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摘要：微藻应用于污水深度处理与可再生能源生产是极具潜力的一项技术． 然而， 微藻的分离与采收一直是限制其大规模应用的瓶颈．絮凝分

离微藻成本低廉、易于采收而被视为极具工程应用潜力的最佳方法．本文从对微藻表面特性和絮凝机理简要介绍出发， 系统总结了无机絮凝

剂法、有机高分子絮凝剂法、生物絮凝剂法、高 ｐＨ诱导的自絮凝法以及胞外聚合物引起的自絮凝法的研究应用现状， 进而对各种方法进行综

合比较， 从而明确了微藻絮凝分离的研发方向．
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１　 引言（Ｉｎｔｒｏｄｕｃｔｉｏｎ）

利用微藻进行污水处理的历史追溯已久． 早在

２０世纪 ５０年代， Ｏｓｗａｌｄ 等就提出利用微藻处理污

水的设想（Ｏｓｗａｌｄ ｅｔ ａｌ．， １９５７）． 此后， 以藻⁃菌共生

体系和高效藻类塘为代表的悬浮生长藻类塘系统

在分散式污水处理中得到了广泛的工程应用

（Ｍｕñｏｚ ａｎｄ Ｇｕｉｅｙｓｓｅ， ２００６； Ｐａｒｋ ｅｔ ａｌ．， ２０１１； 邢丽

贞等， ２００９）． 但这类系统因占地面积大、处理效果

不稳定等局限性， 一直未能成为污水处理的主流工

艺． 近年来， 在市政污水处理厂深度净化需要以及

渴望从污水中获得生物柴油的驱动下， 微藻污水处

理在世界范围内重获新生 （ Ｃｈｒｉｓｔｅｎｓｏｎ ａｎｄ Ｓｉｍｓ，
２０１１； Ｏｌｇｕíｎ， ２０１２； Ｐｉｔｔｍａｎ ｅｔ ａｌ．， ２０１１； 胡洪营

等， ２００９）．
微藻生长过程需要大量吸收氮（Ｎ）、磷（Ｐ）等

营养元素， 可直接降低二 ／三级出水中 Ｎ、Ｐ 等污染

物的含量． 通过固定二氧化碳 （ ＣＯ２ ）、产生氧气

（Ｏ２）、提高 ｐＨ 等间接作用， 微藻还能创造出有效

去除水中残留有机物和病原性微生物的环境条件．
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此外， 微藻也具有吸附重金属等有害物质的能力

（胡洪营等， ２００９）． 因此， 微藻具有成为污水深度

净化技术的良好潜力． 在污水二 ／三级处理中， 去除

营养元素的常见藻种包括： ①绿藻门的小球藻

（ Ｃｈｌｏｒｅｌｌａ ）、 葡 萄 藻 （ Ｂｏｔｒｙｏｃｏｃｃｕｓ ）、 栅 藻

（Ｓｃｅｎｅｄｅｓｍｕｓ）和微绿球藻（Ｎａｎｎｏｃｈｌｏｒｉｓ）等， 其中

尤以小球藻（Ｃｈｌｏｒｅｌｌａ）和栅藻（Ｓｃｅｎｅｄｅｓｍｕｓ）的研究

报道为多（Ｃａｉ ｅｔ ａｌ．， ２０１３； 胡洪营等，２００９）；②蓝

藻 门 的 节 旋 藻 属 （ Ａｒｔｈｒｏｓｐｉｒａ ｓｐ．）、 颤 藻 属

（Ｏｓｃｉｌｌａｔｏｒｉａ ｓｐ．）和席藻属（Ｐｈｏｒｍｉｄｉｕｍ）；③硅藻门

的三角褐指藻（Ｐ． ｔｒｉｃｏｒｎｕｔｕｍ）等（Ｃａｉ ｅｔ ａｌ．， ２０１３）．
以上种属的 Ｎ、Ｐ 去除效果可参见 Ｃａｉ 等的综述文

章（Ｃａｉ ｅｔ ａｌ．， ２０１３）． 在藻种选择的基础上，微藻培

养系统（反应器）的构建是实现微藻污水处理工程

化应用的关键． 按微藻的生长方式不同，微藻培养

系统可分为悬浮培养和附着培养两大类． 悬浮培养

系统可进一步分为开放式和封闭式两类：①开放式

系统主要指各类塘系统，典型的如高效藻类塘和跑

道式藻类塘等；②封闭式系统主要指各类光生物反

应器，分为管式（垂直、水平、螺旋）、圆柱式、薄板式

和袋式等． 附着式系统包括光生物膜（平板）反应器

和藻细胞固定化（Ｃａｉ ｅｔ ａｌ．， ２０１３； Ｃｈｒｉｓｔｅｎｓｏｎ ａｎｄ
Ｓｉｍｓ， ２０１１；胡洪营等，２００９）． 考虑到污水处理的实

际情况（水量大，建造、运行成本等），开放培养系统

仍将是微藻污水处理的主流反应器构型．
如上所述，藻细胞用于生产生物柴油是微藻污

水处理重获新生的主要驱动力之一 （Ｏｌｇｕíｎ， ２０１２；
Ｒａｗａｔ ｅｔ ａｌ．， ２０１１； 胡洪营等， ２００９； 蔡卓平等，
２０１２）． 通过微藻生产生物柴油具有其他任何产油

作物无法比拟的优势（胡洪营等， ２００９）：①藻细胞

的光合效率高，生长速度快、周期短， 其产油量为

４７０００～１９００００ Ｌ·ｈｍ－２·ａ－１，是农作物的 ７ ～ ３０ 倍；②
生物质燃油热值高，平均达 ３３ ＭＪ·ｋｇ－１，是木材或农

作物秸秆的 １．６ 倍；③不需占用农业用地；④生物质

（藻细胞）生产和加工成本低，尤其是以污水为底物

进行藻细胞培养时． 有鉴于此， 美国、欧洲、澳大利

亚、日本、台湾等发达国家和地区都已将微藻培养

作为实现污水生态处理和可再生能源生产的战略

发展 目 标 （ Ｃｈｒｉｓｔｅｎｓｏｎ ａｎｄ Ｓｉｍｓ， ２０１１； Ｐｉｔｔｍａｎ
ｅｔ ａｌ．， ２０１１； Ｕ．Ｓ．ＤＯＥ， ２０１０）． 常见的产油藻种及

其油脂含量文献已述及（胡洪营等， ２００９）． 工业上

以产油为目的的微藻培养一般采用封闭式光生物

反应器，并且往往采用纯培养或单株培养的方式

（Ｃｈｒｉｓｔｅｎｓｏｎ ａｎｄ Ｓｉｍｓ， ２０１１）． 当结合污水处理目标

时，因巨大的水量及污水中复杂的成分（尤其是其

中包含的混合种属），以上培养方式将很难维持．
近年来， 国内外学者在开发微藻污水深度净化

和可再生能源生产潜力方面进行了大量研究；在污

水净化机理、藻种筛选、反应器设计、工艺条件控制

及藻细胞加工利用等方面都取得了积极的进展

（ Ａｂｄｅｌ⁃Ｒａｏｕｆ ｅｔ ａｌ．， ２０１２； Ｃｈｒｉｓｔｅｎｓｏｎ ａｎｄ Ｓｉｍ，
２０１１； Ｍｕñｏｚ ａｎｄ Ｇｕｉｅｙｓｓｅ， ２００６；蔡卓平等， ２０１２）．
然而， 无论从污水净化本身， 还是能源生产来说，
藻细胞的分离、采收都一直是一个悬而未决的基础

性技术难题． 微藻细胞一般小于 ３０ μｍ，带负电荷，
密度接近于水， 这些特性使得藻细胞在水中往往处

于稳定的悬浮状态， 很难像活性污泥那样通过重力

沉淀而实现自然分离（Ｃｈｒｉｓｔｅｎｓｏｎ ａｎｄ Ｓｉｍ， ２０１１）．
结果， 藻细胞会随处理水大量流失， 不仅二次污染

处理水， 而且导致反应器内生物量难以大量维持

（一般仅为 ０． ２ ～ ０． ６ ｇ·Ｌ－１ （ Ｃｈｒｉｓｔｅｎｓｏｎ ａｎｄ Ｓｉｍ，
２０１１； 胡洪营和李鑫， ２０１０））． 低的培养密度导致

去除效率低下， 使得处理效果稳定性较差． 对此，
往往需降低处理负荷， 同时采用较长的水力停留时

间（ＨＲＴ）， 进而导致占地面积加大． 目前普遍应用

的藻类塘系统 ＨＲＴ一般为 ２～６ ｄ， 当量人口占地一

般＞ １０ ｍ２ （ Ｃｈｒｉｓｔｅｎｓｏｎ ａｎｄ Ｓｉｍ， ２０１１； Ｍｕñｏｚ ａｎｄ
Ｇｕｉｅｙｓｓｅ， ２００６）． 显然， 其占地面积要比二 ／三级污

水处理主体单元还要庞大许多， 这在用地紧张的城

市中是很难被接受的．
从能源生产角度看， 满足工业利用要求的藻细

胞原料其最佳生物量应达到 ３００ ～ ４００ ｇ·Ｌ－１（干质

量）． 因此， 常规培养下的藻液需浓缩 １ ０００ 倍以上

后方能在工业上加以利用． 这一高能耗的分离、浓
缩过程是微藻能源生产中的主要能耗成本（占微藻

生物质生产总成本的 ２０％ ～ ５０％ （ Ｍｉｌｌｅｄｇｅ ａｎｄ
Ｈｅａｖｅｎ， ２０１３； 胡洪营和李鑫， ２０１０）． 过高的生产

成本使得藻类生产生物柴油与化石燃料相比仍处

于劣势．
可见， 藻细胞分离、采收困难是限制微藻技术

大规模工业化应用的重要瓶颈． 微藻分离、采收常

用的方法包括离心法、过滤法（包括膜滤）、气浮法、
直接重力沉降法和絮凝法等（Ｃｈｒｉｓｔｅｎｓｏｎ ａｎｄ Ｓｉｍ，
２０１１； Ｍｉｌｌｅｄｇｅ ａｎｄ Ｈｅａｖｅｎ， ２０１３； 胡洪营和李鑫，
２０１０）． 离心法是快速、可靠的分离采收方法． 但由

于其极高的能耗和投资运行成本，在目前技术条件
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下并不具备大规模工程应用的潜力（Ｃｈｒｉｓｔｅｎｓｏｎ ａｎｄ
Ｓｉｍ， ２０１１）． 过滤法仅在分离丝状藻时能耗和成本

较低； 对于非丝状藻极易形成膜污染， 能耗和运行

成本很高， 不能满足高效、低成本采收的要求

（Ｃｈｒｉｓｔｅｎｓｏｎ ａｎｄ Ｓｉｍ， ２０１１； Ｍｉｌｌｅｄｇｅ ａｎｄ Ｈｅａｖｅｎ，
２０１３）． 气浮法仅适用于采收单细胞藻类， 在污水混

合培养的条件下不能普遍适用； 此外， 由于要产生

大量的微小气泡， 其投资和运行成本 ／能耗亦很高，
甚至可能高过离心法（Ｍｉｌｌｅｄｇｅ ａｎｄ Ｈｅａｖｅｎ， ２０１３）．
直接重力沉降法是成本最为低廉的分离、采收方法．
但其耗时长， 分离效果和可靠性最差（Ｃｈｒｉｓｔｅｎｓｏｎ
ａｎｄ Ｓｉｍ， ２０１１）．

絮凝法是分离水中粗分散和胶体物质应用最

为广泛的方法， 在 ２０世纪 ８０ 年代就已经用于微藻

的分离采收（Ｌａｖｏｉｅ ｅｔ ａｌ．， １９８４）． 悬浮藻液经絮凝

后能实现高效重力沉淀分离； 分离的藻细胞能直接

被截留在反应器内， 达到维持高生物量和保障出水

水质的目的． 从单纯的藻细胞采收角度来说， 絮凝

法是处理大量稀藻液时最为经济、可行的方法． 虽
然藻细胞经絮凝沉淀后还不能直接达到工业应用

的要求， 但已能显著降低后续浓缩过程的能耗和成

本． 因此， 絮凝法已被视为实现微藻大规模分离采

收的最佳方法（Ｍｉｌｌｅｄｇｅ ａｎｄ Ｈｅａｖｅｎ， ２０１３）． 根据是

否需要添加絮凝剂可分为“外加絮凝剂法”和“自发

性絮凝法”两大类． 其中， 外加絮凝剂法根据所使用

的絮凝剂种类又可分为无机絮凝剂法、有机高分子

絮凝剂法和生物絮凝剂法． 自发性絮凝按照发生机

理可进一步分为高 ｐＨ诱导的自发性絮凝和胞外聚

合物 （ ＥＰＳ）引起的自发性絮凝 （ Ｃｈｒｉｓｔｅｎｓｏｎ ａｎｄ
Ｓｉｍ， ２０１１； Ｐｒａｇｙａ ｅｔ ａｌ．， ２０１３； Ｖａｎｄａｍｍｅ ｅｔ ａｌ．，
２０１３）．

本文将从对微藻表面特性和絮凝机理的简要

介绍出发， 系统总结各种絮凝分离方法的研究应用

现状，进而对各种方法进行综合比较， 以期最终明

确微藻絮凝分离的发展方向．

２　 微藻表面特性和絮凝机理（Ｓｕｒｆａｃｅ ｐｒｏｐｅｒｔｉｔｅｓ ｏｆ
ｍｉｃｒｏａｌｇａｅ ａｎｄ ｆｌｏｃｃｕｌａｔｉｏｎ ｆｕｎｄａｍｅｎｔａｌｓ）

２．１　 微藻悬浮液聚集稳定性的理论框架

扩展 ＤＬＶＯ（ＸＤＬＶＯ）理论是胶体化学中描述

胶体稳定性的经典理论之一， 已成功应用于描述活

性污泥系统微生物细胞间的粘附聚集（絮凝）过程

（Ｂｏｓ ｅｔ ａｌ．， １９９９； 刘晓猛， ２００８）． 最近研究证实，
该理论同样适应于描述微藻悬浮液中藻细胞的聚

集过程 （ Ｏｚｋａｎ ａｎｄ Ｂｅｒｂｅｒｏｇｌｕ， ２０１３ａ， ｂ， ｃ）． 在

ＸＤＬＶＯ理论中， 胶粒间的相互作用主要考虑了以

下 ３ 种非共价键的相互作用力： ①范 德 华 力

（Ｌｉｆｓｈｉｔｚ⁃ｖａｎ ｄｅｒ Ｗａａｌｓ ｉｎｔｅｒａｃｔｉｏｎ），它是色散力、极
性力和诱导偶极力之和； ②静电力 （ Ｅｌｅｃｔｒｏｓｔａｔｉｃ
ｉｎｔｅｒａｃｔｉｏｎ），源自胶粒表面所带电荷的静电相互作

用； ③ Ｌｅｗｉｓ 酸⁃碱 水 合 作 用 力 （ Ｌｅｗｉｓ ａｃｉｄ⁃ｂａｓｅ
ｉｎｔｅｒａｃｔｉｏｎ），源自极性组分间的电子转移． 胶粒间的

总表面位能（ＧＴＯＴ（ｄ））为以上作用力的位能之和：
ＧＴＯＴ（ｄ） ＝ ＧＬＷ（ｄ） ＋ ＧＥＬ（ｄ） ＋ ＧＡＢ（ｄ） （１）

式中，ＧＬＷ（ｄ）为范德华作用力位能， ＧＥＬ（ｄ）为静电

作用力位能， ＧＡＢ（ｄ）为 Ｌｅｗｉｓ 酸⁃碱水合作用力位

能． （ｄ）表示作用力的大小和性质为胶粒间距的函

数． 理论上， ＧＴＯＴ（ｄ）＞０则胶粒间相互排斥， 处于聚

集稳定状态； ＧＴＯＴ（ｄ）＜０ 则胶粒相互聚集（刘晓猛，
２００８； Ｏｚｋａｎ ａｎｄ Ｂｅｒｂｅｒｏｇｌｕ， ２０１３ａ）． 典型的总位能

曲线一般包含两个低位穴能（胶粒间距由远及近分

别为第二低位穴能 Ｅｍ２和第一低位穴能 Ｅｍ１），两者

之间存在一斥力能峰（Ｅｂ）． 当胶粒相互靠近， 到达

第二低位穴能点（Ｅｍ２）时， 胶粒间处于一种可逆的

粘附状态；外界条件稍有变化则粘附的胶粒又将相

互分离，是一种不牢固的粘结状态． 只有胶粒的动

能足够大， 足以克服斥力能峰到达第一低位穴能

（ＥＥｍ１）时才能形成牢固的粘结状态， 即发生絮凝

（陈宗琪等， ２００１； 刘晓猛， ２００８）．
２．２　 藻细胞表面特性与聚集稳定性

决定总表面位能（式（１））的 ３ 种基本作用力

中，范德华力一般表现为引力，其大小取决于胶粒

间距、单位体积内的粒子数量和和粒子的极化率等．
而静电力和 Ｌｅｗｉｓ 酸⁃碱水合作用力的性质和大小

则取决藻细胞的表面电势和亲 ／疏水性等表面特性．
２．２．１　 表面电势 　 藻细胞表面覆盖着一层复杂的

ＥＰＳ， 其主要成分为碳水化合物（ＥＰＳＣ）和蛋白质

（ＥＰＳＰ ）， 其 他 成 分 包 括 腐 殖 质 （ Ｈｕｍｕｓ⁃ｌｉｋｅ
Ｓｕｂｓｔａｎｃｅｓ）、核酸 （Ｎｕｃｌｅｉｃ Ａｃｉｄｓ）、糖醛酸 （Ｕｒｏｎｉｃ
Ａｃｉｄｓ）等． 这些成分导致藻细胞表面富集了大量羧

基 （—ＣＯＯＨ ） 和 氨 基 （—ＮＨ２ ） 等 功 能 团 （ Ｄｅ
Ｐｈｉｌｉｐｐｉｓ ｅｔ ａｌ．， ２００１； Ｌｉｕ ａｎｄ Ｆａｎｇ， ２００３；Ｏｌｇｕíｎ，
２０１２； Ｏｚｋａｎ ａｎｄ Ｂｅｒｂｅｒｏｇｌｕ， ２０１３ｂ）． 这些功能团随

体系 ｐＨ不同能接收或失去质子（Ｈ＋）， 由此形成表

面电荷及电势． 例如： 当体系处于低 ｐＨ条件时， 羧

基和氨基都将接收 Ｈ＋（质子化， ｐｒｏｔｏｎａｔｉｏｎ）， 形成

正的表面电荷；相反， 当体系处于高 ｐＨ条件时， 羧
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基将失去 Ｈ＋（去质子化， ｄｅｐｒｏｔｏｎａｔｉｏｎ）， 形成负的

表面电荷；在特定 ｐＨ 条件下， 可以形成羧基失 Ｈ＋

而氨基得 Ｈ＋的情况，表面净电荷为零， 即等电点．
对于微藻， 其等电点一般在 ｐＨ ＝ ３． 而实际微藻培

养系统的 ｐＨ一般在 ７以上． 所以，藻细胞一般带负

电（Ｏｚｋａｎ ａｎｄ Ｂｅｒｂｅｒｏｇｌｕ， ２０１３ｂ），即式（１）中的静

电作用力项表现为斥力．
胶粒表面电势无法直接测量，只能测量出胶粒

的 Ｚｅｔａ电位后通过计算间接得出． Ｚｅｔａ 电位是胶粒

双电层结构中滑动面与水溶液之间的电位差， 是表

征分散体系稳定性的重要指标． Ｚｅｔａ 电位绝对值越

高， 胶 粒 之 间 的 排 斥 力 越 大， 体 系 越 稳 定

（Ｖａｎｄａｍｍｅ ｅｔ ａｌ．， ２０１３）． 实际培养条件下藻类的

Ｚｅｔａ电位一般在 － ３５ ～ － １５ ｍＶ 之间 （ Ｏｚｋａｎ ａｎｄ
Ｂｅｒｂｅｒｏｇｌｕ， ２０１３ｂ）． 因此， 藻细胞间的静电斥力一

般较大， 是藻细胞在水溶液中保持聚集稳定性的主

要原因．
２．２．２　 亲 ／疏水性 　 藻细胞的表面亲 ／疏水性决定

了式（１）中 Ｌｅｗｉｓ 酸⁃碱水合作用力的性质和大小，
具体有如下规律： 疏水性藻细胞间的 Ｌｅｗｉｓ酸⁃碱水

合作用力表现为引力； 亲水性藻细胞间的 Ｌｅｗｉｓ酸⁃
碱水合作用力表现为斥力； 亲水和疏水藻细胞间的

Ｌｅｗｉｓ酸⁃碱水合作用力性质则取决于藻细胞的相对

亲 ／疏水程度， 可为引力或斥力； 亲 ／疏水程度越

高， Ｌｅｗｉｓ 酸⁃碱水合作用力的值越大 （ Ｏｚｋａｎ ａｎｄ
Ｂｅｒｂｅｒｏｇｌｕ， ２０１３ｃ）． 以上规律可通俗地理解为疏水

细胞在水溶液中将受到水分子的“排斥”作用， 因而

细胞间有相互团聚（吸引）的趋势； 而亲水细胞则各

自受到水分子的“吸引”，因而细胞间有分散在水溶

液中的趋势（相互排斥）（Ｊｏｒａｎｄ ｅｔ ａｌ．， １９９８）． 藻细

胞间的静电斥力一般大于范德华引力， 因此在没有

外加絮凝剂消除静电斥力的情况下， Ｌｅｗｉｓ 酸⁃碱水

合作用力（表面亲 ／疏性）的性质和大小对微藻悬浮

液的聚集稳定性就具有决定性的影响， 例如： 亲水

性藻细胞间的 Ｌｅｗｉｓ酸⁃碱水合作用力为斥力， 因此

该类藻细胞悬浮液总是能保持聚集稳定性； 只有

Ｌｅｗｉｓ酸⁃碱水合作用力为引力时（疏水藻细胞之间

及特定亲水⁃疏水藻细胞组合）， 微藻悬浮液才有可

能发生絮凝（Ｏｚｋａｎ ａｎｄ Ｂｅｒｂｅｒｏｇｌｕ， ２０１３ｃ）． 细胞

亲 ／疏水性取决于其表面功能团： 表面富含长链烃

类的微藻种属（如，葡萄藻属）表现为疏水性， 因为

长链烃类主要包含甲基和亚甲基等疏水基团， 而羟

基和羧基等亲水基团只占很小一部分； 表面富含糖

醛酸、中性糖和葡糖胺等成分的微藻种属（如小球

藻）则表现为亲水性， 因为这些成分能形成大量羟

基、羧基和氨基等亲水基团（Ｏｚｋａｎ ａｎｄ Ｂｅｒｂｅｒｏｇｌｕ，
２０１３ａ，ｂ）．
２．３　 絮凝机理

根据上述 ＸＤＬＶＯ 理论， 微藻絮凝的基本原理

就是要通过降低 ／消除静电斥力 （ Ｚｅｔａ 电位）， 使

Ｌｅｗｉｓ酸⁃碱水合作用力表现为引力等措施消除 ／降
低藻细胞之间表面能的排斥能峰， 使藻细胞能相互

靠近到达第一低位穴能， 从而紧密地粘结在一起形

成絮体． 其中， 外加无机絮凝剂的主要作用机理就

是中和藻细胞表面的电负性， 降低 ／消除静电斥力

（Ｖａｎｄａｍｍｅ ｅｔ ａｌ．， ２０１３； 严煦世和范瑾初， １９９９）．
外加高分子有机絮凝剂则主要通过吸附架桥原理

起作用： 链状高分子物质（少数情况也可能是无机

絮凝剂形成的大胶粒）在静电引力、范德华力和氢

键力的作用下， 一端吸附了某一胶粒后， 另一端又

吸附了另一胶粒， 从而把不同的胶粒连接起来而形

成絮体（图 １）． 生物絮凝剂和 ＥＰＳ 诱导的自絮凝则

可能是通过 Ｌｅｗｉｓ 酸⁃碱水合作用力中的疏水引力

及吸附架桥原理的综合作用实现絮凝． 最后， 投加

絮凝剂形成的沉淀物和絮体等还可通过网捕和卷

扫等物理作用进一步促进藻细胞的絮凝沉降．

图 １　 吸附架桥作用示意图（Ｂａｎｅｒｊｅｅ ｅｔ ａｌ．， ２０１３）
Ｆｉｇ．１　 Ｓｃｈｅｍａｔｉｃ ｏｆ ｂｒｉｄｇｉｎｇ ｍｅｃｈａｎｉｓｍ （Ｂａｎｅｒｊｅｅ ｅｔ ａｌ．， ２０１３）

３ 　 外加絮凝剂法 （ Ｍｉｃｒｏａｌｇａｅ ｆｌｏｃｃｕｌａｔｉｏｎ ｗｉｔｈ
ｅｘｔｅｒｎａｌ ｆｌｏｃｃｕｌａｎｔｓ ａｄｄｉｔｉｏｎ）

３．１　 无机絮凝剂

３．１．１　 无机絮凝剂的种类和作用机理 　 以铁盐和

铝盐为代表的多价金属盐类和聚合金属盐类是传

统水处理中应用最为广泛的絮凝剂， 也是微藻絮凝

中应用最早的外加絮凝剂． 典型絮凝剂包括：硫酸

铝， 硫酸亚铁， 氯化铁， 聚合氯化铝， 聚合硫酸铝，
聚合硫酸铝铁， 聚合氯化铝铁， 聚合硫酸氯化铝铁
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等（Ｓａｎｙａｎｏ ｅｔ ａｌ．， ２０１３； 张亚杰等， ２０１０； 雷国元

等， ２００７）．
金属盐类絮凝剂主要是通过电性中和作用破

坏藻细胞的聚集稳定性． Ａｌ３＋、Ｆｅ３＋等游离阳离子及

其各种带正电荷的水解产物能中和藻细胞表面所

带的负电荷， 从而促进藻细胞碰撞聚集形成絮体，
发生絮凝沉淀．此外， Ａｌ３＋， Ｆｅ３＋等金属盐还能形成

［Ａｌ（ＯＨ） ３］ ｎ、［Ｆｅ（ＯＨ） ３］ ｎ 等聚合体， 以吸附架桥

形式作用于藻细胞． 在特定 ｐＨ 下， 这些金属盐类

还可形成大量 Ａｌ（ＯＨ） ３及 Ｆｅ（ＯＨ） ３等沉淀物， 以

网捕卷扫作用促进微藻的絮凝沉降． 聚合金属盐类

絮凝微藻的主要机理则是吸附架桥作用， 同时也有

电性中和及网捕卷扫作用（Ｖａｎｄａｍｍｅ ｅｔ ａｌ．， ２０１３；
王九思等， ２００２）．
３．１．２ 　 无机絮凝剂的絮凝效果和影响因素 　 表 １

总结了几种典型无机絮凝剂在微藻分离采收中的

絮凝条件及效果． 由于各研究采用了不同的计量基

准（如， 生物量以细胞个数·ｍＬ－１或 ｍｇ·Ｌ－１计）及不

同的藻种和絮凝条件， 无法直接进行横向比较， 但

仍可以总结出一些要点：①铝盐、铁盐等多价金属

絮凝剂在合适的条件下都可有效絮凝（＞８０％）常见

的微藻种属；对于典型的稀藻液 （浓度 ～ ０． ５
ｇ·Ｌ－１）， 药剂投加量一般要达几百 ｍｇ·Ｌ－１藻液． ②
铝盐比铁盐的絮凝效率更高；金属氯化物比金属硫

酸盐的絮凝效率更高；这反映在达到类似絮凝效

果， 铝盐和金属氯化物的投加量更小且所需絮凝时

间更短． ③聚合金属盐类比非聚合金属盐类的混凝

效率高， 且在更广的 ｐＨ值范围内有效（Ｊｉａｎｇ ｅｔ ａｌ．，
１９９３； Ｍｏｌｉｎａ Ｇｒｉｍａ ｅｔ ａｌ．， ２００３； Ｐａｐａｚｉ ｅｔ ａｌ．，
２０１０）．

表 １　 无机絮凝剂在微藻分离采收中的絮凝条件与效果

Ｔａｂｌｅ １　 Ｆｌｏｃｃｕｌａｔｉｏｎ ｃｏｎｄｉｔｉｏｎｓ ａｎｄ ｐｅｒｆｏｒｍａｎｃｅ ｏｆ ｉｎｏｒｇａｎｉｃ ｆｌｏｃｃｕｌａｎｔｓ ｉｎ ｍｉｃｒｏａｌｇａｅ ｓｅｐａｒａｔｉｏｎ ＆ ｈａｒｖｅｓｔｉｎｇ

絮凝剂 藻液 絮凝条件 絮凝效果：去除率（投加量）， 絮凝时间 参考文献

硫酸铝
硫酸铁
聚合氯化铝
聚合硫酸铁

项圈藻（Ａｎａｂａｅｎａ），
藻液浓度 ２×１０６

ｃｅｌｌｓ·ｍＬ－１

２ ｍｉｎ快速搅拌（３００ ｒ·ｍｉｎ－１），
２５ ｍｉｎ慢速搅拌（３５ ｒ·ｍｉｎ－１），
２ ｈ 沉淀， ｐＨ ７．５；
投加量１：硫酸铝（ ０． １７５， ０． ２５， ０． ３７５），
硫酸铁（０．１７５， ０．２１， ０．２５）， 聚合氯化铝
（０． １７５， ０． ２６， ０． ３７５ ）， 聚 合 硫 酸 铝
（０􀆰 １７５， ０．２１， ０．２５）

硫酸铝：７４％ （０．１７５）， ９４％ （０．２５）， ９５％
（０．３７５）；

硫酸铁：７０％ （０．１７５）， ７５％ （０．２１）， ７６％
（０．２５）；

聚合氯化铝：６７％ （０．１７５）， ６９％ （０．２６），
７３％ （０．３７５）；

聚合硫酸铁：９４％ （０．１７５）， ９５％ （０．２１），
９６％ （０．２５）

Ｊｉａｎｇ ｅｔ ａｌ．，
１９９３

硫酸铝
硫酸铁
氯化铝
氯化铁

微小小球藻（Ｃｈｌｏｒｅｌｌａ
ｍｉｎｕｔｉｓｓｉｍａ）， 藻液浓度

２２０×１０６ ｃｅｌｌｓ·ｍＬ－１

投药量２：０．２５， ０．５０， ０．７５， １ 硫酸铝：８０％ （０．７５）， ２ ｈ；
硫酸铁：８０％ （０．７５）， ４ ｈ；
氯化铝：８０％ （０．５）， １ ｈ；
氯化铁：８０％ （０．５）， ３ ｈ；

Ｐａｐａｚｉ ｅｔ ａｌ．，
２０１０

硫酸铝
硫酸铁
三氯化铁
氢氧化钙

小球藻（Ｃｈｌｏｒｅｌｌａ），
藻液浓度 ０．５３ ｇ·Ｌ－１

投加量２：硫酸铝（０．８）， 硫酸铁（０．５），
三氯化铁（０．３）， 氢氧化钙（０．８）

硫酸铝：８９．７％ （０．８）， ９０ ｍｉｎ；
硫酸铁：８９．６％ （０．５）， ９０ ｍｉｎ；
三氯化铁：９２．３％ （０．３）， ３０ ｍｉｎ；
氢氧化钙：９１．７％ （０．８）， ９０ ｍｉｎ

薛蓉等，
２０１２

硫酸铝
氯化铁
氢氧化钙

栅藻（Ｓｃｅｎｅｄｅｓｍｕｓ ｓｐ．），
藻液浓度 ０．５４ ｇ·Ｌ－１

１ ｍｉｎ快速搅拌（８００ ｒ·ｍｉｎ－１ ）， １ ｍｉｎ 慢

速搅拌（２５０ ｒ·ｍｉｎ－１ ）， 沉淀时间（２， ５，
１０， ３０， ６０， １２０ ｍｉｎ）；投加量２：硫酸铝
（０．０２， ０． ０３， ０． ０５， ０． １， ０． ３），氯化铁
（０􀆰 ０６， ０．０８， ０．１， ０．１５， ０．２）， 氢氧化钙
（０􀆰 ２， ０．３， ０．４， ０．５， ０．６）

硫酸铝：＞９５％ （０．３）， １０ ｍｉｎ；
７５％ （０．１）， ３０ ｍｉｎ；
～ ６０％ （ ０． ０２， ０． ０３， ０． ０５ ），
１２０ ｍｉｎ

氯化铁：＞９５％ （０．１５， ２）， ２ ｍｉｎ；
～ ７０％ （ ０． ０６， ０． ０８， ０． １ ），
１２０ ｍｉｎ

氢氧化钙：９０％ （０．３， ０．４）， １２０ ｍｉｎ；
～８０％ （０．５）， １２０ ｍｉｎ；
～６０％ （０．６）， １２０ ｍｉｎ

Ｃｈｅｎ ｅｔ ａｌ．，
２０１３

　 　 单位：１． 单位为 ｍｍｏｌ·Ｌ－１（以 Ａｌ或 Ｆｅ计）； ２． 单位为 ｇ·Ｌ－１ ．

　 　 影响无机絮凝剂絮凝效率的因素主要有：絮凝

剂的种类、ｐＨ、藻液浓度和投加量等． 絮凝剂种类对

絮凝效果的影响在上文已有所论述． 一般而言絮凝

剂所带的电荷密度越高， 絮凝效果越好 （Ｇａｒｚｏｎ⁃

Ｓａｎａｂｒｉａ ｅｔ ａｌ．， ２０１３）；这正是铝盐、铁盐的絮凝效

果要远远好于钙、镁和铵离子的原因所在（ Ｐａｐａｚｉ
ｅｔ ａｌ．， ２０１０）． 此外，絮凝剂的水溶性也对其絮凝效

果有显著影响，如：氯离子的水溶性好于硫酸根，所
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以金属氯化物的絮凝效果要好于金属硫酸盐．水溶

性效应还可以解释摩尔质量对絮凝效果的影响，
如：尽管 Ｆｅ３＋和 Ａｌ３＋一样带正 ３价电荷，但铁离子的

摩尔质量大于铝离子；摩尔质量越大，水溶性越差；
所以铁盐的絮凝效率要低于铝盐 （ Ｐａｐａｚｉ ｅｔ ａｌ．，
２０１０）． 铝盐的絮凝效果对 ｐＨ高度敏感，最佳 ｐＨ为

４～５， 这是因为在此 ｐＨ 条件下铝的水解产物以带

正电的多核羟基配合物形式存在且最稳定；中性条

件下， 铝的水解产物以 Ａｌ（ＯＨ） ３沉淀为主；ｐＨ＞８．５
时， 水解产物将以带负电的［Ａｌ（ＯＨ） ４］

－为主， 无

法形成有效絮凝（严煦世和范瑾初， １９９９）． 一定范

围内絮凝效果与絮凝剂的投加量成正比； 但过量投

加会使胶粒吸附过多的反离子， 重新带电而再次稳

定； 因此絮凝剂使用存在一个最佳投加量，这是絮

凝分离中早已得到深入分析的典型现象 （严煦世和

范瑾初， １９９９）． 但最佳投加量随藻液浓度的变化规

律文献中还存在不统一之处：一般而言所需絮凝剂

的投加量随藻液浓度的升高而线性增加，这符合电

性中和的絮凝机理（Ｃｈｅｎ ｅｔ ａｌ．， ２０１３； Ｗｙａｔｔ ｅｔ ａｌ．，
２０１２）． 然而， Ｇａｒｚｏｎ⁃Ｓａｎａｂｒｉａ 等在使用氯化铝絮凝

微绿球藻（Ｎａｎｎｏｃｈｌｏｒｉｓ ｏｃｕｌａｔａ）时发现， 当藻液浓

度很高时， 达到同样絮凝效果的投加量却数倍地低

于稀藻液（Ｇａｒｚｏｎ⁃Ｓａｎａｂｒｉａ ｅｔ ａｌ．， ２０１３）． Ｗｙａｔｔ等在

用氯化铁絮凝小球藻（Ｃｈｌｏｒｅｌｌａ ｚｏｆｉｎｇｉｅｎｓｉｓ）时也得

出了类似的结论（Ｗｙａｔｔ ｅｔ ａｌ．， ２０１２）． 其原因很可

能是在高藻液浓度时形成了显著的网捕和卷扫作

用． 最后， 最新研究表明微藻代谢产生的有机物

（Ａｌｇｏｇｅｎｉｃ Ｏｒｇａｎｉｃ Ｍａｔｔｅｒ， ＡＯＭ）对絮凝过程有显

著的抑制作用，其存在将成倍地增加絮凝剂投加量

（ Ｇａｒｚｏｎ⁃Ｓａｎａｂｒｉａ ｅｔ ａｌ．， ２０１３； Ｖａｎｄａｍｍｅ ｅｔ ａｌ．，
２０１２ｂ）， 这将显著增加絮凝成本并对藻细胞的后续

加工利用造成负面影响．
３．２　 有机高分子絮凝剂法

３．２．１　 种类与作用机理 　 有机高分子絮凝剂在微

藻分离采收中亦很早便得到了应用 （ Ｂｉｌａｎｏｖｉｃ
ｅｔ ａｌ．， １９８８）． 目前商业化的有机高分絮凝剂主要

为人工合成， 以聚丙烯酰胺（Ｐｏｌｙａｃｒｙｌａｍｉｄｅ）为代

表． 近年来， 天然高分子有机絮凝剂， 如， 壳聚糖

（Ｃｈｉｔｏｓａｎ）、阳离子淀粉（Ｃａｔｉｏｎｉｃ Ｓｔａｒｃｈ）和纤维素

等得到了越来越多的关注（Ｌａｍ ａｎｄ Ｌｅｅ， ２０１２）． 有
机高分子絮凝剂的作用机理主要为吸附架桥作用．
因藻细胞带负电的表面特性， 高效的高分子絮凝剂

必须为阳离子型的． 阴离子及非离子型的聚合高分

子单独使用时不能使微藻发生有效絮凝 （ Ｃｈｅｎ
ｅｔ ａｌ．， ２０１１）． 除架桥作用外， 阳离子型高分子絮凝

剂还可能局部逆转藻细胞表面的电负性， 使其某些

部位带负电而另一部位带正电；从而使不同的藻细

胞能直接通过静电引力结合在一起， 形成所谓的静

电 互 补 聚 集 （ Ｅｌｅｃｔｒｏｓｔａｔｉｃ Ｐａｔｃｈ Ａｇｇｒｅｇａｔｉｏｎ ）
（Ｖａｎｄａｍｍｅ ｅｔ ａｌ．， ２０１３）． 以下介绍几种代表性的

有机高分子絮凝剂．
ａ． 聚丙烯酰胺

聚丙烯酰胺分子量在 ４００ ～ ２０００ 万之间， 具有

阳性基团（—ＣＯＮＨ２）． 该基团既是亲水基团，又是

吸附基团， 所以能对微藻产生吸附电中和及架桥作

用． 除桥连作用外， 聚丙烯酰胺还有包络作用． 发生

桥连和包络的高分子能形成三维网状结构， 通过卷

扫网捕作用使微藻沉降分离．
ｂ． 壳聚糖

壳聚糖是对甲壳素进行脱乙酰基而得到的，是
少数阳离子型的天然高聚物 （ Ｖａｎｄａｍｍｅ ｅｔ ａｌ．，
２０１３）． 其结构单元是 ２⁃氨基⁃２ 脱氧葡萄糖， 通过

β⁃ １⁃４糖苷键连接起来（图 ２）． 在酸性条件下， 壳聚

糖分子链上所带的大量氨基以带正电荷的胺离子

形式存在， 能中和藻细胞的电负性， 同时借助高分

子链的吸附架桥作用使藻体絮凝沉降． 当溶液呈现

碱性时， 壳聚糖表面所带胺基非离子化或呈弱负电

性， 从而降低了其絮凝效率（李若慧等， ２０１２）．

图 ２　 壳聚糖结构（李若慧等， ２０１２）
Ｆｉｇ．２　 Ｓｔｒｕｃｔｕｒｅ ｏｆ ｃｈｉｔｏｓａｎ

ｃ． 阳离子淀粉

阳离子淀粉是在淀粉骨架中引入季铵基团， 这

样就使得淀粉呈正电性． 又因淀粉分子固有的聚合

结构， 使阳离子淀粉具有电性中和及吸附架桥的双

重作用（Ａｎｔｈｏｎｙ ａｎｄ Ｓｉｍｓ， ２０１３）． 阳离子淀粉和壳

聚糖一样， 也具有无毒、无污染、可生物降解的特

点． 与壳聚糖比较而言， 阳离子淀粉原料价格更低，
更容易获得． 最为显著的是其季胺基团不受 ｐＨ 的

影响， 从而使其可在很宽的 ｐＨ 值范围内适用

（Ｖａｎｄａｍｍｅ ｅｔ ａｌ．， ２０１０； Ｖａｎｄａｍｍｅ ｅｔ ａｌ．， ２０１３）．
３．２．２　 絮凝效果与影响因素 　 表 ２ 列出了几种典
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型有机高分子絮凝剂在微藻分离采收中的絮凝条

件与效果． 表 ２ 显示， 聚丙烯酰胺虽然是水处理中

应用最成熟的高分子絮凝剂， 但其对微藻的絮凝效

率却并不理想； 在相对较高的投加量下 （２０ ～ ８０
ｍｇ·Ｌ－１藻液）也仅能实现 ５０％左右的絮凝效果． 这
可能是因为其电荷密度较低所致（薛蓉等， ２０１２）．
因此对聚丙烯酰胺进行改性是一个重要的研究方

向， 即， 通过在聚丙烯酰胺上引入胺类分子， 生成

季胺型阳离子以进一步提高絮凝效率和适用范围

（秦丽娟和陈夫山， ２００４）． 此外， Ｃｈｅｎ 等认为聚丙

烯酰胺的高分子链展开程度不足是导致其絮凝效

果不佳的原因．因此，从结构上对聚丙烯酰胺进行改

进，增强高分子链的展开程度也是强化其絮凝效果

的方向之一（Ｃｈｅｎ ｅｔ ａｌ．， ２０１３）．
壳聚糖和阳离子淀粉对淡水藻类都有非常高

的絮凝效率：一般在 １０～３０ ｍｇ·Ｌ－１藻液的投加量下

就可以达到 ８０％以上的絮凝效果； 对于个别藻种甚

至在 １ ｍｇ·Ｌ－１左右的投加量下就能达到 ９０％以上

的絮凝效果． 这比达到同样絮凝效果的无机絮凝剂

投加量（表 １）要低一个数量级以上． 其原因主要是

高分子絮凝剂具有显著的吸附架桥作用， 因此可以

在藻细胞负电性远未被中和的情况下（Ｚｅｔａ 电位＜＜
０）就实现高效絮凝（Ａｎｔｈｏｎｙ ａｎｄ Ｓｉｍｓ， ２０１３）．

表 ２　 有机高分子絮凝剂在微藻分离采收中的絮凝条件及效果

Ｔａｂｌｅ ２　 Ｆｌｏｃｃｕｌａｔｉｏｎ ｃｏｎｄｉｔｉｏｎｓ ａｎｄ ｐｅｒｆｏｒｍａｎｃｅ ｏｆ ｏｒｇａｎｉｃ ｆｌｏｃｃｕｌａｎｔｓ ｉｎ ｍｉｃｒｏａｌｇａｅ ｓｅｐａｒａｔｉｏｎ ＆ ｈａｒｖｅｓｔｉｎｇ

絮凝剂 藻液 絮凝条件 絮凝效果 参考文献

聚丙烯酰胺 栅藻（Ｓｃｅｎｅｄｅｓｍｕｓ
ｓｐ．）， 藻液浓度 ０．５４
ｇ·Ｌ－１

投加量： ２０～８０ ｍｇ·Ｌ－１；
絮凝时间 １２０ ｍｉｎ

各投加量的絮凝效果基本一致， 约 ５０％ Ｃｈｅｎ ｅｔ ａｌ．，
２０１３

壳聚糖

微囊 藻 （ Ｍｉｃｒｏｃｙｓｔｉｓ ），
藻液浓度 ５ × １０５ ～ ２ ×
１０６ ｃｅｌｌｓ·ｍＬ－１

投加量： ０．１～ １ ｍｇ·Ｌ－１； ｐＨ ４ ～ ９； １
ｍｉｎ快速搅拌（３００ ｒ·ｍｉｎ－１）， １０ ｍｉｎ
中速搅拌（１００ ｒ·ｍｉｎ－１ ）， １０ ｍｉｎ 慢

速搅拌（５０ ｒ·ｍｉｎ－１）， 沉淀 ３０ ｍｉｎ

投加量＞０．５ ｍｇ·Ｌ－１时絮凝效果＞９０％； 适
宜 ｐＨ ５～７，最佳为 ６， 大于 ８时基本无絮
凝效果

翟玥等，
２００９

壳聚糖 小球藻（Ｃｈｌｏｒｅｌｌａ ｓｐ．），
藻液浓度 ５×１０９

ｃｅｌｌｓ·ｍＬ－１

投加量： ５～１００ ｍｇ·Ｌ－１； 搅拌 ６０ ｍｉｎ
（１００ ｒ·ｍｉｎ－１）， 沉淀 ６０ ｍｉｎ

低投加量时絮凝效果随投加量线性上升，
最佳投加量为 １０ ｍｇ·Ｌ－１（９９％去除）， 继
续加大投加量絮凝效果下降

Ａｈｍａｄ ｅｔ ａｌ．，
２０１１

阳离子淀粉
（Ｇｒｅｅｎｆｌｏｃ １２０）

拟小球藻属
（ＰａｒａＣｈｌｏｒｅｌｌａ），
斜生栅藻（Ｓｃｅｎｅｄｅｓｍｕｓ
ｏｂｌｉｑｕｕｓ）；
藻液浓度 ０．０７５～
０．３ ｇ·Ｌ－１

投加量： ５～６０ ｍｇ·Ｌ－１； ｐＨ ５～１０；
５ ｍｉｎ快速搅拌（１０００ ｒ·ｍｉｎ－１），
２５ ｍｉｎ中速搅拌（２５０ ｒ·ｍｉｎ－１），
沉淀 ３０ ｍｉｎ

拟小球藻属：絮凝效果达 ８０％以上的药剂
投加量与生物量之比约为 ０．１（藻液浓度

０．３ ｇ·Ｌ－１对应投加量 ３０ ｍｇ·Ｌ－１ ）； 过量
投加造成明显的胶体保护作用； 絮凝效
果基本不受 ｐＨ 影响． 斜生栅藻：絮凝效
果达 ８０％以上的药剂投加量与生物量之

比为 ０．０３（藻液浓度 ０．３ ｇ·Ｌ－１对应投加量

９ ｍｇ·Ｌ－１）

Ｖａｎｄａｍｍｅ
ｅｔ ａｌ．， ２０１０

阳离子淀粉
（玉米淀粉）

斜生栅藻（ Ｓｃｅｎｅｄｅｓｍｕｓ
ｏｂｌｉｑｕｕｓ）， 藻 液 浓 度

０􀆰 ２～０．２５ ｇ·Ｌ－１

投加量 ／微藻生物量：０ ～ ０．１８； ｐＨ ７；
２ ｍｉｎ快速搅拌 （ ２００ ｒ·ｍｉｎ－１ ）， １０
ｍｉｎ慢速搅拌（２５ ｒ·ｍｉｎ－１），沉淀 １ ｈ

在投加量 ／微藻生物量之比为 ０．００５３时就
达到了 ９０％的絮凝效果（藻液浓度 ０􀆰 ２５
ｇ·Ｌ－１对应投加量 １．３ ｍｇ·Ｌ－１）

Ａｎｔｈｏｎｙ
ｅｔ ａｌ．， ２０１３

　 　 影响高分子絮凝剂絮凝效果的主要因素有：摩
尔质量、电荷密度、投加量、藻细胞浓度、离子强度 ／
盐度、ｐＨ 和搅拌强度等（Ｃｈｅｎ ｅｔ ａｌ．， ２０１１； Ｍｏｌｉｎａ
Ｇｒｉｍａ ｅｔ ａｌ．， ２００３）． 摩尔质量较高的高分子絮凝剂

具有更多的吸附架桥结合点， 因此一般具有更好的

絮凝效果． 电荷密度高的高分子絮凝剂具有更强的

电性中和能力； 此外， 高的电荷密度还有助于高分

子链的充分展开， 增强架桥能力． 投加量不足， 絮

凝效果不充分； 但投加过量， 又会对胶粒起到稳定

保护作用； 这与无机絮凝剂中最佳投加量的概念一

致（Ａｈｍａｄ ｅｔ ａｌ．， ２０１１； Ｖａｎｄａｍｍｅ ｅｔ ａｌ．， ２０１０）． 高
的藻细胞浓度使颗粒间的碰撞更加频繁， 在一定范

围内将促进絮凝作用． 与无机絮凝剂相比，阳离子

型高聚物的一个特点是，高的离子强度 ／盐度对其

絮凝效果有显著的抑制作用．这是因为在高离子强

度 ／盐度情况下， 阳离子型高聚物有团聚在一起的

趋势， 架桥作用将显著减弱（Ｍｏｌｉｎａ Ｇｒｉｍａ ｅｔ ａｌ．，
２００３）． 这 使 其 在 采 收 海 洋 微 藻 时 受 到 限 制

（Ｂｉｌａｎｏｖｉｃ ｅｔ ａｌ．， １９８８； Ｃｈｅｎ ｅｔ ａｌ．， ２０１１）． 壳聚糖

一般在酸性条件下絮凝效果才显著， 这往往超出了
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微藻培养体系的正常 ｐＨ 范围， 从而限制了其应用

（翟玥等， ２００９）． 而阳离子淀粉基本不受 ｐＨ 影响，
在 ｐＨ ５～１０的范围内都能维持＋１５ ｍＶ左右的 Ｚｅｔａ
电位， 具有普遍的适用性（Ａｎｔｈｏｎｙ ａｎｄ Ｓｉｍｓ， ２０１３；
Ｖａｎｄａｍｍｅ ｅｔ ａｌ．， ２０１０）． 低速搅拌对形成大的絮体

有利； 过强的搅拌将破坏已形成的絮体 （ Ａｈｍａｄ
ｅｔ ａｌ．， ２０１１）．
３．３　 生物絮凝剂法

生物絮凝剂（Ｂｉｏｆｌｏｃｃｕｌａｎｔ）是近几年微藻絮凝

的研究热点之一． 生物絮凝剂一般是指微生物代谢

活动中产生的具有絮凝效果的胞外聚合物（ＥＰＳ）．
细菌、真菌和放线菌都是能产生生物絮凝剂的常见

微生物（Ｌａｍ ａｎｄ Ｌｅｅ， ２０１２）． 生物絮凝剂在微藻采

收中的具体应用方式主要包括以下几种：①投加絮

凝微生物的混合培养液（微生物细胞＋培养液）；②
菌⁃藻混合培养 （需在微藻培养系统添加有机碳

源）；③絮凝微生物的胞外抽取液（离心后的上清

液）作为絮凝剂；④分离纯化后的胞外提取物作为

絮凝剂；⑤直接投加絮凝微生物细胞作为絮凝剂．
表 ３总结了各种生物絮凝剂在微藻絮凝分离中

的应用情况． 表 ３ 显示， 生物絮凝剂的絮凝效率亦

很高，一般在投加量为 １０～３０ ｍｇ·Ｌ－１藻液时便可达

到＞８０％的絮凝效果， 作用明显好于无机絮凝剂（表
１）． 但在絮凝效果的影响因素上却存在不少相互矛

盾之处． 一些研究显示絮凝效果会随 ｐＨ 升高明显

加强（Ｏｈ ｅｔ ａｌ．， ２００１； Ｐｏｗｅｌｌ ａｎｄ Ｈｉｌｌ， ２０１３）， 但也

有研究显示絮凝效果基本不受 ｐＨ 影响 （ Ｚｈｅｎｇ
ｅｔ ａｌ．， ２０１２）；多数研究表明， 多价阳离子能显著促

进絮凝甚至是形成絮凝的必要条件 （ Ｋｉｍ ｅｔ ａｌ．，
２０１１； Ｏｈ ｅｔ ａｌ．， ２００１； Ｐｏｗｅｌｌ ａｎｄ Ｈｉｌｌ， ２０１３）， 但

在少数研究中多价阳离子对絮凝效果基本没影响

（Ｗａｎ ｅｔ ａｌ．， ２０１３）；Ｌｅｅ 等显示絮凝微生物利用不

同碳源产生的絮凝剂絮凝效果基本一致（Ｌｅｅ ｅｔ ａｌ．，
２００９）， 而 Ｗａｎｇ 等以不同碳源为底物产生的生物

絮凝剂絮凝效果迥异（Ｗａｎ ｅｔ ａｌ．， ２０１３）． 这些矛盾

可能是各种生物絮凝剂在种类、组成及絮凝机理上

的不同而导致的．
在絮凝机理上， 绝大部分文献中只考虑了静电

作用力，把生物絮凝归结于吸附架桥作用， 具体又

可细分为以下两种机制：①长链 ＥＰＳ 在不同部位吸

附多个带负电的藻细胞形成架桥作用（Ｂｒｉｄｇｉｎｇ）；
②短链 ＥＰＳ在局部逆转藻细胞的电负性， 从而形成

所谓的静电互补效应 （ Ｐａｔｃｈｉｎｇ ） （图 ３） （ Ｓａｌｉｍ

ｅｔ ａｌ．， ２０１１）． 这一理论的基础是将生物絮凝剂

（ＥＰＳ）默认为阳离子型高聚物． 但如 ２．２．１ 节所述，
ＥＰＳ在中性及碱性条件下本身是带负电的． 那么，
生物絮凝剂是如何实现阳离子化的呢？ 一个相对

成熟的理论为二价阳离子架桥理论（Ｄｉｖａｌｅｎｔ Ｃａｔｉｏｎ
Ｂｒｉｄｇｉｎｇ （ ＤＣＢ） Ｔｈｅｏｒｙ） （ Ｐｏｗｅｌｌ ａｎｄ Ｈｉｌｌ， ２０１３；
Ｓｏｂｅｃｋ ａｎｄ Ｈｉｇｇｉｎｓ， ２００２； Ｓｕｒｅｎｄｈｉｒａｎ ａｎｄ Ｖｉｊａｙ，
２０１３）， 可结合图 ４ 说明如下： ＥＰＳ 本身具有多个

带负电的活性部位， 这使其能强烈吸附环境中的二

价阳离子． 被吸附的二价阳离子所带正电荷只被

ＥＰＳ中和了一半， 所以能另外吸附一个带负电的藻

细胞． 由此， 多个藻细胞通过二价阳离子的架桥作

用连接在 ＥＰＳ上， 形成大的絮体． 这一理论能很好

地解释为什么多价阳离子对生物絮凝具有显著的

强化作用甚至是絮凝形成的必要条件． 这一理论也

能解释絮凝效果随 ｐＨ 升高而增强的现象： ｐＨ 升

高， ＥＰＳ电负性增强， 吸附二价阳离子的能力增

强， 所以架桥作用增强． 但如上所述， 在部分研究

中阳离子的存在对絮凝效果根本就没有影响（Ｗａｎ
ｅｔ ａｌ．， ２０１３）． 这就无法用 ＤＣＢ 理论解释了． ＤＣＢ
理论最根本的缺陷在于， 理论上应该是所有带负电

的 ＥＰＳ都能通过二价阳离子的架桥作用形成絮凝．
但这显然是与事实不符的． 这一问题将在 ４．３ 节部

分得到进一步讨论．

图 ３　 生物絮凝剂的絮凝机理（Ｓａｌｉｍ ｅｔ ａｌ．， ２０１１）
Ｆｉｇ．３　 Ｆｌｏｃｃｕｌａｔｉｏｎ ｍｅｃｈａｎｉｓｍｓ ｏｆ ｂｉｏｆｌｏｃｃｕｌａｎｔｓ （ Ｓａｌｉｍ ｅｔ ａｌ．，

２０１１）

图 ４　 二价阳离子架桥原理

Ｆｉｇ．４　 Ｄｉｖａｌｅｎｔ ｃａｔｉｏｎ ｂｒｉｄｇｉｎｇ （ＤＣＢ） ｔｈｅｏｒｙ
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４　 微藻自发性絮凝 （Ｍｉｃｒｏａｌｇａｅ ａｕｔｏｆｌｏｃｃｕｌａｔｉｏｎ）

４．１　 概述

微藻有时能在没有添加任何絮凝剂的情况下

发生絮凝， 这一现象被称为自发性絮凝 （ Ａｕｔｏ⁃
ｆｌｏｃｃｕｌａｔｉｏｎ） （Ｂｅｓｓｏｎ ａｎｄ Ｇｕｉｒａｕｄ， ２０１３； Ｃｈｒｉｓｔｅｎｓｏｎ
ａｎｄ Ｓｉｍｓ， ２０１１； Ｇｏｎｚａｌｅｚ⁃Ｆｅｒｎａｎｄｅｚ ｅｔ ａｌ．， ２０１３）．
Ｇｏｌｕｅｋｅ和 Ｏｓｗａｌｄ（１９６５）首先描述了这一现象． 他
们发现：藻类塘中的微藻在温度较高且光线充足的

时候 能 自 然 地 形 成 絮 体 （ Ｇｏｌｕｅｋｅ ａｎｄ Ｏｓｗａｌｄ，
１９６５）． 此后， 很多学者都证实了类似现象的存在并

开展了相关研究（Ｂｅｓｓｏｎ ａｎｄ Ｇｕｉｒａｕｄ， ２０１３）． 目前

形成的基本共识为， 微藻自发性絮凝是由两种不同

机理引发的（Ｂｅｓｓｏｎ ａｎｄ Ｇｕｉｒａｕｄ， ２０１３； Ｃｈｒｉｓｔｅｎｓｏｎ
ａｎｄ Ｓｉｍｓ， ２０１１； Ｇｏｎｚａｌｅｚ⁃Ｆｅｒｎａｎｄｅｚ ｅｔ ａｌ．， ２０１３）：

（１）在高 ｐＨ下， 钙、镁等离子形成带正电的沉

淀物， 起到电性中和作用从而引发絮凝． 文献中的

自发性絮凝一般即指此类． 高 ｐＨ 可以是由微藻光

合作用消耗水中无机碳（Ｉｎｏｒｇａｎｉｃ Ｃａｒｂｏｎ， ＩＣ）自然

形成， 也可通过人工添加碱性物质（石灰， 氢氧化

钠等）而形成． 严格来说， 只有前者才符合自发性絮

凝的定义． 但考虑到两者的实质都是形成带正电的

沉淀物， 本文在此将两者一并纳入高 ｐＨ 诱导的自

发性絮凝范畴．
（２）部分藻种在其生理活动中能产生大量具有

絮凝作用的胞外聚合物， 起到生物絮凝剂的作用

（参见 ３．３节部分）从而引发絮凝． 高效藻类塘中常

见 的 集 星 藻 属 （ Ａｃｔｉｎａｓｔｒｕｍ ）、 微 芒 藻 属

（Ｍｉｃｒａｃｔｉｎｉｕｍ）、栅藻属 （ Ｓｃｅｎｅｄｅｓｍｕｓ）、空星藻属

（Ｃｏｅｌａｓｔｒｕｍ）、盘星藻属 （Ｐｅｄｉａｓｔｒｕｍ）及胶网藻属

（Ｄｉｃｔｙｏｓｐｈａｅｒｉｕｍ）等常通过该机理形成大的群落结

构（５０ ～ ２００ μｍ）而得以自然沉降 （ Ｐｒａｇｙａ ｅｔ ａｌ．，
２０１３）． 文献中常将其归为生物絮凝一类（参见 ３．３
节部分）． 因为该情况下的生物絮凝剂为藻细胞自

身所产生， 本文在此也将其纳入自发性絮凝并定义

为 ＥＰＳ引起的自发性絮凝．
４．２　 高 ｐＨ诱导的自发性絮凝

如上所述， 高 ｐＨ 诱导的自发性絮凝其实质为

所生成的带正电沉淀物的电性中和作用． 因此， 诱

导此类自发性絮凝的关键就是明确在微藻正常培

养条件下所能形成的沉淀物种类和性质． 污水中一

般含有大量的钙、镁、碳酸根和磷酸根等离子， 在碱

性条件下比较容易形成的沉淀物主要包括：磷酸

钙， 氢氧化镁和碳酸钙． 大量研究证实（ Ｂｅｕｃｋｅｌｓ
ｅｔ ａｌ．， ２０１３； Ｅｌｍａｌｅｈ ｅｔ ａｌ．， １９９１； Ｇｏｎｚａｌｅｚ⁃
Ｆｅｒｎａｎｄｅｚ ａｎｄ Ｂａｌｌｅｓｔｅｒｏｓ， ２０１３； Ｓｍｉｔｈ ａｎｄ Ｄａｖｉｓ，
２０１２； Ｓｕｋｅｎｉｋ ａｎｄ Ｓｈｅｌｅｆ， １９８４）， 碳酸钙本身带负

电， 最多只能通过网捕和卷扫作用实现非常有限的

絮凝效果． 磷酸钙和氢氧化镁带正电， 理论上都可

诱导自发性絮凝． 但两者形成的具体条件差别较

大， 以致文献中的结论常常容易引起误解． 为此，
以下予以详述．

Ｓｕｋｅｎｉｋ和 Ｓｈｅｌｅｆ（１９８４）首次定量、系统性地研

究了高 ｐＨ下的微藻自絮凝现象， 结论性认为， 磷

酸钙是诱导自絮凝的关键沉淀物 （ Ｓｕｋｅｎｉｋ ａｎｄ
Ｓｈｅｌｅｆ， １９８４）． 他们的试验包括两部分：①户外培养

系统（二形栅藻， Ｓｃｅｎｅｄｅｓｍｕｓ ｄｉｍｏｒｐｈｕｓ）的自絮凝

试验： 采用间歇培养， 周期为 ８ ｄ； 前 ７ ｄ连续通入

ＣＯ２使 ｐＨ维持在 ７．０； 第 ８天停止 ＣＯ２供应和搅拌，
监测絮凝效果和相关水质参数（ｐＨ， ＴＳＳ， ＰＯ３－４ ⁃Ｐ，
Ｃａ２＋， Ｍｇ２＋， 碱度）的变化情况． ②室内絮凝试验

（Ｊａｒ Ｔｅｓｔ）： 取处于对数增长期的二形栅藻和小球

藻置于和户外培养系统相同的培养基， 调节 ｐＨ 为

２．５ ～ １０． ５ 进行絮凝试验 （ ８０ ｒ·ｍｉｎ－１ １ ｍｉｎ， ３０
ｒ·ｍｉｎ－１ １５ｍｉｎ， 沉淀 １５ ｍｉｎ）， 监测絮凝效果和相关

水质参数变化． 户外培养试验结果表明， 系统停止

ＣＯ２供应和搅拌 ２４ ｈ 后， 体系 ｐＨ 迅速升至 ８． ９，
ＰＯ３－４ ⁃Ｐ、Ｃａ２

＋同步降低， 高效絮凝（９６％）形成， 而

Ｍｇ２＋维持不变（表 ４）． 由此初步证明， 自发性絮凝

是由高 ｐＨ下的磷酸钙沉淀诱导的． 室内絮凝试验

结果显示：ｐＨ ５．０～７．５时无絮凝发生． ｐＨ＞８．５ 后形

成了高效絮凝（ ～９８％），与户外试验结果一致． 进一

步试验显示， 在 ＰＯ３－４ ⁃Ｐ 为 ６． ２ ｍｇ·Ｌ－１的情况下，
Ｃａ２＋（２．０ ｍｍｏｌ·Ｌ－１）在 ｐＨ≥８．５ 时就能生成沉淀并

引发絮凝；而 Ｍｇ２＋（２．０ ｍｍｏｌ·Ｌ－１）要在 ｐＨ≥１０．５ 后

才能生成沉淀进而引发絮凝． 如果没有 ＰＯ３－４ ⁃Ｐ 存

在，则 Ｃａ２＋在整个碱性范围内都不能引起絮凝．
这些实验结果充分证明， 在微藻生长的正常

ｐＨ范围内（８～１０）， 磷酸钙是诱导自絮凝的关键沉

淀物． 更具工程意义的是， Ｓｕｋｅｎｉｋ 和 Ｓｈｅｌｅｆ（１９８４）
发现自絮凝的临界 ｐＨ 值（絮凝效果达 ５０％的 ｐＨ）
将随 ＰＯ３－４ （表 ５）和 Ｃａ２

＋（未显示）浓度的上升而下

降； 在含高浓度 Ｃａ２＋和 ＰＯ３－４ 的培养液中， 微藻自絮

凝甚至可以在中性条件下就发生． 这说明当以含磷

较高的市政污水为底物时， 可相对较容易地在微藻

生长的正常 ｐＨ值范围内， 通过生成磷酸钙沉淀同

１２
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步实现自发性絮凝和高效除磷．

表 ４　 自絮凝前后的水质参数变化（Ｓｕｋｅｎｉｋ ｅｔ ａｌ．， １９８４）
Ｔａｂｌｅ ４　 Ｃｈａｎｇｅｓ ｏｆ ｗａｔｅｒ ｑｕａｌｉｔｙ ｐａｒａｍｅｔｅｒｓ ｂｅｆｏｒｅ ａｎｄ ａｆｔｅｒ ａｕｔｏｆｌｏｃｃｕｌａｔｉｏｎ

时刻 ｐＨ ＴＳＳ ／ （ｍｇ·Ｌ－１） ＰＯ３－４ ⁃Ｐ ／ （ｍｇ·Ｌ－１） Ｃａ２＋ ／ （ｍｇ·Ｌ－１） Ｍｇ２＋ ／ （ｍｇ·Ｌ－１）

自絮凝启动时 ７．２ ３１０ ４．８ １６０ ４２

启动 ２４ ｈ后 ８．９ １０ ０．２ １５２ ４２

表 ５　 小球藻在不同磷浓度下的自絮凝临界 ｐＨ 值（钙浓度为 １００
ｍｇ·Ｌ－１）（Ｓｕｋｅｎｉｋ ＆ Ｓｈｅｌｅｆ， １９８４）

Ｔａｂｌｅ ５　 Ｃｒｉｔｉｃａｌ ｐＨ ｖａｌｕｅｓ ｏｆ ｃｈｌｏｒｅｌｌａ ａｕｔｏｆｌｏｃｃｕｌａｔｉｏｎ ｄｅｐｅｎｄｉｎｇ ｏｎ
ｐｈｏｓｐｈａｔｅ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎｓ （ｃａｌｃｉｕｍ： １００ ｍｇ·Ｌ－１）

ＰＯ３－４ ⁃Ｐ 浓度 ／ （ｍｇ·Ｌ－１） 自絮凝临界 ｐＨ值

１．５５ ９．３

３．１０ ８．７

６．５１ ８．３

１３．０２ ８．０

２９．４５ ７．２

然而， 除少数学者继续证实磷酸钙在诱导微藻

自絮凝中的核心作用外 （ Ｂｅｕｃｋｅｌｓ ｅｔ ａｌ．， ２０１３；
Ｍｏｕｔｉｎ ｅｔ ａｌ．， １９９２）， 大部分研究都显示氢氧化镁

才 是 诱 导 自 絮 凝 的 关 键 沉 淀 物 （ Ｂｅｓｓｏｎ ａｎｄ
Ｇｕｉｒａｕｄ， ２０１３； Ｃａｓｔｒｉｌｌｏ ｅｔ ａｌ．， ２０１３； Ｃｈｅｎ ｅｔ ａｌ．，
２０１３； Ｅｌｍａｌｅｈ ｅｔ ａｌ．， １９９１； Ｓｃｈｌｅｓｉｎｇｅｒ ｅｔ ａｌ．， ２０１２；
Ｓｉｒｉｎ ｅｔ ａｌ．， ２０１２； Ｓｍｉｔｈ ａｎｄ Ｄａｖｉｓ， ２０１２；
Ｖａｎｄａｍｍｅ ｅｔ ａｌ．， ２０１２ａ； Ｗｕ ｅｔ ａｌ．， ２０１２； Ｙａｈｉ

ｅｔ ａｌ．， １９９４）， 代表性研究如下：
（１）Ｖａｎｄａｍｍｅ等（２０１２ａ）在研究小球藻自絮凝

时发现， 在 ｐＨ≤１０．５时均无自絮凝发生； 当 ｐＨ调

至 １１时， 实现了 ７５％的絮凝效果； ｐＨ≥１１．５ 后絮

凝效果显著， 达 ９５％以上（表 ６）． 此时若加入 ＥＤＴＡ
（最终浓度 ０．５Ｍ）掩蔽 Ｃａ２＋、Ｍｇ２＋等二价离子， 则絮

凝效果急剧下降至＜２０％． 这初步证明了钙 ／镁沉淀

在诱导自絮凝中的关键作用． 进一步研究表明， 若

溶液中只存在 Ｃａ２＋（１ ～ １００ ｍｇ·Ｌ－１）， 在高 ｐＨ 下

（１０．５～１２）确实也能形成沉淀物， 但始终不能形成

有效絮凝 （ ＜ ２０％）． 而当溶液中存在 Ｍｇ２＋ （ １􀆰 ８
ｍｇ·Ｌ－１）时， 在 ｐＨ ＝ １０．５ 就可实现 ２５％的絮凝效

果； 在 ｐＨ＝ １２ 时絮凝效果显著增至 ８５％． 当 Ｍｇ２＋

浓度≥３．６ ｍｇ·Ｌ－１后， ｐＨ ＝ １０．５ 就可达 ９０％以上的

絮凝效果（注：该实验条件（藻细胞浓度等）与表 ６
不同， 故 临 界 ｐＨ 和 絮 凝 效 果 有 所 差 异 ）
（Ｖａｎｄａｍｍｅ ｅｔ ａｌ．， ２０１２ａ）．

表 ６　 以氢氧化镁沉淀诱导的自发性絮凝

Ｔａｂｌｅ ６　 Ａｕｔｏｆｌｏｃｃｕｌａｔｉｏｎ ｉｎｄｕｃｅｄ ｂｙ ｍａｇｎｅｓｉｕｍ ｈｙｄｒｏｘｉｄｅ ｐｒｅｃｉｐｉｔａｔｅ

藻液 ／ （ｇ·Ｌ－１）
特定离子浓度 ／
（ｍｇ·Ｌ－１）

ｐＨ 自絮凝效果 参考文献

取自稳定塘末端（具体藻
种未知）， ０．２ Ｍｇ２＋ １１０， Ｃａ２＋ ８０

８～１２， 投加 ＮａＯＨ或
Ｃａ（ＯＨ） ２

ｐＨ＝ １０．５， ～１０％；
ｐＨ＝ １１．５， ～３０％；
ｐＨ＝ １２， ＞９０％

Ｙａｈｉ ｅｔ ａｌ．， １９９４

小球藻， ０．５
Ｍｇ２＋ ２９， ＰＯ３－４ ⁃Ｐ
１．９， Ｃａ２＋ ４０

９～１２， 投加 ＮａＯＨ
ｐＨ＜１０．５， ０％；
ｐＨ＝ １１， ７５％；
ｐＨ≥１１．５， ＞９５％

Ｖａｎｄａｍｍｅ ｅｔ ａｌ．，
２０１２ａ

小球藻， ０．６８； 栅藻，
０．７５； 绿球藻， ０．７７

Ｍｇ２＋ ７．３， ＰＯ３－４ ⁃Ｐ
５．４， Ｃａ２＋ １１．５

７．５～１２．５， 投加 ＮａＯＨ ｐＨ＝ ９．５， ～４０％；
ｐＨ≥１０．６， ＞９０％ Ｗｕ ｅｔ ａｌ．， ２０１２

斜生栅藻， ０．４３；
小球藻， ０．４５

Ｍｇ２＋ ７．３， ＰＯ３－４ ⁃Ｐ
９．１， Ｃａ２＋ ９．８

１２， 投加 ＮａＯＨ或
Ｃａ（ＯＨ） ２

斜生栅藻＋ Ｃａ（ＯＨ） ２，
～９０％； 斜生栅藻＋ ＮａＯＨ，
～８０％； 小球藻＋ Ｃａ（ＯＨ） ２，
～７５％； 小球藻＋ ＮａＯＨ，
～４０％

Ｃａｓｔｒｉｌｌｏ ｅｔ ａｌ．， ２０１３

　 　 （２）Ｓｉｒｉｎ等（２０１２）在研究三角褐指藻的自絮凝

时发现， 在 ｐＨ＝ １０．５ 时絮凝后溶液中的 Ｍｇ２＋下降

了约 １６％， 而 Ｃａ２＋基本不变； 当 ｐＨ增至 １１ 时， 溶

液中基本已没有 Ｍｇ２＋残留， 而 Ｃａ２＋仅降低了 １４％

２２
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（Ｓｉｒｉｎ ｅｔ ａｌ．， ２０１２）． 这说明在 ｐＨ＝ １０．５～１１时生成

的沉淀物主要为镁沉淀物．
（３） Ｓｍｉｔｈ 和 Ｄａｖｉｓ （２０１２）发现， Ｍｇ２＋、Ｃａ２＋和

ＣＯ２－３ 离子中， 只有 Ｍｇ２＋（９．６ ｍｍｏｌ·Ｌ－１）存在时才能

在高 ｐＨ 下（ ＞ １０）实现高效絮凝；而 Ｍｇ２＋缺乏时

（Ｃａ２＋、ＣＯ２－３ 均为 ９．６ ｍｍｏｌ·Ｌ－１）， 即使 Ｃａ２＋沉淀了

７５％也不能形成有效絮凝（Ｓｍｉｔｈ ａｎｄ Ｄａｖｉｓ， ２０１２）．
以上实验结果似乎均已证明， 高 ｐＨ下只有 Ｍｇ

沉淀物才能有效诱导自絮凝． 然而， 仔细考察这些

研究中的特定离子浓度（表 ６）就可发现， 其 Ｃａ２＋、
ＰＯ３－４ 离子中至少有一项或两项的浓度均较低（与表

５对比）， 因此， 在 ｐＨ＝ ８～１０的范围内不能形成大

量磷酸钙沉淀； 只能在更高 ｐＨ 下 （ ＞ １０． ５）生成

Ｍｇ（ＯＨ） ２沉淀时才能诱导自絮凝． 综合以上所有结

果， 可以得出如下结论： 磷酸钙和氢氧化镁沉淀都

可有效诱导出自发性絮凝． ＰＯ３－４ ⁃Ｐ、Ｃａ２
＋浓度均较高

时， 磷酸钙沉淀在相对较弱的碱性条件下（ｐＨ ８ ～
１０）就可生成并诱导出显著的自絮凝；ＰＯ３－４ ⁃Ｐ ／ Ｃａ２

＋

浓度较低时， 则需进一步提升 ｐＨ 至 １０．５ 以上， 产

生氢氧化镁沉淀后才能诱导出自絮凝．
４．３　 胞外聚合物（ＥＰＳ）引起的自发性絮凝

２０多年以前， 籍 ＥＰＳ 形成自发性絮凝的藻种

便在微藻分离采收中得到重视 （ Ｏｌｇｕíｎ， ２００３）．
Ｂｏｒｏｗｉｔｚｋａ 和 Ｂｏｒｏｗｉｔｚｋａ（１９８８）分离出了蓝藻门的

一株胶鞘藻． 它能分泌出大量具有絮凝作用的 ＥＰＳ，
其主 要 成 分 包 括 多 聚 糖、 脂 肪 酸 和 蛋 白 质

（Ｂｏｒｏｗｉｔｚｋａ ａｎｄ Ｂｏｒｏｗｉｔｚｋａ， １９８８）． 此后， 自絮凝藻

种如 鲍 氏 席 微 藻 （ Ｐｈｏｒｍｉｄｉｕｍ ｂｏｈｎｅｒｉ ） （ Ｄｕｍａｓ
ｅｔ ａｌ．， １９９８； Ｔａｌｂｏｔ ａｎｄ Ｄｅｌａｎｏｕｅ， １９９３）及丝状藻

Ｃｈｌｏｒｈｏｒｍｉｄｉｕｍ（Ｓéｒｏｄｅｓ ｅｔ ａｌ．， １９９１）等在污水处理

中都得到了应用． 但时至今日， 对此类自絮凝的研

究总体来说还十分有限．
在实际应用上， 一般思路为将自絮凝藻种投入

非自絮凝藻种培养系统以实现絮凝分离． Ｓａｌｉｍ 等

（２０１１） 研 究 了 淡 水 自 絮 凝 藻 种 镰 形 纤 维 藻

（Ａｎｋｉｓｔｒｏｄｅｓｍｕｓ ｆａｌｃａｔｕｓ） 、斜生栅藻 （ Ｓｃｅｎｅｄｅｓｍｕｓ
ｏｂｌｉｑｕｕｓ） 对小球藻（Ｃｈｌｏｒｅｌｌａ ｖｕｌｇａｒｉｓ）絮凝作用及

海洋自絮凝藻种四鞭片藻 （Ｔｅｔｒａｓｅｌｍｉｓ ｓｕｅｃｉｃａ） 对

富油新绿藻 （Ｎｅｏｃｈｌｏｒｉｓ ｏｌｅｏａｂｕｎｄａｎｓ） 的絮凝作用

（Ｓａｌｉｍ ｅｔ ａｌ．， ２０１１）． 实验结果显示， 四鞭片藻的絮

凝效果最佳， 可达 ７０％左右；斜生栅藻次之， 絮凝

效果可达 ３０％左右；镰形纤维藻絮凝效果最差， 约

２０％． Ｇｕｏ 等（２０１３）考察了自絮凝斜生栅藻藻株

Ｓ． ｏｂｌｉｑｕｕｓ ＡＳ⁃ ６⁃ １ 对非絮凝淡水藻株 Ｓ． ｏｂｌｉｑｕｕｓ
ＦＳＰ⁃３、Ｃ． ｖｕｌｇａｒｉｓ ＣＮＷ⁃ １１ 和海洋微藻 Ｎ． ｏｃｅａｎｉｃａ
ＤＵＴ０１的絮凝作用． Ｓ． ｏｂｌｉｑｕｕｓ ＡＳ⁃ ６⁃ １对淡水藻株

均取得了 ８０％以上的良好絮凝效果；而对海洋微藻

的絮凝效果则相对较差， 低于 ６０％ （ Ｇｕｏ ｅｔ ａｌ．，
２０１３）． 以上实验结果表明， 自絮凝藻株的絮凝效果

会因目标藻种而异， 这在实际应用中存在着很大的

局限性．
目前对于微藻 ＥＰＳ 诱导自絮凝的机理的研究

更为有限， 一般只是笼统地认为与生物絮凝剂的机

理一致（参见 ３．３ 节部分）． 在相互作用力上，绝大

部分研究只考虑了基于 ＤＣＢ 原理的静电作用力

（Ｓａｌｉｍ ｅｔ ａｌ．， ２０１１）， 只有最近极少数研究考虑了

Ｌｅｗｉｓ 酸⁃碱 水 合 作 用 力 （ Ｏｚｋａｎ ａｎｄ Ｂｅｒｂｅｒｏｇｌｕ，
２０１３ａ，ｂ，ｃ）． 如 ３． ３ 节所述， 单纯地用 ＤＣＢ 原理

（图 ４）解释藻细胞 ＥＰＳ 的絮凝机理将存在很大的

缺陷． 因为按此理论所有产生 ＥＰＳ 的微藻种属都应

该能通过 ＤＣＢ 原理发生自絮凝， 而实际上只有某

些特定藻种产生的 ＥＰＳ才有絮凝作用． 一个可能的

解释为：非絮凝藻种产生的 ＥＰＳ 数量较少， 架桥能

力有限；而自絮凝藻种能产生大量 ＥＰＳ， 所以絮凝

效果显著． 另一个可能的解释为， 非絮凝藻种和自

絮凝藻种所产生的 ＥＰＳ 在组成和性质上有所不同．
例如， Ｇｕｏ等（２０１３）发现， 在 ＥＰＳ各组分中只有多

聚糖为絮凝的活性成分（Ｇｕｏ ｅｔ ａｌ．， ２０１３）． 因此，
如果不同藻种产生的 ＥＰＳ中多聚糖的含量不同， 那

其絮凝效果就可能有显著差异． 但 Ｇｕｏ 等（２０１３）进
一步发现：无论是投加 Ｃａ２＋， 还是用 ＥＤＴＡ 掩蔽

Ｃａ２＋， 对絮凝效果都没有影响， 这就从根本上与

ＤＣＢ理论相悖了（Ｇｕｏ ｅｔ ａｌ．， ２０１３）．
Ｏｚｋａｎ和 Ｂｅｒｂｅｒｏｇｌｕ （２０１３ａ，ｂ，ｃ）则从藻细胞

的亲 ／疏水性表面特性出发， 在静电作用力的基础

上增加了对藻细胞间 Ｌｅｗｉｓ 酸⁃碱水合作用力的考

察． 他们的研究结果表明： Ｌｅｗｉｓ 酸⁃碱水合作用力

在 ＸＤＬＶＯ 的 ３ 种基本作用力中最强， 在微藻的自

絮凝中具有关键作用． 当微藻悬浮液中存在适量疏

水性较强的微藻种属（如，布朗葡萄藻）时， 即使是

电负性较大的亲水⁃疏水混合藻液也能形成絮凝；
如果只考虑范德华力和静电力，这一现象将无法得

到解释（ＧＴＯＴ（ｄ） ＝ ＧＬＷ（ｄ） ＋ ＧＥＬ（ｄ） ＞ ０， 理论上

不发生絮凝）； 而考虑 Ｌｅｗｉｓ酸⁃碱水合作用力后，理
论预测与实际观察得到了很好的吻合（ＧＴＯＴ（ｄ） ＝
ＧＬＷ（ｄ） ＋ ＧＥＬ（ｄ） ＋ ＧＡＢ（ｄ） ＜ ０， 理论预测为发生

３２
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絮凝）． 这些研究成果为理解 ＥＰＳ 诱导自絮凝的机

理和促进自絮凝效果提供了非常有前景的思路． 因
此， 后续无论对生物絮凝还是 ＥＰＳ 诱导的自絮凝，
都应在完整的 ＸＤＬＶＯ 理论框架内考察范德华力、
静电力和 Ｌｅｗｉｓ酸⁃碱水合作用力的综合作用． 对活

性污泥 ＥＰＳ的研究发现： ＥＰＳ中的蛋白质是形成疏

水性的主因，而碳水化合物是形成亲水性的主因；
ＥＰＳ 的数量和组成受生长阶段、底物水平等因素影

响， 对微生物絮凝有关键影响 （Ｊｏｒａｎｄ ｅｔ ａｌ．， １９９８；
Ｌｉａｏ ｅｔ ａｌ．， ２００１； Ｌｉｕ ａｎｄ Ｆａｎｇ， ２００３）． 而对藻细胞

ＥＰＳ 各组分的产生、变化规律及其对表面特性影响

的系统研究几乎还是空白． 这方面的研究无疑将为

理解和调控微藻自絮凝提供非常有价值的信息．
４．４　 影响因素

自发性絮凝的发生机理决定了其影响因素． 对
于高 ｐＨ诱导的自发性絮凝， 其根本因素为微藻光

合作用提升 ｐＨ所能到达的程度和所能形成带正电

沉淀物的特定离子浓度． 对于 ＥＰＳ 引起的自发性絮

凝， 其影响因素则更加复杂， 理论上包括所有影响

ＥＰＳ产生和组成的因素．
４．４．１　 光照　 光照是微藻生长繁殖的基本要素， 对

高 ｐＨ和 ＥＰＳ 诱导的自发性絮凝都具有重要影响．
首先， 光照直接决定了微藻光合作用的程度． 光照

越强， 光合作用越充分， 水中无机碳消耗越彻底，
ｐＨ上升越高， 越有利于高 ｐＨ 诱导的自絮凝发生．
其次， 光 照 也 是 影 响 ＥＰＳ 产 生 的 关 键 因 子

（Ｇｏｎｚａｌｅｚ⁃Ｆｅｒｎａｎｄｅｚ ａｎｄ Ｂａｌｌｅｓｔｅｒｏｓ， ２０１３； Ｍｏｒｅｎｏ
ｅｔ ａｌ．， １９９８； Ｒｅｂｏｌｌｏｓｏ Ｆｕｅｎｔｅｓ ｅｔ ａｌ．， １９９９）． Ｍｏｒｅｎｏ
等（Ｍｏｒｅｎｏ ｅｔ ａｌ．， １９９８）发现光照强度由 ３４５ μｍｏｌ·
ｍ－２·ｓ－１增加到 ４６０ μｍｏｌ·ｍ－２·ｓ－１后，鱼腥藻的 ＥＰＳ含
量增加了 ４ 倍． Ｒｅｂｏｌｌｏｓｏ⁃Ｆｕｅｎｔｅｓ 等（１９９９）也发现，
在较高的外部光照条件下， 紫球藻 ＥＰＳ的含量显著

增加． 因此， 充分的光照是诱导自发性絮凝的有利

因素．
４．４．２　 特定离子　 Ｃａ２＋、Ｍｇ２＋和 ＰＯ３－４ 等特定离子的

浓度决定了沉淀物的种类和产生的临界 ｐＨ 值， 对

高 ｐＨ诱导的自发性絮凝具有决定性影响． 从发生

机理来看：ＰＯ３－４ ⁃Ｐ ／ Ｃａ２
＋离子都大量存在时， 在较弱

的碱性条件下（ｐＨ ８～１０）磷酸钙沉淀就可大量生成

并成为自絮凝主导因素；ＰＯ３－４ ⁃Ｐ ／ Ｃａ２
＋的其中之一浓

度较低时， 则需进一步提升 ｐＨ 至 １０．５ 以上， 产生

氢氧化镁沉淀后才能诱导出自絮凝（参见 ４．２ 节部

分）． 从絮凝效果来看：以上离子浓度越高， 生成带

正电的沉淀物越多， 电性中和能力越强， 絮凝就越

充分． 因此， 将上述特定离子维持在较高水平对实

现高 ｐＨ诱导的自发性絮凝至关重要．
４．４．３　 温度和生长阶段 　 温度对微藻 ＥＰＳ 形成具

有重 要 影 响 （ Ｇｏｎｚａｌｅｚ⁃Ｆｅｒｎａｎｄｅｚ ａｎｄ Ｂａｌｌｅｓｔｅｒｏｓ，
２０１３； Ｌｕｐｉ ｅｔ ａｌ．， １９９１； Ｍｏｒｅｎｏ ｅｔ ａｌ．， １９９８）． 高温

刺激 ＥＰＳ的形成， 而低温下由于细胞新陈代谢降低

ＥＰＳ的形成受到抑制． 但 ＥＰＳ 产生的最佳温度因藻

种不同而异， 如：布朗葡萄藻（Ｂｏｔｒｙｏｃｏｃｃｕｓ ｂｒａｕｎｉｉ）
在温度低于 ２３ ℃几乎不分泌 ＥＰＳ， 其最佳温度为

３０～ ３３ ℃ （Ｌｕｐｉ ｅｔ ａｌ．， １９９１）；而鱼腥藻（Ａｎａｂａｅｎａ
ｓｐ．）在 ３０ ～ ３５ ℃范围内 ＥＰＳ 产量都很少， 只有在

４０ ℃以上 ＥＰＳ才大量产生（Ｍｏｒｅｎｏ ｅｔ ａｌ．， １９９８）．
微藻所处生长阶段对藻细胞密度、表面性质和

ＥＰＳ 的产量及成分等都有显著影响 （ Ｇｏｎｚａｌｅｚ⁃
Ｆｅｒｎａｎｄｅｚ ｅｔ ａｌ．， ２０１３）． Ｌａｖｏｉｅ 和 ｄｅ ｌａ Ｎｏüｅ 发现，
老龄化的（Ａｇｉｎｇ）的藻细胞密度增大， 易于沉淀

（Ｌａｖｏｉｅ ａｎｄ Ｄｅｌａｎｏｕｅ， １９８７）． Ｚｈａｎｇ 等发现， 小球

藻从对数增长期进入稳定期后， 其表面电负性减

弱， 易于发生絮凝（Ｚｈａｎｇ ｅｔ ａｌ．， ２０１２）． Ｌａｖｏｉｅ 和

ｄｅ ｌａ Ｎｏüｅ （ Ｌａｖｏｉｅ ａｎｄ Ｄｅｌａｎｏｕｅ， １９８７）、Ｚｈａｎｇ 等

（Ｚｈａｎｇ ｅｔ ａｌ．， ２０１２）和 Ｓａｌｉｍ等（Ｓａｌｉｍ ｅｔ ａｌ．， ２０１３）
都发现微藻在对数期 ＥＰＳ产量很少， 而在稳定期或

衰减期产量则显著增加． Ｓａｌｉｍ等还进一步证实 ＥＰＳ
的组成将随生长周期的不同而变化（ Ｓａｌｉｍ ｅｔ ａｌ．，
２０１３）． 因此， 与活性污泥类似， 微藻处于稳定期或

衰减 期 时 自 絮 凝 效 果 较 好 （ Ｇｏｎｚａｌｅｚ⁃Ｆｅｒｎａｎｄｅｚ
ｅｔ ａｌ．， ２０１３； Ｓａｌｉｍ ｅｔ ａｌ．， ２０１３）． 在实际培养中可

将微藻的生长阶段控制在稳定期或衰减期以促进

自发性絮凝的形成．
４．４．４　 底物水平 　 Ｎ、Ｐ 等营养元素的缺乏将刺激

微藻 ＥＰＳ 的生产（Ｇｏｎｚａｌｅｚ⁃Ｆｅｒｎａｎｄｅｚ ｅｔ ａｌ．， ２０１３；
Ｌｅｅ ｅｔ ａｌ．， ２００９）， 这与细菌、真菌等微生物一致．
基于此， 在运行中可采用高密度培养以获得较低的

Ｆ ／ Ｍ值， 以自然形成底物受限的工艺条件． 而微藻

生长的另一重要底物———无机碳（ ＩＣ）受限则将抑

制 ＥＰＳ 的 生 产 （ Ｃｏｒｄｏｂａ⁃Ｃａｓｔｒｏ ｅｔ ａｌ．， ２０１２；
Ｇｏｎｚａｌｅｚ⁃Ｆｅｒｎａｎｄｅｚ ａｎｄ Ｂａｌｌｅｓｔｅｒｏｓ， ２０１３ ）． 如，
Ｃｏｒｄｏｂａ⁃Ｃａｓｔｒｏ 等 发 现 斜 生 栅 藻 （ Ｓｃｅｎｅｄｅｓｍｕｓ
ｏｂｌｉｑｕｕｓ）的 ＥＰＳ 生产随 ＣＯ２的供给而增加：在高

ＣＯ２供给条件下（４％）， 微藻的生长和 ＥＰＳ 产量都

最大；而 ＣＯ２供给下降后 ＥＰＳ 的生产也随之降低

（Ｃｏｒｄｏｂａ⁃Ｃａｓｔｒｏ ｅｔ ａｌ．， ２０１２）． 从强化 ＥＰＳ 生产的

４２
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角度来看， 在实际运行中无疑应加强 ＩＣ 的供给． 然
而， 如 Ｐｒａｇｙａ等所指出， 为强化基于高 ｐＨ 的自絮

凝则应限制 ＩＣ 供给， 以达到尽可能高的 ｐＨ 条件

（Ｐｒａｇｙａ ｅｔ ａｌ．， ２０１３）． 因此， 对 ＩＣ的调控应权衡其

对高 ｐＨ 和 ＥＰＳ 两种自絮凝正反两方面的综合

效应．
４．４．５　 微藻种属　 无论是基于高 ｐＨ 的自絮凝还是

基于 ＥＰＳ的自絮凝， 其絮凝条件和效果都将随目标

藻种不同而异（参见 ４．２ 节和 ４．３ 节部分）． 这可能

是由于藻细胞在表面特性和生理特性上的不同而

导致的． 如， 电负性较高的藻细胞需要更多带正电

的沉淀物生成． 又如多细胞和大型丝状藻种比单细

胞藻种更容易絮凝沉降． 在这方面需要综合考虑微

藻种属的污水净化能力、藻细胞的利用价值等， 选

择性富集易于絮凝沉降的藻种．
４．４．６　 溶解性有机物 　 与外加混凝剂类似（参见

３􀆰 １􀆰 ２部分）， 水中溶解性有机物（ＤＯＭ）对自絮凝

也会产生显著的抑制作用． 这些 ＤＯＭ 既可能是原

水中带来的腐殖质， 也可能是藻类代谢产生的有机

物（ＡＯＭ）． Ｂｅｕｃｋｅｌｓ 等（２０１３）表明， 腐殖酸和藻酸

盐将显著抑制磷酸钙诱导的自絮凝， 而葡萄糖和乙

酸等小分子却没有影响（Ｂｅｕｃｋｅｌｓ ｅｔ ａｌ．， ２０１３）． 同
样， Ｗｕ 等（２０１２）发现 ＡＯＭ 对氢氧化镁诱导的自

絮凝有强烈的抑制作用， 当 ＡＯＭ 从零增加至 ７０
ｍｇ·Ｌ－１时， 小球藻的自絮凝效率从 ９２％降低至 ７％
（Ｗｕ ｅｔ ａｌ．， ２０１２）． 其原因很可能是 ＤＯＭ将优先与

Ｃａ２＋、Ｍｇ２＋等离子结合， 从而阻止了磷酸钙和氢氧

化镁等沉淀物的产生． 另外， 由于 ＤＯＭ 本身带负

电， 因此会额外增加电性中和所需的絮凝剂用量．
鉴于此， Ｂｅｕｃｋｅｌｓ等（２０１３）指出， ＤＯＭ的抑制作用

很可能是很多实际情况下， 磷酸钙 ／氢氧化镁等沉

淀物的相关生成条件都已超过临界值， 但自絮凝却

没有发生的原因所在（Ｂｅｕｃｋｅｌｓ ｅｔ ａｌ．， ２０１３）． 在这

方面迫切需要更进一步的系统研究．

５　 各种絮凝分离方法的比较与展望 （Ｃｏｍｐａｒｉｓｏｎ
ａｎｄ ｐｅｒｓｐｅｃｔｉｖｅ ｏｆ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｆｌｏｃｃｕｌａｔｉｏｎ ｍｅｔｈｏｄｓ）

以铁盐和铝盐为代表的金属絮凝剂是各种絮

凝方法中应用最为成熟的技术．其主要优点是药剂

生产简单， 絮凝条件容易控制， 絮凝效果有保障．
但无机絮凝剂的用量一般很大（几百 ｍｇ·Ｌ－１藻液），
从而产生大量污泥． 再者， 絮凝效果受 ｐＨ 影响较

大， 其最佳 ｐＨ值很可能超出微藻培养系统的正常

ｐＨ 范围， 且无机絮凝剂仅对部分微藻种属有效

（Ｃｈｅｎ ｅｔ ａｌ．， ２０１１； Ｐｒａｇｙａ ｅｔ ａｌ．， ２０１３）． 最不利的

效果是， 金属盐类往往对藻细胞具有毒害作用：
Ｃｈｅｎ等在使用硫酸铝和氯化铁絮凝栅藻时发现，
当投加量较高时， 藻细胞在 ２４ ｈ 后全部死亡（Ｃｈｅｎ
ｅｔ ａｌ．， ２０１３）；Ｐａｐａｚｉ等也发现铝盐虽然絮凝效果最

好， 但会引起藻细胞裂解（Ｐａｐａｚｉ ｅｔ ａｌ．， ２０１０）． 此
外， 金属盐类残留在藻细胞中还将对藻细胞的利用

和最终处置造成不利影响 （ Ｃｈｅｎ ｅｔ ａｌ．， ２０１１；
Ｖａｎｄａｍｍｅ ｅｔ ａｌ．， ２０１３）． 因此， 从微藻培养的角度

来看， 金属盐类絮凝剂并不是最佳的技术选择． 有
鉴于此，无机金属絮凝剂似乎不可能成为微藻分离

采收的主要发展方向．
与无机絮凝剂相比， 有机高分子絮凝剂具有更

高的絮凝效率（１０～３０ ｍｇ·Ｌ－１藻液），产生的污泥量

小， 能适用于更广泛的微藻种属（Ｃｈｒｉｓｔｅｎｓｏｎ ｅｔ ａｌ．，
２０１１； Ｐｒａｇｙａ ｅｔ ａｌ．， ２０１３）． 其中， 聚丙烯酰胺虽然

是水处理中应用最成熟的高分子絮凝剂， 但其对微

藻的絮凝效果却不如壳聚糖、阳离子淀粉等天然高

分子絮凝剂． 且其在使用中可能会释放出一定量具

有强烈毒性的单体丙烯酰胺 （ Ｖａｎｄａｍｍｅ ｅｔ ａｌ．，
２０１３； 秦丽娟和陈夫山， ２００４）， 因此其应用前景有

限． 天然高分子絮凝剂无毒， 易生物降解， 对微藻

培养和藻细胞的后续利用基本无负作用， 在微藻的

分离采收中具有良好的应用潜力． 但天然高聚物中

只有壳聚糖等少数是阳离子型的． 壳聚糖的絮凝效

率很高， 但其絮凝条件一般为酸性， 超出了微藻生

长的正常 ｐＨ范围． 考虑到对大量藻液进行酸化所

需投加的化学药剂用量， 壳聚糖很可能在经济上不

具备选择性（Ｖａｎｄａｍｍｅ ｅｔ ａｌ．， ２０１３）． 阳离子淀粉

在原料上可大量获取， 价格低廉， 投加量非常小

（几 ｍｇ·Ｌ－１藻液）， 絮凝效果优异且基本不受 ｐＨ影

响（Ｖａｎｄａｍｍｅ ｅｔ ａｌ．， ２０１０）， 具有良好的工程化应

用潜力． 后续研究的重点应在于优化其阳离子化过

程，以进一步提高其适用性和絮凝效率， 并显著降

低加工制造成本．
利用细菌、真菌等微生物生产的生物絮凝剂具

有高效、无毒、可生物降解等优点． 但其各种利用方

式都存在明显缺陷：１）直接投加微生物细胞或菌－
藻共同培养有对微藻培养系统造成污染的风险；２）
投加培养液、抽取液、提取物等方式需要一个微藻

培养系统以外的单独培养体系， 尤其是后两者还涉

及到复杂的分离和加工问题， 这无疑会增加利用难

度和成本． 可见， 生物絮凝剂一般所宣称的低成本
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优势可能在实践中难以能成为现实（ Ｓａｌｉｍ ｅｔ ａｌ．，
２０１１）． 生物絮凝剂另一缺点是， 某一生物絮凝剂可

能只对某些特定藻种絮凝效果较好 （ Ｏｈ ｅｔ ａｌ．，
２００１； Ｗａｎ ｅｔ ａｌ．， ２０１３）． 利用自絮凝藻种产生的生

物絮凝剂不需要额外的培养体系， 且无污染微藻培

养之虞． 但自絮凝种属的生长速度一般低于非自絮

凝种属， 其污水净化能力和产油潜力也可能不如非

絮凝藻种（Ｓａｌｉｍ ｅｔ ａｌ．， ２０１１）． 因此， 控制自絮凝藻

种在系统中的比例至关重要． 这就提出了在混合培

养中进行种群控制的复杂要求． 与细菌、真菌等微

生物产生的生物絮凝剂类似， 自絮凝藻株的絮凝效

果也将随目标藻种的不同而异． 理解自絮凝（ＥＰＳ
诱导）藻种的絮凝机理对促进其应用具有关键意义．
目前在这方面的研究还非常不足， 基本上还处于对

ＥＰＳ的成分分析上． ＤＣＢ理论虽然能解释很多实验

现象， 但存在不能解释为什么只有特定藻种才具有

絮凝作用这一根本缺陷． 在此方面， 由藻细胞亲 ／疏
水性决定的 Ｌｅｗｉｓ 酸⁃碱水合作用力是非常有前景

的理论， 应该成为后续研究的重点．
氢氧化镁沉淀虽然能有效诱导出自发性絮凝，

但其形成一般要在 ｐＨ＞１０．５ 以上． 而大部分微藻在

ｐＨ＞９ 时光合作用就会受到显著抑制甚至完全停

止， 所以微藻的自然生长很可能达不到氢氧化镁沉

淀的生成条件（Ｓｐｉｌｌｉｎｇ ｅｔ ａｌ．， ２０１１）． 事实上， 几乎

所有基于氢氧化镁沉淀的自絮凝都是通过外加碱

性物质达到所需 ｐＨ 值（表 ６）， 这无疑会带来额外

的成本． 高 ｐＨ 还可能对藻细胞造成严重损伤， 例

如， 高产油藻种 Ｓｋｅｌｅｔｏｍａ ｃｏｓｔａｔｕｍ 在 ｐＨ ＝ １０． ２时
絮凝率达 ８０％， 但回收藻体中相当一部分细胞发生

解体及胞内成分外泄， 严重影响后续二十碳五烯酸

（ＥＰＡ）提取工艺（Ｂｌａｎｃｈｅｍａｉｎ ａｎｄ Ｇｒｉｚｅａｕ， １９９９）；
螺旋藻（Ｓｐｉｒｕｌｉｎａ ｐｌａｔｅｎｓｉｓ）在 ｐＨ高于 １３时，细胞絮

凝得又快又彻底， 但此时藻细胞颜色发黄，表明其

细胞已受到较为严重的 “ ｐＨ 损伤” （曾文炉等，
２００３）．此外， 高 ｐＨ 值还很可能超出排放标准， 需

要再加酸调节到容许的范围． 因此， 基于氢氧化镁

沉淀的自絮凝只适用于单纯的微藻采收， 对微藻污

水处理系统来说并不是一个合适的选择．
基于磷酸钙沉淀的自絮凝无需任何额外投入，

在微藻自然生长的 ｐＨ范围内（８～１０）就能形成， 能

同步实现除磷， 对微藻活性和藻细胞的后续加工利

用几乎没有不利影响． 因此， 无论是从污水深度处

理， 还是从藻细胞的采收利用等角度来看都是最合

适的分离采收方法之一． 尤其是随着磷酸盐浓度提

高， 其临界 ｐＨ值将显著下降；而这在实际污水处理

中恰恰是一个很容易控制的工艺条件． 鉴于此， 可

以提出以下几个强化基于磷酸钙沉淀自絮凝的思

路：①在污水处理的主体工艺中取消强化生物除

磷， 为后续微藻处理系统保留高磷浓度；②采用高

密度间歇培养方式， 并完全或在反应周期末端取消

外部 ＣＯ２供给， 以迅速且自然地形成高 ｐＨ条件；③
通过适当延长反应周期、强化光合作用（光照、底物

浓度）等进一步促进 ｐＨ的提升． 目前存在的问题是

大部分研究都只是考察高 ｐＨ 下瞬时的絮凝效果．
如果微藻培养系统长期处于诱导自絮凝所需的高

ｐＨ环境， 几个非常值得关注的问题是：①微藻种群

结构是否会发生显著变化？ ② 目标藻种能否维持

优势？ ③ 微藻的生理特性（净化能力、油脂含量等）
是否会发生改变？ 这些都需要进一步的系统研究

来明确．

６　 结论（Ｃｏｎｃｌｕｓｉｏｎｓ）

用于微藻分离、采收的理想絮凝剂应该具有无

毒（对藻细胞本身及环境）、低成本、广谱高效、不影

响藻细胞后续利用等特点． 依此标准， 金属盐类絮

凝剂因投加量大、对藻细胞有毒性及影响藻细胞的

后续利用等缺点不能成为微藻絮凝的主要发展方

向． 有机高分子絮凝剂中聚丙烯酰胺对微藻的絮凝

效果较差，可能释放有毒的丙烯酰胺单体， 因此其

应用前景有限． 壳聚糖絮凝效率较高， 但适应的絮

凝 ｐＨ一般为酸性，超出了微藻培养的正常范围， 具

有很大的局限性． 而阳离子淀粉在原料上可大量获

取， 价格低廉， 投加量非常小， 絮凝效果优异且基

本不受 ｐＨ影响， 具有良好的工程化应用潜力． 后
续研究的重点应在于优化其阳离子化过程， 以进一

步提高其适用性和絮凝效率， 并显著降低加工制造

成本．
利用细菌、真菌等微生物生产的生物絮凝剂具

有高效、无毒、可生物降解等优点． 但其各种利用方

式都存在明显缺陷， 例如， 可能对微藻培养造成污

染，需要额外的培养系统， 涉及到复杂的分离纯化

过程等． 此外， 生物絮凝剂的絮凝机理和条件都还

不甚明确． 因此， 生物絮凝剂距工程化应用还存在

很大距离． 同理， 基于胞外聚合物的微藻自絮凝因

絮凝机理复杂、絮凝条件不明确及涉及到复杂的种

群控制要求等， 可靠性较差， 在微藻絮凝分离中可

６２
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能只能起到锦上添花的作用．
基于氢氧化镁沉淀的自絮凝要求很高的 ｐＨ 值

（＞１０．５）． 这往往超出微藻正常生长所能达到的 ｐＨ
值范围， 需要额外投加碱性物质， 可能对藻细胞的

活性和后续利用造成不利影响， 因此， 对微藻污水

处理系统可能并不是合适的选择． 基于磷酸钙沉淀

的自絮凝无需任何额外投入， 在微藻自然生长的

ｐＨ范围内（８ ～ １０）就能形成， 能同步实现化学除

磷， 对微藻活性和藻细胞的后续加工利用几乎没有

不利影响． 因此， 无论是从污水深度处理， 还是从

藻细胞的采收利用等角度来看都是最合适的分离

采收方法之一． 后续研究应进一步明确其形成条

件， 并结合污水处理主体工艺的调整（取消强化除

磷）、微藻培养方式的改进（高密度间歇培养、取消

ＣＯ２供给，调节反应周期）等对其进行强化． 此外，
还应重点关注微藻培养系统长期处于高 ｐＨ 条件下

可能发生的种群结构和生理特性变化．
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