碱(pH 5.0、7.0、9.0)条件下石

材废水的絮凝性能.

2.3.4 絮体结构测定

为了动态监测絮体的生长过程, 并考察絮体的强

度及破碎后的再生能力, 利用Mastersizer 3000激光衍

射仪动态测定絮体生长过程. 由于与激光衍射仪连接

的搅拌桨尺寸与前述絮凝杯罐实验不同, 且石材废水

用量也不一致, 根据预实验结果, 其动态絮凝过程条

件调整如下: 快速搅拌(300 r/min) 0.5 min, 慢搅

(80 r/min) 20 min, 随后再快速搅拌(300 r/min) 4 min进
行絮体破碎, 最后慢搅(80 r/min) 20 min絮体再生. 每

间隔10 s测定一次絮体大小, 絮体大小(d)采用中值粒

径(d50)表示. 絮体的三维分形维数Df、絮体生长速度

ΔG、破碎因子Sf和恢复因子Rf, 分别根据 式(4)~(8)计
算得到

[36].

I Q (4)Df

Q n= 4 sin( / 2) (5)
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G = size
time (6)

S d
d= × 100 (7)f

2

1

R d d
d d= × 100 (8)f

3 2

2 1

式中, I为散射光强, Q为散射矢量, θ为散射角, n为水的

折射率(n=1.33); λ为激发波长(λ=633 nm); d1、d2及d3
分别为破碎前、破碎后、再生长后的絮体尺寸.

上述每项实验均进行平行三次重复实验, 最终的

结果为三次测量的平均值(S), 误差棒表示标准偏差

(σ), 在95%置信度下置信区间为(S −2σ, S +2σ).

2.3.5 扩展DLVO理论

污染物胶体颗粒与絮凝剂间的总相互作用能(Utotal,
式(9))可包括范德华相互作用能(UVDW)、静电相互作

用能(UEDL)和路易斯酸碱相互作用能(UAB)
[30], 其中

UAB为溶液中由于不同颗粒表面亲/疏水性质差异而产

生的相互作用力以及颗粒之间酸碱或氢键的作用
[32].

UVDW、UEDL及UAB可分别通过以下公式进行计算:

U U U U= + + (9)total VDW EDL AB

U A a a
h a a= 6 ( + ) (10)VDW

132 1 2

1 2

( )( )A h r r r r= 24 (11)132 0
2

1
LW

3
LW

2
LW

3
LW

( )
U a a

a a

h h

= 4 ( + )

× exp( ) 1
4 + exp( 2 ) (12)

EDL 0
1 2

1 2

1 2 1
2

2
2

U a a
a a G h h= 2( + ) exp (13)AB

1 2

1 2
132
LW 0

表 1 石材废水的基本理化性质

Table 1 Characteristic parameters of the stone wastewater

理化参数
a)

数值 理化参数
a)

数值

浊度(NTU) >1000 COD (mg/L) 56.73

UV254 (cm
−1) 0.966 电导率(μs/cm) 2145

pH 7.30~7.43 Zeta电位(mV) −24.5

悬浮物浓度(mg/L) 2000~2500 NH4
+ (mg/L) 1.1

Al (mg/L) 0.047 Ni (mg/L) <0.01

B (mg/L) 0.081 Sr (mg/L) 0.23

Ba (mg/L) 0.035 V (mg/L) <0.01

Ca (mg/L) 35.5 Zn (mg/L) 0.02

Cd (mg/L) <0.01 P (mg/L) <0.1

Co (mg/L) <0.01 Si (mg/L) 11.5

Cr (mg/L) <0.01 Ti (mg/L) <0.01

Cu (mg/L) <0.01 Cl− (mg/L) 105.7

Fe (mg/L) 0.01 ClO− (mg/L) 88.1

K (mg/L) 21.6 PO4
3− (mg/L) 0.2

Li (mg/L) 0.064 F− (mg/L) 0.9

Mg (mg/L) 11.9 Br− (mg/L) 0.2

Mn (mg/L) <0.01 NO3
− (mg/L) 15.2

Na (mg/L) 36.8 NO2
− (mg/L) 0.2

SO4
2− (mg/L) 9.7

a) pH采用Delta320型pH计(Mettler-Toledo, 瑞士)检测; COD通过K2Cr2O7滴定法测量; 浊度采用WGZ-4000浊度仪(Shanghai Xinrui Instru-
ment, 中国)测量; 悬浮物浓度通过直接过滤法测量; NH3-N采用Nessler比色法测定; UV254通过UV2600A型紫外分光光度计(Shanghai Unic
Instrument Co., Ltd., 中国)测量; 电导率采用DDS-307型电导率仪(Rex, 中国)测定; 各金属阳离子浓度采用optima 5300DV电感耦合等离子体

质谱仪(PE, 美国)测定; 阴离子浓度采用ICS 1000离子色谱仪(Dionex, 美国)测定; Zeta电位采用Malvern Nano-ZS90 (英国)进行测定.
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式中, A132和 G132
LW分别表示哈梅克常数和极性相互作

用能, 聚合过程中形成的絮体表面性质和官能团对

A132影响很大. 为了使扩展DLVO计算更加准确, 基于

文献报道方法(式(11))[32]计算了不同絮凝剂和石材颗

粒之间的A132, 其中表面张力参数(γLW、γ+和γ−)的下标

1、2和3分别代表石材废水中颗粒、絮凝剂和水的相

应参数值.
石材颗粒和絮凝剂的表面张力系数通过分别与已

知表面张力系数的三种不同溶剂混合线性联立方程

(式(15))算得
[37].其中下标i表示三种不同溶剂,即水(γL

=72.8 mJ/m2, γLW=21.8 mJ/m2, γ+=γ−=25.5 mJ/m2)、甘

油(γL=64.0 mJ/m2, γLW=34.0 mJ/m2, γ+=3.9 mJ/m2, γ−=
57.4 mJ/m2)及甲酰胺(γL=58.0 mJ/m2, γLW=39.0 mJ/m2,
γ+=2.3 mJ/m2, γ−=39.6 mJ/m2). 使用接触角分析仪

(DSA100, Kruss, Germany)测量样品与水、甘油和甲

酰胺的接触角(θ)[31,32]. 样品的流体力学直径(a)和Zeta
电位(ξ)采用Malvern Nano-ZS90进行测定. 根据石材

颗粒与絮凝剂的表面张力系数, 即可计算得出其极性

相互作用能(式(14)).
扩展DLVO计算中使用到的其他关键参数包括:

λc, 相互作用的特征波长, 通常取值为100 nm; h, 两个

相互作用粒子之间的分离距离, 单位为nm; κ, 德拜长

度的倒数, 通常取值为0.11 nm−1; ε0, 真空的介电常数

(8.854×10−12 C V−1 m−1); ε, 水的介电常数(78.5); λ, 水
中路易斯酸碱相互作用的特征衰变长度 , 取值为

0.6 nm; h0, 由玻恩斥力产生的最小平衡距离, 通常取

值为0.156 nm.

3 结果与讨论

3.1 淀粉改性絮凝剂的制备及结构表征

本研究以淀粉为原材, 采用接枝共聚法, 通过控制

引发剂APS用量一定, 调节中性AM和阳离子DMC单
体投加比例, 制得了四种具有相同接枝链分布、但电

荷密度及平均接枝链链长不同的St-G样品, 其反应式

如图1a所示, 相关制备参数列于表2中. 分别采用FTIR
及

1H NMR测定St-G絮凝剂的分子结构, 如图1b, c所
示.与淀粉相比, St-G的FTIR谱图在波数为1718、1483
及956 cm−1

处出现新的吸收峰: 1718 cm−1
特征峰为

DMC单体上C=O的伸缩振动吸收峰; 1483和956 cm−1

是DMC单体季铵盐上甲基C–H特征峰
[28,33,38]. 此外,

1670 cm−1
处特征峰为AM单体中–CONH2上C=O的伸

缩振动吸收峰
[39~42]. 1H NMR图谱(图1c)中, St-G上化

学位移为3.20 ppm处的信号峰归属于DMC单体上季

铵基团的甲基质子
[28]; 化学位移为2.10和1.55 ppm处

的信号峰为AM单体上亚甲基和次甲基质子的特征

峰
[33,43]. FTIR及1H NMR表征结果均证明St-G已成功

制得.
图1d展示了St-G的水溶液在不同pH条件下的Zeta

电位值, 在实验pH范围内, 不同St-G均显示为正电性,
且随着pH值升高, Zeta电位值下降, 这是由于溶液中存

在大量OH−
发生了电荷屏蔽作用. 另外, 相同pH条件

下, 随着不同St-G样品中所含阳离子季铵基团单体

(DMC)的减少, Zeta电位值逐渐减小, 这与其电荷密度

数据一致(表2), St-G1具有最高电荷密度, 其溶液Zeta
电位值最大. 表1显示石材废水Zeta电位值为负值, 说

明St-G对石材废水应有着良好的电中和作用.
表2中还列举了四种St-G的接枝链分布及平均接

枝链链长数据. 由于在制备过程中淀粉和引发剂APS
的质量比均为10:1, 其接枝链分布一致. 根据式(1)具
体算得N为0.005, 即淀粉链上平均每1000个糖环接有5
条接枝链

[34]. 由于制备过程中控制两种单体总质量不

变, 而改变AM和DMC质量比, 且AM平均分子量小于

DMC, 因此St-G1~St-G4的接枝链平均链长依次减小.
不同St-G絮凝剂, 随制备过程中阳离子季铵盐单体

DMC用量增大, 电荷密度增大, 但接枝链平均链长减

小. 对于接枝型高分子絮凝剂, 其电荷密度和接枝链链

长与其在絮凝过程中电中和作用和黏结架桥作用相

关
[34].

3.2 淀粉改性絮凝剂的絮凝降浊性能

将St-G应用于处理石材废水, 由于石材废水具有

高浊度特征, St-G絮凝性能主要通过其实际絮凝降浊

效果进行考察. 图2比较了不同St-G絮凝剂及PAC絮凝

降浊性能. 不同St-G及PAC处理后浊度去除率随絮凝
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剂投加量具有相似的变化趋势: 随着絮凝剂投加量的

增加, 浊度去除率均呈现先快速上升, 随后逐渐趋于

不变或甚至略有下降的趋势. 这是由于阳离子型絮凝

剂(图1c)与表面带有负电荷的石材废水胶体颗粒发生

图 1 (a) St-G的分子结构式和反应方程式; 淀粉(St)和St-G的红外光谱(b)、核磁共振图谱(c)和Zeta电位-pH曲线(d) (网络版
彩图)
Figure 1 (a) Molecular structure formula and reaction equation of St-G; (b) infrared spectra, (c) NMR spectra, and (d) Zeta potential-pH curves of
starch (St) and St-G (color online).

表 2 St-Gs制备条件与结构性质参数及最佳用量下St-Gs与PAC的絮凝性能

Table 2 Preparation conditions and the structural parameters of St-Gs and the flocculation performance of St-Gs and PAC at the optimal dosages

絮凝剂
St:AM:DMC

质量比
电荷密度
(mmol/g)

接枝链
数量N

接枝链
长度L

最佳剂量
(mg/L)

浊度去除
率

a) (%)
Zeta电位

a)

(mV) d1 (nm)
a) Df

a)

PAC − − − − 2.6 96.69±0.87 − − −

St-G1 1:1:5 2.92 0.005 1232 0.3 96.37±0.87 −7.54±2.12 86.52±2.13 2.03±0.12

St-G2 1:3:3 2.25 0.005 1834 0.3 94.97±0.96 −9.97±1.31 104.2±2.43 2.07±0.09

St-G3 1:4:2 1.40 0.005 2142 0.6 94.41±0.90 −11.99±2.41 127.4±3.25 2.21±0.15

St-G4 1:5:1 0.70 0.005 2436 0.8 91.59±0.14 −10.76±1.99 149.1±2.96 2.12±0.14

a) 最佳絮凝剂剂量条件下的结果.
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电中和作用, 有效压缩石材颗粒表面双电层, 促进颗粒

失稳团聚沉降, 从而呈现出快速高效的浊度去除效

果
[44,45]. 电中和作用可分为完全电中和与电荷碎片机

制: 完全电中和作用下, 絮凝剂与污染物表面电荷发

生等计量的完全电中和, 污染物表面理论净电荷应为

0[34]; 而电荷碎片机制作用下, 絮凝剂与污染物表面间

发生不完全电中和, 导致污染物表面电荷分布不均匀

(图3), 其带有异号电荷的微观区域间会互相吸引, 发

生连锁效应, 从而有效絮凝
[46]. 表2显示在最佳絮凝剂

投加量下, 絮凝平衡后上清液Zeta值均小于0, 说明该

絮凝过程为不完全电中和过程, 遵循着电荷碎片机

制
[20]. 但是, 不同St-G絮凝剂均表现出优于传统无机

混凝剂PAC的降浊效果, St-G絮凝剂在较低的絮凝剂

投加量下(0.3~0.8 mg/L)具有与PAC (2.6 mg/L)相似的

浊度去除率(>90%, 表2). 有机高分子絮凝剂由于其特

有的长链结构, 且经过接枝改性后引入大量接枝链, 有
利于发挥其黏结架桥作用, 从而促进絮体间进一步聚

集, 在电中和与黏结架桥双重作用下呈现出更为高效

的浊度去除效果
[29,44]. 然而絮凝剂过量后, 污染物颗

粒表面会带有过量的正电荷, 使得絮体间重新产生静

电排斥作用, 发生再稳现象
[45], 不利于絮体的聚集沉

降, 导致浊度去除率不变甚至有所下降.
溶液pH能改变絮凝剂及水中胶体颗粒表面的电

荷分布及水解作用, 从而影响絮凝剂的实际絮凝效

果
[46]. 图4以St-G系列样品中絮凝性能最佳的St-G1为

代表, 进一步考察了溶液pH对其絮凝效果的影响. 考

虑到石材废水pH本身近中性(表1), 强酸强碱条件下石

材废水性质会发生较大变化, 且在实际工程中应用意

义不大, 故图4仅考察并比较了弱酸至弱碱(5.0、7.0及
9.0)条件下St-G1的絮凝性能. 图4显示溶液pH为5.0时
最佳的投加量仅为0.1 mg/L, 明显低于pH7.0和9.0时的

0.3 mg/L, 且浊度去除率也较高(>95%). 这说明在酸性

条件下, 淀粉改性絮凝剂的絮凝除浊效果更佳. 根据图

1d可知, pH越小, 阳离子絮凝剂的Zeta电位值越高, 其
表面净电荷也越大, 因此酸性条件下St-G与石材颗粒

间的电中和作用也会更加显著. 另外, 酸性条件下, 表
面净电荷的增加导致高分子絮凝剂分子链内静电斥力

增强, 单链大分子结构更加舒展, 具有较高的流体力学

尺寸, 从而增强其黏结架桥作用
[47~49]. 而在碱性条件

下, St-G絮凝效果与中性条件下相似, 虽然碱性条件

图 2 St-Gs和PAC (插图)处理石材废水的去除率-投加量曲
线 (pH 7.32; T=25℃) (网络版彩图)
Figure 2 Removal rate-dosage curves of stone wastewater flocculated
by St-Gs and PAC (inset) (pH 7.32; T=25 °C) (color online).

图 3 电荷碎片机理示意图(网络版彩图)
Figure 3 Schematic diagram of charge patching mechanism (color
online).

图 4 pH对St-G1絮凝石材废水效果的影响(T=25℃) (网络
版彩图)
Figure 4 Effect of pH on the flocculation of stone wastewater by St-
G1 (T=25 °C) (color online).
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下阳离子絮凝剂表面净电荷减少, 但石材废水中部分

阳离子易形成金属氢氧化物难溶物, 具有一定的网捕

卷扫作用, 从而有利于去除水中残留污染物
[12].

3.3 淀粉改性絮凝剂结构因素对絮凝性能的影响

3.3.1 除浊性能
除了上述絮凝剂投加量、pH等环境因素外, 材料

结构决定了其性能, 因此St-G的内在结构因素对St-G
絮凝性能影响更为重要. 根据图2及表2中絮凝剂最佳

投加量和对应浊度去除率结果, 本工作进一步比较并

考察了St-G电荷密度和平均接枝链链长对其絮凝降浊

性能的影响. 图2显示, 不同St-G浊度去除率随絮凝剂

投加量有着完全相似的变化趋势, 说明不同St-G对该

石材废水具有相同的絮凝除浊机制
[46]. 此外, 随着

St-G电荷密度的增加, 其浊度去除率升高而对应的最

佳絮凝剂用量减少. 电荷密度最大的St-G1尽管具有最

短的平均接枝链链长, 但其絮凝降浊效果最佳. 这说明

与电荷密度相关的电中和作用在处理石材废水中起主

导作用, St-G电荷密度对其絮凝降浊性能的影响高于

平均接枝链链长. 此外, St-G2的电荷密度虽低于St-
G1, 但其平均接枝链链长较长, 其最优投加量与St-G1
相同, 均为0.3 mg/L, 且对应最大浊度去除率相近, 这

侧面佐证了接枝链链长对于絮凝效果也有一定的协同

作用.
我们采用扩展DLVO理论

[30~32], 进一步计算了石

材胶体颗粒与四种St-G絮凝剂的相互作用能随距离的

变化情况, 如图5所示. 絮凝剂与石材废水中颗粒间

UAB为正值, 说明其在絮凝过程中起排斥作用, 对絮凝

过程是抑制的, 原因可能是淀粉基有机高分子絮凝剂

具有碳链疏水结构, 而石材颗粒的主要成分是硅、

钙、镁等无机盐类, 表面具有亲水性, 故两者局部间

可能产生一定的斥力作用
[32]. 此外, UEDL和UVDW均为

负值, 说明这两种相互作用为吸引作用, 促进St-G对石

材废水的絮凝过程. 近程相互作用(即范德华力和静电

图 5 各种相互作用能与石材颗粒和St-Gs间距之间的函数关系曲线(网络版彩图)
Figure 5 Different interaction energies as a function of the separation distance between stone particle and St-Gs (color online).
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力, UVDW和UEDL)一般被认为是影响污染物与絮凝剂

作用的主要因素
[50]. 根据图6所示, 进一步比较石材胶

体颗粒与四种St-G絮凝剂间总相互作用能Utotal. 四种

St-G絮凝剂在与石材颗粒间距离为2 nm附近出现极小

值, 均为负值, 且均远小于零, 说明絮凝剂和石材废水

作用可发生有效絮凝作用, 形成的絮体易于沉降去

除
[32,51]. 此外, 四种絮凝剂总相互作用能与其电荷密

度呈负相关, St-G电荷密度越大, 总相互作用能越负,
说明两者间引力越强, 絮凝沉降效应更为显著

[37], 这

与图2中St-G实际絮凝降浊效果一致, 电荷密度最大的

St-G1对石材废水具有最佳的絮凝降浊效果. 此外, 图5
中静电相互作用能UEDL在间距>2.0 nm时, 与Utotal曲线

最为贴近, 且随着St-G电荷密度的增加, 其UEDL越低,
这进一步说明电荷作用在絮凝过程中起主导作

用
[12,52].

3.3.2 絮体性质

除了上述表观絮凝降浊效果(图2), 絮体性质也能

有效反映絮凝剂的实际絮凝性能与其内在的作用机

制. 图7显示了四种St-G絮凝剂絮凝净化石材废水时絮

体生长、破碎和恢复过程中絮体尺寸的动态变化情

况. 四种St-G絮凝剂絮凝过程中絮体尺寸具有相似的

变化趋势. 根据图7可知, 在连续0.5 min快搅和20 min
慢搅常规絮凝处理后, 絮体尺寸迅速增加至最大值并

达到平衡(d1); 突然快速搅拌4 min, 高速剪切破碎原絮

体, 絮体尺寸迅速减小; 再经过20 min慢搅, 絮体再次

聚集生长至平衡(d3). 无论是破碎前还是破碎再生长平

衡后的絮体尺寸(d1和d3), 均与St-G平均接枝链链长呈

正相关, 平均接枝链链长越长, 絮体尺寸越大, 说明与

接枝链链长相关的黏结架桥作用对絮体尺寸具有重要

作用. 根据 式(2)和(3), 对lgQ和lgI进行线性拟合, 得到

的斜率为絮体的分形维数Df (图7), 其反映了絮体内部

的密实程度, Df越大, 所得絮体越紧密. 图7显示, 四种

St-G絮凝剂絮凝石材废水所得絮体的分形维数在

2.03~2.21之间,大体相近,说明其絮体具有相似的密实

程度, 与St-G电荷密度及接枝链链长无直接相关性, 这
可能是由于电荷作用使St-G接枝链呈刚性, 不同接枝

链链长下具有相似的空间位阻作用, 因此通过黏结架

桥作用所得絮体具有相似的密实程度及相近的Df
[33].

进一步根据 式(4)~(6)可计算出絮体的生长速度

ΔG、破碎因子Sf及恢复因子Rf (图7). 根据图7可知,

絮体生长速度ΔG及破碎因子Sf均与絮凝剂平均接枝

链链长呈正相关, 进一步说明具有较长接枝链链长的

St-G不仅能获得大尺寸絮体, 同时生长速度快且絮体

强度也大, 絮体难以被破坏, 这是由于具有较长接枝

链链长的高分子絮凝剂在溶液中具有较大的流体力学

尺寸及较强的黏结架桥作用, 有利于絮体生长及稳定

并能有效提高絮体尺寸
[53~55]. Li等[56]

发现不同絮凝机

理作用下, 黏结架桥作用对絮体强度贡献大于电中和

作用. 根据上述实验事实说明, 絮凝过程中, 在絮凝剂

电荷密度主导的电中和作用后, 絮体生长主要是由与

图 6 总相互作用能与石材颗粒和St-Gs间距之间的函数关
系曲线(网络版彩图)
Figure 6 Total interaction energies as a function of the separation
distance between stone particle and St-Gs (color online).

图 7 絮体生长、破碎和再生长过程中尺寸随时间变化的
曲线图(网络版彩图)
Figure 7 Curves of floc size change over time during the growth,
breakage, and re-growth process (color online).
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接枝链链长相关的黏结架桥作用决定. 不同St-G絮凝

剂中, 平均接枝链链长最大的St-G4具有最大的絮体尺

寸、最快的絮体生长速度以及最高的絮体强度. 此外,
有趣的是, 絮体恢复因子Rf与St-G电荷密度呈正相关,
说明絮凝剂电荷密度对其影响大于接枝链链长, 这可

能与电中和机理有关. 根据前文所述, St-G絮凝石材

废水电中和作用具体主要遵循着电荷碎片机制
[46], 电

荷碎片机制有助于实现絮体的恢复和再生长
[57]. 因此

电荷密度最大的St-G1具有最大絮体恢复因子.

4 结论

本文以淀粉为原材, 通过控制引发剂APS用量不

变, 调节中性AM和阳离子DMC单体投加比例, 制得

了四种具有相同接枝链分布, 但电荷密度及平均接枝

链链长不同的St-G样品, 并应用于处理石材加工行业

废水, 研究发现:
(1) 相比于传统的无机混凝剂PAC, 淀粉改性絮凝

剂St-G在絮凝除浊方面具有显著的优势, 能够很大程

度上减少絮凝剂投加量(0.3~0.8 mg/L), 并达到优良的

浊度去除效果(浊度去除率>90%). St-G对于石材废水

的絮凝除浊作用是电荷碎片机制为主导, 且与黏结架

桥作用协同作用的结果. 在酸性条件下, 絮凝剂的絮

凝性能优于中性和碱性. 这是由于低溶液pH时, 阳离

子絮凝剂所带净电荷增加, 不仅电中和作用增强, 高分

子絮凝剂大分子链内排斥力也增大, 高分子链在水中

结构更为舒展, 从而也增强了其黏结架桥作用.

(2) St-G絮凝石材废水的实际絮凝降浊效果与其

电荷密度相关, 电荷密度增大, 絮凝剂的浊度去除率

增加且对应的药剂用量减少, 说明电中和作用在除浊

效果中起着主导作用. 扩展DLVO理论计算结果发现,
St-G与石材废水胶体颗粒间的总相互作用能均为负

值, 且其电荷密度越大, 总相互作用能越负, 对应絮凝

降浊性能越佳, 与实验结果一致. 此外, St-G絮凝石材

废水电中和作用主要遵循着电荷碎片机制, 电荷碎片

机制有助于实现絮体的恢复和再生长, 因此电荷密度

最大的St-G1具有最大的絮体恢复因子.
(3) 絮体尺寸、絮体生长速度及破碎因子均与絮

凝剂平均接枝链链长呈正相关, 说明具有较长接枝链

链长的St-G不仅能获得大尺寸絮体, 同时生长速度快

且絮体强度也大, 这是由于具有较长接枝链链长的高

分子絮凝剂在溶液中具有较大的流体力学尺寸及较强

的黏结架桥作用, 有利于絮体生长及稳定并能有效提

高絮体尺寸. 因此絮凝过程中, 在絮凝剂电荷密度主

导的电中和作用后, 絮体生长主要是由与接枝链链长

相关的黏结架桥作用决定.
综上可知, 具有较高电荷密度及较长接枝链链长

St-G絮凝剂, 针对石材废水处理, 可获得较高的浊度

去除率及较好的絮体性质, 实现更为高效的絮凝净化

效果. 本工作不仅为新型接枝天然高分子絮凝剂的设

计与开发提供了理论指导, 同时所制得的天然高分子

絮凝剂具有制法安全简便、降浊效果显著、绿色环保

且价格低廉等重要特征, 在石材加工等行业废水处理

中有着良好的应用前景.
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Flocculation performance and mechanisms of a graft cationic
starch-based flocculant in turbidity removal for a stone wastewater
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Abstract: Coagulation/flocculation is an effective technique to remove suspended colloidal particles and reduce
turbidity in various wastewater samples. In this study, a series of graft cationic starch-based flocculants, St-g-poly
(acrylamide-co-methacryloyloxyethyl trimethyl ammonium chloride) (St-G), were designed and fabricated using starch
as a raw material and acrylamide and (2-methacryloyloxy-ethyl) trimethyl ammonium chloride as graft co-monomers.
The flocculants have the same graft chain distribution but the different charge densities and average grafting chain
lengthes. Stone wastewater, with the characteristics of high turbidity, was taken as the target pollutant, and the effects of
structural factors (the length of grafted chains and charge density) and environmental factors (flocculant’s dosage and
pH, etc.) on the flocculation performance of St-Gs were discussed in detail. The flocculation mechanisms were explored
and discussed on the basis of the changes in the zeta potentials of supernatant after flocculation, the dynamic results of
the flocs properties and the theoretic analysis from the extended DLVO theory. The experimental findings show that St-
Gs have better flocculation performance than a traditional inorganic coagulant, polyaluminum chloride. The efficient
turbidity removal by St-Gs in stone wastewater is mainly ascribed to the charge patching mechanism and also to the
synergistically bridging effect. With the increase of charge density in St-Gs, the turbidity removal rate increases while
the optimal flocculant dosage decreases, and also the recovery coefficient after flocs breakage increases. Nevertheless,
the size, growth rate, and strength coefficient of flocs are positively correlated with the average length of graft chain in
St-Gs. The results of the extended DLVO theory illuminate that the total interaction energy between St-Gs and colloidal
particles in stone wastewater is negative, and also negatively correlated with the charge density of St-Gs. St-G1 with the
highest charge density in all the St-G samples has the lowest total interaction energy, the strongest charge neutralization
effect, and thus the best turbidity removal performance. In short, St-G, due to the distinct features of safe and simple
preparation, environmental-friendliness, low cost, and efficient turbidity removal effect, has a good application potential
in the treatment of wastewater such as stone wastewater samples.

Keywords: stone wastewater, cationic graft modified starch flocculant, structural factor, flocculation performance, floc
properties, extended DLVO theory, flocculation mechanism
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