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摘　 要： 蓝藻水华及其释放的蓝藻毒素给我国很多地区的饮用水安全带来较大威胁． 尽管去除蓝藻和净化藻毒素的技术

目前已有较多报道，但能同时对二者起作用的技术方法还较少，发展能够同时去除蓝藻和蓝藻毒素的技术显得十分必要．
根据前期 Ｆｅ（Ⅲ）化合物去除微囊藻毒素的工作基础，选取 ４ 种不同的土壤对其进行 Ｆｅ（Ⅲ）改性，并应用于微囊藻毒素

的去除 ． 结果表明，黏土含量高低决定土壤本身对毒素的吸附能力强弱；土壤经过离子改性后，其毒素吸附能力与其阳离

子交换量大小直接相关，且毒素去除能力较未改性前有显著提高，其中效率提升最高的一种土壤离子改性后其吸附能力

增加了约 １４８倍． 离子改性土壤对微囊藻细胞同样具有絮凝沉降功能，沉降能力同样随土壤对 Ｆｅ（Ⅲ）负载能力的提高而

上升，使用剂量提高时微囊藻沉降平衡时间明显缩短． 在野外蓝藻水华去除实验中，蓝藻细胞去除可以保持与室内实验

相近的高去除率，但蓝藻毒素的去除效率有一定的下降，可能与天然水体中其它杂质的竞争作用有关．
关键词： 蓝藻水华；微囊藻毒素；微囊藻；土壤；Ｆｅ（Ⅲ）
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湖泊水体富营养化已经日益成为一个普遍且频发的环境问题［１］ ，其产生的蓝藻水华灾害给人类饮用水

安全及生态系统的健康带来威胁［２⁃３］ ，去除蓝藻水华特别是微囊藻水华及其代谢产物微囊藻毒素是当今蓝
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藻水华灾害防控中的研究热点．
目前报道较多的藻华控制技术主要有硫酸铜控藻法、机械打捞法和改性黏土法等． 硫酸铜杀藻技术较

为简易，但因其自身的毒性使得其应用局限性也较大；机械打捞法应用最为普遍，近些年在传统机械打捞基

础上又发展如重力感应筛选法等，该类方法在节能和成本控制上尚需进行较大改进；壳聚糖改性黏土法因

为取材便利、方法简便成为近期控藻方面的研究热点［４⁃６］ ，在毒素去除方面也已有很多的报道，比如活性炭

不仅能对常规的水污染（如重金属和溴酸盐）有良好的吸附去除效率［７⁃９］ ，对蓝藻毒素去除也有着广泛的报

道［１０⁃１３］ ；在氧化法毒素去除技术中，光降解氧化作用研究的较多，最典型的有二氧化钛光催化降解、Ｆｅｎｔｏｎ
氧化降解等［１４⁃１５］ ，此外氧化还原法如 Ｃｌ２、Ｏ３、ＫＭｎＯ４等氧化降解微囊藻毒素也有很多报道［１６⁃１８］ ． 尽管有上述

多种方法和技术，目前能够同时用于藻细胞及其产生的藻毒素去除的方法报道仍较欠缺，发展和探讨能够

同时去除蓝藻和蓝藻毒素的技术显得十分必要．
一般水华微囊藻细胞表面都含有多糖，野外的微囊藻还有胶壳，这些结构中都存在羧基和羰基等官能

团，因此微囊藻细胞具有吸附重金属离子的能力，在某些情况下可以用来去除水体中浓度过高的重金属离

子［１９⁃２１］ ． 由于微囊藻细胞表面存在上述官能团结构，一些带阳离子或带正电的物质可以用来聚沉或者絮凝

微囊藻细胞［２２⁃２３］ ． 在我们前期的研究成果中，铁离子改性材料可以快速高效地去除微囊藻毒素，同时由于藻

细胞表面的官能团结构，Ｆｅ（Ⅲ）也能和铝离子一样对藻细胞产生聚沉絮凝反应［２４］ ． 因此，利用廉价取材便

利的天然土壤通过对其进行 Ｆｅ（Ⅲ）固定改性及自身内含金属活性激活，就可能得到一种可以同时对藻细胞

和藻毒素去除起作用的天然材料［２５］ ． 本研究的目的在于筛选土壤去除蓝藻细胞和毒素的关键理化因子，并
对其进行离子化人工改造，以增强其去除蓝藻细胞和蓝藻毒素的性能．

１ 材料与方法

１􀆰 １ 土壤样品及主要试剂

毒素 ＭＣ⁃ＬＲ标准品购自依普锐斯科技（北京），实验用纯 ＭＣ⁃ＬＲ是从实验室培养的微囊藻 ＦＡＣＨＢ⁃９０５中
用改进的 Ｒａｍａｎａｎ法提取纯化得到，其纯度在高效液相色谱上检测达到 ９５％以上［２６］ ． 实验用的 ４种天然土壤

样品（编号Ⅰ、Ⅱ、Ⅲ和Ⅳ）的采集地点分别为江西抚州、湖北咸宁、江西抚州和湖北武汉． Ｆｅ（ＮＯ３） ３·９Ｈ２Ｏ、
ＫＨ２ＰＯ４、ＨＮＯ３、ＨＦ和 ＨＣｌＯ４等试剂来自上海国药试剂有限公司，色谱纯甲醇来自 Ｆｉｓｈｅｒ 公司（英国拉尔夫

保），其它所用试剂均为分析纯． 实验用铜绿微囊藻（Ｍｉｃｒｏｃｙｓｔｉｓ ａｅｒｕｇｉｎｏｓａ）ＦＡＣＨＢ⁃９０５来自中国科学院水生

生物研究所淡水藻种库，用于培养藻细胞的培养基为 ＢＧ⁃１１，具体培养藻的方法和过程参考文献［４］．
１􀆰 ２ 土壤主要金属含量的测定及土壤性质表征

根据已有的研究结果，特意选取 ３种可能影响毒素吸附的金属（铁、铜、镁），对其在土壤中的含量进行

测定［２４，２７］ ． 土壤金属含量测定基本步骤为：先烘干土壤，称取定量的土壤样品加入聚四氟乙烯坩锅中，加热，
用 ＨＮＯ３ ／ ＨＦ ／ ＨＣｌＯ４ 法消解飞硅，消解液用容量瓶定容后在 ＧＢＣ ＡＶＡＮＴＡ⁃Ｍ 原子吸收光谱仪（ＧＢＣ 科学仪

器公司，澳大利亚）上测定，具体操作按照 ＧＢ ／ Ｔ １５３３７ ２００８原子吸收光谱分析法通则进行． 土壤在 １ ∶５水
溶液稀释后用 ＰＨＳ⁃３Ｃ型酸度计（雷磁仪器，上海）测定 ｐＨ值，土壤阳离子交换量测定采用乙酸铵法（具体

参考国家地质标准 ＦＨＺＤＺＴＲ ００２９⁃土壤阳离子交换量的测定），其机械组成测定参考土壤检测农业行业 ／国
家标准（ＮＹ ／ Ｔ １１２１􀆰 ３ ２００６）．
１􀆰 ３ 土壤的预处理与离子改性

土壤从各个地方采集后，先放入烘箱中 １００℃烘干，研磨，然后过 ８０目（１７０ μｍ）的滤筛 􀆰 在进行离子改性

前，先配好 Ｆｅ（ＮＯ３） ３·９Ｈ２Ｏ溶液，然后将研磨过滤筛后的均质土壤颗粒物缓慢加入溶液中，Ｆｅ（ＮＯ３） ３·９Ｈ２Ｏ
终浓度为 ０􀆰 ０２ ｇ ／ ｍｌ，土壤颗粒物浓度为 ０􀆰 １６ ｇ ／ ｍｌ，混合悬浊液在磁力搅拌器慢速搅拌下混合反应 ２４ ｈ后，
根据需要用的土壤量取出一定体积的悬浊液，６０００转 ／ ｍｉｎ 离心 ５ ｍｉｎ（或者用 ０􀆰 ４５ μｍ 滤膜过滤），用纯净

水洗改性的土壤 ２次以去除多余残留的 Ｆｅ（Ⅲ）．
１􀆰 ４ 土壤改性前后对毒素的去除

在土壤毒素去除实验中，毒素初始浓度为 １００ μｇ ／ Ｌ（ｐＨ值 ７􀆰 ８），土壤Ⅰ、Ⅱ、Ⅲ使用量均为 ３􀆰 ７５０ ｇ ／ Ｌ，
土壤Ⅳ为 １􀆰 ８７５ ｇ ／ Ｌ，反应体系体积为 ２０ ｍｌ􀆰 两者混合后在摇床上混合反应 ３０ ｍｉｎ，反应完毕后体系在 ８０００
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转 ／ ｍｉｎ离心速度下离心分离，上清液毒素经过 Ｃ１８小柱浓缩富集后用 ＨＰＬＣ法检测，使用仪器为岛津 ＬＣ⁃１０Ａ
（岛津，日本）（带光电二极管列阵检测器，分离色谱柱为岛津 ｓｈｉｍ⁃ｐａｃｋ （ＣＬＯ⁃ＯＤＳ ６􀆰 ０×１５０），流动相为 ６０％
色谱纯甲醇混合 ４０％ ＫＨ２ＰＯ４溶液（０􀆰 ０５ ｍｏｌ ／ Ｌ，ｐＨ＝ ３），流动相速度为 １ ｍｌ ／ ｍｉｎ，柱温箱温度恒定在 ４０℃，
液相进样体积为 １０ μｌ􀆰 当毒素浓度较低时，毒素样品在稀释适当倍率后通过 ＥＬＩＳＡ 方法检测，ＥＬＩＳＡ 方法

检测步骤具体参照文献［２８］．
１􀆰 ５ 改性土壤用于去除微囊藻及野外蓝藻水华控制

实验所用铜绿微囊藻 ＦＡＣＨＢ ９０５，在向藻细胞液中加入定量离子改性土壤后，在设定的时间点从液柱

中部取适量体积的藻液，在血球计数板上用显微镜计数． 野外蓝藻水华控制试验于中国科学院水生生物研

究所官桥野外实验基地进行，投加改性土壤剂量为 ４０ ｍｇ ／ Ｌ，水样与藻类样品分别从实验池 ４个角落及中心

点等体积采取后混匀带回实验室于 ２ ｈ内测定．

２ 结果与分析

２􀆰 １ 改性前后土壤对毒素去除能力的变化

土壤 Ｆｅ（Ⅲ）改性前后对微囊藻毒素的吸附能力如图 １所示． 在未进行 Ｆｅ（Ⅲ）改性之前的原土壤样品

中，毒素去除能力最高的是土壤样品Ⅳ，毒素吸附能力为 ３３７􀆰 ０ ｎｇ ／ ｇ，其次是Ⅲ（１４７􀆰 ４ ｎｇ ／ ｇ）、Ⅱ（５６􀆰 ８ ｎｇ ／ ｇ）和
Ⅰ（４５􀆰 ８ ｎｇ ／ ｇ） ． 经过 Ｆｅ（Ⅲ）改性后，所有的土壤样品对微囊藻毒素的吸附能力都有显著提高，其中改性后

去除毒素能力最高的是土壤Ⅳ，其毒素去除能力高达 ５０１１６􀆰 ５ ｎｇ ／ ｇ，与未进行 Ｆｅ（Ⅲ）改性土壤前的土壤相

比，其对毒素的吸附去除能力整整提高了约 １４８倍； 同时，改性后的土壤Ⅳ毒素去除能力也在 ４ 种改性土壤

中占有绝对优势地位，其去除能力是排名第 ２的土壤Ⅰ（２５３９􀆰 ２ ｎｇ ／ ｇ）的近 ２０ 倍． 目前已有的研究表明，土
壤机械组对其吸附毒素能力有较大的影响，一般土壤中的黏土含量越高，土壤吸附毒素能力就越强［２９］ ． 土
壤基本理化参数表明，在 ４ 种土壤中，土壤Ⅳ的黏土含量最高，因此土壤Ⅳ自身对蓝藻毒素的吸附能力较

好；同时由于微囊藻毒素分子本身属于有机分子，具有一定的疏水性，因此极性弱的介质比较容易吸附微囊

藻毒素［３０］ ． 在土壤有机质含量方面，土壤Ⅳ在 ４种土壤中具有绝对优势，其有机质含量最高，因此土壤Ⅳ的

疏水性也会相应增强，毒素吸附能力也越高（表 １）．

图 １ ４种不同土壤 Ｆｅ（Ⅲ）改性前、后去除微囊藻毒素的能力

Ｆｉｇ．１ Ｒｅｍｏｖａｌ ａｂｉｌｉｔｙ ｏｆ Ｍｉｃｒｏｃｙｓｔｉｓ ｍｉｃｒｏｃｙｓｔｉｎ ｂｙ ｆｏｕｒ ｔｙｐｅｓ ｏｆ ｓｏｉｌ ｂｅｆｏｒｅ ａｎｄ ａｆｔｅｒ Ｆｅ（Ⅲ） ｍｏｄｉｆｉｃａｔｉｏｎ

经过 Ｆｅ（Ⅲ）改性后，４种土壤中土壤Ⅳ的毒素吸附能力远远超过其他土壤． 之前的研究显示，材料固定

吸附的 Ｆｅ（Ⅲ）增多，其吸附毒素的能力也会提高［２４］ ． 土壤吸附阳离子（比如铁离子）的能力与土壤的阳离

子交换量大小直接相关，主要受土壤中一些有机质分子含量的影响，比如腐植酸、单宁酸等带有羰基和羧基

的有机质，这些有机质的官能团能够大量络合吸附 Ｆｅ（Ⅲ），由于 Ｆｅ（Ⅲ）与微囊藻毒素发生金属络合反应而

吸附微囊藻毒素． ４种土壤中，土壤Ⅳ的阳离子交换值最高（３２􀆰 １８ ｃ ｍｏｌ ／ ｋｇ），其交换吸附 Ｆｅ（Ⅲ）能力因此

也最强，改性后对毒素吸附的潜力也最高．
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表 １ ４种不同土壤的基本理化参数

Ｔａｂ􀆰 １ Ｂａｓｉｃ ｐｈｙｓｉｃａｌ ａｎｄ ｃｈｅｍｉｃａｌ ｐｒｏｐｅｒｔｉｅｓ ｏｆ ｆｏｕｒ ｔｙｐｅｓ ｏｆ ｓｏｉｌ

土壤
ｐＨ值

（１ ∶５ Ｈ２Ｏ）

阳离子
交换值 ／
（ｃ ｍｏｌ ／ ｋｇ ）

有机质
含量 ／
（ｇ ／ ｋｇ）

土壤机械组成 金属含量（质量百分比 ｗ ／ ｗ％ ）

砂土 ／
％

黏土 ／
％

壤土 ／
％ Ｆｅ Ｍｇ Ｃｕ

Ⅰ ５􀆰 ２７ １５􀆰 ３７ ９􀆰 ５３ ９􀆰 ４４ ３５􀆰 ５６ ５５􀆰 ００ ３􀆰 ９９ ０􀆰 ３２ ０􀆰 ００３
Ⅱ ４􀆰 ９５ １１􀆰 ３６ ４􀆰 ８９ ２６􀆰 ９２ ４３􀆰 ６０ ２９􀆰 ４８ ４􀆰 ６１ ０􀆰 ４７ ０􀆰 ００３
Ⅲ ４􀆰 ８２ １２􀆰 １５ ２􀆰 ６０ ２３􀆰 ４０ １４􀆰 ６８ ６１􀆰 ９２ ３􀆰 １９ ０􀆰 ６０ ０􀆰 ００３
Ⅳ ７􀆰 ０４ ３２􀆰 １８ １７２􀆰 ９０ １４􀆰 ４４ ４６􀆰 ９６ ３８􀆰 ６０ ２􀆰 ３９ ０􀆰 ２７ ０􀆰 ００５

图 ２ 不同 ｐＨ值条件下改性
土壤Ⅳ的微囊藻毒素去除效率

Ｆｉｇ．２ Ｔｈｅ Ｍｉｃｒｏｃｙｓｔｉｓ ｍｉｃｒｏｃｙｓｔｉｎ ｕｐｔａｋｅ ｂｙ
Ｆｅ（Ⅲ） ｍｏｄｉｆｉｅｄ ｓｏｉｌ ｕｎｄｅｒ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｐＨ ｃｏｎｄｉｔｉｏｎｓ

　 　 土壤交换吸附 Ｆｅ（Ⅲ）的量决定改性土壤的毒素吸附

能力，而土壤本身的金属含量与毒素吸附量间的潜在关系

尚不清楚． 如表 １所示，在几种比较关键的金属含量中，特
别是比较高的铁含量中，土壤Ⅱ本身优势都比较明显，但
该土壤不管改性前还是改性后毒素吸附能力并没有表现

出明显优势，原因可能在于土壤中自身的金属可能以比较

复杂的氧化物等形式存在，活性络合位点已经被土壤中的

其他元素和化合物占满，没有富余的毒素络合吸附位点．
对于上述观点，本文也通过另一个实验进行验证，如图 ２
所示，在不同 ｐＨ值环境下改性土壤Ⅳ的毒素去除效率实

验中发现，ｐＨ 值越高去除效率越差，原因可能在于在高

ｐＨ值条件下，土壤吸附的金属以更复杂的羟基水合络合

物存在，其和毒素的吸附位点也受到一定程度的限制． 此
外，高 ｐＨ值会增强毒素的亲水性，也不利于土壤对毒素

的吸附．

为了安全地将微囊藻毒素浓度控制在世界卫生组织推荐的安全标准以下，在使用改性土壤Ⅳ常规剂量

１􀆰 ８７５ ｇ ／ Ｌ的条件下，研究毒素初始浓度与去除后最终的浓度，结果如图 ３ 所示． 在毒素浓度小于 ６０ μｇ ／ Ｌ
时，最终经过 Ｆｅ（Ⅲ）改性土壤去除的毒素最终平衡浓度都控制在毒素安全标准以下，当毒素浓度超过这个

界线时，毒素最终平衡浓度呈现出线性增长的趋势，因此推荐毒素浓度较高情况下对毒素进行二次吸附的

深度处理，可以将毒素浓度完全控制在安全水平．
２􀆰 ２ 离子改性土壤对微囊藻细胞的去除

４种改性土壤对微囊藻细胞的去除效率的基本趋势与其在微囊藻毒素的去除效率中的趋势相近（图 ４）
改性土壤Ⅳ仍是 ４种土壤中去除微囊藻细胞效率最高的，其次是改性土壤Ⅰ． 从土壤的基本性质可以看出，
土壤Ⅳ的阳离子交换值最大，其次是土壤Ⅰ． 根据 Ｆｏｕｒｅｓｔ ａｎｄ Ｒｏｕｘ 的广义酸碱理论，Ｆｅ（Ⅲ）对于藻细胞表

面的羟基、羰基和羧基等官能团是一种软性的酸，具有天然的亲和吸附能力，同时 Ｆｅ（Ⅲ）也能使藻细胞发生

聚沉反应，从而去除微囊藻细胞［２１，３１］ ． 因此，改性土壤能固定越多的 Ｆｅ（Ⅲ），那么其聚沉吸附微囊藻的能力

也就越强，应用于藻细胞去除的潜力就越大． 从的土壤理化参数可以看出，土壤Ⅳ的阳离子交换值最大，其
次是土壤Ⅰ（表 １），因此土壤Ⅳ能够固定最多的 Ｆｅ（Ⅲ），其次是土壤Ⅰ． 在筛选铁离子改性土壤时，应该尽

量选那些阳离子交换量比较大的土壤进行离子改性；在初步外观选择过程中，应选那些表观上比较肥沃的

土壤，因为肥沃的土壤中含有的有机酸比如单宁酸、腐植酸等含量会更高，能够络合吸附的铁离子也会更多．
从不同改性土壤使用剂量情况下的去除效率动力学曲线（图 ５）可以看出，在较低的使用剂量下（如 １３

ｍｇ ／ Ｌ），改性土壤去除微囊藻的时间比较长，但随着时间的推移其沉降藻细胞进程仍在一直进行，没有明显

的平衡稳定期出现． 改性土壤浓度比较低时，单位水体中 Ｆｅ（Ⅲ）较少，聚集的微囊藻数量少且聚集的类似

群体的尺寸比较小，这些小尺寸的被聚集的微囊藻群粒由于尺寸并不大，在重力作用下并不容易立刻沉降
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图 ３ 不同毒素初始浓度条件下，经过 Ｆｅ（Ⅲ）改性土壤去除后毒素的最终平衡浓度
（虚线代表世界卫生组织推荐的饮用水中 ＭＣ⁃ＬＲ的安全线，实验中使用的改性土壤Ⅳ的剂量为 １􀆰 ８７５ ｇ ／ Ｌ）

Ｆｉｇ．３ Ｔｈｅ ｆｉｎａｌ ＭＣ⁃ＬＲ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ａｆｔｅｒ ｆｕｎｃｔｉｏｎ ｂｙ Ｆｅ（Ⅲ） ｍｏｄｉｆｉｅｄ ｓｏｉｌ Ⅳ
ｖａｒｉｅｄ ａｓ ｔｈｅ ｉｎｉｔｉａｌ ＭＣ⁃ＬＲ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ（Ｔｈｅ ｄｏｔｔｅｄ ｌｉｎｅ ｒｅｐｒｅｓｅｎｔｅｄ ｔｈｅ ＷＨＯ
ｇｕｉｄｅｌｉｎｅ ｖａｌｕｅ ｆｏｒ ＭＣ⁃ＬＲ，Ｔｈｅ ｄｏｓｅ ｏｆ Ｆｅ（Ⅲ） ｍｏｄｉｆｉｅｄ ｓｏｉｌ Ⅳ ｗａｓ １􀆰 ８７５ ｇ ／ Ｌ）

下来． 当提高改性土壤用量时，可观察到有非常明显的平衡稳定期开始出现；使用的改性土壤剂量毒素在 ４０
ｍｇ ／ Ｌ以上时，平衡时间由 ５ ｈ不断向更短的时间迁移，原因就在于当 Ｆｅ（Ⅲ）改性土壤浓度增加时，被聚集

成团的微囊藻会更多，这些小团之间又容易被铁离子改性土壤桥接在一起形成更大尺度的大群簇微囊藻聚

集体，尺寸越大，越容易下沉被去除． 在实际应用中，应根据藻类的密度和需要的时间来决定土壤的使用剂

量，从而达到在限时限量条件下完成对微囊藻的控制． 去除 Ｆｅ（Ⅲ）改性土壤的剂量仍不能过高，因 Ｆｅ（Ⅲ）
改性土壤并非完全稳定，这些 Ｆｅ（Ⅲ）容易在某些条件下（如水体酸化）与水体发生交换反应，部分 Ｆｅ（Ⅲ）
释放扩散到水体中，容易造成二次污染．

　 　
图 ４ ４种不同改性土壤去除微囊藻细胞的动力学曲线

（土壤使用剂量为 １６ ｍｇ ／ Ｌ，
微囊藻细胞的浓度为 ６􀆰 ３３×１０９ ｃｅｌｌｓ ／ Ｌ）

Ｆｉｇ．４ Ｒｅｍｏｖａｌ ｅｆｆｉｃｉｅｎｃｙ ｏｆ Ｍｉｃｒｏｃｙｓｔｉｓ ａｅｒｕｇｉｎｏｓａ ｃｅｌｌｓ
（６􀆰 ３３×１０９ ｃｅｌｌｓ ／ Ｌ） ｂｙ ｆｏｕｒ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｓｏｉｌｓ
（Ｔｈｅ ｓｏｉｌ ｄｏｓｅ ｕｓｅｄ ｗａｓ １６ ｍｇ ／ Ｌ）

　 　
图 ５ ５种不同剂量浓度的 Ｆｅ（Ⅲ）改性

土壤Ⅳ去除微囊藻的动力学曲线
（微囊藻细胞的初始浓度为 ３􀆰 ７×１０１０ ｃｅｌｌｓ ／ Ｌ）
Ｆｉｇ．５ Ｋｉｎｅｔｉｃｓ ｏｆ Ｍｉｃｒｏｃｙｓｔｉｓ ａｅｒｕｇｉｎｏｓａ ｃｅｌｌｓ

（３􀆰 ７×１０１０ ｃｅｌｌｓ ／ Ｌ） ｒｅｍｏｖａｌ ｂｙ
Ｆｅ（Ⅲ） ｍｏｄｉｆｉｅｄ ｓｏｉｌ Ⅳ ａｔ ｆｉｖｅ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｄｏｓｅｓ

２􀆰 ３ 离子改性土壤在野外试验中对蓝藻细胞和藻毒素的去除

从天然原位去除实验中藻密度和毒素变化情况（表 ２）可以看出，经过加入铁离子改性土壤 ６ ｈ 后，微囊

藻水华藻细胞密度也得到较好的控制，微囊藻细胞密度从之前的 １􀆰 ２５×１０９ ｃｅｌｌｓ ／ Ｌ下降到 １􀆰 ６×１０８ ｃｅｌｌｓ ／ Ｌ，
藻细胞的去除效率达到 ８７􀆰 ２％ ，实验池中的透明度得到显著改善，从之前约 ２２ ｃｍ 上升到 ４６ ｃｍ，相比于空

白对照组有较好的改善（相关照片见图 ６）． 实验池中的微囊藻毒素从 １􀆰 ４ μｇ ／ Ｌ下降到 ０􀆰 ６ μｇ ／ Ｌ，去除效率



２６８　　 Ｊ． Ｌａｋｅ Ｓｃｉ．（湖泊科学），２０１６，２８（２）

表 ２ 实验池中微囊藻和毒素在加入 Ｆｅ（Ⅲ）改性土壤前、
后的浓度变化情况（改性土壤剂量 ４０ ｍｇ ／ Ｌ）
Ｔａｂ􀆰 ２ Ｔｈｅ ｖａｒｉａｔｉｏｎ ｏｆ Ｍｉｃｒｏｃｙｓｔｉｓ ｄｅｎｓｉｔｙ ａｎｄ

ＭＣｓ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ｉｎ Ｇｕａｎｑｉａｏ ｅｘｐｅｒｉｍｅｎｔａｌ ｐｏｎｄｓ
ｂｅｆｏｒｅ ａｎｄ ａｆｔｅｒ ａｄｄｉｎｇ Ｆｅ（Ⅲ） ｍｏｄｉｆｉｅｄ ｓｏｉｌ（４０ ｍｇ ／ Ｌ）

实验池因子

实验组池塘 对照组池塘

测试加样前
（１０ ∶００ＡＭ）

测试加样后
（４ ∶００ＰＭ） １０ ∶００ＡＭ ４ ∶００ＰＭ

水深 ／ ｍ １􀆰 ２ １􀆰 ２ １􀆰 ４ １􀆰 ４
ｐＨ值 ７􀆰 ３ ６􀆰 ９ ８􀆰 ５ ８􀆰 ３
透明度 ／ ｃｍ ２２ ４６ ２０ ２１􀆰 ５
藻密度 ／ （ｃｅｌｌｓ ／ Ｌ） １􀆰 ２５×１０９ １􀆰 ６×１０８ １􀆰 ６２×１０９ １􀆰 ５７×１０９

毒素浓度 ／ （μｇ ／ Ｌ） １􀆰 ４ ０􀆰 ６ ０􀆰 ８ ０􀆰 ９

达到 ５７％ ，相比之前室内条件下的效果，毒素

去除效率有所下降，而对照组在实验前后藻

类和毒素浓度均没有明显变化． 离子改性方

法去除蓝藻毒素与蓝藻细胞有着共同的机理

机制，即金属离子可以与藻毒素发生络合吸

附反应生成毒素⁃金属配位体，同时藻类细胞

表面的胶质和多糖等含有氧磷等成分，也易

与金属离子发生络合配位反应［３２⁃３３］ ． 当二者

同时遇到金属离子时，由于藻细胞数量较多

且单个细胞上含有的官能团数量占优势，因
此二者竞争反应结果为藻细胞占据优势． 与
室内除藻效果比，野外蓝藻去除依然可以获

得较高的去除效率，但毒素去除效果会因水

体其它物质竞争反应，如蓝藻和水体有机物

等而有一定的下降． Ｆｅ（Ⅲ）改性土壤在藻类与毒素同时控制中显示出一定的潜力，需要后续工作进一步研

究与完善． 同时在实际的野外应用中，Ｆｅ（Ⅲ）改性土壤依然需要根据藻细胞密度（图 ５ 剂量效应）合理控制

投加剂量，不能过量添加． 因为已有的研究表明，水体中铁的富集将对微囊藻的生长具有一定的促进作

用［３４］ ． 此外，Ｆｅ（Ⅲ）改性土壤的添加将使水体铁离子产生较强的水解反应，从而使自然水体 ｐＨ 值下降（如
本研究中自然水体 ｐＨ值从 ７􀆰 ３下降到 ６􀆰 ９），而铁离子自身的氧化能力在酸性环境下会得到进一步增强，上
述综合效应将在一定程度上对水体中其它水生生物生存安全造成威胁． 如何增强该材料的稳定性，尽量减

少其对环境的负面影响，将是本研究后续工作的一个重点 􀆰 离子改性土壤法与其它改性黏土法一样，在野

外应用中沉降的蓝藻依然存在局部再悬浮的风险，但这种风险可以通过投加土壤覆盖层来减缓，Ｐａｎ 等［３５］

的研究成果表明，投加沙粒或者改性黏土作为沉降蓝藻的上覆遮盖层后，水质与蓝藻向上扩散的风险可以

得到较好的改善．

 

图 ６ Ｆｅ（Ⅲ）改性土壤加入实验池前（Ａ）和加入实验池后（Ｂ）表面微囊藻水华变化

Ｆｉｇ．６ Ｐｈｏｔｏｇｒａｐｈｓ ｓｈｏｗｉｎｇ ｔｈｅ ｓｕｒｆａｃｅ ｃｏｎｄｉｔｉｏｎｓ ｏｆ ｅｘｐｅｒｉｍｅｎｔａｌ ｐｏｎｄ ｉｎ Ｇｕａｎｑｉａｏ
ｂｅｆｏｒｅ（Ａ） ａｎｄ ａｆｔｅｒ（Ｂ） ｔｈｅ ｆｉｅｌｄ ｔｒｅａｔｍｅｎｔ ｅｘｐｅｒｉｍｅｎｔ ｗｉｔｈ Ｆｅ（Ⅲ） ｍｏｄｉｆｉｅｄ ｓｏｉｌ（４０ ｍｇ ／ Ｌ）

３ 结论

土壤中黏土的含量是影响其对毒素吸附的重要因子，经过 Ｆｅ（Ⅲ）改性后，土壤阳离子交换能力大小直

接决定了改性土壤对毒素的吸附能力． 土壤阳离子交换量随土壤中有机质含量的增高而增加． Ｆｅ（Ⅲ）改性

土壤吸附毒素的能力与其自身金属含量的高低关系并不明显，其对毒素的吸附随 ｐＨ 值升高而下降．
Ｆｅ（Ⅲ）改性土壤具有沉降除藻功能，其去除蓝藻细胞的能力也直接取决于土壤阳离子交换量大小． Ｆｅ（Ⅲ）
改性土壤可在野外发生水华水体中同时应用于微囊藻的控制及微囊藻毒素去除，但使用前应根据剂量效应



戴国飞等：Ｆｅ（Ⅲ）改性土壤用于微囊藻细胞及微囊藻毒素的去除 ２６９　　

结果选择合适的使用剂量．
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