
电絮凝法去除聚乙烯微塑料的效能及机制
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摘 要：【目的】微塑料污染已成为全球性环境问题，其对水生生态系统及人类健康的潜在风险受到广泛关注。【方法】以聚乙烯（PE）微塑料为对象，采用Al–Al电极体系考察电絮凝技术的去除效能，并在单因素条件下分析外加电压、初始pH、电解质（NaCl）浓度及PE初始浓度对去除效果的影响，以确定优选运行参数。【结果】外加电压、初始pH、NaCl浓度和PE初始浓度均显著影响电絮凝去除效果。在本研究范围内，外加电压由2.0V升高至4.0V时，PE去除率由86.7%提高至96.7%，但单位质量微塑料去除能耗由0.18kWh/(kg MPs)增加至1.17kWh/(kg MPs)；初始pH为7时去除效果最佳；NaCl浓度由0.01mol/L增至0.08mol/L时，PE去除率由94.7%降至66.7%；PE初始浓度由0.3g/L增至0.9g/L时，去除率由95.6%降至69.6%。【结论】电絮凝通过铝电极溶解生成的Al(OH)3絮体与阴极析氢产生的微气泡共同促进了PE微塑料的捕集与分离。在优选条件下（外加电压3.0V、初始pH=7、NaCl浓度0.01mol/L、PE初始浓度0.3g/L、通电30min），PE去除率最高可达95.6%。
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Performance and mechanism of electrocoagulation for removal of polyethylene microplastics

XIA Binmei, ZU Bo,SHAO Tianqing
（School of River and Ocean Engineering, Chongqing Jiaotong University, Chongqing 400074, China）

Abstract：[Objective] Microplastic pollution has become a global environmental issue, and its potential risks to aquatic ecosystems and human health have attracted widespread attention. [Methods] Polyethylene (PE) microplastics were selected as the target pollutant, and an Al–Al electrode system was applied to evaluate the removal performance of electrocoagulation technology. Under single-factor conditions, the effects of applied voltage, initial pH, electrolyte (NaCl) concentration, and initial PE concentration on removal efficiency were investigated to determine the optimal operating parameters. [Results] The applied voltage, initial pH, NaCl concentration, and initial PE concentration all significantly affected the removal performance of electrocoagulation. Within the experimental range, when the applied voltage increased from 2.0 V to 4.0 V, the PE removal efficiency increased from 86.7% to 96.7%, while the energy consumption per unit mass of microplastics increased from 0.18 kWh/(kg MPs) to 1.17 kWh/(kg MPs). The optimal removal performance was obtained at an initial pH of 7. As the NaCl concentration increased from 0.01 mol/L to 0.08 mol/L, the PE removal efficiency decreased from 94.7% to 66.7%. When the initial PE concentration increased from 0.3 g/L to 0.9 g/L, the removal efficiency decreased from 95.6% to 69.6%. [Conclusion] Electrocoagulation promotes the capture and separation of PE microplastics through the combined action of Al(OH)3 flocs generated by the dissolution of aluminum electrodes and hydrogen microbubbles produced at the cathode. Under the optimal conditions (applied voltage of 3.0 V, initial pH = 7, NaCl concentration of 0.01 mol/L, initial PE concentration of 0.3 g/L, and electrolysis time of 30 min), the maximum PE removal efficiency reached 95.6%.
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[bookmark: _Hlk536691732]0 引 言
微塑料（Microplastics，MPs）是指粒径小于5mm的塑料颗粒[1]，主要来源于塑料制品在环境中的风化破碎以及部分工业和日化产品中的人为添加。由于其粒径微小、化学稳定性强且难以降解，微塑料可在水体中长期存在，并可能被水生生物摄食。同时，微塑料具有较大的比表面积和疏水性表面，能够吸附并富集氮、磷等营养盐[2]以及抗生素等有机污染物[3]，在环境中充当污染物迁移与传递的载体，从而对水生态系统和人类健康产生潜在风险。微塑料的含量与当地的生活方式和条件密切相关，已有监测研究表明，自然水体中微塑料的质量浓度通常处于μg/L至低mg/L级。例如，CARR等[4]报道，美国城市污水处理厂进水中微塑料丰度为102~104particles/L，对应质量浓度多为μg/L级；在珠江及其支流的调查中，微塑料质量浓度范围为0.004~1.28mg/L，平均浓度约为0.21mg/L，PE为主要检出类型之一[5]；长江流域的微塑料质量浓度约为0.051±0.036mg/L[6]。然而，在源头排放阶段，尤其是洗涤废水及塑料加工行业排水中，微塑料释放量显著增加。单次洗涤可释放约124~308mg/kg的微塑料纤维，相当于64万至150万根纤维[7]；KHAIRUNNISA等[8]进一步指出，洗涤过程产生的微塑料质量（总质量，包括纤维和颗粒）被测量为每次洗涤过程产生约129mg（洗涤过程）、102.67mg（冲洗过程）和109.67mg（干燥过程）的微塑料污染物。如果这些微塑料直接排入小体积的局部废水中，浓度很容易集中在数十至数百mg/L。
如何在废水排放前实现对微塑料的高效去除，成为微塑料污染控制的重要技术问题。目前，针对水体中微塑料的去除方法主要包括生物膜法、物理筛滤法、吸附法及高级氧化法等。ITTISUPORNRAT等[9]研究探讨膜生物反应器（MBR）系统对微塑料的去除率可超过90%，但膜污染与运行成本问题制约了其长期应用。MROWIEC[10]在综述中指出，常规污水处理工艺对微塑料的去除效果受颗粒密度与粒径影响显著，低密度聚乙烯（PE）颗粒在沉淀单元中易发生上浮或逃逸，纤维状微塑料通常比颗粒状更难以通过物理沉淀去除。吸附法[11]通过表面作用实现微塑料由水相向固相转移，并不改变其聚合物结构，需后续处置或再生；高级氧化[12]则依赖活性氧物种对聚合物链进行断裂或氧化降解。前者受材料饱和容量限制，后者存在反应速率与能耗之间的权衡。
在众多新兴技术中，电絮凝（Electrocoagulation，EC）因具有设备简单、药剂投加量少及处理效率高等优点，被逐渐应用于颗粒污染物及胶体污染物的去除。已有研究表明，电絮凝过程中阳极溶解产生的铝或铁离子可在水中水解生成金属氢氧化物絮体，这些絮体能够通过吸附架桥和网捕作用捕集悬浮颗粒，同时阴极析出的微气泡可促进颗粒与絮体复合体上浮，从而实现污染物的有效分离[13]。近年来，该技术也开始被用于水体微塑料的控制。FALCO等[14]在使用硼掺杂金刚石（BDD）电极的电化学氧化研究中，发现电流密度为60A/m2且初始PS浓度为60mg/L时，二者匹配最优，PS去除效率最高（约65.5%），若电流密度继续升至100A/m2，效率反而下降，表明电流密度与颗粒负荷匹配失调会抑制降解效果。SHEN等[15]研究发现，适量NaCl的加入可通过提高电导率、降低欧姆电阻来优化体系性能，且当浓度约为0.05M（2~3g/L）时达到最佳平衡点，此时去除率最高，能耗也最为经济。PERREN等[16]采用铝片为电极材料开展电絮凝试验，发现在pH=3~10条件下体系均表现出较高的去除效率（90%~100%），当溶液pH为7.5时，对污水中PE微塑料的去除率可达99.2%。ACHMIT等[17]通过试验绘制铝离子在不同pH下的水解物种分布图，显示pH的升高导致Al3+依次转变为Al(OH)3和Al(OH)4—的过程，进而影响对微塑料的捕集。
尽管已有研究表明电絮凝对微塑料具有较高去除潜力，但现有工作多集中于去除效率评价及单一运行参数影响分析，对于电絮凝过程中铝基絮体生成与阴极析氢气泡行为之间的协同作用，以及其对微塑料沉降与上浮分离路径的影响机制，仍缺乏系统研究。基于此，本研究以模拟废水体系中的PE微塑料为对象，系统考察外加电压、初始pH、电解质浓度及微塑料初始浓度对去除效果的影响，筛选相对优化的运行条件，并结合絮体表面沉积包覆和气泡附着上浮等现象，探讨电絮凝去除PE微塑料的协同作用机制，为微塑料污染控制中电絮凝技术的优化应用提供理论依据和技术参考。
1  材料与方法
1.1  试验材料
聚乙烯（PE）购自东菀华创塑胶原料商行，粒径为150μm；十二烷基苯磺酸钠（SDBS，分析纯）购自湖南比克曼试验器材经营有限公司，用作阴离子表面活性剂。无水氯化钠（NaCl，分析纯）购自湖南比克曼试验器材经营有限公司，用于配制电解质溶液；电极采用高纯铝片（Al，99.9%）尺寸为50mm×20mm×2mm（浸没有效面积为8cm2）；反应器为500mL玻璃电解池；电源为直流稳压型，输出范围为0~30V电压和0~5A电流，试验采用恒压模式运行（MS305D S1，迈胜）。
1.2  试验方法
絮凝装置如图1所示，试验在容量为500mL的玻璃反应器中进行，采用Al-Al电极布置，电极间距设为3.5cm。通电反应阶段使用磁力搅拌器以200r/min的速度搅拌，确保电解液浓度分布均匀并避免微塑料沉积。
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图1  电絮凝试验示意
Fig.1  Schematic diagram of electrocoagulation setup
在电絮凝试验前，电极板经砂纸打磨去除氧化层，然后用0.1mol/L的盐酸、去离子水冲至中性，再以乙醇脱脂并自然晾干。电絮凝试验在恒压通电条件下进行。通电阶段搅拌，通电结束后静置沉降，并选择浓度为0.5g/L的聚乙烯颗粒溶液作为处理对象。为获得稳定均匀的PE悬浮体系，向反应器中加入SDBS（0.2g/L）作为分散剂，并加入NaCl作为支撑电解质（基准浓度0.01mol/L）。随后在恒压条件下通电反应30min，电极间距保持3.5cm。在单因素试验中分别考察外加电压（2.0V、2.5V、3.0V、4.0V）、初始pH（3、5、7、10；使用0.1mol/L HCl或NaOH调节）对微塑料去除效果的影响；同时改变NaCl浓度（0.01mol/L、0.02mol/L、0.04mol/L、0.08mol/L）与PE初始浓度（0.3g/L、0.5g/L、0.7g/L、0.9g/L）以评估电解质与投加量的作用。试验在室温、200rpm搅拌下进行，电絮凝产生的絮体均匀分布并附着微小颗粒。试验后静置16小时，反应器内物质沉降，形成的絮凝毯沉降到反应器底部。
试验中，微塑料去除率采用“质量差法（以残余量计）+显微镜核查”联合测定：通过过滤获得处理后上清液中的残余微塑料质量，并以显微镜观察验证微塑料的形态与数量变化。通电结束后取上清液，经0.45μm预先恒重的微孔滤膜过滤；为避免铝系絮体残留对称量造成干扰，过滤后可用稀盐酸（如0.1mol/L）快速冲洗滤膜以溶解无机絮体，再以去离子水冲洗至中性，60℃烘干至恒重后称量残余微塑料质量。微塑料去除率按式（1）计算；单位去除量能耗E（kWh/(kg MPs)）按式（2）计算。另取典型样品在光学显微镜下观察过滤前后微塑料的形态与数量变化，用于对称量结果进行核查。

	（1）
式中，η为电絮凝过程中微塑料去除率（%）；m₀为体系初始投加的微塑料质量（mg），mₜ为处理后上清液中残余微塑料质量（mg）。

	  （2）
式中，U为外加电压（V）；I为电流（A）；t为通电时间（h）；c0为微塑料初始浓度（g/L）；ct为微塑料电解后浓度（g/L）；V为溶液体积（L）
2  结果分析
2.1  外加电压对聚乙烯去除效果的影响
为考察外加电压对PE微塑料去除效果的影响，在2.0V、2.5V、3.0V和4.0V条件下开展对比试验；除电压外，其余条件保持一致：PE初始浓度0.5g/L、初始pH=7、NaCl 0.01mol/L（及SDBS 0.2g/L、电极间距3.5cm、通电30min、搅拌200r/min、室温）。如图2（a）所示，在0~30min内PE去除率随时间总体升高，且在考察范围内随外加电压提高呈总体增强趋势；高电压条件下去除率在反应前期提升更为迅速,其中4.0V通电30min时去除率最高，约为96.7%。在通电时间相同的条件下，外加电压升高通常会使体系电流（或电流密度）增大，从而提高单位时间内的通电电量；依据法拉第定律[18]，阳极铝的溶出量及原位生成的铝基絮凝剂随之增加，同时阴极产氢气泡的产生速率与气泡通量增大，从而强化颗粒的聚集与分离过程。此外，气泡上升过程中可能附着并携带负载PE的絮体向液面迁移，形成电浮选效应，从而促进微塑料的上浮分离并提高总体去除效率[19]。同时，各电压条件下去除率均随通电时间延长而提高，这主要归因于累计通电电量增加使铝基絮凝剂与气泡的累计生成量增加[20]，从而增强对PE颗粒的电中和、卷扫网捕及上浮分离作用，促进其持续去除。如图2（b）所示，外加电压升高会显著增加单位质量PE的处理能耗（E），表明效率提升伴随更高的能量投入；与此同时，高电压条件下电极极化与表面钝化可能加剧[21]，不利于长期稳定运行，并可能增加电极消耗与维护成本。综合去除率与能耗结果，3.0V条件下去除效果已接近4.0V，但能耗显著低于4.0V，因此在本研究条件下选取3.0V为后续试验的优选电压参数。
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图2 外加电压对PE微塑料去除过程的影响
Fig.2  Effect of applied voltage on removal process of PE microplastics
2.2  初始pH值对聚乙烯去除效果的影响
通过设置初始pH=3、5、7、10四组对比试验，探究溶液酸碱度对PE微塑料去除效果的影响；除初始pH外，其余条件保持一致：PE初始浓度0.5g/L、外加电压3.0V、NaCl 0.01mol/L（及SDBS 0.2g/L、电极间距3.5cm、通电30min、搅拌200r/min、室温）。如图3（a）所示，在初始pH=3、5、7、10条件下，PE去除率均随通电时间延长而提高；在通电30min时，各条件去除率约为67%~97%，表明电絮凝在本研究考察的pH范围内均可实现PE的有效去除，但不同pH下去除效果差异显著。相比酸性与中性条件，初始pH=10时最终去除率最低，这可能与铝氢氧化物在高pH条件下呈两性、易转化为可溶的Al(OH)4⁻有关[22]，从而削弱以Al(OH)3(s)为主的絮凝/卷扫作用。
如图3（b）所示，酸性初始条件（pH=3、5）下通电过程中溶液pH上升更明显，主要由于阴极析氢反应持续生成OH—中和H+[23]，推动体系pH向中性移动；同时酸性介质可溶解电极表面钝化层并在一定程度上缓解钝化[24]，有利于维持阳极活性并促进铝的电化学溶出。过强酸性条件下Al(OH)3(s)絮体的形成可能受限，因此其去除效果未必优于近中性条件。初始pH=10时，溶液pH仅轻微下降后趋于稳定，可能是由于阳极生成的Al3+在碱性条件下迅速与OH⁻反应形成Al(OH)3并进一步转化为Al(OH)4⁻，初期消耗部分OH⁻导致pH略有下降；随后阴极析氢反应持续产生OH⁻，与水解消耗作用逐渐达到动态平衡，使体系pH维持在相对稳定状态。在该条件下，Al(OH)4⁻比例升高，体系中有效絮体含量相对减少，削弱了絮凝沉降与分离过程，因此去除率最低。不同初始pH条件下电絮凝过程中溶液pH会发生动态变化，而pH的波动可能影响铝水解产物形态及絮凝性能，从而对微塑料去除效果的稳定性产生一定影响。相较之下，初始pH=7条件下去除率最高（约96.7%），可能归因于近中性环境更有利于铝溶出后水解生成无定形Al(OH)3(s)絮体，从而强化电中和与卷扫网捕等作用并提升微塑料去除效率[16]。综合上述结果，在本研究条件下选取初始pH=7作为后续试验的优选参数。
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图3 不同初始pH条件下PE微塑料去除率与体系pH的时间变化
Fig.3  Temporal variations in PE microplastic removal efficiency and pH evolution at different initial pH values

2.3  电解质浓度对聚乙烯去除效果的影响
为考察电解质（NaCl）浓度对电絮凝去除PE微塑料的影响，设置NaCl浓度为0.01mol/L、0.02mol/L、0.04mol/L和0.08mol/L四个水平；除电解质浓度外，其余条件保持一致：PE初始浓度0.5g/L、外加电压3.0V、初始pH=7（及SDBS 0.2g/L、电极间距3.5cm、通电30min、搅拌200r/min、室温）。如图4所示，在各NaCl浓度条件下，PE去除率均随通电时间延长而升高，表明电絮凝过程具有累积增强效应；同时，不同NaCl浓度对应的去除曲线明显分层，说明电解质浓度对总体去除效率具有显著影响。当NaCl浓度为0.01mol/L时去除效果最佳，通电30min去除率约为94.7%；随着NaCl浓度由0.01mol/L增至0.08mol/L，去除率整体呈下降趋势，在0.08mol/L下通电30min的去除率约为66.7%。该现象可能与电解质改变体系电导、欧姆压降以及颗粒表面电性与絮体形成过程有关[25]：在一定范围内，提高NaCl浓度可降低溶液电阻并减小欧姆压降，使恒压运行下更易获得较高电流（或电流密度），从而促进阳极铝溶出并水解生成Al(OH)3(s)絮体，提高絮凝网捕能力；此外，在本研究考察范围内，较低NaCl浓度（0.01mol/L）可能通过压缩颗粒双电层、降低静电排斥并增强电荷中和效应[26]，促进微塑料与絮体间聚集，从而获得更高去除率。相反，当NaCl浓度进一步升高时，较高离子强度可能引起过强的电荷屏蔽与双电层压缩[27]，改变颗粒—絮体相互作用与絮体结构特征，降低对PE的捕集效率；同时高离子强度下电极极化与表面膜层演化可能加剧，增加钝化风险并降低电极反应活性与运行稳定性，从而不利于持续生成有效絮凝剂与气泡，导致去除效果下降。综上，在本研究考察范围（0.01~0.08mol/L）内，较低NaCl浓度（0.01mol/L）即可满足体系导电需求并获得最高去除率，而继续升高电解质浓度反而降低去除效率，因此实际应用中应结合目标水体离子背景与能耗需求优化电解质投加水平，以实现更优的微塑料去除效果与运行经济性。
[image: ]
图4  电解质浓度对聚乙烯去除率的影响
Fig.4  Effect of electrolyte concentration on polyethylene removal efficiency

2.4  聚乙烯初始浓度对去除效果的影响
保持外加电压3.0V、初始pH=7、NaCl浓度0.01mol/L（及SDBS 0.2g/L、电极间距3.5cm、通电30min、搅拌200r/min、室温）等条件不变的前提下，设置PE初始浓度为0.3g/L、0.5g/L、0.7g/L和0.9g/L，探究其对电絮凝去除效果的影响。如图5所示，在不同初始浓度下，PE去除率均随通电时间延长而升高；同时，初始浓度变化对去除效果的影响明显。当PE初始浓度为0.3g/L时，通电30min的去除率最高，约为95.6%；随着初始浓度增加，去除率整体呈下降趋势，在0.9g/L时最低，通电30min的去除率约为69.6%。该现象可能与恒定运行条件下单位体积生成的铝基絮凝剂与气泡量相对固定，而微塑料颗粒负荷增加导致“絮凝剂/颗粒”比例降低有关：在较低至适中的PE浓度下，体系中生成的Al(OH)3(s)絮体可较充分地实现电中和、卷扫网捕与架桥作用，促进颗粒聚集并获得较高去除率；当PE初始浓度较高（如0.7g/L和0.9g/L）时，单位体积生成的絮凝剂量相对不足，可能难以充分中和并捕集全部颗粒[28]，从而降低絮凝沉降及气泡携带上浮（电浮选）等分离效率，导致去除率下降。较高的微塑料浓度可能加剧颗粒间相互碰撞与局部团聚，但在表面电荷未充分中和的情况下，颗粒间静电排斥仍可能限制大尺寸、稳定絮体的形成[29]，从而不利于进一步去除。综上，在本研究考察范围内，较低的PE初始浓度（如0.3~0.5g/L）更有利于获得较高去除率；因此，实际应用中应在目标微塑料负荷与通电条件之间进行匹配优化，使絮凝剂/颗粒比保持在合理范围，以避免高负荷条件下去除效率下降。
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图5  聚乙烯初始浓度对聚乙烯去除率的影响
Fig.5  Effect of initial polyethylene concentration on polyethylene removal efficiency

2.5  电絮凝去除聚乙烯机理
电絮凝去除PE微塑料的过程可概括为“絮凝捕集—沉降/气泡携带上浮”的双路径协同分离。在阳极，铝电极发生电化学溶出生成Al3+（Al→Al3++3e—）；在阴极，水还原（析氢）产生OH—与H2气泡（2H2O+2e—→H2+2OH—）。随后，Al3+在体系中发生水解与聚合，形成以Al(OH)3(s)为主的铝基水解产物/絮体，其可通过电中和、卷扫网捕与架桥作用吸附并捕集PE颗粒[30]。同时，部分负载PE的絮体可附着于阴极析出的H2气泡并随气泡上升发生上浮分离（电浮选），从而形成“沉降-上浮并存”的协同去除路径[31]（见图6）。另外在以NaCl为电解质的条件下，阳极除发生铝溶解反应外，Cl—在一定电位下亦可能被氧化生成Cl2（2Cl—→Cl2+2e—），其进一步水解形成HOCl/OCl⁻等氯氧自由基，这些自由基在水体中可能产生一定的氧化能力，对有机污染物表面结构产生轻微氧化或官能化作用。在本研究所采用的电压和pH条件下未观察到明显降解产物，但氯氧自由基可能对PE表面产生一定程度的表面改性，从而增强其与铝基絮体之间的相互作用。总体而言，在本体系中铝基絮体的絮凝捕集与气泡辅助分离仍是PE去除的主要机制，而活性氯物种可能仅起到辅助促进作用。
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图6  电絮凝去除聚乙烯机理
Fig.6  Mechanism of polyethylene removal by electrocoagulation

傅里叶红外光谱（FTIR）结果（见图7）为絮体沉积/包覆提供了佐证：絮凝前PE在2913cm-1与2847cm-1处分别表现为–CH2–的不对称与对称伸缩振动峰；在约1466cm-1与720cm-1处出现–CH2–的弯曲/摇摆振动特征峰；絮凝后样品在约600cm-1附近出现新的吸收特征，结合相关文献，可归属于Al–O（或Al–O–Al）相关振动[32]，提示样品表面存在铝基沉积层。MOLLAH等[33]在系统研究铝电絮凝机理时，通过FTIR与XRD分析证实，铝阳极溶解后生成的Al3+在近中性条件下水解形成无定形Al(OH)3(s)，其结构中存在明显的Al–O振动吸收特征，并指出该水解产物是电絮凝去除颗粒污染物的主要活性组分。同时PE的–CH₂–特征峰强度相对减弱，说明PE表面被铝基絮体覆盖，导致红外有效响应降低。ZHANG等[28]研究了聚合氯化铝与不同助凝剂对聚对苯二甲酸乙二醇酯（PET）微塑料的混凝去除机理，FTIR分析显示随着絮凝剂量的增加，PET的特征谱峰强度减弱，这是由于无机絮体覆盖塑料颗粒表面而导致的信号遮蔽效应。
扫描电镜（SEM）图像进一步揭示了形貌差异：絮凝前[见图8（a）]PE颗粒表面纹理较明显、局部可见孔洞/褶皱；絮凝后[见图8（b）]颗粒表面出现连续覆盖的沉积层并趋于平整，表明电絮凝过程中生成的铝基絮体在PE表面发生沉积与包覆，从而促进颗粒捕集与分离。EDS分析（见表）1同样支持上述判断：絮凝后样品中Al与O含量升高，而C含量相应降低，说明PE表面形成了含Al–O组分的无机沉积/包覆层。已有研究表明，在电絮凝处理微塑料过程中，处理后颗粒表面Fe、Al等元素含量升高，可作为金属基絮体沉积于微塑料表面的证据之一[34]，本研究中Al元素由0增至0.63wt%，结合FTIR中Al–O特征峰的出现，可进一步说明PE表面形成了铝基沉积/包覆层。
综上，电絮凝通过阳极溶解生成的铝基水解絮体与阴极析出气泡的协同作用，实现了对PE微塑料的高效捕集与分离。
表1  PE微塑料絮凝前后EDS
Table 1  EDS analysis of PE microplastics before and after flocculation
	元素
	絮凝前
	絮凝后

	
	重量百分比/%
	原子百分比/%
	重量百分比/%
	原子百分比/%

	C
	99.62
	99.72
	95.29
	96.61

	O
	0.36
	0.27
	4.07
	3.10

	Al
	0.00
	0.00
	0.63
	0.29
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图7  PE微塑料FTIR
Fig.7  FTIR spectrum of PE microplastics 
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图8  PE微塑料絮凝前后SEM
Fig.8  SEM images of PE microplastics before and after flocculation
3  结果讨论
3.1 与其他微塑料去除方法的比较
通过与主流微塑料去除技术进行多维度的比较，可以全面评估本方法的综合性能，如表2所列。
表2  电絮凝与其他微塑料去除方法的综合比较
Table 2  Comprehensive comparison of electrocoagulation with other methods for microplastic removal 
	比较维度
	电絮凝
	化学混凝
	膜分离
	气浮
	高级氧化
	生物降解

	作用机理
	原位生成金属氢氧化物絮体，电中和+卷扫网捕+电浮选协同
	外加混凝剂电中和与架桥
	物理筛分截留
	微气泡附着颗粒上浮
	强氧化自由基氧化聚合物链
	微生物酶促降解

	去除/处理方式
	分离为主
	分离为主
	截留分离
	分离为主
	降解为主
	缓慢降解

	对粒径适应性
	中等粒径
	依赖剂量与颗粒特性
	微/纳米级颗粒
	低密度颗粒
	与粒径关系较弱
	可降解聚合物

	二次污染风险
	残余金属离子
	化学污泥产量
	浓缩液需处理
	浮渣需处置
	生成氧化副产物
	微生物体系稳定性问题

	适用场景
	预处理、中小规模系统
	常规水处理
	深度处理
	强化分离单元
	难降解污染物协同处理
	长期生态修复


综合比较表明，各类技术在微塑料去除中各具侧重。相比之下，电絮凝兼具分离效率与操作灵活性，通过原位生成絮体与电浮选协同作用，在中等粒径疏水性微塑料去除方面表现出较好的综合性能，适合作为预处理或强化单元。
3.2 与同类案例研究结果的对比
为验证本研究的准确性和可靠性，如表3所列，选取近年来电絮凝去除微塑料的代表性研究进行定量对比分析。
表3  本研究与同类研究去除效率对比
Table 3  Comparison of removal efficiency between this study and similar studies
	文献来源
	电极材料（阳-阴）
	微塑料类型
	粒径/μm
	初始浓度/g·L-1
	最优条件去除率/%

	HU[34]
	Fe-Al
	聚酰胺
	38~74
	0.5
	96.8

	SUBAIR[35]
	Al-Al
	聚苯乙烯
	150~300
	0.2
	94.6

	ELKHATIB[32]
	Al-Al
	聚酯
	25~65
	0.025
	96.5

	PERREN[36]
	Al-Al
	聚乙烯
	300~355
	0.1
	99.24

	SHEN[15]
	Al-Cu
	聚丙烯
	1000~2000
	0.05
	98.4

	本研究
	Al-Al
	聚乙烯
	150
	0.3
	95.6


综合已有文献对比可知，本研究电絮凝去除PE微塑料的效率（95.6%）处于当前报道的高效区间，与不同粒径和浓度条件下的研究结果趋势一致，说明试验数据具有较好的可靠性与可比性。尽管如此，考虑到初始浓度、粒径分布及水体复杂度差异可能对分离效果产生影响，本方法在真实水环境中的长期稳定性与工程适用性仍需进一步系统验证。
3.3方法局限性与应用限制
本研究为间歇式试验，尚未开展连续流工况验证，工程化应用仍需综合评估电极消耗与钝化、能耗控制以及出水中残余铝（Al）等潜在风险对水质与运行稳定性的影响。未来研究可围绕电极材料与结构优化、运行参数精细化控制以及在真实废水（含共存污染物）条件下的连续流验证开展，以进一步提升其长期运行的经济性与可行性。
4  结论
本研究基于在模拟体系中开展的电絮凝去除聚乙烯（PE）微塑料试验，系统考察了外加电压、初始pH、电解质（NaCl）浓度及PE初始浓度等因素对去除效果的影响，得到如下结论：
（1）在本研究考察范围内，当外加电压3.0V、初始pH=7、NaCl 0.01mol/L、PE初始浓度0.3g/L时，通电30min的去除率达到约95.6%，表明电絮凝在该条件下可实现对PE微塑料的高效去除；同时，单位质量PE的处理能耗随外加电压升高而增加，3.0 V为兼顾去除率与能耗的优选电压。
（2）电絮凝去除PE的过程可归纳为“絮凝捕集—沉降/气泡携带上浮（电浮选）”的协同分离路径：阳极铝溶出并水解生成Al(OH)3(s)等铝基絮体，通过电中和、卷扫网捕等作用捕集微塑料并促进其分离；阴极析氢产生的H2气泡可附着并携带部分“絮体-PE”复合体上浮，从而与沉降过程共同贡献总体去除。
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