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典型城市河道氮、磷自净能力影响因素∗

王　 蓉，黄天寅∗∗，吴　 玮
（苏州科技学院环境科学与工程学院，苏州 ２１５００９）

摘　 要： 以典型城市河道（苏州官渎花园内河）为研究对象，通过室内和室外模拟实验，研究不同污染物浓度、流速、曝气

复氧、渗滤作用和温度对氮、磷自净能力的影响，结果表明：水体中氮、磷的自净作用受污染物浓度、流速、溶解氧浓度、温
度和微生物等多种因素的影响．随着污染物浓度的增加，氨氮和硝态氮降解速率增加，而底泥中磷的总体吸附速率却增

大．与静止水体相比，模拟河道通过增加流速、曝气复氧、渗滤作用能增强水体氮磷的自净能力，提高氮、磷降解速率．其
中，改变流速后自净参数氨氮和总磷增量分别为 １７．０５％和 ３４．８５％ ；曝气复氧后自净参数氨氮和总磷增量分别为 ８．３５％和

５９．３３％ ；增加微生物量（渗滤作用）后自净参数氨氮和总磷增量分别为 ５０．００％ 和 ２３．０１％ ．自然条件下，随着温度的上升，
氨氮和总氮的降解系数逐渐增大，总磷的降解系数逐渐减小．
关键词： 自净能力；温度；污染物浓度；流速；曝气；渗滤作用；降解系数；吸附和释放速率；氨氮；总磷
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城市河道分布于城市人口聚集区，生态系统易受土地开发利用的影响［１］ ，而且一经破坏难以恢复［２］ ．随
着城市化的发展，城市河道被多次开发利用和改造，生态功能遭到严重破坏［３］ ，城市天然水系不断萎缩，水
质急剧恶化，自净能力下降，氮、磷污染尤为严重，部分河道出现黒臭现象．而且，城市内河底泥中积累了大量

重金属及氮、磷等营养元素，在一定条件下，会向上覆水中释放，对河流造成二次污染［４］ ．因此，降低水体和底

泥中的氮、磷含量成为水体生态修复的关键．要实现水体生态修复就要恢复水体的自净能力［５］ ．河道水体的

自净是由无数的物理、化学和生物因素的直接和间接作用所产生的复杂过程［６］ ，是通过一系列自然过程使

氮、磷等污染物质得以转化、吸收、再分配（底泥的释放与吸附），并让水体得以净化并能恢复到初始状态的
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１０６　　 Ｊ． Ｌａｋｅ Ｓｃｉ．（湖泊科学），２０１６，２８（１）

能力［７⁃８］ ．影响水体氮、磷自净能力的因素很多，如季节性变化（温度） ［９］ 、水动力条件［１０］ 、溶解氧、微生物、护
岸结构［１１］ 、堤坝工程［１２］等．研究表明，水体中氮、磷等营养盐的去除率随季节变化很大［１３⁃１４］ ，温度和溶解氧

能影响底泥中氮、磷等营养盐的释放速率［１５⁃１７］ ，曝气能影响水体氮、磷去除效果［１８⁃１９］ ；微生物在一定条件下

能去除水体中的氮、磷［２０⁃２１］ ．近年来，对于湖泊、海湾水体［２２⁃２３］ 自净能力的研究很多，基本上只是考虑一个因

素，而对城市内河自净能力，尤其是多个影响因素下的变化却鲜有报道．而且，一般的研究基本上是在实验室

内进行的，未考虑自然环境的影响，与真实情况存在一定差异．
本文综合考虑室内与室外条件，能较好地反映河道水体的真实情况．苏州城区河道狭窄，水流缓慢，加上

分布于城市人口聚集区，水体自净能力下降，氮、磷污染尤为严重．本研究以典型城市河道（官渎花园内河）
为研究对象，通过室内及室外模拟实验，研究不同污染物浓度、流速、曝气复氧、渗滤作用以及季节温度对河

道水体氮、磷自净能力的影响，为河道水体生态修复提供依据．

１ 研究区域

官渎花园内河西段位于苏州市（３０°４６′ ～ ３２°０２′Ｎ，１２０°１１′ ～ １２０°１６′Ｅ）姑苏区，东端被截断，形成断头

浜，水体滞流造成自净能力下降．该河道位于人口密集区，污染物来源复杂而分散，水体污染严重．水体常年

呈墨绿色，部分河段呈灰黑色，河面有较多漂浮物，河水腥臭难闻，是具有代表性的苏州城区典型的半封闭

型的重污染河道．由于上游源头申家坟里浜的生活污染物直接汇入，小型作坊处工业污染物直接入河，污染

由东向西逐渐减轻．故选择如图 １ 所示的 ３ 个断面研究水体和底泥的氮、磷自净能力．

图 １ 研究区域及采样断面位置
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王　 蓉等：典型城市河道氮、磷自净能力影响因素 １０７　　

２ 实验内容与方法

２．１ 实验原理

水体氮、磷的自净能力主要体现在水体中氮、磷的转化及底泥中磷的吸附与释放效应．因此用氨氮

（ＮＨ３ ⁃Ｎ）降解系数、硝态氮（ＮＯ－
３ ⁃Ｎ）降解系数、总氮（ＴＮ）降解系数、总磷（ＴＰ）降解系数、底泥磷的吸附和释

放速率等自净参数来表征水体氮、磷的自净能力．研究［２４⁃２５］ 表明，对于中小型河流，河流流速较小，且在水体

污染物浓度较低时，水体中污染物的降解符合一级反应动力学，即：

ｌｎ Ｃ０ ＝ ｌｎ Ｃｔ＋ Ｋ·ｔ （１）

式中，Ｃ０为初始浓度，Ｃｔ为第 ｔ 天的浓度，ｔ 为时间，Ｋ 值即为相应的污染物降解系数．
２．２ 实验材料

取 ３ 个断面处上覆水样和底泥．水样用聚乙烯瓶储存，按照文献［２６］中的分析方法，测定 ＴＮ、ＮＨ３ ⁃Ｎ、
ＮＯ－

３ ⁃Ｎ、ＴＰ、溶解性磷酸盐（ ＳＲＰ）等理化指标浓度．底泥是由柱状采样器采集的无扰动柱状样（表层 ０ ～
１０ ｃｍ），于 ４℃下保存，测定氮、磷含量等理化指标：ＴＰ 含量采用碱性过硫酸钾氧化法测定，ＮＨ３ ⁃Ｎ 含量采用

氯化钾提取法测定，底泥中的有效磷（Ｏｌｓｅｎ⁃Ｐ）含量采用碳酸氢钠提取法［２７］测定．
２．３ 实验内容

通过室内模拟实验确定污染物浓度对氮、磷自净的影响；然后通过室外模拟实验确定水动力条件、曝气

复氧、渗滤作用及温度对氮、磷自净的影响．
２．３．１ 室内模拟实验　 （１） 水体 ＮＨ３ ⁃Ｎ 和 ＮＯ－

３ ⁃Ｎ 降解系数的测定：取 ３ 个断面的水样 １００ ｍｌ，用硫酸铵将

ＮＨ３ ⁃Ｎ 浓度调至 ２００ ｍｇ ／ Ｌ 左右，５ ｄ 内每天测定溶液中 ＮＨ３ ⁃Ｎ 浓度；取 ３ 个断面的水样 １００ ｍｌ，用硝酸钾将

ＮＯ－
３ ⁃Ｎ 浓度调至 １０ ｍｇ ／ Ｌ 左右，５ ｄ 内每天测定溶液中 ＮＯ－

３ ⁃Ｎ 浓度．
（２） 底泥磷吸附速率及释放速率［２８］的测定．
吸附速率的测定：分别取 ３ 个监测断面的上覆水样，测定其 ＳＲＰ 浓度．分别在 ２５０ ｍｌ 的锥形瓶中加入新

鲜底泥样品 ５ ｇ，再小心注入 １００ ｍｌ 吸附水样（由磷酸二氢钾及上覆水水样配制而成，ＳＲＰ 浓度在 １．５ ｍｇ ／ Ｌ
左右），避免底泥扰动．分别在 ３、６、９、１２、２４、３６、４８ ｈ 时测定水中 ＳＲＰ 浓度，测定后扰动上覆水．

释放速率的测定：分别取 ３ 个监测断面的上覆水样，测定水中 ＳＲＰ 浓度．分别在 ２５０ ｍｌ 的锥形瓶中加入

新鲜底泥样品 ５ ｇ，再小心注入 １００ ｍｌ 上覆水样品，避免底泥扰动，于室温条件下敞口蔽光培养．分别在 ３、６、
９、１２、２４、３６、４８ ｈ 时测定水中 ＳＲＰ 浓度，测定后扰动上覆水．
２．３．２ 室外模拟实验　 以官渎花园内河（天然河道长 １８０ ｍ，宽 １８ ｍ，水深 １．５ ｍ）为原型，建立模拟河道，研究官

渎花园内河在无外源污染且水体滞流的状态下水质的变化情况．结合试验场地等多种因素，确定模拟河道的纵

横向比例尺 λＬ ＝３０，垂直方向比例尺 λｈ ＝５，确定模拟河道的长为 ６􀆰 ０ ｍ，宽为 ０．６ ｍ，水深为 ０．３ ｍ（图 ２）．模拟

河道由水泥砂浆砌成，由进水区、出水区（都为 ０．３ ｍ）和河道主体组成，过水断面为矩形，在进、出水区与河道

主体的连接端设有 ０．１５ ｍ 高的挡泥槛．底部铺有 ０．１ ｍ 高的底泥，河水层高度为 ０．３ ｍ．实验中的底泥和用水均取

自官渎内河断面 １．模拟河道分为两组：一组为对照组，不做任何处理；另一组为实验组，分别在以下条件下运行：

图 ２ 模拟河道

Ｆｉｇ．２ Ｓｉｍｕｌａｎｔ ｗａｔｅｒ ｃｏｕｒｓｅ

（１） 流速：用水泵和转子流量计将流速调为 １６ ｍ ／ ｈ（按生态流速和不淤积流速所取）；（２） 曝气复氧：通
过外部气泵向位于实验模拟河道中央的曝气头输送空气来进行复氧，使 ＤＯ 浓度在 ６～ ８ ｍｇ ／ Ｌ；（３） 渗滤装
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１０８　　 Ｊ． Ｌａｋｅ Ｓｃｉ．（湖泊科学），２０１６，２８（１）

置：通过外部计量泵和渗滤装置增加微生物种类和数量．渗滤装置由圆柱型的有机玻璃管制成，其中半径

０．５ ｍ，高 １．８ ｍ．实验水流由装置底部进入，由上部排出．装置由集水层（０． ２ ｍ，位于装置底部）、承托层

（０．３ ｍ，由 ３ 个级配（５０ ｍｍ、３０ ｍｍ、１０ ｍｍ）的鹅卵石构成）和滤料层（０．５ ｍ，采用半径为 ５ ｍｍ 的陶粒）组
成，穿孔板位于集水层和承托层之间，使布水均匀．渗滤净化装置流量 Ｑ ＝ ０．３６ ｍ３ ／ ｄ，水力负荷 ｑ ＝ ０．４５８
ｍ３ ／ （ｍ２·ｄ），计量泵流量为 ３０ Ｌ ／ ｈ．

实验在 ３ 个季节内（夏、秋、冬季平均温度分别为 ３０．２３、２０．２７、９．４７℃）进行，不做任何处理的河道水质

的变化即为温度的影响实验．每种条件运行 ２４ ｄ，于采样点每隔 ４ ｄ 采集 １ 次水样，测定水体 ｐＨ 值、浊度和

ＤＯ、ＴＰ、ＮＨ３ ⁃Ｎ、ＴＮ 及 ＮＯ－
３ ⁃Ｎ 浓度．

３ 结果与讨论

３．１ 污染物浓度对氮、磷自净的影响

表 １ 底泥及上覆水的理化性质

Ｔａｂ．１ Ｐｈｙｓｉｃａｌ ａｎｄ ｃｈｅｍｉｃａｌ ｐｒｏｐｅｒｔｉｅｓ ｏｆ
ｓｅｄｉｍｅｎｔ ａｎｄ ｏｖｅｒｌｙｉｎｇ ｗａｔｅｒ

指标　
采样断面

１ ２ ３

底泥 ＴＰ ／ （ｍｇ ／ ｋｇ） ７４３．７５ ６６８．７５ ５１２．５０
Ｏｌｓｅｎ⁃Ｐ ／ （ｍｇ ／ ｋｇ） ８０．４０ ７６．４０ ３９．２０
ＮＨ３ ⁃Ｎ ／ （ｍｇ ／ ｋｇ） ４０５．００ １７９．８８ １２４．６３
含水率 ／ ％ ４６．５７ ４６．５５ ３４．５６
有机质 ／ ％ ３．０１ ２．２７ ２．０６

上覆水 ＴＰ ／ （ｍｇ ／ Ｌ） １．５９ １．２９ １．２３
ＳＲＰ ／ （ｍｇ ／ Ｌ） １．２４ １．０７ ０．９６
ＮＨ３ ⁃Ｎ ／ （ｍｇ ／ Ｌ） １７．９５ １５．５８ １５．４７
ＴＮ ／ （ｍｇ ／ Ｌ） ２２．６０ １９．６９ １９．２９
ＮＯ－

３ ⁃Ｎ ／ （ｍｇ ／ Ｌ） ０．３３ ０．３９ ０．４２
ＤＯ ／ （ｍｇ ／ Ｌ） ０．１２ ０．１５ ３．８０

从表 １ 可以看出，断面 １、２、３ 底泥中各项指标

均呈现递减趋势，即污染逐渐减轻．ＴＰ 含量明显偏

高，是水体中的 ５００ 倍以上；ＮＨ３ ⁃Ｎ 含量相对较小，
是水体中的 １０ 倍以上，底泥是氮、磷的汇． Ｏｌｓｅｎ⁃Ｐ
可用于表征生物可利用的磷［２９］ ，在 ３ 个断面上分别

占底泥 ＴＰ 的７．６５％ 、１１．４２％和 １０．８１％ ．根据英国农

业发展和咨询服务指标体系，当土壤中 Ｏｌｓｅｎ⁃Ｐ 含

量超过４６ ｍｇ ／ ｋｇ 时处于富营养状态［２７］ ，表明断面 １
和 ２ 明显处于富营养状态．底泥含水率与有机质含

量与太湖月亮湾的基本相同［３０］ ，有机质可以和元素

Ｃａ、Ｍｇ、Ｆｅ、Ａｌ 等形成配合物，潜在影响水体中磷的转

化．３ 个断面水体 ＴＮ 浓度为 ９．５３～３１．８９ ｍｇ ／ Ｌ，ＮＨ３⁃Ｎ
浓度为 ７．４３～２４．３５ ｍｇ ／ Ｌ，氮素污染严重，ＮＨ３ ⁃Ｎ 是

河流中氮素循环的主要形态，其浓度约占 ＴＮ 浓度

的 ８０％ ．水体 ＴＰ 浓度为 １．１９～ ２．８６ ｍｇ ／ Ｌ，ＳＲＰ 浓度

为 ０．９９～２．６１ ｍｇ ／ Ｌ，远远超过国家地表水环境质量

标准中Ⅴ类水标准（０．４０ ｍｇ ／ Ｌ） ．
３．１．１ 污染物浓度对氮自净的影响　 随着污染物浓度的减小，３ 个断面的 ＮＨ３ ⁃Ｎ 降解系数和 ＮＯ－

３ ⁃Ｎ 降解系

数逐渐减小，相应氮素的降解减慢（图 ３）．另外，ＮＯ－
３ ⁃Ｎ 的降解系数为负值，ＮＯ－

３ ⁃Ｎ 含量随断面呈上升趋势．
ＮＯ－

３ ⁃Ｎ 降解系数明显小于 ＮＨ３ ⁃Ｎ 降解系数，说明水体的硝化作用增强，反硝化作用受到抑制．反硝化作用发

生的 ３ 个条件为：具备有效硝酸盐或亚硝酸盐、低氧浓度和电子供体［３１］ ．但主要的限制条件为：满足产生硝

酸盐所需要的高 ＤＯ 浓度和反硝化作用所需要的低 ＤＯ 浓度（＜０．２ ｍｇ ／ Ｌ），故反硝化作用只发生在好氧 ／ 缺
氧界面上，而且这个界面必须是时间上或（和）空间上相分离的［３２］，因此 ＤＯ 成为水体脱氮的限制因素．断面 ３
处 ＤＯ 浓度为 ３．８ ｍｇ ／ Ｌ，所以反硝化作用受抑制．断面 １ 和 ２ 的 ＤＯ 浓度均小于 ０．２ ｍｇ ／ Ｌ，适合发生反硝化作

用，然而反硝化作用却受到抑制，原因为：断面 １ 和 ２ 有低 ＤＯ 浓度和丰富的电子供体，虽然有利于反硝化作

用，却限制了亚硝化细菌和硝化细菌的作用，长期低浓度（＜０．２ ｍｇ ／ Ｌ）的硝酸盐使反硝化作用缺乏底物，降
低了反硝化作用的效率，最终导致氮素只能停留在 ＮＨ３ ⁃Ｎ 形态．
３．１．２ 污染物浓度对磷自净的影响　 ３ 个断面不同底泥中磷的吸附和释放规律如图 ４ 所示．底泥磷吸附速率

和释放速率的计算公式为：

Ｋ＝
［（Ｃｎ－Ｃ０）·Ｖ＋∑

ｎ

ｉ＝ １
Ｖｊ（Ｃｉ－１－Ｃａ）］

ｗ·ｔ
（２）

式中，Ｖ 为上覆水体积，Ｃｎ、Ｃ０和 Ｃｉ－１分别为第 ｎ 次、初始和第（ ｉ－１）次采样时的 ＳＲＰ 浓度，Ｃａ为添加水样中
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王　 蓉等：典型城市河道氮、磷自净能力影响因素 １０９　　

图 ３ 氨氮和硝态氮降解系数

Ｆｉｇ．３ Ａｍｍｏｎｉａ ｎｉｔｒｏｇｅｎ ａｎｄ ｎｉｔｒａｔｅ ｎｉｔｒｏｇｅｎ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｃｏｅｆｆｉｃｉｅｎｔ

的 ＳＲＰ 浓度，Ｖｊ为每次的采样体积，ｗ 为底泥的湿重，ｔ 为吸附和释放时间．
由吸附实验可以看出，断面 １ 在第 ２ ｈ，断面 ２ 和 ３ 在第 ３ ｈ 的 ＳＲＰ 浓度达到最大值，分别为 １．４２、１．９９

和 ２．０２ ｍｇ ／ Ｌ，明显高于初始值，可能是由上覆水的扰动造成的，扰动打破了底泥与水界面间的动态平衡，使
ＳＲＰ 得以释放．随后急剧下降，底泥对 ＳＲＰ 的吸附占主导，在第 ８ ｈ 后趋于稳定（图 ４）．３ 个断面对磷的吸附

量随着污染的减轻而逐渐增加（表 ２）．即随着污染物浓度的升高，底泥对磷的吸附能力减弱［３３］ ．
由释放实验可知，断面 ２ 和 ３ 在第 ３ ｈ ＳＲＰ 浓度达到最大值，而断面 １ 一直呈下降趋势，２４ ｈ 后 ３ 个断

面的 ＳＲＰ 浓度基本趋于稳定（图 ４）．断面 ２ 和 ３ 在前 ３ ｈ 底泥中的磷有明显释放，水中 ＳＲＰ 浓度高于初始

值，之后底泥中磷的吸附占主导．断面 １ 在初始时刻，ＳＲＰ 浓度最大，释放却受抑制，即上覆水中 ＳＲＰ 的初始

浓度越大，对底泥释放磷的抑制作用越大［３４］ ．

图 ４ 底泥磷的吸附（ａ）和释放（ｂ）规律

Ｆｉｇ．４ Ｌａｗｓ ｏｆ ｓｅｄｉｍｅｎｔ ｐｈｏｓｐｈｏｒｕｓ ａｄｓｏｒｐｔｉｏｎ（ａ）ａｎｄ ｒｅｌｅａｓｅ（ｂ）

表 ２ 不同断面底泥中磷的吸附与释放速率

Ｔａｂ．２ Ｓｅｄｉｍｅｎｔ ｐｈｏｓｐｈｏｒｕｓ ａｄｓｏｒｐｔｉｏｎ ａｎｄ ｒｅｌｅａｓｅ ｒａｔｅｓ ｏｆ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｓｅｃｔｉｏｎｓ

断面 吸附速率 Ｖ ／ （ｍｇ ／ （ｇ·ｄ）） 释放速率 ｖ ／ （ｍｇ ／ （ｇ·ｄ）） 总体吸附速率 ／ （ｍｇ ／ （ｇ·ｄ））

１ ０．０２１０ ０．００２９ ０．０１８２
２ ０．０２３５ ０．００３１ ０．０２０４
３ ０．０２４４ ０．００２６ ０．０２１８
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１１０　　 Ｊ． Ｌａｋｅ Ｓｃｉ．（湖泊科学），２０１６，２８（１）

　 　 由表 １ 和表 ２ 可知，底泥中磷以吸附为主，吸附速率是释放速率的 １０ 倍左右；底泥是磷的蓄积库，磷的

污染主要是水体的污染．吸附速率为断面 ３＞断面 ２＞断面 １，释放速率为断面 ２＞断面 １＞断面 ３．定义底泥中磷

的总体吸附速率为吸附速率和释放速率之差，总体吸附速率的大小可反映断面底泥中磷的自净能力，其值

越大，证明磷的自净速率越快．由表 ２ 可知，３ 个断面底泥磷的自净速率为断面 ３＞断面 ２＞断面 １，即随着污染

物浓度的减小，底泥对磷的自净速率加快．
３．２ 流速对氮、磷自净的影响

与静止水体相比，水体流速变为 １６ ｍ ／ ｈ 后，ＮＨ３ ⁃Ｎ 降解系数和 ＴＰ 降解系数都增大，增幅分别为１７．０５％
和 ３４．８５％ （图 ５）．整个实验期间，实验河道浊度都要高于参照河道．

在实验前 ２０ ｄ，参照河道的 ＮＨ３ ⁃Ｎ 降解都比实验河道的要快，可能是由于水体扰动使部分底泥上浮，造
成含氮污染物的释放所致．水体扰动使悬浮颗粒物的絮凝沉淀速率加快，而颗粒物能对 ＮＨ３ ⁃Ｎ 进行吸附，颗
粒物越多，ＮＨ３ ⁃Ｎ 降解速率越快［３５］ ，使后期 ＮＨ３ ⁃Ｎ 得以去除．

对于 ＴＰ 的降解，改变流速加快氧气向水体底部传输的速率，增加泥水界面的氧化氛围，使底部微生物

吸附降解磷的速率加快．

图 ５ 水动力条件对氮、磷降解的影响

Ｆｉｇ．５ Ｔｈｅ ｉｎｆｌｕｅｎｃｅ ｏｆ ｈｙｄｒｏｄｙｎａｍｉｃ ｃｏｎｄｉｔｉｏｎｓ ｏｎ ｎｉｔｒｏｇｅｎ ａｎｄ ｐｈｏｓｐｈｏｒｕｓ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ

３．３ 曝气复氧对氮、磷自净的影响

曝气复氧使实验河道 ＤＯ 浓度维持在 ６～８ ｍｇ ／ Ｌ，参照河道 ＤＯ 浓度一直处于 １．２ ｍｇ ／ Ｌ 左右．曝气复氧使

ＮＨ３ ⁃Ｎ 和 ＴＰ 降解都加快，对 ＮＨ３ ⁃Ｎ 降解的增幅不明显，仅为 ８．３５％ ；ＴＰ 降解显著增强，增幅为 ５９．３３％ （图 ６）．

图 ６ 曝气复氧对氮、磷降解的影响

Ｆｉｇ．６ Ｔｈｅ ｉｎｆｌｕｅｎｃｅ ｏｆ ａｅｒａｔｉｏｎ ｏｎ ｎｉｔｒｏｇｅｎ ａｎｄ ｐｈｏｓｐｈｏｒｕｓ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ
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王　 蓉等：典型城市河道氮、磷自净能力影响因素 １１１　　

曝气充氧一方面增强了水体扰动，使污染物从底泥中释放到水体，故开始时 ＮＨ３ ⁃Ｎ 降解比参照河道慢；
另一方面，曝气增加了水中的 ＤＯ 浓度，使水体 ｐＨ 值维持在 ８ 左右，氨氧化速率加快［３６］ ，后期 ＮＨ３ ⁃Ｎ 降解

加快．　
天然河道中磷的去除主要是靠物理除磷（卵石的吸附作用）和生物除磷（悬浮生长的细胞和植物直接吸

收磷和底泥中的聚磷微生物好氧过量吸收磷），其中，聚磷微生物的好氧过量吸磷是去除磷的主要途

径［３７⁃３８］ ．曝气使底泥中的聚磷微生物在好氧条件下过量吸磷；而且充足的 ＤＯ 使底泥表层形成氧化层，能减

缓底泥中磷的释放，也能对上覆水中的 ＰＯ３－
４ 进行专属性吸附．故 ＴＰ 降解系数显著提高．

３．４ 渗滤装置对氮、磷自净的影响

渗滤装置形成生物膜，微生物种类和数量增多，两组河道的 ＤＯ 浓度都维持在 １．５ ｍｇ ／ Ｌ 以上．渗滤装置

提高了 ＮＨ３ ⁃Ｎ 和 ＴＰ 的降解速率，其中 ＮＨ３ ⁃Ｎ 增量达 ５０．００％ ；ＴＰ 的增幅为 ２３．０１％ （图 ７）．

图 ７ 渗滤装置对氮、磷降解的影响

Ｆｉｇ．７ Ｔｈｅ ｉｎｆｌｕｅｎｃｅ ｏｆ ｆｉｌｔｒａｔｉｏｎ ｏｎ ｎｉｔｒｏｇｅｎ ａｎｄ ｐｈｏｓｐｈｏｒｕｓ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ

水中 ＮＨ３ ⁃Ｎ 的去除通过分子扩散作用、微生物的吸附作用、硝化或氨氧化过程进行［１８］ ，其中硝化或氨

氧化过程是去除 ＮＨ３ ⁃Ｎ 的主要途径．渗滤装置中形成的生物膜由于固着在陶粒滤料上，因此世代时间较长

的细菌如亚硝酸盐细菌、氨氧化细菌等硝化细菌能在其中较好地生长［３９］ ．而且，水体中 ＤＯ 浓度在

１．５ ｍｇ ／ Ｌ 以上，呈偏碱性，较利于硝化作用的发生．首先，通过滤料上带负电的微生物对 ＮＨ３ ⁃Ｎ 起吸附作用，
接下来通过硝化作用将 ＮＨ３ ⁃Ｎ 转化为 ＮＯ－

３ ⁃Ｎ［４０］ ，进一步对 ＮＨ３ ⁃Ｎ 进行吸附，使其降解速率明显提高．
水流通过渗滤装置时，使磷与填料充分接触，提高了聚磷微生物对磷的吸附去除性能；而且渗滤装置中

存在的大量微生物，也能通过生命活动消耗部分磷，填料中的鹅卵石也能吸附去除部分磷［３８］ ．
３．５ 温度对氮、磷自净的影响

在 ３ 个季节内，水体中氮、磷自然降解，其降解变化如图 ８ 所示．自然条件下，随着温度的升高，ＮＨ３ ⁃Ｎ 和

ＴＮ 降解系数逐渐升高，在夏季（平均水温为 ３０．２３℃）时达到最大．对于 ＮＨ３ ⁃Ｎ 降解，温度每升高 １０℃，ＮＨ３ ⁃Ｎ
降解系数的增量为 ２．０５％ ～２６８．８６％ ；在 ２０．２３℃时是９．４７℃时的 ４ 倍左右，而 ３０．２３℃时和 ２０．２７℃时相差不

大．对于 ＴＮ 降解，温度每升高 １０℃，ＴＮ 降解系数的增量为 ８５．８５％ ～９２．８８％ ．水体中 ＴＮ 的去除过程主要包括

氨化、硝化和反硝化作用以及微生物的生长对各类氮源的利用，其中 ＮＨ３ ⁃Ｎ 的去除主要是通过硝化作用和

氨氧化作用．整个实验期间，随着水温的升高，水体中生物体和微生物的活性增强，促进了底泥中含氮有机物

的矿化作用，硝化速率显著增强［４１］ ，ＮＨ３ ⁃Ｎ 迅速降解；反硝化作用也增强，ＴＮ 也得以迅速去除．
随着温度的升高，ＴＰ 降解系数逐渐变小，且温度每升高 １０℃则 ＴＰ 降解系数减少 ３２．４０％ ～４３．８２％ ．水中

的磷包括溶解态磷和颗粒态磷，磷在水体中的转化主要有沉淀作用和底泥的释磷作用．大部分颗粒态磷沉入

水体与钙、铝、铁等金属离子形成不溶性磷．温度升高加速了磷的矿化作用，使不溶性磷酸盐的溶解度增大，
使底泥中的有机结合态磷释放到水体；此时微生物的活性增强，降低了底泥表面的氧化还原电位，可能会促

进铁结合态磷的释放［４２］ ．此时，水体中 ｐＨ 值达到 ８ 以上，磷主要以 Ｈ２ＰＯ
－
４形式存在，有利于磷酸根离子从氢
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１１２　　 Ｊ． Ｌａｋｅ Ｓｃｉ．（湖泊科学），２０１６，２８（１）

图 ８ 温度对氮、磷降解的影响

Ｆｉｇ．８ Ｔｈｅ ｉｎｆｌｕｅｎｃｅ ｏｆ ｔｅｍｐｅｒａｔｕｒｅ ｏｎ ｎｉｔｒｏｇｅｎ ａｎｄ ｐｈｏｓｐｈｏｒｕｓ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ

氧化铁胶体中分解吸附，沉淀作用减弱，使更多的磷酸盐得以释放到水体［４３］ ，故 ＴＰ 降解速率减慢．

４ 结论

通过室内和室外模拟实验，得出的主要结论如下：
１） 室内模拟实验显示：随着污染物浓度的增大，ＮＨ３ ⁃Ｎ 降解系数和 ＮＯ－

３ ⁃Ｎ 降解系数逐渐增大，但是

ＮＨ３ ⁃Ｎ 降解系数要远远大于 ＮＯ－
３ ⁃Ｎ 降解系数，反硝化受抑制，水体氮素只能停留在 ＮＨ３ ⁃Ｎ 形态．底泥磷的总

体吸附速率随着污染物浓度的增大而减小，以吸附为主，吸附速率是释放速率的 １０ 倍左右．
２） 室外模拟实验显示：与静止水体相比，模拟河道通过改变流速、曝气复氧和渗滤作用，能增强水体氮、

磷的自净能力，提高氮、磷降解速率．其中，渗滤能显著提高 ＮＨ３ ⁃Ｎ 降解系数，曝气复氧能显著提高 ＴＰ 降解

系数．
３） 在自然条件下，随着水体温度的升高，ＮＨ３ ⁃Ｎ 和 ＴＮ 降解系数逐渐增大，ＴＰ 降解系数则逐渐减小．
影响水体的氮、磷自净能力的因素包括污染物浓度、温度、ＤＯ 浓度、水流要素、渗滤作用等．要达到水体

氮、磷生态修复的目的，可以考虑将渗滤和曝气复氧相结合，提高氮、磷去除效果．
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