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第十章  表层沉积物形态磷的动力学转化

及其效应 

在物理和生物扰动作用影响下，湖泊特别是浅水区的表层沉积物，往往因密实性低、孔

隙率高等而处于物理不稳定状态，不断地发生悬浮-沉降和上覆水引灌冲刷等过程，这些以

水为载体或界面流体的被动扰动，将使得沉积物（或悬浮物）中一些物质的一般性迁移转化

行为发生改变（张雷等，2011，Li et al, 2010）。在水动力为主要因素的动态过程中，沉积物

-水界面被扰动和产生再悬浮，以沉积物为物质源的悬浮颗粒物与水体之间的接触面积大大

增加，加快了物质在沉积物表层和颗粒物中的转化进程，影响着物质在沉积物以及水体两相

间的迁移。 

磷是导致湖泊富营养化的最主要元素之一。在浅水湖泊中，磷也多被视为水体中保守性

营养元素。另一方面，磷的化合物又是在环境中活性和稳定性转换较典型一类的物质，它们

在湖泊尤其是沉积物表层的物化和生物转化，以及跨界面和跨介质迁移及其影响研究中，最

受关注（Spears et al, 2006; Heredia et al, 2007）。湖泊水体中磷的形态有多种类型，对总磷（TP）

而言，一般可以分为溶解态总磷（DTP）和颗粒态磷（PP），其中 DTP 又可分为溶解态有机

磷（DOP）和溶解态无机磷（DIP），DIP 有时也称溶解态活性磷。而对于沉积物（或颗粒物）

而言，形态磷的种类要相对复杂些，也即将 PP 进一步按结合态来进行形态的划分。通常划

分为弱吸附态磷（LP）、铁结合态磷（Fe-P）、铝结合态磷（Al-P）、钙结合态磷（Ca-P）、颗

粒有机磷（Org-P）等。实际在涉及沉积物形态磷转化的环境意义时，依据分析方法和研究

目的的不同，还有可利用性、生物活性和稳定性等形态的划分。 

新近沉降于湖底的颗粒物经固着压实后，将形成新的表层沉积物，在界面的物理扰动下，

这些表层沉积物将可能形成再悬浮，使得新近沉降的颗粒物进入上覆水体，形成有无数分散

颗粒占据的多相体系。在这样的非均相体系中，水动力首先以物理作用方式使水分子强烈地

冲击比表面积较大的悬浮颗粒，增加颗粒物中磷酸根离子与水分子碰撞机会，并将依赖于物

理吸附的可溶性磷自沉积物上游离出来，进入上覆水（范成新，2003）；其次是可能使一些

无机结合态磷（如铝结合态磷、铁结合态磷等）化学键断裂，将其转化成磷酸根离子以及相

应的金属离子（范成新，2003）。以弱吸附态磷的形式被沉积物捕捉，而被铁、锰、铝、钙

等金属离子吸附的磷会相应的转化成铁结合态磷、铝结合态磷、钙结合态磷等。因此，沉积

物扰动状态下，沉积物中不同形态磷的数量分布被改变，甚至会引起不同赋存形态磷原有性

质的改变。另一方面，动力再悬浮的复氧作用，不仅会大大促进有机磷的矿化分解，而且还

可能使一些无机磷向稳定态磷转化（Li et al, 2010; 2011）。无论有机磷的降解以及有机磷的

形态转化，磷在沉积物界面都将表现出复杂多变的动力学行为。在动力学影响下表层沉积物

磷的多变性，将直接导致沉积物中磷的稳定性和生物有效性发生变化，继而在一定程度上影

响湖泊水体的富营养化进程。 

 

第一节  表层沉积物磷的吸附解吸行为与影响 

一、磷吸附机制与影响 

（一）吸附机制 

磷酸盐在沉积物中的吸附过程即磷酸根从沉积物液相转到沉积物固相表面的过程，沉积
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物对磷的吸附和固定（图 10-1），吸附包含两部分，一是表层吸附，该过程历时几分钟或几

小时；另一种是沉积物内部吸附，历时数天或数月，这取决于之前表面吸附的时间或固体扩

散层的化学组成（Portielje and Lijklema 1993）。 

沉积物颗粒对磷的吸附大致有三种类型：物理吸附。这种吸附一般是可逆的，自由能降

低较少，比较容易释放；化学吸附。水中存在的钙、镁、铁和铝等阳离子可以和磷酸盐形成

溶解度非常小的化合物，因此，磷酸根离子在沉积物中极易形成化学沉积物而被固定；物理

化学吸附。固相表面所带的阴离子使溶液中的磷酸根阴离子通过离子交换作用而被吸附在固

相表面。这种吸附的能量变化介于物理吸附和化学吸附之间，被吸附的磷酸根离子也可为其

它阴离子所取代。 

（二）吸附模拟 

磷的吸附一般用吸附等温线来描述，等温吸附过程公式主要包括 Linear、Langmuir、

Freundlich 等模式，目前国内外应用较多的是 Langmuir 方程，根据此方程可以得到沉积物对

磷酸盐吸附的重要参数：磷最大吸附量 Qmax,吸附能 K(图 10-2)。吸附能在一定程度上反映

了吸附磷的能级，该值越大，沉积物与磷的结合能越大。 

 

图 10-1. 沉积物-水界面磷的吸附模式 (引自吴文卫等，2007)  

 

图 10-2. Freundlich、Langmuir 吸附等温线及磷共沉淀（引自 Zhou and Li，2001) 

(三) 磷吸附影响因素 

许多研究表明，沉积物对磷的吸附不但与沉积物本身的性质有关（化学组成、粒度等），

而且环境因子（pH、Eh、温度等）的变化对沉积物吸附磷的影响也不容忽视。 

1 沉积物物化性质影响 
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东太湖沉积物中水溶性有机质提高了沉积物吸附磷的效率，而对吸附磷动力学曲线的基

本趋势没有影响(王圣瑞等 2005)。张斌亮等（2004)对太湖表层沉积物磷吸附的特性研究中

得到最大吸附量与表面积、活性铁、活性铝、有机质含量有较好的正相关性。周爱民等（2005)

从经典的Langmuir吸附等温线模型出发，引入已吸附在沉积物中的那部分可交换态磷，并应

用其对太湖沉积物样品进行分析拟合得到吸附容量Qmax与沉积物中活性铁和铝含量呈良好

线性关系。Jin等(2005)对不同营养水平湖泊沉积物磷吸附特征的研究发现，对污染较重的沉

积物适合线性模式，而污染较轻的沉积物符合Freundlich模式；污染严重的沉积物作为磷酸

盐的源存在，向上覆水释放磷。污染严重沉积物的吸附能力受温度的影响强，污染较轻沉积

物的吸附能力受温度的影响较弱。Wang等(2006)对不同营养状态湖泊沉积物的研究结果表

明，随着污染程度的增加，Qmax、磷平衡浓度（EPC0）随K的降低而增加，Qmax和磷酸盐吸

附效率随有机质含量减少和离子强度的增加而降低。在不同的初始浓度下，五里湖的吸附容

量比梅梁湾稍高，随着初始浓度的增加，吸附容量也在增加，几乎是呈相同的增加趋势(张

路等 2001)。 

2.环境因子 

王圣瑞等(2006)通过对东太湖、五里湖和贡湖沉积物磷吸附特征的对比研究发现，东太

湖沉积物与其上覆水之间基本保持磷吸附-解吸动态平衡状态，温度对东太湖沉积物吸附磷

的影响较大。Sundareshwar and Morris (1999)研究认为，盐度变化对潮滩湿地沉积物的磷吸

附影响也十分显著; 石晓勇和史致丽(2000)在黄河口悬浮物磷的吸附和解吸研究中发现，随

着环境温度的升高，悬浮物对磷的吸附呈线性增加。刘敏等(2002)研究发现，环境因子(pH、

盐度和温度等)对沉积物吸附磷作用有显著的影响，随着 pH 的变化，沉积物对磷的吸附量呈

“U”形变化曲线，pH 在 7-8 之间，磷的吸附量较小。在低盐度区，随盐度的增加，沉积物对

磷的吸附量随之显著增加，而当盐度大于 5‰时，吸附量则随盐度的增加而略有下降。随着

温度的升高，对磷的吸附量基本上呈现线性增加. 

李敏等(2004)研究发现，环境因素影响沉积物磷吸附量的强弱顺序为:SS>pH>温度>盐

度，其中悬浮沉积物浓度是影响吸附量最重要的因素，pH 值、温度和盐度对吸附量的影响

程度相当。沉积物对磷酸盐的吸附量与粒径小于0.0005mm颗粒的含量呈较好的正相关关系，

说明吸附作用主要发生在细颗粒沉积物上，样品中细颗粒含量越高，吸附量就越大。 

Koski-Vahala and Hartikainen (2001)指出当存在强烈搅动时，富营养化湖泊中夏季通常出现的

高 pH 会显著增加湖泊的内源污染的危险。Perkins and Underwood (2001)关于奥尔顿水库的

研究结果则表明 pH 对沉积物磷的提取影响不明显。底泥细菌可能对磷的提取，释放和存贮

有着显著影响。 

另外沉积物性质由于会在时空分布上发生变化，从而也影响着吸附的结果。金相灿等

（2008)通过室内模拟太湖梅梁湾4个季节沉积物在低磷湖水中的吸附/解吸特征，得到夏季

和秋季沉积物以释放为主，春季和冬季以吸附为主；铁/铝磷是沉积物源或汇转化过程中较

为活跃的磷组分；沉积物对磷的吸附效率和平衡吸附量为春季最小，秋季最大；吸附/解吸

平衡浓度随温度的升高而增加，随沉积物磷含量的增加而减小。在空间变化。黄清辉等（2004）

用草酸提取了太湖沉积物中磷、铁、铝含量，发现其空间变化归因于污水的输入，磷吸附性

呈北高南低，西高东低。 

 

二、磷的解吸作用 

磷的解吸是磷吸附的逆过程，这两个过程不仅影响水体的磷酸盐浓度，而且影响颗粒表

面的结构和反应。吸附-解吸过程一般包含许多反应或步骤。这些步骤包括运输（取代表面

的吸附位点）和化学反应（化学键破裂）等(Chorover and Brusseau 2008)。曹志洪、李庆逵
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（1988)的研究结果表明，与红壤相比，黄土性土壤对吸附磷的解吸能力很强。其等温解吸

曲线可以分成三个区域，它们分别代表不同能级的解吸附过程。第一区域为快速解吸区，拟

物理吸附的磷得以解吸；第二区域是慢速解吸区，键能较低的共价键吸附的磷得以解吸；第

三区为极慢速解吸区域，则是高能键吸附的磷得以解吸。 

在有氧条件下，不定型态的Fe(OOH)有较强的磷吸附能力，磷被吸附固定在沉积物中；

在厌氧条件下，Fe(III)被还原成Fe(II)，溶解态的Fe
2+丧失了对磷的吸附能力，磷被释放出来

(Mortimer 1941)。不定型态Fe(OOH)对磷的吸附能力与它所能提供的有效吸附位点有关。仅

当Fe(OOH)有足够的吸附位点时，沉积物磷释放才能被有效的阻止。间隙水溶解态反应性磷

释放速率与沉积物Fe : P 显著负相关，仅当沉积物Fe : P 大于15（质量比）时，曝气才可能

抑制沉积物磷释放(Jensen et al. 1992)。(Caraco et al. 1993)的研究结果表明Fe : P 大于10（质

量比）时氧化处理即可抑制沉积物磷释放。 

pH值过高会加速沉积物铁结合态磷的解吸释放，在高pH 条件下，OH
-与PO4

3-竞争吸附

位点，吸附在不定型态Fe(OOH)的PO4
3-将被OH

-所替代，磷释放到水体(Andersen 1975)。夏

季藻类光合作用增加了水体的pH值，加速了再悬浮颗粒所吸附的磷向有氧水体的释放

(Niemisto et al. 2009)。 

何振立等（1990)等利用黑麦草作材料的研究表明，土壤解吸磷随供磷强度的变化曲线能很

好地符合 Langmuir 方程。解吸磷与植物吸收磷之间存在内在联系。Kuo 等（2009)研究表明，

浸提剂对加入土壤磷的回收率与磷的最大吸附量高度相关，但与吸附强度因子(K)和最大缓

冲容量(MBC)无显著相关性。张新明等（2000)利用广东省酸性水稻土的研究结果则表明，

同一供试水稻土的磷解吸量与相应吸附量呈极显著的指数关系，与相应的平衡溶液浓度则呈

极显著的线性关系。研究还表明，同一起始磷溶液浓度条件下，供试土壤的磷解吸量与相应

的最大磷吸附量显著负相关，而同一起始浓度下的磷解吸量与相应磷吸附饱和度呈显著的正

相关。在藻类生长期，由于藻类生长降低了水体磷浓度，沉积物磷解吸向水体释放(Ekholm 

1994)。 

三、磷的等温吸附平衡与影响 

沉积物和水之间存在着一种吸收和释放的动态平衡，如图 10-3 所示，X 轴表示沉积物

磷吸附浓度，Y 轴表示吸附在颗粒沉积物上的量，在初始磷浓度很低的情况下，由于颗粒沉

积物上还有一定量的 PO4
3-

-P，此时沉积物的解吸量大于吸附试验中被吸附的量，沉积物表

现为解吸附；随着初始磷浓度的递增，颗粒物上原有的解吸量等于实验中被吸附的量时，即

沉积物的净吸附量(y 轴)为 0 时，磷酸盐平衡浓度值被称为吸附平衡解吸浓度（EPC0）；随

着沉积物中磷浓度逐渐增加，就会形成一个向上的浓度梯度，造成磷的释放。简而言之，当

EPC0 小于间隙水溶解反应性磷（SRP）时，吸附作用发生，沉积物将暂时吸附水中的磷，

反之当 EPC0大于间隙水 SRP 时，沉积物将向水体释放磷（图 10-4）。也就是说湖泊的 EPC0

越大，越容易发生释放现象，即沉积物对水体富营养化的缓冲能力降低。 

2003 年秋季到 2004 年春季对阿肯色州西北部的 22 个密苏里河流的研究结果表明，即

使沉积物 EPC0 比河水的 SRP 浓度高很多，河水的 SRP 浓度与沉积物 EPC0正相关（r=0.51)；

在测定的河流中，M3 提取法有助于确认与 SRP 浓度相关的非生物因素，特别是 SRP 浓度

与沉积物中 M3P 含量（r=0.50)和拟合的磷饱和率(r=0.71)正相关。因此，EPC0和 M3P 对预

测沉积作为汇或源具有重要意义，可以评估河流 SRP 浓度的变化(Haggard et al. 2007)。 
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图 10-3 沉积物磷线性吸附等温线（X 轴截距为 EPC0） 来源： (Zhou and Li 2001)  

 

（一） 影响EPC0的因素 

1.有机质 

对三峡水库四个采样点的沉积物磷吸附的分析结果表明，磷吸附过程多数发生在 6h 内，

磷吸附动力同时符合 power function 和 simple Elovich 模型；Qmax在小江、大宁、寸滩、小

溪分别为 0.402、0.358、0.165、0.15 mg P g
-1。有机质和金属氢氧化物是磷吸附的主要影响

因素，Qmax随着（铁+铝+钙）浓度的增加而增加；通过比较这四个点的 EPC0值可知除了小

江之外，其他沉积物都是作为源向水体释放磷(Wang et al. 2009)。 

2. 悬浮颗粒 

在洪水发生阶段，由于水位恢复和再悬浮而形成的悬浮颗粒态物质表现出生物可利用性

磷浓度最高，固定能力非常的弱(Poulenard et al. 2009)。通过模拟实验得到悬浮颗粒对磷负

荷的影响较小，而多数是由生物作用富集的(Wolfe and Lind 2008)。对寡-中营养湖泊 12 个近

和远的沿岸点进行沉积物磷吸附特征的比较发现，EPC0浓度的变化范围为 0.2-5mg P L
-1。

EPC0 不随沉积物的特征变化，而随着 SWR（水土比）的增加而增加，缓冲能力也随 SWR

的增加而增加到 1g L
-1，因此，沿岸地区的内源磷负荷或许受沉积物悬浮液的强度和持续时

间影响，而最大磷吸附量随沉积物化学组成变化，但变化不大，这表明沿岸地区沉积物磷的

维持能力有限(Cyr et al. 2009)。 
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图 10-4. 河水中 SRP 浓度与沉积物 EPC0 值的关系 来源：(Stutter and Lumsdon 2008) 

3. 活性铝和钙 

富含铝的沉积物对磷酸盐有很强的吸附作用，只有当 pH<3.67,沉积物大量分解之后,吸

附的磷才会释放出来(Navratil et al. 2009)。在下层滞水带缺氧层，氢氧化铁还原溶解释放磷，

而在还原条件下，氢氧化铝依然吸收磷(Wilson et al. 2008)。暴风雨期间，河水 Ca 与 SRP 浓

度显著负相关（r=-0.791,p<0.05），室内实验表明随着 Ca 浓度的剧烈降低，沉积物 EPC0 增

加(Klotz 1991)。 

4.活性铁 

对大辽水系进行研究，可知沉积物总磷浓度与含铁量有关，生物可利用性磷含量在浑河

和太子河沉积物中仅占总磷的 10-20%，而在下游的大辽河中，占沉积物总磷的 40-55%；从

上游到下游 EPC0逐渐增加，即越易释放，而吸附能将越低（从 2.24 下降到 0.41L mg
-1

),同

时铁与总磷比显示沉积物对磷的吸附容量还未饱和；与磷吸附的主要是活性铁，其次是活性

铝，长期的河流污染将导致磷吸附能力的降低，释放的增加(Lin et al. 2009)。铁与水体 TP、

SRP正相关说明氢氧化物是磷的主要吸附位点，在夏季DO与SRP负相关(Schulz and Bischoff 

2008)。对碱性条件下沟渠上游沉积物磷吸附行为的研究可知 K、Qmax 与草酸提取态铁

（ r=0.93,0.81,p<0.05) 和 TC （ r=0.89,0.74,p<0.05) 正相关 , 而与 CCE （ CaCO3) 不相关

（r=0.05,-0.06,p>0.05),说明活性铁的吸附能力比碳酸钙对磷的吸附更重要，磷持留和碳酸盐

浓度呈非线性关系(Luo et al. 2009)。通过对福罗里达湾的 40 个含有不同磷和铁的天然沉积

物进行研究可知，整体吸附行为由交换态磷酸盐控制，而不受活性铁控制，只有当沉积物中

的磷较少时，活性铁才起作用(Zhang and Huang 2007)。 

5. pH 值  

对碱性条件下沟渠上游沉积物磷吸附行为的研究说明K、Qmax与pH（r=-0.73,-0.58,p<0.05)

负相关(Luo et al. 2009)。通过对 Little Rock 湖的沙质沿岸和有机质富集的海面沉积物研究可

知，沉积物中以有机磷占多数（大约 2/3)，沉积物无机态磷的变化与表面面积、氢氧化铝含

量有关；pH 值从 6.0 降到 4.5，磷吸附能力增加，EPC0 随之降低 88-91% (Detenbeck and 

Brezonik 1991)。 

6.生物作用 

采集伊利诺斯州的 105 个河流低流量状况下的沉积物与水样测定 EPC0、磷吸附参数、

河流磷浓度、沉积物颗粒组成等参数，通过非生物和生物两个过程的研究更好的明确沉积物

对水体溶解态磷浓度的作用。另外，重复测定四个河流来验证沉积物磷持留和磷的生物过程，

水体 SRP 和 TP 的平均值分别为 0.081 和 0.168 mg L
-1

,沉积物 EPC0浓度与 SRP 浓度相关

（r
2
=0.75)，沉积物粉粘粒（与有机质有关)和吸附的磷相关（r

2
=-0.49)。然而，这四个点 EPC0

值或 APA 变化不大，表示河流的大体条件由生物过程调控，生物持留磷占短期磷缺失的

32%。故这些河流的沉积物通过非生物和生物两个过程部分或全部影响河流水体磷浓度，沉

积物似乎不可能代表年度河流的磷负荷，但可能影响浓度(McDaniel et al. 2009)。 

在集水污染源及随之而来的环境影响中，河流内磷的循环是一个重要的纽带，它包括河

流系统的生物地球化学和水力两个过程。对苏格兰东北部的河流系统进行研究，主要研究不

同土地利用格局和高、低流量变化下沉积物磷吸附与水体 SRP 浓度的关系，结果表明，被

污染的支流（32-69%为农业用地）随着流量条件的变化 SRP 不断增加，EPC0始终低于 SRP；

在高沼地区和主要干流的低流量处，SRP 浓度低，EPC0浓度大于 SRP 的浓度。沉积物-水界

面磷循环的变化主要归因于水柱中生物对磷的积累进入沉积物中，特别是当干流经过下方的

耕种区的支流造成沉积物大量的磷富集，从而影响下游的生态系统(Stutter and Lumsdon 

2008),。排水沟中大量磷进入农业沉积物中与磷吸附量高、粘粒含量多有关，另外微生物可

摄取 10%-40%的磷，因此，非生物和生物过程同时影响着排水沟沉积物的源汇功能(Sharpley 



 

 7 

et al. 2007)。选取威斯康星河主要的源头小河 Boulder Creek 的两个沉积物颗粒组成差别较大

的支流进行研究，结果表明，沉积物颗粒组成较小（多为沙粒）的支流 SRP 浓度较低，生

物可利用磷及磷吸附能力较高；而颗粒组成较大（沙砾）的沉积物对磷的持留有 50%与生

物摄入有关（通过 EPClive 值与 EPCkilled 值比较）(Lottig and Stanley 2007)。 

扰动对沉积物磷吸附亦有重要影响。在非扰动条件下，沉积物 EPC0明显较高(Spears et 

al. 2007)。 

 

第二节  动态扰动对沉积物磷吸附与平衡影响 

对于大多数外源磷基本得到控制的湖泊而言，沉积物作为磷元素累积和再生的重要场

所，在环境条件改变的情况下，可通过各种复杂的过程释放到上覆水中。其中沉积物对磷的

吸附是影响沉积物—水界面磷交换非常重要的过程。沉积物对磷的吸附能力与沉积物的组成

存在密切关系，这在以往已经得到广泛研究。因此，沉积物组成或者内源磷形态改变都可能

对磷的吸附产生显著影响。在浅水湖泊中，这种改变是常见的。 

一、再悬浮及其时长影响 

对湖泊湿沉积物采用每天曝气 30min 方式，控制使沉积物悬浮和不悬浮并与不曝气沉积

物和原沉积物对照，结果反映（图 10-5），在所有磷的平衡浓度下，原沉积物磷的吸附量均

最小，说明未经曝气的表层沉积物中磷的吸附位点相对较少，或者说，再悬浮可以使得表层

沉积物的吸附容量增加。 

若使表层沉积物扰动（60rmin
-1，10mind-1）完全悬浮，此后分别于不同的天数取出沉

积物，并与不扰动和原沉积物对照进行磷的等温吸附实验，采用 Linear 等温式、Langmuir

等温式、Freundlich 等温式对再悬浮沉积物对磷的吸附行为进行模型参数以及 EPC0 计算（表

10-1），反映按不同的等温式，其计算结果在数值上差异不大。比较所获不同沉积物样品的

EPC0，则相互之间呈现差异。与对照比较，经过再悬浮后，沉积物的 EPC0 均呈显著下降。

其中，再悬浮至第 10d 的 EPC0 最小，仅相当于未扰动对照原沉积物的一半，这说明沉积物

再悬浮实际会导致表层沉积 物对磷的 EPC0 降低（李大鹏，2007；Fox I，1989）。 
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 图 10-5  再悬浮沉积物对磷的吸附等温线 

 

 

表 10-1  不同再悬浮时间长度下沉积物磷吸附参数变化 

样品 S0/ 线性等温式 Freundlich 等温式 Langmuir 等温式 
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mg·kg-1 Kd/ 

L·kg-1 

EPC0/ 

mg·L-1 

Kf/ 

L·kg-1 
n 

EPC0/ 

mg·L-1 

Smax/ 

mg·kg-1 

K/ 

L·mg-1 

EPC0/ 

mg·L-1 

原沉积物 193.88 3380.6 0.057 2952.6 1.1 0.057 2000 1.67 0.064 

无扰动对照 209.16 3408.4 0.061 3256.9 1.1 0.061 10000 0.33 0.065 

1d 185.45 3089.7 0.060 2624.2 1.1 0.059 1666.7 2.00 0.063 

3d 120.7 2606.6 0.046 2100.9 1.1 0.046 909.1 3.67 0.042 

10d 63.96 2216.8 0.029 1264.4 1.2 0.025 263.2 12.67 0.025 

20d 104.04 3139.5 0.033 2630.9 1.1 0.033 1428.6 2.33 0.034 

30d 48.53 1346.1 0.036 1445.1 1.0 0.038 1000 1.43 0.036 

 

沉积物再悬浮增加了系统内溶解氧含量，促使来自沉积物中的还原性物质以及部分小分

子有机物被氧化，使以矿物构架为主的铁、硅等无机大分子胶体成为其主要组成（范成新，

2006），导致沉积物的组成和结构发生了变化，形成具有高能吸附点的 Feox、Alox 等（李大

鹏，2007）。理论上，沉积物再悬浮时间越长，则这种氧化效果越好。但是，从再悬浮颗粒

物 EPC0的变化来看却可能相反，即随着沉积物再悬浮时间延长，EPC0先呈逐渐降低然后又

增加。比如在再悬浮 10d 时，沉积物的 EPC0 最小，仅为 0.026mg/L；但再悬浮到 20d 和，

30d 时，其 EPC0 却逐渐增加（表 10-2）。这一表观结果应与沉积物中的某些结构被改变有关，

特别是可能破坏了有机质与 Fe、Al 螯合物的水合三氧化物的缔合，减少了磷吸附活性点位

（Reddy K R，1998；Katarina B，2001）。另外，再悬浮还会促使沉积物中磷的赋存形态分

布发生改变，导致易释放态磷减少，难释放态磷增加，使沉积物中易交换态磷减少，相应的

强化了沉积物对内源磷的固化作用，导致 EPC0降低。 

由表 10-2 可见，无扰动对照沉积物具有最高的磷吸附容量(Smax)，达到 10000mgkg
-1，

再悬浮扰动 10 d 的沉积物则有最小的 Smax，为 263.2mgkg
-1，并且沉积物再悬浮后，Smax均

显著下降。发生这种现象与受到 Feox含量和外源磷负荷两方面因素的影响可能有关（付强，

2005；Nair V D, 1998），即 Feox含量越高，外源磷负荷越低，这样磷的吸附容量也就增高。

沉积物再悬浮会增加 Feox 含量，但增加的 Feox 会迅速与溶解性活性磷反应，形成铁结合态

磷，从而导致吸附位点减少。 

外部水体的污染程度（磷含量）的高低对磷的等温吸附影响很大。如初始状态下吸附的

磷量 S0 与水体受污染程度密切相关，污染程度越高，则 S0 越大。对于太湖梅梁湾沉积物，

EPC0 与 S0 的相关关系为：EPC0=0.0002 [S0]+0.0181，R
2
=0.8676，即 EPC0 与水体受污染程

度显著相关，对于很难发生再悬浮的水体而言，随着入流磷负荷的增加，沉积物的 EPC0必

将上升，沉积物磷的缓冲能力下降。这种情况下，只有当入流磷负荷较高的情况下，才能被

沉积物吸附；相反，入流磷负荷较低，则沉积物磷会发生释放。 

不同处理下沉积物形态磷含量差异较大（表 10-2），分析反映再悬浮沉积物 EPC0 与总磷

(TP)，生物有效磷(BAP，BAP=NH4Cl-P+BD-P+Al-P+ NaOH-nrP)之间存在一定的的相关性。

其中 EPC0 与 TP（r=-0.9064）、BAP（r=-0.9691）和 BD-P（r=-0.9351）具有显著的线性负相

关关系，反映采用沉积物 TP、BAP 和 BD-P 有可能用来预测 EPC0。在 0.01 水平上，BAP

是控制 EPC0的唯一因子。在 BAP 中，BD-P 占绝大部分，平均达到 72.18%，反映 BD-P 对

EPC0 有显著的影响。同时也说明，FeOX 的形成对于降低 EPC0 有促进作用。研究中分析了与

FeOX、AlOX 相关的形态磷(BD-P+Al-P+NaOH-nrP)与 EPC0 的相关系数，r=－0.9717，在 0.01

水平上，呈极显著相关。由此可见，FeOX、AlOX 的形成对 EPC0有着决定性的影响。 
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表 10-2 沉积物中磷的赋存形态(mg·kg-1) 

沉积物 TP NH4Cl-P BD-P Al-P NaOH-nrP Ca-P Res-P 

原沉积物 1625.3 137.9 837.7 120.5 87.5 307.0 134.7 

对照试验   1736.5 123.0 923.7 147.6 73.6 308.1 160.4 

1d 1561.9 98.0 768.1 131.0 89.5 318.2 157.0 

3d 1599.4 102.7 789.2 131.2 111.8 315.6 148.8 

10d 1703.4 83.0 931.8 136.2 73.2 330.6 148.6 

20d 1699.8 108.6 870.7 136.3 103.6 330.8 149.8 

30d 1714.2 92.7 879.4 150.9 79.8 347.1 164.3 

BD-P、Al-P、NaOH-nrP 被认为是潜在活性磷和藻类可利用磷（Zhou，2005），其含量

越高，沉积物释放磷的可能性越大，即 EPC0 越大。太湖梅梁湾沉积物的试验结果与预测相

反，其原因是，沉积物再悬浮状态下，形成的 BD-P、Al-P、NaOH-nrP 的性质已有变化，特

别是提高了磷的长效持留能力（袁东海，2005）。对照试验中 BD-P+Al-P+NaOH-nrP 含量为

1144.9 mg·kg
-1，而再悬浮 10d 的沉积物则为 1141.19mg·kg

-1（表 10-3），但前者的 EPC0却是

后者的 2.38 倍，说明沉积物再悬浮状态下形成的 BD-P、Al-P、NaOH-nrP 的性质与沉积物

静止状态下的性质显著不同。在自然水体中，沉积物的 EPC0 将随时间的迁移而逐渐增大，

如果表层沉积物经常发生再悬浮，EPC0 则会存在着降低趋势。这一结果显示，以沉积物 TP

或 BAP 及 BD-P 来估算 EPC0 时，沉积物是否经常性再悬浮对评估尤为重要。 

 

二、静动态下外源磷影响 

在静态和动态水动力环境下，表层沉积物在水体中的含量，以及由此造成的沉积物（或

颗粒物）对水体中磷等物质可提供的作用面积形成极大差异。而外源的磷输入是随时间呈绝

对增加的，那么在这样的动态和静态环境下，磷的等温吸附平衡特征是否有很大差异？ 

在 39d 中缓慢向动态和静态体系（均含 200g 湿重沉积物）逐渐加入外源磷（以 DIP 计）

20mg，发现扰动试验体系的沉积物共吸收了 19.97 mg 外源磷，占加入量的 99.85 %；静态

试验体系则吸收了 13.61mg，占 68.05 %。由该实验的平衡浓度和磷吸附量图（图 10-6）可

见，沉积物吸附外源磷后，都使得沉积物对磷的吸附能力降低，其中动力扰动后沉积物对磷

的吸附能力降低更为显著。其主要原因是，扰动状态下沉积物的比表面急剧增加，活性吸附

位点大量暴露，同时未悬浮的底泥仍然等同于静态沉积物层，从而使得加入的无机磷被快速

和较充分地吸附；而静态试验下，沉积物仅是表层沉积物对磷发生了吸附，而底层沉积物虽

然有大量吸附位点，但由于吸附距离的影响，使得这种吸附需要足够的时间。因为磷从沉积

物表层扩散至下层速度十分缓慢。如地表水中常见的磷形态 HPO4
2-，在无限稀释下其离子

扩散速率 D0=7.34×10
-6

cm
2
.s

-1，实际上，由于沉积物的孔隙挠曲阻碍，HPO4
2-在沉积物中的

实际扩散速率（Ds）还将大幅降低。虽然实验也持续了足够长的时间（39 d），但下层沉积

物中仍然会有大量吸附位点剩余。 
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图 10-6 不同状态处理的沉积物对外源磷增加下的等温吸附 

 

较充分的吸附相反却反映沉积物被继续吸附的能力下降。如水动力扰动下，表层悬浮起

来的沉积物和未悬浮的下层沉积物吸附位被大量占据，导致磷的吸附能力与原沉积物比较则

显著降低；而静态下的沉积物与原沉积物相比，其对磷的吸附能力降低幅度却很小（表 10-3）。

沉积物吸附外源磷后，磷最大吸附容量(Smax)将会显著降低，而磷平衡浓度(EPC0)将会显著

升高。 

 

表 10-3 不同预处理沉积物磷 Langmuir 吸附模型参数 

沉积物 S0 

/mg·kg-1 

K 

/L·mg-1 

Smax 

/mg·kg-1 

Kp 

/(g·L-1) 

EPC0 

/mg·L-1 
R2 

原沉积物 144.05 0.78 1111.1 0.754 0.191 0.9570 

静态试验 288.52 0.36 909.1 0.223 1.291 0.8129 

扰动试验 146.21 0.99 833.3 0.680 0.215 0.9246 

 

比较发现，实验的原沉积物具有较高的磷最大吸附容量(1111.1 mg·kg
-1

)，显著高于美国

Florida 泻湖河口沉积物的 31-500 mg·kg-
1 以及 Kissimmee 河湿地 11-826 mg·kg

-1（Fox I, 

1989），这种差别与沉积物 Ox-Fe、Ox-Al、有机质等含量不同有关。沉积物吸附外源磷后，

导致沉积物中磷吸附位减少，致使 Smax 显著降低。如果沉积物每吸附单位质量的外源磷，

沉积物中磷吸附位的减少是一致的，那么 Smax 就会出现相应的降低幅度，但计算却发现，

与静态试验沉积物 Smax 降低幅度相对比，扰动后沉积物 Smax应该降至 766.8 mg·kg
-1，该值

远小于通过 Langmuir 模型计算所得(833.3 mg·kg
-1

)。这可能与沉积物扰动状态下 Ox-Al、

Ox-Fe 含量显著变化有关。Ox-Al 含量从 11200mg·kg
-1

(原沉积物)升至 15800mg·kg
-1

(扰动后

沉积物)；Ox-Fe 含量则从 13700mg·kg
-1

(原沉积物)降至 11200mg·kg
-1

(扰动后沉积物)。Ox-Al

含量的增加导致沉积物中磷吸附位增加，而 Ox-Fe 含量的减少则可能是无定形的铁氧化物被

氧化成晶体铁氧化物（Nguyen L M，2000），提高了对内源磷的持留能力（Saavedra C, 2005），

从而使得扰动后沉积物具有较高的 Kp 值(表 10-4)，与静态试验对比。而 Kp 值越高说明沉积

物对磷的持留能力越高（周爱民，2005）。因此，尽管扰动状态下沉积物吸附了大量外源磷，

但扰动导致大量溶解氧融入，致使吸附位数量增加以及内源磷持留能力提高，使得 Smax 并

未大幅度下降。并且，扰动后沉积物的 K 值明显高于静态试验沉积物，说明沉积物扰动提

高了内源磷的持留能力。 

S0 与水体污染程度密切相关，即水体污染程度越高，则 S0 越大。沉积物扰动后，与原

沉积物相比，S0 几乎没有变化，而静态试验沉积物的 S0 则升高了 2 倍左右(表 10-5)。从而

说明，沉积物扰动后，大量外源磷在沉积物中并未形成易交换态磷，而静态试验中，则是大

部分外源磷形成了易交换态磷。 



 

 11 

磷平衡浓度(EPC0)可以用来描述沉积物吸附过程的方向（Li D P, 2010；Lai D Y F, 2008），

即沉积物是“源”还是“汇”。沉积物经过 39d 对外源磷的吸附后，扰动状态下沉积物和静态试

验沉积物 EPC0 的变化显著不同（表 10-5）。前者略有升高(0.215 mg·L
-1

)，而后者则升至 1.291 

mg·L
-1。高负荷的磷输入会增加 EPC0值（付强，2005），但本研究中却恰好相反，说明沉积

物扰动是导致两者 EPC0 完全不同的关键因素。因此，若以当前上覆水中 SRP 含量为标准，

前者将会成为“磷汇”，后者即成为“磷源”。同时也说明，尽管静态试验沉积物仍具有较高的

吸附容量，但从其磷平衡浓度(EPC0)考虑，其已经不再适合对磷吸附。因此，为了保证沉积

物对磷的有效吸附，需要及时清除吸附趋于饱和的沉积物。 

二、 沉积物有机质影响 

沉积物中有机质的成分和含量对沉积物吸附性质的影响很大，即使同样含量的有机质，

由于其组成不同，也会对沉积物的吸附等性质造成很大差异（王圣瑞等，2005）。对湖泊湿

沉积物采用每天曝气 30min 方式，控制使沉积物悬浮和不悬浮，并与不曝气沉积物和原沉积

物对照，对 4 种方式获得的沉积物进行灼烧（550℃，2.5 h），去除了沉积物中的有机质。分

析发现，经灼烧后，沉积物对磷的吸附能力均有显著的提高，明显高于未灼烧沉积物（图

10-5）。其中，未采用曝气悬浮的沉积物对磷的 

吸附效果明显优于其他 3 种灼烧沉积物。而且

还注意到，未经任何处理的原沉积物磷吸附量

甚至还略高于再悬浮和对照的沉积物，说明灼

烧对磷的吸附能力的提高与再悬浮状态无关。

但无论怎样，有机质含量的降低对提高沉积物

磷吸附能力都具有促进作用。 

采用 Langmuir 模型（周爱民，2005）对

上述4种处理灼烧前和灼烧后的沉积物进行吸

附等温线拟，得到模型参数(表 10-4)。 

 

表 10-4 不同沉积物磷 Langmuir 吸附模型参数 

沉积物 
S0/ 

(mg·L-1) 

K/ 

(L·mg-1) 

Smax/ 

(mg·kg-1) 

EPC0/ 

(mg·L-1) 

Kp/ 

(g·L-1) 
R2 

未灼烧 

曝气再悬浮 24.28 2.57 714.3 0.014 1.734 0.9225 

曝气不悬浮 53.96 1.93 714.3 0.042 1.285 0.9168 

不曝气对照 39.28 1.63 625.0 0.041 0.958 0.9539 

原沉积物 24.28 1.44 555.6 0.032 0.759 0.9507 

经灼烧 

曝气再悬浮 47.00 1.27 909.1 — — 0.9865 

曝气不悬浮 32.40 1.00 1250.0 — — 0.9510 

不曝气对照 28.42 1.00 909.1 — — 0.9623 

原沉积物 12.94 2.89 1111.1 — — 0.9606 

 

经再悬浮后，与原沉积物比较磷最大吸附量Smax有所提高（表10-4），但沉积物经过550℃

灼烧后，磷的最大吸附量又明显高于未灼烧沉积物，几乎是未灼烧原沉积物磷 Smax 的 2 倍

左右。沉积物经灼烧后，有机质含量显著降低，导致与有机物络合的铁、铝等金属离子被释

放，并转变成氧化物(FeOX、AlOX)。FeOX 具有较高的活性，可以与磷通过表面吸附或形成不

溶的络合物沉降（Sakadevan K，1998），提高了磷的吸附能力；另一个原因是，沉积物经灼

烧后，表面氧化还原性质改变，几乎都呈氧化态，氧化状态的位点对磷具有较强的吸附能力，
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图 10-7 灼烧沉积物对磷的吸附等温线 
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由此灼烧增加了氧化位点，必然提高了磷的吸附能力。 

对于未灼烧沉积物的所有 4 种沉积物，Kp 在 0.759-1.734 L·mg
-1 之间，其中，曝气再悬

浮的 K 值最大，分配系数的大小与沉积物的组成密切相关，包括矿物组成及其有机质含量，

其中以 Fe、Al 等金属（水合）氧化物为主要决定因素。这些物质不仅具有较大的比表面积，

有利于增加磷的吸附位，磷在这些组成成分上的吸附主要是基于 PO4
3-与 OH

-基的交换而完

成。K 值的大小与沉积物对磷的亲和力有关，即 K 值越大，代表沉积物对磷的亲和力越大，

磷越容易被沉积物持留。可以看出，沉积物曝气后，沉积物对磷的持留能力显著增加。同样

对水曝气后，沉积物对磷的持留增加并不显著。说明沉积物曝气改变了沉积物的组成，而晶

型铁铝氧化物的形成可能是最主要原因。较大的分配系数会导致沉积物成为一个较大的磷

“汇”，在特定的条件下它又会成为磷“源”，导致内源性磷往往是外源性磷的几倍甚至十几倍。

所以，具有较大 Kp 的区域，其富营养状态往往更难得到恢复，原因是沉积物中的大部分磷

只是暂时的吸附，而不是永久性的掩埋。 

S0 与水体污染程度密切相关，即水体污染程度越高，则 S0 越大。沉积物曝气后，与原沉

积物相比，S0 没有变化，而对水曝气沉积物的 S0则升高了 2.22 倍左右(表 10-1)。从而说明，

沉积物曝气后，大量外源磷在沉积物中并未形成易交换态磷，而对水曝气试验中，则是大部

分外源磷形成了易交换态磷。磷平衡浓度(EPC0)可以用来描述沉积物吸附过程的方向（Li D 

P，2010；Lai D Y F，2008），即沉积物是“源”还是“汇”。沉积物曝气后，EPC0 显著降低，

而对水曝气和静态试验中，EPC0 有所升高。这也证明了沉积物曝气提高了沉积物对磷持留

能力，尽管这可能仅仅是短期的。 

王圣瑞等（2005）以分别属于不同营养水平的五里湖和东太湖沉积物为研究对象，通过

吸附试验，研究了水溶性有机质(DOM)对沉积物吸附磷酸盐等温线和动力学曲线的影响。分

析表明：去除部分 DOM 后沉积物对磷的吸附量明显较低，而添加 DOM 后，沉积物吸附量

明显增加（图 10-8），即 DOM 对沉积物吸附磷具有促进作用。DOM 含量较高的五里湖沉积

物，DOM 对其吸附磷的影响大于 DOM 含量较低的东太湖。在东太湖沉积物中添加来自五

里湖的沉积物，DOM 对该沉积物吸附磷的影响大于添加来自自身的 DOM 影响；而对五里

湖沉积物，添加过量来源的 DOM 后，期吸附磷的等温线相差不大，总体上的趋势为添加来

自自身的 DOM 对吸附磷的影响稍大于添加来自东太湖沉积物的 DOM 影响。 

 

图 10-8  DOM 对沉积物吸附磷的影响（引自王圣瑞等，2005） 

三、 无机絮凝作用影响 

在湖泊水体中，由于大量的铁、铝等三价金属元素的存在，在弱碱性甚至中性条件下都

会存在无机絮凝体，这种絮凝体对水体的阴离子有很强的吸附作用。如铁盐会在中性水体中

呈无机大分子铁氧化物絮凝状体，因此沉积物中的 Fe(Ⅲ)含量对平衡体系中Fe(OH)3x 胶
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体的形成，具有重要性质。图 10-9 显示，加入的铁盐(FeCl3)含量占 0.1%情况下，沉积物对

磷的吸附能力就可显著提高，吸附量明显高于未加入铁盐的沉积物。Langmuir 等温式拟合

发现，磷的最大吸附量达到了此前未加铁盐时的 12 倍左右。由于铁盐的加入，形成了更加

多的絮凝体即对磷呈强烈吸附的位点，使水体中磷趋于被吸附状态，导致磷平衡浓度、磷饱

和度等参数显著降低。 
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图 10-12 加铁后沉积物对磷等温吸附线 

 

沉积物中的铁、铝氧化物的存在对外部水体磷具有重要的缓冲作用，这种作用一定程度

上也影响沉积物中磷的饱和程度，这对判断沉积物污染状态甚至是否应该加以治理都有很重

要的意义。磷饱和度(P%)被定义为沉积物吸附的磷（S0）占沉积物磷最大吸附容量（Smax）

的百分比（Li W, 2006）。如仍以前面表 10-3 的静态和动态试验结果计算，扰动后沉积物的

磷饱和度有一定程度的增加，由原沉积物的 12.96%升高至 17.54%，但静态试验获得的磷饱

和度则达到 31.73%。通常为了保护表层和地下水质，磷饱和度(P%)的阈值一般取 25%（付

强，2005），即超过该值，沉积物就难以接受外源磷的输入。此处，静态试验中沉积物的磷

饱和度已经超过了 25%，因此反映该处的底泥应该加以控制处理。比如采用疏浚的方式将

污染底泥去除，从而使新生表层底泥对外源磷的缓冲能力得到恢复（范成新等，2004）。磷

饱和度通常与水体外源磷负荷和沉积物内部 Ox-Fe 、Ox-Al 含量有关。由于扰动状态下沉

积物吸附的外源磷量明显高于静态试验沉积物，并且两者含有的 Ox-Al、Ox-Fe 含量几乎一

致。因此，沉积物扰动是导致磷饱和度明显不同的关键，其原因可能是通过改变内源磷赋存

形态的数量分布来实现的。 

 

第三节  动力扰动方式对沉积物磷迁移转化影响 

 

扰动是影响浅水湖泊水—沉积物界面反应的主要物理因素。底质间隙水中溶解态磷的浓

度一般远高于上覆水，扩散作用导致其从高浓度向低浓度方向迁移。而扰动会加速这种扩散

的进行，使底质中的间隙水扩散到上覆水中。此外，扰动会使沉积物中的颗粒磷再悬浮，增

加了泥—水界面的磷交换，扰动越大，内源性磷从沉积物中释放的量也越大(张路等，2001)。

但当水体中的悬浮泥沙达到一定程度时，释放量趋向于一常量。因此，扰动对磷释放的影响

仅是有限的短期效应，当表层沉积物以及悬浮物受水动力搅动向水体释放磷达到一定程度

后，可能进入一种磷释放“枯竭”状态（Fan，et al.，2001），此时沉积物和悬浮物的磷向水体

的释放，水体中的磷向沉积物和再悬浮物沉积及吸附达到一种动态平衡。因此，只有水体中
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磷含量降低，磷从沉积物上的释放才能进一步进行。 

在长江中下游浅水湖泊中，由于风浪扰动导致沉积物悬浮，促使沉积物-水系统中磷含

量发生显著改变。沉积物扰动时长以及方式对沉积物界面上磷的物理、化学形态会产生显著

影响。 

一、扰动时长差异影响 

对采集太湖表层(1cm，过孔径 1mm)的沉积物，采用恒速搅拌机进行全悬浮扰动

(140r·min
-1

)，时长分别为 10min 和 9h，然后自然沉降。对照试验为不扰动，试验持续 20d。

分析这一过程中水体溶解性总磷（DTP）的含量变化。 
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图 10-13 不同时长扰动下上覆水中溶解性总磷的浓度 

 

图 10-13 显示，对照试验中 DTP 浓度显著高于扰动试验 (p＜0.0001)，扰动会明显改变

上覆水中 DO 和悬浮物含量、改变颗粒尺度分布。在沉积物扰动过程中，导致大量悬浮物进

入上覆水，水体中 DTP 而言，其积极作用和消极作用是并存的，最终会达到某种平衡。积

极作用是指扰动作用增加了水体中悬浮物含量，特别是粒径在 1nm 到 1μm 之间的胶体颗粒，

使得比表面增加，提高了 DTP 被吸附的几率。另外，扰动作用下，上覆水中 DO 含量显著

增加，导致水体环境的氧化性逐渐增强，原处于还原态的铁锰等金属离子被氧化，转变成吸

附能力较强的氧化态（李大鹏，2007），从而加强颗粒物对 DTP 的吸附作用。因此沉积物的

扰动时间越长，悬浮物对 DTP 的吸附能力会增加。 

然而扰动方式为 9h 处理下，DTP 含量略高于扰动 10min 处理（图 10-13），这与扰动时

间加长对悬浮物的絮凝和沉降不利有关。扰动 9h 条件下，上覆水中悬浮物含量明显高于扰

动 10min。说明扰动时间越长，对悬浮物的絮凝和沉降并不有利，会延长了悬浮物在水体中

的停留时间，相应增加颗粒态磷向 DTP 转化的可能性。另一方面，扰动能明显使悬浮物的

比表面积增加，使悬浮物对 DTP 的吸附能力得到强化；扰动时间越长，有机磷被矿化转化

成 DTP 的可能性也越大。 

悬浮物对 DTP 的吸附包括物理化学吸附和生物吸附 2 种。Richardson 和 Marshall（1986）

研究表明，在试验开始的 24h 内，生物吸附与物理化学吸附作用同样重要。孙晓杭等（2006）

研究表明，在水体中磷含量较高情况下，生物吸附作用小于物理化学吸附作用。因此，在较

长的试验过程中，物理化学的吸附应占主要地位。Cyr 等（2009）认为，在磷含量较低的实

际水体系统中，DTP 不增加并不意味着扰动没有促进内源磷释放，因为释放的磷可能被快

速生长的藻类或微生物吸附利用。 

在以往研究中，人们之所以认为扰动作用下沉积物对磷的物理化学吸附作用是限制水体

中磷平衡浓度增加的主要原因，是因为沉积物扰动会加快溶解氧的融入，将水体中处于还原

态的铁锰盐类氧化成氧化态，从而强化了悬浮物对溶解态磷的吸附能力。研究中反映溶解氧
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含量并不低于扰动试验，因此，与溶解氧的融入相比，扰动可能更加重要。李大鹏（2008）

在相关研究中发现，厌氧条件下使沉积物扰动，水体的 DTP 含量显著增加，远高于好氧状

态。 

二、持续与间歇扰动影响 

采用恒速搅拌机每天分别对 2 个实验装置沉积物进行扰动（140r·min
-1），另外一个装置

做对照（不扰动）。其中，对 1 号实验装置持续扰动，无静止过程；对 2 号实验装置则先扰

动 10min，然后静止使自然沉降。试验持续 30d。 

实验结果表明，沉积物持续扰动作用下，上覆水中的 DIP 与 DTP 达到平衡状态所需时

间最少（图 10-14），对照试验的上覆水中的 DIP 与 DTP 达到平衡状态的时间远大于沉积物

扰动，并且其平衡浓度显著高于沉积物持续扰动和间歇扰动。其主要原因为，扰动促使沉积

物悬浮，从而使上覆水中的无机颗粒物质，如铁、锰等氧化物胶体以及带羟基基团的粘土矿

物等含量显著增加，有利于沉积物对磷的专属性吸附（范成新，2006；付强，2005）。此外，

扰动会强化细小颗粒物的聚集与絮凝（孙小静，2007; 张彬，2007），从而使吸附了大量溶

解态磷的悬浮物发生沉降，促使上覆水中溶解态磷含量迅速降低，并保持在较低浓度。因此，

沉积物扰动将可有效降低了水体中藻类可利用态磷含量，使一部分水体中的磷离开水相进入

沉积物固相，脱离水体，相当于减少了水体的磷含量，改善了水质。 
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图 10-14 不同扰动方式对水体 DIP 和 DTP 含量的影响 

 

从颗粒物角度分析，不同扰动方式下 PP 与 TP 的变化却与 DIP 与 DTP 显著不同（图

10-15）。间歇扰动试验中，第 2h 时 PP 与 TP 达到最大值，随后显著降低，第 96h 达到平衡；

持续扰动试验中，则在第 6h 时 PP 与 TP 达到最大值；对照试验中的 PP 与 TP 呈持续下降，

这说明，悬浮物絮凝聚集成较大颗粒而使悬浮物含量降低，从而导致 PP 显著降低，这与孙

小静等(2007)的研究结果一致。 
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图 10-15 上覆水中颗粒态磷和总磷的含量 

 

持续扰动作用下，上覆水中的 PP 与 TP 含量显著高于间歇扰动试验和对照试验，由于体

系中磷的总量是一定的，因此持续扰动实际不仅未引起沉积物释放溶解态磷，而且还促进了
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沉积物对溶解态磷的吸附，降低了水中溶解态磷含量。虽然持续扰动促进了沉积物中 PP 的

释放（增加），但颗粒态磷并非为水生植物近期可利用态，因此持续扰动是具有积极的环境

意义的。 

实际上间隙性扰动是湖泊实际中最易出现的现象，由图 10-15 可见，间歇扰动不仅可以

促进沉积物对溶解态磷的吸附，而且由于上覆水中悬浮物的沉降，颗粒态磷含量也可随之跟

着降低，甚至可低于初始含量，说明沉积物间歇扰动导致的沉积物再悬浮对水体中的磷(包

括溶解态磷与颗粒态磷)具有较好的去除作用，有利于促进上覆水中的磷向沉积物迁移。 

朱广伟（2005）现场采样研究风浪作用下水体磷的变化规律时发现，总磷含量在沉积物

再悬浮初期明显升高，随风浪作用减小而明显降低。这是因为沉积物再悬浮后，增加了无机

颗粒物质与磷的接触几率，易于聚集形成更大颗粒而沉淀，导致上覆水中溶解态磷含量降低；

而总磷含量则主要与水体悬浮物含量密切相关，再悬浮使大量悬浮物进入水体，导致总磷显

著升高。但随着大量悬浮物的絮凝、凝聚作用以及再悬浮动力的消失，促使悬浮物发生沉降，

进而总磷含量显著降低。 

尤本胜等（2008）从实验学角度几乎定量再现了实际风浪再悬浮对水体磷含量的影响过

程（图 10-16），研究中应用了再悬浮发生装置，对未破坏沉积物柱样采用水深 1.8m，定量

模拟风速 3.2m/s（小风）、5.1m/s（中风）和 8.7m/s（大风）下沉积物再悬浮水柱中，形态

磷的含量。发现风浪期间，风力作用越大，水体中单位面积上溶解性磷含量（FP，mg/m
2）

越小；沉降过程之后，水体磷的含量大风下处于稳定状态，中风下则略有降低，小风下则几

乎回复到风浪发生前的水平。也即大风浪作用下，溶解性磷高含量的获得，并非发生在风浪

成长期和持续期，而是在风浪消落之后，但小风浪却可在成长阶段获得长时间尺度的释放通

量。 

在室内，孙小静等（2007）通过波浪槽试验模拟了水体在受到持续扰动后又长时间静置

沉淀的整个过程。也发现水动力扰动初期可引起沉积物颗粒态向水体大量释放，之后虽继续

扰动，但因颗粒物和胶体物质的凝聚沉淀作用超过了其悬浮量，TP 含量却转而降低。在停

止扰动后的静置过程中，大颗粒悬浮物迅速沉淀，而胶体物质沉降缓慢，1d 后，胶体磷（CP）

含量才出现降低。 
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图 10-16 水体溶解磷通量对风浪成长、持续和消落过程响应 

（引自 You Bensheng，2007） 

 

以 DIP/DP 和 DTP/TP 相对含量作为因变量分析，扰动方式的不同对上覆水中磷形态的

分布也会具有显著的影响（图 10-17）。扰动条件中 DIP/DTP 的百分比显著小于对照实验，

说明而沉积物扰动作用下，水体 DIP 不是 DTP 的主要组成，DIP/DTP 呈先下降后上升的趋

势。反映悬浮颗粒物是优先吸附 DIP（Froelich P N，1988）。 
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图 10-17 扰动作用下溶解态无机磷与溶解态总磷的相对变化 

 

第四节  沉积物-水界面形态磷间的动力学转化 

 

水体的扰动必然产生颗粒物的物理碰撞、扰动导致水体沉积物悬浮，促使上覆水中悬浮

物含量显著增加。实际上水动力扰动所形成的作用是多方面的，动力发生早期的溶解磷变化

是来自于水分子与颗粒物撞击的物理转化，而后进入表观溶度积支配下的颗粒无机磷化学键

的断裂或重新结合，以及高复氧氛围下碎屑有机磷生物衰减的生化转化（范成新等，2003）。

在溶解氧、水动力等的作用下，不同形态磷的内源磷会相应地发生释放，如有机磷会矿化，

转化成磷酸盐释放到水体中，而弱吸附态磷等易释放态磷也会发生释放，增加水体中磷含量。

然而，尽管水体中磷有增加的趋势，但由于水体中包括铁、铝等无机颗粒物质含量同样会显

著增加。这些物质对磷都具有较强的吸附能力。因此，由沉积物释放的溶解性磷酸盐以及水

体中原有的磷酸盐又会被悬浮的沉积物重新吸附。显然，这会导致内源磷形态数量分布的显

著改变，从而可能会影响到内源磷的再次释放。 

一、再悬浮方式响应 

选择不同的再悬浮方式进行形态磷间的动力学分析，即采用恒速搅拌（60r·min
-1、沉积

物曝气并悬浮、曝气不悬浮，搅拌或曝气均采用时长 10min。在不同再悬浮方式下，沉积物

总磷含量均明显增加（图 10-18），沉积物再悬浮促进了上覆水中磷向沉积物迁移。其中 BD-P

所占比重最大，达 50%以上，NaOH-nrP 所占比重最小，Al-P 与 Ca-P 所占比重相当。研究

发现，沉积物再悬浮条件下，Ca-P 含量和占 TP 的百分比均有较大增加，而静止条件下则几

乎没有变化，表示沉积物再悬浮条件下，不同形态磷之间的转化确实存在，比静止状态下更

容易发生。 
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图 10-18 沉积物再悬浮方式对磷形态转化的影响 

 

沉积物再悬浮对不同形态磷间的转化的促进作用，最主要体现在由易释放态磷向难释放

态磷的转化。NH4Cl-P、BD-P、NaOH-nrP 的和被定义为潜在活性磷（Rydin E，2000）(potentially 

mobile phosphorus，PMP)，其含量可以用来描述沉积物中易释放态磷的多少。在沉积物曝气

条件下，ES2 中潜在活性磷含量有了小幅度的降低(58.6mg·kg
-1

)；沉积物搅拌条件下，ES1

潜在活性磷含量却升高，高于对照试验。这两种扰动方式对潜在活性磷形成的影响显著不同

的主要原因在于 BD-P 的变化。 

BD-P 是指与铁氧化物结合磷。沉积物曝气导致有机物被氧化，被氧化的有机物可与 Fe、

Al 三氧化物相缔合，使得磷吸附的活性点位减少，导致 BD-P 降低。持续 48 小时的释放试

验反映，尽管沉积物搅拌使潜在活性磷含量增加，但磷的总释放量却很小，原因在于形成的

形态磷的性质被改变，促使不同形态磷对磷的持留能力提高，促进了潜在活性磷向难释放态

磷（如 Ca-P）的转化（图 10-19）。Ca-P 被认为是惰性较强的磷，是水中很难释放的沉积磷

形态。从沉积物不发生悬浮的对照试验结果分析，水体中 Ca-P 基本不变，而 NH4Cl-P、BD-P、

NaOH-nrP 的含量均有增加（图 10-18），联系到在恒速搅拌和对沉积物再悬浮两种扰动方式

下潜在活性磷的变化证实，上覆水磷向沉积物迁移前，首先会形成潜在活性磷。 
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图 10-19 不同形态磷占总磷的百分比 

 

侯立军等（2006）利用磷的连续分级提取方法，研究了长江口沙洲沉积物中磷的赋存形

态分布特征及生物有效性。结果表明，沙洲沉积物中总磷中有 79.5％以无机磷的形式存在，

而无机磷中又以碎屑态磷灰石磷为主；有机磷约占总磷的 20.5%。给出的沉积物形态磷之间

相关性认为，弱吸附态磷与铁结合态磷之间存在显著的正相关关系(r=0.49，p=0.05)，反映

两者间存明显的转化关系 (刘敏等，2001)。认为在趋氧化的沉积环境中，弱吸附态磷可能
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会向铁结合态磷转化，相反在趋还原的沉积环境中铁结合态磷可能会发生还原释放出磷酸

盐，进而转化为弱吸附态磷。 

有机磷与铁结合态磷和自生磷灰石磷(含碳酸钙结合态磷)之间的相关关系显示（侯立军

等，2006；刘敏等，2001），在微生物作用下有机磷矿化分解所释放出来的磷酸盐，可能会

被沉积物中的活性 Fe
3+

 和 Ca
2+结合，进而会转化为铁结合态磷、自生磷灰石磷和碳酸钙结

合态磷。而碎屑态磷灰石磷与其它形态磷之间没有显著的相关关系，即不存在相互间转化，

由此进一步证明碎屑态磷灰石磷主要来源于岩石的风化产物。 

 二、再悬浮频率响应 

对本章第二节（一）中以 3 种处理方式所得到的沉积物，采用恒速搅拌

(60r·min
-1

,10min·d
-1

)，使沉积物处于完全悬浮状态。按发生悬浮的频率（间隔时长）不同，

其中扰动频率依次为每天搅拌 1 次（间隔 0d）；间隔 1d 搅拌 1 次；间隔 3d 搅拌 1 次；间隔

5d 搅拌 1 次；不搅拌对照试验。25d 后,得研磨过 100 目筛的干燥沉积物。分析不同形态磷

含量（表 10-6）及占总磷百分比（图 10-20）。 

 

表 10-6 沉积物再悬浮对不同形态磷的影响 

沉积物及 

扰动频率 

磷形态 

TP 

/mg·kg-1 

NH4Cl-P 

/mg·kg-1 

BD-P 

/mg·kg-1 

Al-P 

/mg·kg-1 

NaOH-nrP 

/mg·kg-1 

Ca-P 

/mg·kg-1 

Res-P 

/mg·kg-1 

原沉积物 1891.0 85.0 1100.0 120.0 225.0 295.0 66.0 

间隔 0d 1622.5 99.60 816.73 129.48 119.52 373.51 83.67 

间隔 1d 1520.1 85.34 788.15 115.46 125.50 321.29 84.34 

间隔 3d 1393.4 79.68 692.23 109.56 121.51 318.73 71.71 

间隔 5d 1277. 9 117.42 616.44 73.39 122.31 283.76 64.58 

对照试验 1482.1 104.17 719.25 94.25 163.69 317.46 83.33 
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图 10-20 不同形态磷占总磷的百分比 

 

由表 10-6 可见，以不同频率进行扰动悬浮后，沉积物中总磷含量均显著下降，即发生

了内源磷的释放。其中 ES1 总磷含量下降幅度最小，ES4 下降幅度最大，ES1 和 ES2＜ES5

＜ES3 和 ES4，这一顺序说明，沉积物再悬浮的频率对内源磷释放有明显影响。 
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沉积物再悬浮条件下，释放的内源磷进入上覆水后，其中一部分会被悬浮的沉积物吸附，

甚至与沉积物中的 Fe、Al、Mn、Ca 等金属离子形成的氧化物、氢氧化物等发生物理甚至化

学吸附，重新形成某种形态磷，如 NH4Cl-P、BD-P、Al-P、Ca-P 等。沉积物再悬浮后，磷

的赋存形态的数量分布发生了明显的变化。与初始状态相比，各沉积物样品中 BD-P 和

NaOH-nrP 明显减少；而 Ca-P 则显著增加，NH4Cl-P 和 Res-P 略有增加；Al-P 含量基本没有

变化。由此可见，在相同时长下，扰动频率的增加，加大了形态磷之间的转化。重点分析以

下几种形态磷： 

弱吸附态磷(NH4Cl-P)。该种磷是指吸附在沉积物中黏土矿物颗粒和氧化物、氢氧化物

等无机颗粒表面的弱结合态磷。 

在所有样品中，NH4Cl-P 占 TP 的较小（4.5%-9.19%）(图 10-20)，但沉积物再悬浮下，

NH4Cl-P/TP 明显增加，但是却随着频率的增加，NH4Cl-P/TP 比值呈下降趋势。理论上弱吸

附态磷应随着扰动频率的增加而升高，但试验结果却相反，这可能是已经形成的 NH4Cl-P

已被转化成其它形态磷。 

铁结合态磷(BD-P)。该形态磷是指以不同形式与铁矿物结合的磷，如蓝铁矿

Fe(PO4)2·8H2O，粉红磷铁矿 FePO4·2H2O。铁的氧化物与磷有密切的关系，特别是无定形态

及弱晶形铁氧化物(Feox)。表层氧化层沉积物中铁的氧化物可视为上层水体中扩散的磷酸盐

的一个“捕集器”（ 戴纪翠，2006）。 

在沉积物样品中，BD-P 占 TP 的 48.24%-58.17%(图 10-20)，是所有形态磷中含量最大

的。沉积物再悬浮后，BD-P 都发生了释放，但悬浮频率小的 ES4 较频率高的 ES1 释放量大。

ES3、ES4 再悬浮频率较小，水体中溶解氧增量应较小，由于水底耗氧的存在，湖底容易形

成缺氧性，促使 Fe
3+被还原成 Fe

2+，从而促进 BD-P 发生释放。ES1、ES2 再悬浮频繁，系

统内溶解氧含量高，系统趋于氧化性，促进 Fe
2+向 Fe

3+转化，而 Fe
3+又能以 Fe(OOH)絮体与

磷的吸附/络合产物或羟基磷酸铁络合物{Fe(PO4)x(OH)3-x}沉淀的形式，吸附磷酸盐。 

铝结合态磷(Al-P)。在所有沉积物样品中，Al-P 占 TP 的 5.74%-7.98%。沉积物再悬浮

状态下，Al-P 含量及 Al-P/TP 的变化幅度很小，说明 Al-P 也不易转化。有研究认为，Al-P

是易释放态磷，在沉积物扰动状态下，可以打断 Al-P 的化学键，促使磷以溶解性磷酸盐的

形式释放出来（Andersen,1992；Mayer，1999）。但本研究却发现，在沉积物扰动频率较大

时，Al-P 含量几乎保持不变，只是在扰动频率较小和不悬浮时，Al-P 含量发生了明显释放。

在扰动频率较大情况下，水体高度复氧促使 Alox 的形成且难以分解，增加了溶解性磷酸盐

与 Alox离子的接触几率，导致 Al-P 含量有所增加。 

有机磷(NaOH-nrP)。该种磷被认为是有条件的易释放态磷，在微生物作用下可转化成

DIP 释放出来。 

在沉积物样品中，NaOH-nrP 占 TP 的 7.37%-11.9%(图 10-20)。随着沉积物再悬浮频率

的增加，NaOH-nrP 含量以及 NaOH-nrP/TP 呈下降趋势。说明 NaOH-nrP 发生释放，转化成

DIP 进入上覆水。与对照试验相比，沉积物再悬浮条件下，NaOH-nrP 的释放幅度更大。沉

积物再悬浮条件下，由 NaOH-nrP 释放产生的 DIP 会与 Fe、Al、Ca 等金属离子形成的氧化

物、水合氢氧化物以及无机颗粒发生物理吸附，甚至化学吸附，进而可能被转化成 BD-P、

Al-P、Ca-P 以及 NH4Cl-P。相反，沉积物静止条件下，释放的 DIP 进入水体后，很难被无

机颗粒物质吸附而转化成其它形态磷，则将会导致上覆水磷含量升高。 

钙结合态磷(Ca-P)。 沉积物中 Ca-P 主要包括自生钙磷(ACa-P)和碎屑态磷(Det-P)（王

琦，2006），以及磷酸钙。自生钙磷主要是反应性磷，来自与上层水体中生物颗粒的沉降和

早期成岩作用所形成的氟磷灰石，或者说是沉积物早期成岩过程中内生过程形成或生物成因

的钙结合态磷，而碎屑态磷则主要来自流域内风化腐蚀产物中磷灰石矿物晶屑。 

在沉积物样中，Ca-P 占 TP 的比例为 15.6%-23.02%(图 10-20)。随着再悬浮频率增加，
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Ca-P 含量及 Ca-P/TP 有呈微弱增加趋势(表 10-6，图 10-14)。其中，ES1Ca-P 增加量最大，

ES4 中 Ca-P 形成量最小，说明沉积物再悬浮频率越高，越能促进 Ca-P 的形成。由于形成钙

磷酸盐的磷酸根主要是上覆水中的外源磷以及沉积物中 NH4Cl-P、BD-P 以及 NaOH-nrP 释

放出来的 DIP。因此频繁地产生沉积物再悬浮，能有效促进钙磷的生成，加速磷的成岩作用，

促进磷在沉积物中的沉积（Rydin 等，2000），有利于降低内源磷释放风险。 

残渣磷(Res-P)。残渣磷被认为是最难释放态磷。在沉积物样品中，残渣磷含量最小，

占 TP 的 3.49%-5.62%(图 10-20)。 

显然不同频率再悬浮作用下，频率越大磷的转化就明显，但是只要有两条途径：一是

NaOH-nrP 转化成 BD-P，其中也包括部分 BD-P 通过释放而转化成 DIP 后，与 Feox发生化

学吸附，进而重新形成 BD-P；二是 BD-P、NaOH-nrP 转化成 Ca-P，形成稳定的结合。当然

在扰动中，形态磷之间也还存在相互间其他几种转化，但转化量因较小对磷的赋存形态的影

响不大。 

三、再悬浮时间影响 

采用间歇性再悬浮的方式，再悬浮试验于第 0d 开始，样品分别于第 1d、3d、10d、20d、

30d 取样，取原沉积物为对照。分析结果表明再悬浮时间的延长沉积物中磷含量基本呈逐渐

增加趋势。但在初期时与原沉积物相比略有减少，此时上覆水中增加的悬浮物并不能完全沉

淀有关。但在 10～30d，水体 TP 含量显著高于原沉积物，表明上覆水中 DIP 已有被被吸附

进入了沉积物。由对照试验推断，沉积物中 TP 增加主要来自上覆水中磷的自然沉降，并且

以物理吸附为主；而沉积物再悬浮状态下，无机颗粒物质对磷不仅是物理吸附，甚至发生化

学吸附或化学反应而形成磷酸盐化合物沉淀。 

沉积物再悬浮后，磷的赋存形态发生了明显变化。在不同形态磷中，BD-P 占 TP 的比

例最大，在 7 个沉积物样品中，平均值达到 51.50%。随着沉积物再悬浮时间的延长，BD-P

含量呈逐渐增加的趋势，这可能与 Feox的形成有关（Reddy K R, 1998；Sakadevan K,1998）。

但再悬浮的 1～3d 中 BD-P 含量与初始状态相比略有减少，这是由于沉积物再悬浮初期，系

统内 DO 含量显著下降，促使 BD-P 发生释放。随着沉积物再悬浮时间延长，系统内 DO 含

量增加，促进了 Feox的形成，而 Feox对磷具有较强的吸附能力，被 Feox吸附的磷转化成 BD-P，

导致 BD-P 含量增加。 

对于富营养化湖泊而言，沉积物再悬浮的最重要环境意义之一就是所形成的物质是否具

有生物有效性。对于磷而言，藻类可利用磷(AAP)是一种常见的表示方法。藻类可利用磷(AAP)

是指有氧条件下湖泊光合层中藻类可利用磷的含量。在前面的实验中，经过 25d 的再悬浮，

5 个沉积物样品 AAP/TP 平均值为 11.21%（表 10-7），与初始和对照沉积物比较，分别下降

了 6.39%、6.3%，反映再悬浮抑制了 AAP 的形成。随着再悬浮时间的延长，AAP 含量呈现

先减小再增加的趋势，形成与 BD-P 的变化趋势一致。 

 

表 10-7 不同再悬浮时长下沉积物中的生物有效磷含量 

沉积物及其

再悬浮时间 

TP 

含量 

/mg·kg-1 

WSP RDP AAP Olsen-P 

含量 

/mg·kg-1 

分配

系数 

/% 

含量 

/mg·kg-1 

分配

系数 

/% 

含量 

/mg·kg-1 

分配系

数 

/% 

含量 

/mg·kg-1 

分配

系数 

/% 

0d 1625.3 17.1 1.05 0.50 0.03 286.0 17.60 85.3 5.25 

1d 1561.8 14.1 0.90 1.00 0.06 172.0 11.01 78.8 5.05 

3d 1599.3 14.0 0.88 1.25 0.08 164.0 10.25 76.3 4.77 
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10d 1703.4 22.1 1.30 1.50 0.09 166.0 9.74 81.5 4.78 

20d 1699.8 25.7 1.51 1.50 0.09 230.0 13.53 84.0 4.94 

30d 1714.2 24.9 1.45 1.00 0.06 198.0 11.55 79.7 4.65 

对照试验 1736.5 15.1 0.87 0.75 0.04 304.0 17.51 95.7 5.50 

用 0.5mol·L
-1

 NaHCO3方法（卜玉山，2003）提取再悬浮后沉积物中的 Olsen-P，与初始

状态相比，所有经过再悬浮的沉积物样的 Olsen-P/Ca-P 平均降低了 3.40%，而对照沉积物中

Olsen-P/Ca-P 则有了小幅增加，表明再悬浮状态下，Olsen-P 的形成受到抑制，而钙结合态

磷的活性降低，释放难度增加。这一结果的环境意义在于，沉积物再悬浮能促进活性钙磷向

非活性钙磷的转化，并降低了重新生成的钙磷对水体富营养化的贡献。 

实验中用去离子水(WSP)与 0.01mol·L
-1

CaCl2(RDP)来提取水溶性磷（表 10-7），给出了

WSP 和 RDP 随着沉积物再悬浮时间的延长呈增加趋势，说明沉积物再悬浮可促进了无机颗

粒物质对磷的吸附，但两者含量与 AAP、Olsen-P 相比太小，对水体的影响有限。 

提取 AAP 后，沉积物中磷的赋存形态发生了显著变化（表 10-8）。与未提取 AAP(表 10-7)

时相比，BD-P 与 NaOH-nrP 显著减少。所有沉积物样品中的 BD-P 平均减少了 192.76mg·kg
-1，

对照沉积物中的 BD-P 释放量最大，并且显著高于再悬浮后的沉积物(1d～30d)BD-P 的释放

量。研究中分析了沉积物 BD-P 释放量占 BD-P 的比例，可以看出，随着沉积物再悬浮时间

的延长，BD-P 的释放明显受到抑制，这表明沉积物再悬浮减小了 BD-P 对 AAP 的贡献，相

应的抑制了 AAP 的形成。 

比较对照样、再悬浮第 10d 的沉积物 BD-P 的释放量比例可见，对照样 BD-P 释放量高

出第 10d 的沉积物 12.75%，说明前者对AAP 的贡献显著高于后者反映沉积物再悬浮状态下，

所形成的 BD-P 性质已被改变。在 7 个沉积物中，NaOH-nrP 平均减少了 68.52mg·kg
-1，而各

沉积物样品中的 Ca-P 均显著增加，平均增加则达 38.42mg·kg
-1。由于 0 d～3 d 及对照样中

的 Al-P 减少，再悬浮时长较长（10d～30d）的沉积物的 Al-P 有所增加，这一结果与 Alox

的生成有一定关系（House W A，2000）。但也隐含着，在静止状态下沉积物中的 Al-P 易于

释放，而长时间的频繁再悬浮，则强化了沉积物对 Al-P 的持留能力，使沉积物中 Al-P 含量

增加。 

 

 

表 10-8 提取 AAP 后沉积物中磷的形态/mg·kg
-1

 

沉积物及其 

再悬浮时间 

TP NH4Cl-P BD-P Al-P NaOH-nrP Ca-P Res-P 

0d 1331.77 131.09 593.56 100.60 30.18 331.81 144.53 

1d 1375.60 141.09 608.41 120.72 15.09 342.05 148.24 

3d 1438.96 134.62 634.62 125.00 19.23 375.00 150.49 

10d 1544.20 119.28 755.47 139.17 14.91 367.79 147.58 

20d 1507.56 109.56 697.21 149.40 24.90 373.51 152.98 

30d 1534.50 110.97 730.85 151.13 15.12 398.19 128.24 

对照试验 1407.86 144.02 631.21 109.46 19.88 337.97 165.32 

 

在提取 Olsen-P 后，7 个沉积物样品的 BD-P、Al-P、NaOH-nrP 发生了显著释放（表 10-9），
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其平均释放量分别为 71.34mg·kg
-1、47.54mg·kg

-1、35.27mg·kg
-1。而 Olsen-P 的平均形成量

则仅为 83.05mg·kg
-1，说明释放的 BD-P、Al-P、NaOH-nrP 并未完全转化成 Olsen-P，其中

有部分磷被转化成 NH4Cl-P 和 Ca-P。通常认为，Olsen-P 为活性钙磷，因此，提取 Olsen-P

时，Ca-P 应该明显降低，实际 Ca-P 非但没有降低，反而明显增加。因而推测，提取 Olsen-P

时，活性钙磷被提取出来，但同时也促进了其它形态磷以溶解性磷酸盐的形式释放，并与钙

离子结合重新形成钙磷；另一种可能是，虽然 Olsen-P 被定义为活性钙磷，但通过化学试剂

提取的并非是钙磷，而可能是其它更容易释放的形态磷。 

 

表 10-9 提取 Olsen-P 后沉积物中磷的形态/mg·kg
-1

 

沉积物及其 

再悬浮时间 

TP NH4Cl-P BD-P Al-P NaOH-nrP Ca-P Res-P 

0d 1515.27 181.96 772.84 77.22 47.43 309.08 126.74 

1d 1471.49 177.11 692.33 77.46 60.81 327.64 136.14 

3d 1512.55 178.45 732.60 86.88 62.61 320.75 131.26 

10d 1633.23 174.46 852.50 92.11 53.26 339.15 121.75 

20d 1597.83 170.81 791.99 99.10 51.97 344.06 139.90 

30d 1637.90 152.62 839.58 102.49 37.55 370.48 135.18 

对照试验 1631.02 190.27 819.40 85.60 58.42 331.58 145.75 

 

与提取 AAP 相类似的是，原沉积物样的 BD-P 释放量最大，达到 104.31mg·kg
-1，而再

悬浮（1d～30d）后的沉积物其 BD-P 的平均释放量仅为 66.04mg·kg-1，这表明沉积物再悬

浮后，BD-P 的释放受到抑制，相应的也就降低了 BD-P 对 Olsen-P 的贡献。与提取 AAP 后

磷的形态变化不同的是，提取 Olsen-P 后，Al-P 发生显著释放，但 ES1~ES5 Al-P 的释放量

小于 ES0，这说明在适合的条件下，Al-P 会发生释放并被转化成其它形态磷；NH4Cl-P 和

Ca-P 含量增加，Ca-P 增加幅度明显小于 NH4Cl-P，其原因可能是：提取 Olsen-P 与 AAP 时，

反应时间分别为 0.5h 和 4h，由此导致提取 Olsen-P 时，释放的磷与钙离子或者碳酸钙的反

应时间过短，从而导致大部分磷被无机颗粒迅速吸附形成 NH4Cl-P（Laenen A，1996），使

其在向 Ca-P 转化时，因时间过短而受到抑制。如果推测正确，则证明，沉积物频繁的再悬

浮加快了易释放态磷向难释放态磷转化这一进程。并且，在易于发生发生沉积物再悬浮的浅

水湖泊中，风浪扰动作用在富营养化进程中并不是推动作用，而是延缓作用。 

从以上的分析可以看出，AAP 主要来自于 BD-P，而 Olsen-P 主要来自 BD-P、Al-P、

NaOH-nrP，根据 BD-P、Al-P、NaOH-nrP 的释放量推测，Olsen-P 与 BD-P 的关系更加密切。

BD-P 对 AAP 的贡献与 BD-P 的性质密切相关，随着沉积物再悬浮时间延长，BD-P 被转化

成 AAP 的量显著减小，而沉积物静止状态下，BD-P 最容易被转化成 AAP。这表明，Feox

的形成量对 AAP 的形成有着至关重要的作用。另外，NaOH-nrP、Al-P 对 AAP 也有一定的

贡献，但其显著小于 BD-P。而释放的 BD-P、NaOH-nrP 并未完全转化为 AAP，其中一部分

活性磷与钙离子或碳酸钙生成磷酸钙而转化成钙磷；另一部分则被 Feox，Alox吸附而转化成

BD-P、Al-P。与 AAP 的形成机制相类似的是，BD-P 的性质对 Olsen-P 的形成也有着类似的

影响。因此，沉积物再悬浮后，AAP，Olsen-P 的形成受到明显抑制，进而有效地抑制了 BAP

的形成，说明沉积物再悬浮能够促进生物有效磷向难被生物利用磷转化，有助于磷的永久性

沉积，这对于理解风浪扰动在浅水湖泊富营养化进程中的作用机制具有积极的意义。 

四、潜在活性磷静态变化 
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并非只有动态再悬浮下会促进沉积物中易释放态磷向难释放态磷的转化，Rydin（2000）

等研究认为，在静止状态下，沉积物易释放态磷也存在着向难释放态磷转化的趋势，只不过

这种转化较为缓慢。静止状态下，上覆水中的磷向沉积物发生明显迁移（图 10-21），且 DIP

达到稳定状态的时间明显快于 TP。但上覆水中磷向沉积物迁移的首要条件是上覆水中磷浓

度需高于沉积物的磷平衡浓度。研究反映，在沉积物-水界面系统中，DIP 达到新的平衡所

需的时间要较 TP 少，相关分析表明，TP 与 SS 显著正相关(r=0.9586,)，而 DIP 与 SS 则无明

显相关性，隐含着水体中悬浮颗粒物的影响作用。 
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图 10-21 上覆水中磷含量的变化规律 

 

研究潜在活性磷的变化规律，在静态下沉积物中的 NH4Cl-P 呈明显上升趋势（图 10-22）。

至第 30d，NH4Cl-P 增加量达到最大值(86.87mg·kg
-1

)，与初始状态相比，增加了 297.68%。

上覆水中溶解氧含量对 BD-P 与 NaOH-nrP 释放影响较大，如第 1d 和第 3d，上覆水中溶解

氧含量仅分别为 0.09mg·L
-1 和 0.04mg·L

-1，从而使得 BD-P 与 NaOH-nrP 在这两天分别达到

76.76mg·kg
-1 和 7.96mg·kg

-1；第 10d，溶解氧含量逐渐恢复，达到 2.07mg·L
-1，并逐渐增加。

第 30d，溶解氧含量达到 4.15mg·L
-1。由于溶解氧的降低，导致 Fe(Ⅲ)被还原成 Fe(Ⅱ)。因

此，与 Fe(OOH)絮体或者羟基磷酸铁络合物{Fe(PO4)x(OH)3-x}结合的磷便会发生释放（Peng 

J F，2007）。 
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图 10-22 沉积物中潜在活性磷的变化规律 

 

由表 10-10 可以看出，三种潜在活性磷的形成量的变化规律显著不同。NH4Cl-P 的形成

量持续增加，并在第 3d 达到最大形成速率。而此时，BD-P 与 NaOH-nrP 的形成则受到显著

抑制。第 10d，BD-P 的形成量大于释放量，并在第 20d 达到最大形成速率。第 20d，NaOH-nrP

的形成量大于释放量。比较三者的最大形成速率可知，NH4Cl-P 最大，BD-P 次之，NaOH-nrP

最小，而且，BD-P 与 NH4Cl-P 的最大形成速率为 NaOH-nrP 的 3.74-5.48 倍。其原因可能与
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三种形态磷的形成机制有密切的关系。NH4Cl-P 主要是以范德华力吸附在无机颗粒表面

（Kaiswerli A，2002），其形成以物理转化为主，受环境条件的影响较小。BD-P 则是以不同

形式与铁矿物结合的磷（戴纪翠，2006），特别是无定形态及弱晶形铁氧化物(Feox)（付强，

2005），其形成以化学转化为主，与环境条件有密切的关系。NaOH-nrP 的形成与释放则显

著受到生物环境的限制（Peng J F，2007），其形成以生物转化为主。因此推测，沉积物中潜

在活性磷的形成主要以物理、化学转化机制为主。 

 

表 10-10 潜在活性磷的形成量与形成速率 

沉积物 

NH4Cl-P NH4Cl-P BD-P BD-P NaOH-nrP NaOH-nrP 

形成量/  

mg·kg-1 

形成速率/ 

mg·(kg·d-1) 

形成量/ 

 mg·kg-1 

形成速率/ 

mg·(kg·d-1) 

形成量/ 

mg·kg-1 

形成速率/ 

mg·(kg·d-1) 

第 1d 0.46 0.46 －38.41 －38.41 －6.89 －6.89 

第 3d 15.73 5.243 －76.76 －25.587 －7.61 －2.537 

第 10d 19.55 1.955 30.60 3.06 -4.72 -0.472 

第 20d 43.63 2.182 71.47 3.574 9.56 0.956 

第 30d 86.87 2.896 74.66 2.489 23.73 0.791 

 

对于生物有效磷的变化，不同 BAP 的形成规律有很大不同（图 10-23）。与初始状态相

比，WSP 在第 1d 和第 3d 显著减少，随后逐渐增加，在第 30d，接近初始状态含量；RDP

形成量则逐渐增加，尽管 RDP 可以被生物直接利用，但由于其含量过小，其对水体富营养

化的贡献有限；Olsen-P 则从第 1d 到第 10d 基本保持恒定，第 20d 和第 30d 略有增加。通常

认为，Olsen-P 主要是活性较高的钙磷（卜玉山，2003）。但研究发现，Olsen-P 的形成与 Ca-P

的形成并不同步。由此推测，试验初期，沉积物中形成的 Ca-P 相对稳定，抑制了 Olsen-P

的形成；试验后期，随着 Ca-P 的形成受到潜在活性磷的抑制，Olsen-P 的形成得到促进，而

此时形成的 Olsen-P 并非是活性较高的 Ca-P，而是潜在活性磷。AAP 在第 1d 和第 3d 略有

减少，但随后显著增加，其形成量明显高于其它 3 种 BAP。各反应时间 4 种不同 BAP 在 TP

中所占比例大小顺序是一致的，即 AAP>Olsen-P>WSP>RDP。其中，AAP 在 TP 中所占比

例最大，显著高于其它生物有效磷，说明 AAP 更适合于描述沉积物中磷的生物有效性。并

且，研究中发现，AAP 的形成与潜在活性磷的形成是同步的。 
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图 10-23 生物有效磷的变化规律 
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将不同反应时间的 4 种不同 BAP 与潜在活性磷建立线性回归方程(图 10-24)。相关分析

表明：除 RDP 外，其余三种生物有效磷均与 PMP 在 α<0.01 水平上显著正相关。PMP 对 AAP

的形成的影响明显大于其它 3 种 BAP，并且注意到，沉积物中的 PMP 含量越高，则 AAP

形成量就越大。因此，采用沉积物现有的 PMP 含量来预测沉积物的潜在供磷能力时，将会

导致预测结果偏小，这主要是受潜在活性磷形成速率的影响所致。 
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图 10-24  BAP 与 PMP 的相关关系 

 

第四节  表层沉积物磷的热力学稳态趋势及动态过程 

内源磷的释放与沉积物中不同形态磷数量分布存在密切关系。由于沉积物中微生物的作

用以及复氧等作用，导致沉积物微环境发生改变，从而促使不同形态磷间的转化，但是，这

与微表层沉积物相比，这种环境因子的变化微乎其微。因为，微表层沉积物直接与上覆水相

接触，水体的变化直接传递给沉积物，会加快不同形态磷间的转化。Rydin 在研究中指出，

沉积物中形态磷存在着由易释放态磷向难释放态磷转化的趋势。研究发现，沉积物对磷的持

留通常发生在沉积物表层。李大鹏等在沉积物扰动条件下研究了内源磷间可能的转化规律，

发现，沉积物扰动可以加快易释放态磷向难释放态磷的转化。基于此，研究了外源磷在沉积

物磷的动态流向以及稳定性趋势。 

一、流向与再生 

（1）外源磷在不同形态磷间的数量分布 

采用间歇扰动方式研究了外源磷在沉积物不同形态磷间的流向。采用恒速搅拌机进行全

悬浮扰动（140 r·min
-1），时长为 10min，然后自然沉降，对照试验为不扰动。每间隔 2d 向

上覆水中加入已知浓度的 NaH2PO4 溶液。试验期间，向每个实验装置中分别加入磷（以 DIP

计）20mg。试验共持续 39 d。试验结束后，将 2 个实验装置中沉积物分别取出，干燥，磨

碎，过 100 目筛网，备用。沉积物中不同形态磷的数量分布规律如图 10-25, 图 10-26 和表

10-14。 
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图 10-25 沉积物扰动对磷形态转化的影响 

 

0

20

40

60

80

100

120

原沉积物 沉积物搅拌 对照试验

沉积物

不
同
形
态
磷
占
总
磷
的
百
分
比
/
% NH4Cl-P Fe/Al-P HCl-P Res-P

 

 

图 10-26 不同形态磷占总磷的百分比 

 

研究显示（图 10-25），投加外源磷后扰动和静止状态下的沉积物 TP 都有明显的增加，

而且扰动状态下沉积物 TP 浓度明显高于静止状态下沉积物 TP 浓度。扰动状态下 ES1 吸附

了 323 mg·kg
-1 外源磷，静止状态 ES0 仅靠浓度梯度吸附了 187.3 mg·kg

-1 外源磷。ES1 吸附

量远远大于 ES0，这由于 ES0 中 TP 增加主要来自上覆水中磷的自然沉降，并且以物理吸附

为主；而扰动状态下，无机颗粒物质对磷不仅是物理吸附，甚至发生化学吸附或化学反应而

形成磷酸盐化合物沉淀（范成新，2006；王琦，2006）。扰动条件下，释放的内源磷与投加

的外源磷进入上覆水后，其中一部分会被悬浮的沉积物吸附，甚至与沉积物中的 Fe、Al、

Mn、Ca 等金属离子形成的氧化物、氢氧化物等，发生物理甚至化学吸附，重新形成某种形

态磷，如 NH4Cl-P、Fe/Al-P、Ca-P 等。因此，扰动后，磷的赋存形态的数量分布发生了明

显的变化。 

图 10-25、图 10-26 可以看出，吸附外源磷后 Fe/Al-P 增量最大，占吸附总量的一半以

上，ES1 从原沉积物的 675 mg·kg
-1 升高至 898.3 mg·kg

-1，净增加量为 223.33mg·kg
-1，占被

吸附外源磷量的 69.14%。Golterman（1988）认为被沉积物吸附的磷大多数会与 FeOOH 结

合，而 De Groot 等（1993）对河道沉积物研究发现，外加磷中超过 85%会形成 Fe/Al-P。尽

管沉积物扰动状态下，仅有 69.14%的磷被结合到 Fe/Al-P 中，低于 De Groot 等（1993）的

研究结果，但是在静态试验沉积物中却发现，超过95.2%的磷结合到Fe/Al-P中。这与De Groot
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等（1993）的研究结果基本一致。由于沉积物含有大量的 Ox-Fe、Ox-Al,因此,沉积物对外源

磷具有较强的吸附能力，外源磷在沉积物中的存在形态也以 Fe/Al-P 为主。 

沉积物扰动状态下，Fe/Al-P 的形成量占被吸附外源磷的百分比(69.14%)远小于静态试

验(95.2%)。说明被沉积物吸附的外源磷可能被转化成其它形态磷。从其它形态磷的变化规

律来看，如弱吸附态磷(NH4Cl-P)和残渣磷(Res-P)基本未发生变化。而 Ca-P 则增加了 95 

mg·kg
-1

,占被沉积物吸附外源磷的 29.41%。Ca-P 被认为是惰性较强的磷，在水体中很难释放，

有利于磷的沉积作用。说明扰动促进了易释放态磷向难释放态磷的转化。Ca-P 的形成意味

着沉积物对磷持留能力的增加（Rydin E，2000）。根据对照试验沉积物中不同形态磷的变化

规律，除 Fe/Al-P 显著增加外，其余如 NH4Cl-P、Ca-P 和残渣磷(Res-P)基本未发生变化。因

此推测，静止状态下，被沉积物吸附的外源磷会首先形成 Fe/Al-P，而沉积物扰动状态下，

被吸附的外源磷在形成 Fe/Al-P 后，可能又被转化成了 Ca-P。 

（2）外源磷对内源磷生物有效性的影响 

生物有效磷的形成量见表 10-11。结果表明：由于外源磷的吸附，沉积物 TP含量增多，

BAP 的含量均有所增加。4 种生物有效磷在 TP 中所占比例大小顺序是一致的，即 AAP＞

Olsen-P＞WSP＞RDP。 

表 10-11   扰动对沉积物生物有效磷的影响(mg·kg
-1

) 

沉积物 

WSP RPD AAP Olsen-P BAP 

含量 
分配系

数% 
含量 

分配系

数% 
含量 

分配系

数% 
含量 

分配系

数% 
含量 

分配系

数% 

原沉积物 14.99 1.26 1.08 0.09 305.45 25.75 70.31 5.93 391.83 33.04  

对照试验 22.98 1.67 1.58 0.12 432.3 31.48 94.73 6.90 551.59 40.16  

扰动试验 27.65 1.83 1.08 0.07 452.94 30.02 83.37 5.52 565.04 37.44  

 

 

表 10-12   与初始状态相比较各生物有效磷增量(mg·kg
-1

) 

沉积物 吸附量 WSP RPD AAP Olsen-P BAP 

对照试验 187.33 7.99 0.50 126.85 24.42 159.76 

扰动试验 323.00 12.66 0.00 147.49 13.06 173.21 

 

Fe/Al-P 中易于释放的被称为非闭蓄态 Fe/Al-P(non-occluded Fe/Al-P)的含量（Nguyen L 

M，2000）。尽管 Fe/Al-P 被广泛认为是易释放态磷（Rydin E，2000；Selig U，2003）,但有

研究认为其包含部分难释放态磷（Saavedra C，2005；Selig U，2003）。通常把这部分磷称

为闭蓄态 Fe/Al-P(occluded Fe/Al-P),而另一部分非闭蓄态。Fe/Al-P 可以采用藻类可利用态磷

(AAP)来表征（Sharpley A N，1993）。扰动状态下，沉积物吸附外源磷后,AAP 由原沉积物

中 305.45 mg·kg
-1 升高至 452.94 mg·kg

-1 对照试验升至 432.3 mg·kg
-1

,净增加量分别为 147.49 

mg·kg
-1 和 126.85 mg·kg

-1
,分别占 Fe/Al-P 净增加量的 66.04%和 71.13%。说明扰动状态下形

成非闭蓄态 Fe/Al-P 的量较低,相应地提高了沉积物对磷持留能力。扰动状态和对照试验的

AAP 的净增量占沉积物吸附外源磷总量的 45.66%和 67.71%，从而表明,扰动状态下,外源磷

更易于在沉积物中形成难释放态磷。  

与初始状态相比，沉积物扰动后，Olsen-P/Ca-P 降低了 0.64%，而 ES0 中 Olsen-P/Ca-P

则增加了 6.24%。Olsen-P 主要为活性较高的钙磷（卜玉山，2003）。说明扰动状态下，Olsen-P

的形成受到抑制，形成的钙结合态磷的活性降低，更难释放。可见，沉积物再悬浮能够促进

活性钙磷向非活性钙磷的转化，促进磷的永久性沉积。 
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表 10-12 显示，沉积物扰动后，WSP 在 ES1 中增量大于 ES0，但换算成相同吸磷量，

每吸附 1mg 磷 WSP 增加比 ES0 减少 0.003mg。扰动抑制 RDP 生成，对照试验 ES0 中随着

吸附量增加，RDP 增加了 0.5 mg·kg
-1，但 ES1 基本无变化。说明沉积物扰动抑制了各种生

物有效磷的形成。 

研究发现，吸收更多外源磷后，ES0、ES1 泥样 BAP 占 TP 的百分数有所增加，但扰动

状态下的 ES1 沉积物样品中 BAP 占 TP 的百分比分别为 37.44%低于对照试验 ES0 泥样百分

数 40.16%。可以看出，扰动状态下吸收 1mg 磷对 BAP 的贡献值小于静止状态，说明沉积物

扰动能够促进 BAP 向难被生物利用态磷的转化。 

二、难溶态磷的固定 

难释放态磷一般是指 Ca-P、Al-P 和 Res-P)，沉积物的静态释放模拟反映 Al-P、Ca-P 和

Res-P 的含量基本保持稳定（图 10-27）。其中 Al-P 在第 1d，第 3d 发生释放，但释放量明显

小于 BD-P 与 NaOH-nrP。第 10d，达到最大值(126.71mg·kg
-1

)，与初始状态相比，增加了

9.97mg·kg
-1；第 20d，第 30d，Al-P 均有少量增加。与初始状态相比，Ca-P 均有不同程度增

加，第 3d，Ca-P 从 306.42mg·kg
-1

(初始状态)增加到 324.35mg·kg
-1，随后 Ca-P 含量处于平衡

状态(323.80mg·kg
-1

)。Res-P 主要来源于腐败植物残渣，稳定性较强。试验期间，该形态磷

一直保持稳定。说明 Al-P、Ca-P、Res-P 对磷在水-沉积物两相间循环的贡献较小，进一步

说明，磷在水-沉积物两相间的循环主要以潜在活性磷为主。 
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图 10-27 难释放态磷的变化规律 

 

对图 10-27 与图 10-22 进行综合分析可知：第 1d，第 3d，BD-P、NaOH-nrP、Al-P 发生

释放，而 NH4Cl-P、Ca-P 则明显增加，并且 Ca-P 达到最大增加量。第 10d，除 NaOH-nrP

外，NH4Cl-P、BD-P、Al-P 含量增加，并且 Al-P 达到最大增加量。第 20d 和第 30d，NH4Cl-P、

BD-P、NaOH-nrP 显著增加，而 Ca-P 与 Al-P 含量则保持稳定。由此推断，环境条件不适合

潜在活性磷的形成时，上覆水中的磷(包括潜在活性磷释放的)被逐渐转化成难释放态磷；当

环境条件适合潜在活性磷的形成时，则以形成潜在活性磷为主，而难释放态磷的形成则受到

明显抑制。因此，当采用沉积物磷含量来预测其对水体富营养化的贡献时，应考虑潜在活性

磷的形成速率，这对科学的评价水体富营养化的发展趋势具有重要的意义。 

实际上对于真实水体，沉积物往往是处于间断性的扰动与静止环境。对间歇扰动后的沉

积物进行分析，无机磷（DIP）的累积释放量随时间增加而增大（图 10-28），其中采用沉积

物曝气方式下的磷的释放增加最大，而不发生再悬浮的曝气其磷酸盐的累积释放量明显小于

其它沉积物。 
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图 10-28 不同曝气沉积物溶解性磷酸盐累计释放量 

 

图 10-29 中总磷的释放规律与图 10-28 溶解性磷酸盐的释放规律相似。4 种沉积物的 TP

释放均于第 18h-24h 时段内达到了最大值，依次分别为 34.9mg·(kg·h)
-1、32.7 mg·(kg·h)

-1、

38.3mg·kg
-1、39.9mg·kg

-1
,ES1 总磷的最大释放量明显低于其它沉积物，并且 ES1 总磷的累

积释放量最小(表 10-13)。由此说明，沉积物曝气对磷的释放有较好的抑制效果。其原因可

能有二：一是沉积物曝气对沉积物表面物化性质的改变（谭林立，2006），强化了沉积物对

磷的固定作用；二是沉积物曝气使沉积物处于再悬浮状态，促进了不同形态磷间的转化，特

别是潜在活性磷向难释放态磷的转化（黄清辉，2006；张路，2006）。而 ES2 磷的释放量明

显高于 ES1，说明尽管水曝气对上覆水磷向沉积物迁移有一定的促进作用，但迁移进沉积物

的磷比较活跃，而沉积物的相对静止，则可能导致不同形态磷间很难发生相互转化，导致

ES2 磷释放明显。因此可以推断，上覆水磷向沉积物迁移时，其可能最先形成潜在活性磷。

从 ES3 磷释放中也可以证明这一点。 

（2） 沉积物曝气对潜在活性磷释放的影响 

试验中计算了不同沉积物中潜在活性磷的含量，结果见表 10-13。 

 

表 10-13 潜在活性磷的释放量/mg·kg
-1 

沉积物 TP PMP DIP 释放总量 TP 释放总量 

原沉积物 1602.8 1107.0 618.5 1029.3 

曝气再悬浮 1644.0 1048.4 424.9 695.3 

曝气不悬浮 1879.1 1274.4 573.8 865.5 

不曝气对照 1700.7 1210.0 541.9 842.1 

 

从表 10-13 中可以看出，经不同方式曝气后，溶解性磷酸盐和总磷的释放总量均显著下

降。其中，ES0 溶解性磷酸盐和总磷释放总量均为最大，而 ES1 均为最小，ES2 则均略大于

ES3。ES1 潜在活性磷含量初始状态有了小幅度的下降(58.6mg·kg
-1

),而 ES2、ES3 潜在活性

磷含量均有所增加,分别达到 167.4mg·kg
-1 和 103.0mg·kg

-1。考虑到不同曝气方式对潜在活性

磷含量有所改变，试验中计算了不同沉积物溶解性磷酸盐释放总量占潜在活性磷含量的百分

比，分别为 55.87%、40.53%、45.03%、44.79%。由此可见，经不同方式曝气后，沉积物释

放磷的能力均有所下降，但沉积物曝气对磷释放的抑制作用最佳，而水曝气对磷释放的抑制

效果一般，仅相当于对照试验水平。因此，可以推断，当外源磷向沉积物迁移时，其可能最

先形成潜在活性磷。 
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（3）外源磷对潜在活性磷和生物有效磷形成的影响 

从内源磷的生物有效性考虑，将 AAP 和 NH4Cl-P 看作易于释放态磷（Ribeiro D C，2008；

Sharpley A N，1993），根据潜在活性磷(PMP)的定义 PMP=NH4Cl-P+非闭蓄态 Fe/Al-P(AAP) 

（Sharpley A N，1993），分析了沉积物扰动对易释放态磷向难释放态磷转化的影响(表

10-14)。 

表 10-14 沉积物再悬浮对潜在活性磷与生物有效磷的影响 

沉积物 吸附量/mg·kg-1 PMP/mg·kg-1 PMP/增量/% BAP/mg·kg-1 BAP/增量/% 

原沉积物 187.33 136.85 73.05 159.76 85.28 

沉积物扰动 323.00 149.16 46.18 173.21 53.63 

 

沉积物扰动后，吸附的外源磷量中仅 46.18%转化为潜在活性磷，而对照试验中却有

73.05%转化为潜在活性磷（表 10-14）。生物有效磷被定义为易释放态磷的总和，即

BAP=WSP+RPS+AAP+Olsen-P（范成新，2006）。如表 10-14 所示，沉积物扰动后，BAP 占

吸附量的 53.64%，ES0 中 BAP 占吸附量的 85.28%，其结论与 PMP 类似。说明沉积物再悬

浮对潜在活性磷向难释放态磷转化具有促进作用，或者在沉积物再悬浮条件下，形成的形态

磷中有部分以难释放态磷为存在。 
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