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摘要：采用葡萄皮渣多酚提取液、亚铁盐和三价铈盐制得生物纳米铁/铈(Fe/Ce-NPs),联用过碳酸钠(SPC)对活性污泥进行调理.优化条件下:铁铈摩尔比

4:1、投加 30mgFe/Ce-NPs/g·TSS、200mgSPC/g·TSS、pH3、反应 30min,污泥比阻(SRF)、过滤时间(TTF)和泥饼含水率(Wc)分别由 9.74×1013m/kg、92s

和 80.5%降至 2.67×1013m/kg、42s 和 71.2%.进一步联用聚丙烯酰胺(PAM), Wc 降至 65.8%;初始 pH6 时,调理后的污泥 pH7.1(后续可免去 pH 值调节)且

仍保持良好脱水性能.类芬顿(Fe/Ce-NPs+SPC)反应中,铁铈间的电子传递促使⋅OH 产生量大幅提高(比传统芬顿提高 0.9 倍),Zeta 电位绝对值大大降低

(由-17.5 ~ -4.6mV).三维荧光光谱(3D-EEM)与 FTIR 表征分析显示: Fe/Ce-NPs+SPC 氧化能够断裂维持 α-螺旋的氢键,改变蛋白质二级结构的构象,导

致蛋白质结构更加松散,促进污泥中更多结合水的释放.与芬顿法(Fe2+/H2O2)和(Fe2+/SPC)比较,类芬顿体系(Fe/Ce-NPs+SPC)能够显著提高污泥脱水性

能,尤其是近中性 pH6 下调理污泥,可以大大减少酸碱投加量.研究表明类芬顿体系(Fe/Ce-NPs+SPC)是一种新型环境友好的、高效强化污泥脱水的实用

技术. 
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The improvement of sludge dewaterability by bio-iron/cerium nanoparticles combined with sodium percarbonate. CHEN Yue, 

GUO Bo*, XING Hai-shuang, MENG Jia-qi, CAO Qun (Department of Environmental Science and Engineering, Taiyuan University 

of Technology, Taiyuan 030024,China). China Environmental Science, 2023,43(9)：4708~4717 

Abstract：Bio-Fe/Ce-nanoparticles (Fe/Ce-NPs) prepared from grape-peel-seed extracts, Fe2+ and Ce3+ salts, were combined with 

sodium percarbonate (SPC) for activated sludge conditioning. Under the optimum conditions (molar ratio of iron to cerium 4:1, 

Fe/Ce-NPS dosage 30mg/g·TSS, SPC dosage 200mg/g·TSS, pH3 and 30min reaction), the specific resistance to filtration (SRF), 

Time to filtration (TTF) and water content of mud cake was reduced from 9.74×1013m/kg, 92s and 80.5% to 2.67×1013m/kg, 42s and 

71.2%, respectively. Then, the water content can be further reduced to 65.8% with the combination of polyacrylamide (PAM). When 

at initial pH 6, the pH value of sludge after conditioning is 7.1 (free from subsequent adjusting pH to neutral), and the conditioned 

sludge still maintain good dewaterability. During the Fenton-like reaction (Fe/Ce-NPs+SPC), electron transfer between Fe and Ce 

promoted the production of · OH greatly (0.9 times higher than the traditional Fenton reaction) and reduced the absolute value of 

Zeta potential drastically (from -17.5mV of raw sludge to -4.6mV after pretreatment). Three-dimensional fluorescence spectrum 

(3D-EEM) and FTIR characterization showed that Fe/Ce-NPs+SPC oxidation could interrupt the hydrogen bonds maintaining α- 

Helical and change the conformation of the secondary structure of extracellular protein, causing the looser protein structure, the more 

bound water in the sludge flocs releasing. Compared with Fenton systems (Fe2+/H2O2) and (Fe2+/SPC), sludge dewaterability could 

be improved distinctly by Fenton-like system (Fe/Ce-NPs+SPC), especially conditioning sludge at near-neutral pH 6 with great 

reduction of acid-base dosage. Hence, Fe/Ce-NPs+SPC would be a new eco-friendly, efficient and practical technology for enhancing 

sludge dewaterability. 

Key words：fenton；sodium percarbonate；EPS；sludge dewatering 

 

污泥是污水生物处理过程中不可避免的副产物,

其体积庞大、含水极高(一般>98%)、且含有大量有

毒有害的物质
[1]

.为了避免二次污染而进行的污泥

处理处置十分必要.其中污泥脱水是污泥处理的必

要环节,不仅可以最大限度地减少污泥量,方便运输,

还能减轻后续处置成本
[2]

.然而污泥是一种由多相

胶体构成的复杂系统,其中胞外聚合物(EPS)是影响

污泥脱水能力的主要因素
[3]

.由于 EPS 的高度水合

性,使得大量存在其中的结合水很难通过常规的机

械压滤脱除.因此,破解 EPS,释放结合水是改善污泥

脱水性能的关键.(类)芬顿氧化技术已被证实是最 
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有效的强化污泥脱水性能的方法之一
[4]

. 

然而传统芬顿法的弊端在于:液态 H2O2的使用

和酸性的 pH 值适用范围.由于液态 H2O2 有毒、易

爆、不稳定等特性,为其运输、贮存和使用带来危险

和不便.近些年,研究者通过原位合成H2O2或使用廉

价易得的 H2O2固体来源物质(如过碳酸钠、过氧化

钙),取代芬顿氧化中的液体 H2O2,同时加入各种络

合剂维持稳定浓度的溶解态 Fe(II),扩大 pH 值适用

范围
[4]

.例如,Xiao 利用纳米零价铁产生 H2O2和释放

Fe
2+

,通过柠檬酸维持 Fe(II)的稳定,实现了污泥调理

的优化.类似地,Liang 采用 NTA-Fe
0
/CaO2方法在中

性条件下,利用固体 CaO2 取代液体 H2O2,提高了污

泥脱水性能.Li 等人则尝试固体过碳酸钠(SPC)/Fe
2+

的方法 ,在酸性条件下成功改善了污泥的脱水性

能  

[5-7]
.课题组前期的研究中,采用葡萄皮渣提取液

与亚铁盐溶液原位合成的绿色纳米铁与 H2O2 构建

的类芬顿体系, pH6.82(未经调节),联用高分子絮凝

剂 PADS 调理污泥,泥饼 Wc 可低至 70.3%,溶解性化

学需氧量、多糖和蛋白质分别增加 8.8、13.2 和 13.9

倍;其中绿色纳米铁具有环境友好、制备简单快速、

成本远低于市售 nZVI 的特点,提取液中的活性基团

起到分散纳米粒子和稳定 Fe(II)的作用;然而存在问

题:液态 H2O2用量较大
[8]

. 

近期的研究证实,双金属协同催化的类芬顿法

比单金属催化更加有效
[9]

.如掺入少量铈的铁铈双

金属催化的类芬顿法可以显著提高水中甲氧苄啶

的去除率
[8]

.而利用铁铈双金属的类芬顿法处理污

泥的研究鲜有报道. 

本文以原位合成的生物纳米铁铈(Fe/Ce-NPs)

作为催化剂,与安全易得的 SPC 构建类芬顿体系

(Fe/Ce-NPs+SPC)调理污泥,分别考察 pH 值、SPC

加入量和反应时间的影响;比较分析各调理方法强

化污泥脱水性能的效果,对比调理前后污泥理化性

质(如 Zeta电位、粒径、EPS 成分等)的变化;结合自

由基产生量与产生速率、SEM、3D-EEM 和 FTIR

的表征分析,探究 Fe/Ce-NPs+SPC 强化污泥脱水性

能的作用机制,为进一步工艺条件的选择和实际应

用提供理论指导. 

1  材料与方法 

1.1  实验材料 

实验用污泥取自太原市某污水处理厂二沉池,

收集的污泥储存于 4℃的冰箱中,重力沉降 24h 后,

倒去部分上清液后的污泥用作原始污泥(WAS),所

有测试均在采样后 1 周内完成.原始污泥的基本特

性如表 1所示. 

实 验 试 剂 , 如 H2O2(30%) 、 硫 酸 亚 铁

(FeSO4·7H2O)、硫酸亚铈(Ce2(SO4)3·8H2O)、过碳酸

钠(Na2CO3·1.5H2O2)等均为分析纯.蛋白质含量测定

所需的改进型 BCA 法蛋白质试剂盒由生工生物工

程(上海)股份有限公司提供. 

实验仪器:PHS-3C数显台式 pH计、HJ-4A数显

多头磁力加热搅拌器、HH-S6 数显恒温水浴锅、

DZF-6021真空干燥箱、Varioskan LUX多功能酶标仪. 

表 1  污泥的理化性质 

Table 1  Physical and chemical properties of WAS 

污泥比阻(SRF) 总固体(TSS) 挥发性固体(VSS) 溶解性 COD 
污泥浓度(g/L) 污泥含水率(%) 滤饼含水率(%) pH 值 

(×1013m/kg) (g/L) (g/L) (mg/L) 

12.5±0.5 98.5±0.2 80.0±0.5 6.84±0.02 9.7±0.5 20.4±0.3 14.7±0.1 274.4±20 

 

1.2   实验方法 

1.2.1  生物纳米铁铈(Fe/Ce-NPs)的制备  利用葡

萄皮渣多酚提取液与一定量的 FeSO4·7H2O 和

Ce2(SO4)3·8H2O 溶液制备得到,方法见文献[10]. 

1.2.2  污泥预处理  取一定量污泥样品、Fe/Ce- 

NPs 和 SPC 放入锥形瓶中,置于磁力搅拌器上并以

200r/min 的转速反应,待反应完成后,取 100mL预处

理后的污泥样品测定其 SRF 和 Wc.初始 pH 值使用

H2SO4和 NaOH 进行调节. 

1.3  测定和分析方法 

1.3.1  测定方法 pH 值、Wc、TSS 值的测定参考

国家标准方法
[11]

. SRF 值的测定采用污泥比阻测定

装置,并根据卡门公式进行计算
[12]

.过滤时间(TTF)

值是指经布氏漏斗抽滤所得滤液体积为样品体积

的一半时所用时间
[13]

. 

采用改进的热提取法
[14]
从污泥中提取可溶性
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EPS(S-EPS)、松散结合 EPS(LB-EPS)和紧密结合的

EPS(TB-EPS).分析前,将 EPS 提取样品通过 0.22μm

滤膜以去除不溶性杂质. EPS 中蛋白质含量采用改

良型BCA法试剂盒进行测定;EPS中多糖采用苯酚-

硫酸法测定 ,以葡萄糖为标准物
[15]

.褪色光度法

测·OH 的产生量
[16]

,使用叔丁醇作为自由基淬灭掩

蔽剂
[17]

.采用 Bettersize2600激光粒度分布仪测定污

泥颗粒粒径;JS94K2 微电泳仪测定污泥上清液的

Zeta 电 位 . 利 用 荧 光 分 光 光 度 计 (RF6000, 

SHIMADZU)获得三维荧光光谱(3D-EEM),表征解

析 EPS 的组成
[7]

;由傅里叶红外光谱仪 (FTIR) 

(Spectrum Two,PerkinElme)表征分析样品官能团
[6]

; 

Sigma-300场发射扫描电子显微镜获得样品形貌图. 

1.3.2  分析方法 污泥样品的 3D-EEM 使用荧光

区域积分(FRI)进行分析.利用 Matlab R2021b 软件

对数据进行处理.使用 Domflour 工具箱进行三维荧

光瑞利散射和拉曼散射的去除,并进行归一化
[18]

.利

用工具箱内置的 FRI 积分函数对求解峰面积,用以

分析不同种类有机物含量的变化
[19]

. 

针对 FTIR光谱中酰胺 I 带(1600~1700cm
-1

),使

用 PeakFit v4.12 软件反卷积以分离重叠峰 ,由

Savitzky-Golay 导函数获取二阶导数光谱拟合酰胺

Ⅰ带,进一步分析蛋白质二级结构含量的变化
[20]

.  

2  结果与讨论 

2.1  类芬顿(Fe/Ce-NPs+SPC)调理污泥的影响因

素分析 

参考之前的研究结果
[12]

,本文中 Fe/Ce-NPs 的

铁铈摩尔比 4:1,其投加量为 30mg/g·TSS. 

2.1.1  初始 pH 值 SPC投加量 100mg/g·TSS、反

应 60min 下,初始 pH 值对污泥脱水性能的影响如图

1(a)所示.随着 pH 值的升高,SRF 和 Wc 增大,表明污

泥脱水能力下降. 这是因为酸性条件有利于 SPC 的

溶解(式 1)和芬顿反应产生·OH(式 2).值得注意的是: 

pH3~6 范围内, SRF 和 Wc 数值变化较平缓,如当

pH3 和 pH6 时,对应 SRF 分别为 3.24×10
13

m/kg 和

4.01×10
13

m/kg; Wc 分别为 73.7%和 75.1%. pH6 时,

调理后的污泥仍具有良好的脱水性能.这可能是多

酚提取液的分散/稳定作用和铁铈离子间的电子传

递(式 3),保持了 Fe(II)的相对稳定.另外,调理后的污

泥 pH 值均有不同程度升高,对应初始 pH3~7, 调理

后 pH6.2~7.5,可以减轻甚至免去后期污泥的 pH 值

调节.这与 SPC 溶解后生成碱性产物(式 1 和式 4)有

关.再有 HCO3
-

可以进一步通过反应(式 4~6)分解产

生 ·OH 和 CO3
-

·,强化污泥脱水性能 .综合以上因

素,Fe/Ce-NPs+SPC 调理污泥,初始 pH 值可稍加调

试至 pH6,调理后污泥 pH7.1,后期无须再做调节.为

探寻最佳操作条件,本研究选取污泥初始 pH 3. 

 
2 3 2 2 2 3 2 2

Na CO 1.5H O Na CO +1.5H O⋅ →  (1) 

 2+ 3+ -

2 2
Fe +H O Fe + OH+OH→ ⋅  (2) 

 3+ 3+ 2+ 4+
Fe +Ce Fe +Ce→  (3) 

 2- + -

3 3
CO +H HCO→  (4) 

 - -

3 2 2 4 2
HCO +H O HCO +H O→  (5) 

 - -

4 3
HCO OH+CO→⋅ ⋅  (6) 

2.1.2  SPC 投加量 初始 pH 3、反应时间 60min

时,SPC 投加量对污泥脱水性能的影响如图 1(b)所

示. SPC 投加量 300mg/g·TSS 时,污泥脱水性能最

好,SRF 和 Wc 分别达到 2.97×10
13

m/kg 和 73.26%.

而当进一步增加 SPC 的投加量时, 污泥脱水性能反

而下降 ,这可能是由于过量 H2O2 与产生的自由

基·OH发生反应而导致·OH的消耗减少,体系氧化能

力减弱
[21]

.另外,由于 SPC 投加量 200 与 300mg/ 

g·TSS 时,对污泥脱水性能的影响相差很小.故本研

究选取 SPC 的投加量为 200mg/g·TSS. 

2.1.3  反应时间  初始 pH3、SPC 投加量 200mg/ 

g·TSS 的条件下,反应时间对污泥脱水性能的影响如

图 1(c)所示.反应 30min 时,污泥脱水性能最佳,SRF

和 Wc数值分别为 2.44×10
13

m/kg 和 71.22%. 

与(绿色纳米铁/H2O2)类芬顿体系相比
[21]
,最佳

反应时间由原先的 1h 缩短为 30min,且 SRF 下降

75%,这主要与 Ce 的加入有关,Fe/Ce 间的电子传递

明显加快了反应 ,显著提高了脱水性能 .而反应

30min 后,延长时间会导致污泥脱水能力变差,这是

因为(类)芬顿预处理通过氧化破解污泥絮体(EPS)

结构,释放结合水以促进污泥脱水,同时也会导致污

泥絮体减小,而微小的泥粒会造成污泥脱水性能的

恶化
[22]

.故类芬顿体系(Fe/Ce-NPs+SPC) 的反应时

长确定为 30min. 

2.1.4  不同预处理方法的对比 初始 pH3、投加催

化 剂 30mg/g·TSS 、 H2O2 100mg/g·TSS 、 SPC 

200mg/g·TSS (相当于 H2O2 65mg/g·TSS)、反应

30min 的条件下,分别采用高分子絮凝剂 PAM(2mg/ 
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g·TSS)、芬顿(Fe
2+

+H2O2)、(Fe
2+

+SPC)、类芬顿(Fe/ 

Ce-NPs+SPC)以及类芬顿联用 PAM 法 (Fe/Ce- 

NPs+SPC+PAM)调理污泥,以原泥泥饼做参照,通过

测定 SRF、Wc 和 TFF,对比不同预处理后的污泥脱

水性能,如图 1(d)所示. 

可以看出,不同预处理法改善污泥脱水性能的

效果:(Fe/Ce-NPs+SPC+PAM) > (Fe/Ce-NPs+SPC) 

>(Fe
2+

+H2O2) > (Fe
2+

+SPC)> PAM.由于催化剂中少

量 Ce 的掺入,类芬顿法(Fe/Ce-NPs+SPC)预处理后

的污泥脱水性能明显优于传统芬顿法,证明Fe/Ce双

金属催化效果优于单金属 Fe催化,且 SPC 溶解释放

出的 H2O2 使用效率更高 .联用类芬顿法(Fe/Ce- 

NPs+SPC+PAM)更进一步提升污泥的脱水性能,尤

其是Wc由原泥泥饼的 80.5%降至 65.8%;TTF由 92s

缩短至 40s.这是因为类芬顿氧化分解变得微小的污

泥絮体,在 PAM的絮凝作用下重新团聚,并挤出更多

结合水,从而能够实现更深度的脱水.另外,单独使用

PAM 与(类)芬顿氧化法比较,强化污泥脱水性能的

效果有限 .絮凝剂只能促进颗粒之间间隙水的释

放  

[23]
,而(类)芬顿法主要利用·OH 氧化破解 EPS,甚

至破坏细胞结构,释放其中的结合水,从而能够实现

污泥的深度脱水. 

      
                               pH 值                                               SPC 投加量(mg/g⋅TSS) 

   
                               反应时间(min) 

图 1  不同影响因素对污泥脱水性能的影响 

Fig.1  The impact of different influencing factors on the dewaterability of sludge 

2.2  不同预处理方法调理污泥的机理分析 

2.2.1  Zeta 电位和粒径变化  Zeta 电位可以反映

污泥絮体表面的带电性和稳定性,是影响污泥脱水

性能的重要因素.由于污泥含有大量带负电的基团,

导致污泥絮体之间产生静电斥力,阻碍絮体聚集沉

降,不利于污泥脱水
[24]

.而降低 Zeta 电位的绝对值,

可以减少污泥颗粒间的静电斥力,从而提高污泥的

脱水性能. 

如图 2 所示 ,与原泥比较 ,经单金属芬顿法

(Fe
2+

+H2O2)和 (Fe
2+

+SPC)、双金属类芬顿法 (Fe/ 

Ce-NPs+SPC)调理后的污泥, Zeta电位绝对值降低,

同时絮体粒径 D50 减小, Zeta电位绝对值的降低,一

方面是由于·OH 氧化降解污泥中带负电荷的基团使

其脱离污泥絮体而进入液相;另一方面(类)芬顿反

应中形成的正离子 Fe
2+
、Fe

3+
以及 Ce

3+
、Ce

4+
中和

絮体表面的部分负电荷而导致 Zeta 电位的降低
[25]

.

如前所述,粒径的减小与(类)芬顿的氧化作用导致污

泥絮体发生破解有关,且产生·OH 越多,氧化降解能
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力越强,污泥粒径变得越小
[26]

. 

 

图 2  不同方法调理前后污泥的 Zeta 电位和粒径 

Fig.2  Zeta potential and particle size before and after 

different conditioning methods 

2.2.2  自由基的贡献及其产生量 SRF 是表示污

泥脱水性能的综合性指标
[27]

,一般认为(类)芬顿反

应改善污泥脱水性能的主要因素是·OH 的氧化和阳

离子(Fe
3+

/Fe
2+
和 Ce

4+
/Ce

3+
)的絮凝作用.以叔丁醇

(TBA)作为·OH淬灭剂,考察清除·OH对SRF的影响,

结果如图 3所示. 

 

图 3  自由基清除对 SRF 降低的影响 

Fig.3  Effect of radical scavenging on SRF reduction 

TBA 存在下,(Fe/Ce-NPs+SPC)预处理后的 SRF

降低率从74.4%减少到39.9%.估算可知
[28]

,·OH的氧化

和铁铈阳离子的絮凝等作用对污泥脱水性能的提高

方面的贡献度分别占到53.6%和46.4%.显然,·OH在调

理污泥改善其脱水性能方面起到主要作用. 

以 H2O2为对照,对比传统芬顿(Fe
2+

+H2O2)与双

金属芬顿(Fe/Ce-NPs+SPC)反应 30min 的·OH 产生

量,测定结果如图 4 所示.各体系·OH 的产生量和产

生 速 率 的 比 较 结 果 :(Fe/Ce-NPs+SPC)>(Fe
2+

+ 

H2O2)>H2O2.这与各预处理体系改善污泥脱水性能

的结果相符(图 1(d)).说明·OH 的产生量和产生速率

是 Fe/Ce 双金属类芬顿法在调理污泥方面优于传统

芬顿法的关键所在. 

 

图 4  不同方法调理污泥时·OH 的产生量 

Fig.4  The production of ·OH in sludge conditioning by 

different pretreatments 

2.2.3  污泥絮体的 SEM 表征分析  比较类芬顿

(Fe/Ce-NPs+SPC)调理前后污泥的 SEM 图谱(图 5),

发现调理前后的污泥外观形貌有很大变化,原泥絮

体(调理前)相对光滑致密、少有孔洞;而经调理后的

污泥絮体表面更加粗糙、凹凸不平,且分布有大量孔

洞和裂纹,说明 Fe/Ce-NPs+SPC 预处理改变了污泥

絮体的稳定结构,絮体间出现的孔道和裂隙,为结合

水的释放创造了有利条件.) 

2.2.4  EPS 中蛋白质和多糖含量的变化  蛋白质

和多糖是 EPS 中主要的两种有机物,二者的含量变

化可以直接体现 EPS 组分含量的变化
[29]

.图 6 显示

芬顿(Fe
2+

+H2O2)和类芬顿(Fe/Ce-NPs+SPC)调理前

后各 EPS 中蛋白质与多糖的分布及其含量.可以看

出,调理后各EPS中蛋白质(图 6a)和多糖(图 6b)含量

呈现相似的变化趋势:LB-EPS 和 TB-EPS 含量都有

下降,且体系氧化能力越强(脱水性能越好),下降幅

度越大.此外,随着 TB-EPS 和 LB-EPS 蛋白质和多

糖总量的降低,S-EPS 的总量则是升高.表明氧化破

解的 TB-EPS 和 LB-EPS 中的蛋白质和多糖转移至

液相的 S-EPS 中.值得注意:经体系(Fe/Ce-NPs+SPC)

调理后的污泥中蛋白质和多糖的总量低于原泥和

芬顿(Fe
2+

+H2O2)调理后的污泥,这与部分蛋白质尤

其是多糖的矿化有关
[30]

. 
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图 5  污泥絮体的 SEM 图 

Fig.5  SEM images of sludge flocs 

 

 

图 6  调理前后 EPS 中蛋白质和多糖的含量 

Fig.6  Contents of protein and polysaccharide in EPS before 

and after conditioning 

2.2.5  EPS 的 3D-EEM 表征分析  EPS 中的蛋白

质、腐殖酸、富里酸等有机物与污泥的脱水性能密

切相关 .采用芬顿 (Fe
2+

+H2O2)和类芬顿 (Fe/Ce- 

NPs+SPC)调理前后各 EPS 的 3D-EEM 如图 7所示. 

3D-EEM可分为 5个区域
[20]

(I酪氨酸蛋白区,II色氨

酸蛋白区,III 富里酸蛋白区,IV 溶解性微生物副产

物,V腐殖酸类化合物).针对 3D-EEM图中 5个区域

进行积分(FRI),FRI 数值可以体现有机物含量变

化 

[18]
,结果见表 2.由原泥 3D-EEM(图 7(a))可见,绝 

大部分的有机物都结合在 TB-EPS 和 LB-EPS

中,因处于絮体内层中而很难被分离.而由芬顿(图

7(b))和 Fe/Ce-NPs+SPC (图 7(c))调理后污泥的

3D-EEM 中可见:TB-EPS 和 LB-EPS 的峰强度明显

降低,而 S-EPS 的峰强度显著上升.进一步印证:调理

后结合型 EPS 中的有机物因分解而减少并转入

S-EPS 中
[2]

.与芬顿反应主要降解 II 区有机物相比, 

Fe/Ce-NPs+SPC 的氧化对 I区和 II区的有机物均有

显著降解作用.这点也可以从表 2 的 FRI 数值看出.

已有研究表明
[31]

,色氨酸可以降低污泥中胶体粒子

聚集的能量屏障,因此色氨酸的降解有利于污泥颗

粒的聚集;而酪氨酸作为典型的亲水性氨基酸,直接

影响EPS中结合水的释放,TB-EPS中酪氨酸的有效

降解,更有利于污泥絮体中结合水的去除. 

表 2  不同调理方法对污泥 EPS的荧光区域强度影响 

Table 2  The effects of different treatments on EEM 

fluorescence regional intensity 

S-EPS I II III IV V 

原泥 10.31 1.51 3.66 2.07 15.41

芬顿反应 4.32 11.18 1.61 20.73 16.83

Fe/Ce-NPs+SPC 28.17 20.69 11.17 17.41 14.38

LB-EPS I II III IV V 

原泥 16.70 32.17 7.62 37.70 12.06

芬顿反应 16.55 4.99 4.77 6.83 11.50

Fe/Ce-NPs+SPC 28.03 10.89 5.15 16.38 12.21

TB-EPS I II III IV V 

原泥 75.30 56.27 23.20 86.55 48.02

芬顿反应 21.19 2.43 4.21 4.29 10.83

Fe/Ce-NPs+SPC 7.00 6.44 9.14 9.94 8.59 

 

2.2.6  EPS 的 FTIR表征分析 污泥 EPS 中含大量

的亲水和疏水性官能团,与污泥的脱水和絮凝特性

密切相关.而不同调理方法对这些官能团产生的影

响不同.利用 FTIR图谱可以解析官能团的变化对污

泥脱水性能的影响.图 8 显示了芬顿(Fe
2+

+H2O2)和
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类芬顿 (Fe/Ce-NPs+SPC)调理前后污泥中结合型 EPS 的 FTIR图谱. 

 

图 7  EPS 三维荧光光谱图 

Fig.7  3D-EEM spectra of EPS 

  

透
射

率
(%

) 

     

图 8  调理前后的(a)LB-EPS 和(b)TB-EPS 的 FT-IR 图谱 

Fig.8  FT-IR spectra of (a)LB-EPS and(b) TB-EPS before and after conditioning 

3000cm
-1

~3650cm
-1
处的吸收峰是羟基官能团

中的 O-H 键的拉伸振动;1635cm
-1
对应的是与蛋白

质二级结构相关的 C-N 键(酰胺 I)的拉伸和振

动;1407cm
-1
则对应的是 N-H 键(酰胺 II)的变形

[28]
; 

1141cm
-1
处的吸收峰是与多糖或碳水化合物相关的

C-C、C-O-C 和 O-H 键的振动;而 610cm
-1
是芳香

族氨基酸和核苷酸相关的 C-C 和 C-OH 的环振

动  

[22]
.可以看出,调理后变化的吸收峰大多与污泥

EPS 中的蛋白质和多糖有关.为进一步获取蛋白质

二级结构发生的变化,针对 FTIR光谱中的酰胺 I 带
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(1600cm
-1

~1700cm
-1

)处的吸收峰进行自解卷积与二

阶导数分辨率曲线拟合的结果见图 9.该谱段的蛋白

质二级结构可分为 5 种 ,即聚合结构(1610cm
-1

~ 

1625cm
-1

)、β-折叠/无规卷曲(1630cm
-1

~1645cm
-1

)、

α-螺旋(1648cm
-1

~1657cm
-1

)、3-转螺旋(1659cm
-1

~ 

1672cm
-1

)、反平行 β-折叠(1680cm
-1

~1695cm
-1

)
[7]

.

由图可见,经调理后的二级结构中,α-螺旋含量变化

最为明显,呈现减小的趋势.这是因为(类)芬顿反应

使得维持 α-螺旋结构的氢键发生断裂,导致蛋白质

结构松散甚至分解
[28]

. 

 

图 9  酰胺 I 区蛋白质二级结构曲线拟合(a)原泥(b)芬顿调理后(c) Fe/Ce-NPs+SPC 调理后 

Fig.9  The curve-fitted analysis of secondary structure of amide I region protein (a) Raw WAS (b) After Fenton conditioning (c) 

After Fe/Ce-NPs+SPC conditioning. 

表 3  基于拟合曲线的蛋白质二级结构的计算 

Table 3  Calculations for protein secondary structure based on 

fitted curves 

不同蛋白质二级结构的百分含量(%) 

样品名称 
聚合结构 

β-折叠/无

规卷曲 
α-螺旋 3 转螺旋 

反平行 β

折叠 

α-螺旋

/(β-折叠/

无规卷

曲)(%)

对照组

LB-EPS 
30.34 21.16 28.57 15.37 4.56 135.04

对照组

TB-EPS 
38.11 19.48 21.46 18.6 2.33 110.14

芬顿反应后

LB-EPS 
39.19 21.71 15.82 17.48 5.79 72.88 

芬顿反应后

TB-EPS 
26.75 28.03 21.44 12.53 11.25 76.52 

类芬顿后

LB-EPS 
18.37 34.60 21.47 22.33 3.23 62.06 

类芬顿后

TB-EPS 
11.91 41.54 23.24 15.59 7.73 55.96 

注:对照组(原泥);芬顿反应(Fe2++H2O2); 类芬顿后(Fe/Ce-NPs+SPC). 

基于图 9 中的酰胺 I区蛋白质二级结构曲线拟

合结果,计算得到调理前后结合型 EPS 中各二级结

构的百分含量及α-螺旋/(β-折叠+无规卷曲)比值,如

表 3所示.其中 α-螺旋/(β-折叠+无规卷曲)的比值可

以表示蛋白质结构的松散程度
[17]

.污泥调理后该比

值明显减小,尤其是 Fe/Ce-NPs+SPC 调理后,LB- 

EPS 和 TB-EPS 中该比值由调理前 (原泥 )的

135.04%和 110.14%分别降至调理后 62.06%和

55.96%;降低程度明显高于芬顿(Fe
2+

+H2O2)调理后

污泥.表明双金属类芬顿(Fe/Ce-NPs+SPC)的高反应

活性使得蛋白质二级结构破坏更为明显, EPS 破解

程度更高,结合水释放更多,污泥的脱水性能更好. 

3  结论 

3.1  最佳条件下:铁铈摩尔比 4:1、投加 Fe/Ce-NPs 

30mg/g·TSS、SPC 200mg/g·TSS、反应 30min,初始

pH3,调理后的SRF和Wc分别可降至 2.44×10
13

m/kg

和 71.2%,与 PAM 联用后泥饼 Wc 可低至 65.8%.当

初始 pH6 时,调理后污泥 pH7.1 且仍具有良好的脱

水性能. 

3.2  对比不同方法调理污泥的结果显示:双金属类

芬顿法(Fe/Ce-NPs+SPC)预处理污泥的效能明显优
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于芬顿法(Fe
2+

+H2O2);与 Fe
2+

+H2O2 相比, Fe/Ce- 

NPs+SPC 反应中⋅OH 产生速率和产生量大幅提升,

是其优于芬顿法的主要因素;同时调理后污泥的

Zeta 电位绝对值和污泥粒径大幅降低,铁铈阳离子

的絮凝在污泥脱水方面也起着重要作用. 

3.3  EPS 组分含量的变化显示:经(类)芬顿调理后

污泥LB-EPS和TB-EPS中蛋白质和多糖含量下降,

而 S-EPS 中的含量升高;与 Fe
2+

+H2O2 相比,Fe/Ce- 

NPs+SPC 调理后的污泥中有更多蛋白质和多糖由

结合型 EPS转入液相的 S-EPS 中; SEM图谱可见:

调理后的污泥絮体表面粗糙、出现大量的孔道和裂

隙 ,为结合水的释放创造了有利条件 ;进一步的

3D-EEM 与 FTIR 表征分析显示: Fe/Ce-NPs+SPC

氧化能够促使维持蛋白质二级结构 α-螺旋的氢键

发生断裂,从而改变蛋白质的二级构象(尤其是色氨

酸和酪氨酸类蛋白);且比 Fe
2+

+H2O2 调理后的蛋白

质结构更加松散,从而促进更多结合水的释放. 
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