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不同曝气方式对城市重污染河道水体氮素迁移与转化
的影响

刘波1，2 ，王国祥1* ，王风贺1 ，杜旭1 ，凌芬1 ，夏劲1

( 1. 南京师范大学地理科学学院，南京 210046 ; 2. 南通大学地理科学学院，南通 226007 )

摘要 : 以南京仙林大学城的重污染河道水体为对象，利用模拟方法研究不同曝气 方 式 ( 底 泥 曝 气、水 曝 气) 对 水 体 氮 素 迁 移 与

转化的影响 ． 结果表明，在缺氧和温度升高条件下，底泥氮素主要以 NH +
4 -N 形式向上覆水释放; 上覆水 NH +

4 -N 的最大累积量

表现为: 水曝气 ＜ 底泥曝气 ＜ 对照，3 种工况下上覆水中 NH +
4 -N 的最高质量浓度分别为 9. 40、11. 24、19. 30 mg·L － 1 ; 曝气通

过 2 种途径不同程度地消减系统中的氮素，一是通过氨挥 发 作 用，二 是 通 过 硝 化-反 硝 化 作 用; 从 上 覆 水、间 隙 水 和 底 泥 中 氮

素的消减效果来看，底泥曝气均要优于水曝气; 实验结束后底泥曝气组间隙水中 NH +
4 -N 的浓度和底泥中 NH +

4 -N 的含量分别

减少了 64. 36% 和 58. 73% ，水曝气组分别减少了 39. 53% 和 38. 78% ; 从上覆水的氮素转化过程来看，曝气工况下的硝化作用

启动比较缓慢，水曝气经历了 9 d，底泥曝气经历了 16 d; 在曝气工况下，上覆水中均出现了 NO －
2 -N 累积现象，水曝气和底泥

曝气的 NO －
2 -N 累积持续时间分别为 17 d 和 14 d．
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Effect of Different Aeration Ways on Migration and Transformation of Nitrogen
in Heavily Polluted Urban River
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( 1. College of Geography Science，Nanjing Normal University，Nanjing 210046，China; 2. School of Geography Science，Nantong
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Abstract: Water and sediment samples were collected from a heavily polluted urban river in the Xianlin University Town of Nanjing．
We examined the effects of different aeration ways ( aerating to sediments，aerating to water ) on migration and transformation of
nitrogen，using the indoor experimental method． The results showed that: nitrogen release from sediments in the form of NH +

4 -N that
will accumulate under anaerobic conditions with increasing temperature; the maximum accumulation of NH +

4 -N in overlying water
showed that aerating to water group ＜ aerating to sediment group ＜ control group and the maximum concentrations reached 9. 40
mg·L － 1 ，11. 24 mg·L － 1 and 19. 30 mg·L － 1 ，respectively; nitrogen compounds were generally eliminated from experiment system by a
process of ammonia volatilization and a combination of two processes，i． e． nitrification and denitrification under aerating conditions;
aerating to sediment was more effective for nitrogen removal than aerating to water，which was removed from overlying water，pore water
and sediment; at the experimental endpoint，the concentrations of NH +

4 -N in pore water and sediment were significantly decreased by
64. 36% and 58. 73% respectively compared with those before aeration in aerating to sediment group and that were decreased by
39. 53% and 38. 78% respectively in aerating to water group; during nitrogen transformation process in overlying water，start-up of
nitrification was slowly under aerating conditions; it took 9 days to realize nitrification under aerating to water conditions and 16 days
under sediment aeration conditions; the NO －

2 -N accumulation took place in overlying water under the condition of aeration; the sustain
time of NO －

2 -N accumulating was 17 days in aerating to water group and that was 14 days in aerating to sediment group．
Key words: aeration ways; release of nitride; ammonia volatilization; sediment; nitrification

随着城市化进程的加速和社会经济的发展，大

量污染物质排入城市河道，并沉积于底泥中，使城市

河道底泥遭受严重污染 ． 富集于底泥的污染物质在

适当条件下重新释放，成为二次污染源，导致城市河

道水质恶化，甚至黑臭［1，2］． 相关研究认为厌氧条件

是促使底泥氮释放的主 要 因 素［3 ～ 6］，因 此 改 善 水 体

的溶氧条件，对于修复城市河道受污染水体、减少水

体氮负荷具有重要意义 ．

曝气技术是有效提高污染河道水体溶氧水平的

常用技术之一 ． 常规曝气技术主要针对上覆水体，通

过向水体人工充氧，可以控制底泥含氮等污染物质
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的释放［7 ～ 9］，但从实践来看对 于 含 氮 物 质 的 控 制 并

没有起到长期有效的作用［10］． 为了能实现底泥污染

物质的原位消减，近年来有学者开展了底泥曝气技

术研究，分 析 了 底 泥 曝 气 对 磷［11，12］、硫 化 氢［13］、重

金属［14］等物质在 底 泥 与 上 覆 水 体 之 间 迁 移 与 转 化

的影响，国 外 也 开 展 了 一 些 实 践 运 用［15］． 李 大 鹏

等［11］对比研究了 水 曝 气 和 底 泥 曝 气 对 城 市 河 道 上

覆水 NH +
4 -N 的去除效果 ． 但是，目前还鲜见针对底

泥曝气对污 染 河 道 氮 素 迁 移 与 转 化 影 响 的 全 面 研

究，更未见曝气对水体、间隙水和底泥氮素形态转化

及迁移过程影响的系统报道 ．
为了了解不同曝气方式对城市污染河道氮素在

底泥、间隙水和上覆水中迁移与转化的影响，本实验

采用室内模拟方法，从城市污染河道采集原位泥柱

和上覆水构 建 实 验 系 统，研 究 不 同 曝 气 方 式 ( 底 泥

曝气和水曝 气) 对 水 体 氮 素 迁 移 与 转 化 的 影 响，以

及间隙水和底泥中氮素形态的变化特征，从而就人

为工程措施对城市污染河道氮素的迁移与转化机制

作初步探讨 ．

1 材料与方法

1. 1 沉积物和水样

2010 年 4 月 3 日于南京九乡河，用柱状采样器

( 有机玻璃，100 mm × 500 mm) 采集河道表层底泥

约 20 cm 的柱状样 ． 为了保证柱状样有较好的同质

性，采样集中在较小区域内 ． 同步采集上覆水，水样

经 0. 45 μm 滤膜过滤作为实验用水，过滤水样放入

冰箱，4℃ 蔽光保存 ． 采集样品迅速送至实验室，任取

3 根进行底泥理化性质分析 ． 经测定，表层底泥( 0 ～
4 cm ) 的 pH 为 7. 78，含 水 率 ( 质 量 分 数 ) 为

56. 37% ，烧失率 ( LOI ) 为 6. 16% ( 测 定 方 法 见 1. 4
节) ．
1. 2 实验方法

将柱状采样器里的沉积物底部用橡胶塞密封，

用虹吸 法 无 扰 动 抽 去 上 覆 水，然 后 用 虹 吸 法 加 入

1 250 mL ( 约 25 cm 高) 的过滤水样，尽量避免底泥

扰动 ． 实验分为 3 组，每组设 3 个重复，编号为 EW、
ES 和 EC ． EW 为水曝气组，将微孔曝气头( 气泡尺寸

为 1 ～ 3 mm) 安置距底泥顶部上方 2 cm 处( 前期预

实验确定，以不扰动表层底泥的最低位置为准) ，表

层底 泥 不 悬 浮; ES 为 底 泥 曝 气 组，将 微 孔 曝 气 头

( 气泡尺寸为 1 ～ 3 mm ) 安置在底泥顶部下方 2 cm
处，表层底泥悬浮; EC 为对照组，无曝气措施 ． 底泥

部分用避光材料包裹，以模拟实验河道实际情况 ． 实

验系统静置 3 d 后用曝气机( ALEAS AP-9804 ) 进行

曝气，曝气参数均为 2 L·min － 1 ，12 h·d － 1 ，曝气流量

通过流量计( Ruanming LZB-6 ) 控制 ． 实验期间室内

温度控制在 19 ～ 21℃ ． 28 d 后停止曝气，1 ～ 18 d 每

天采样，18 d 后隔天采样，实验在 42 d 结束 ．
1. 3 样品采集与分析

每天曝气前通过预设在距底泥表面 2 cm 处的

采样管，用注 射 器 准 确 抽 取 15 mL 水 样，每 次 取 样

后，向实验装 置 中 补 入 15 mL 备 用 水 样 ． 实 验 结 束

后，排干上覆水后用上顶法分层研究沉积物，用离心

法( 4 000 r·min － 1 ，20 min) 获得间隙水 ． 把取得的上

覆水和间隙水用 0. 45 μm 的滤膜过滤，过滤后的水

样用 SKALAR 流动分析仪( SKALAR-SAN + + ，荷兰)

进行 DTN( 可溶性总氮) 、NH +
4 -N、NO －

3 -N 和 NO －
2 -N

分析 ． 每天分时段原位监测上覆水 DO ( YSI 550 ) 和

pH( METTLER TOLEDOEL 20 ) ．
1. 4 沉积物指标分析

1. 4. 1 含水率和 LOI
沉积物含水率测定: 在105℃ 条件下烘 6 h，含水

率为沉积物烘干前后质量差值与原有湿沉积物质量

的比值 ( % ) ［16］． 烧 失 率 ( LOI) 用105℃ 烘 干 的 沉 积

物放入马弗炉中在 550℃ 条件下灼烧 6 h［17］．
1. 4. 2 无机氮测定

沉积物 NH +
4 -N 和 NO －

3 -N 浓 度 测 定: 称 取 相 当

于 10 g 干样的新鲜沉积物，用 2 mol·L － 1 的 KCl 溶

液浸提( 液 ∶ 土 = 5∶ 1 ) ，振 荡 30 min，过 滤 后 比 色 法

( 波长为 210 nm) 测定浸提液中 NO －
3 -N 浓度; 纳氏

比色法 ( 波 长 为 420 nm ) 测 定 浸 提 液 中 NH +
4 -N 浓

度［18］． TN 的测定为碱性过硫酸钾消解后在波长 210
nm 比色测定［18，19］．

2 结果与分析

2. 1 上覆水氮素形态变化

2. 1. 1 对 NH +
4 -N 的影响

各工况下上覆水 NH +
4 -N 的质量浓度变化如图

1 所示 ． EC 组 上 覆 水 中 NH +
4 -N 浓 度 的 变 化 反 映 了

实验底泥不断向上覆水释放的过程，具体变化表现

为上 升-稳 定-略 有 下 降 3 个 阶 段，在 11 d 上 升 到

19. 30 mg·L － 1 ，26 d 后 开 始 下 降，实 验 结 束 时 为

13. 73 mg·L － 1 ，是 初 始 浓 度 的 1. 95 倍 ． 2 种 曝 气 工

况下，上覆 水 中 NH +
4 -N 的 浓 度 变 化 可 分 为 波 动 上

升-下降-稳定-再上升 4 个 阶 段 ． EW 组 NH +
4 -N 波 动

上升阶段经历了 9 d，由实验开始的 5. 51 mg·L － 1 上
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升到 9. 40 mg·L － 1 ; ES 组波动上升阶段经历了 16 d

并达到峰值，浓度为 11. 24 mg·L － 1 ，是 EW 组的 1. 20

倍 ． EW 组 NH +
4 -N 在 16 d 下降到 0. 21 mg·L － 1 ，进入

稳定期，ES 组在 22 d 进入稳定期; EW 组和 ES 组在

曝气结束后 均 有 所 回 升，上 覆 水 中 NH +
4 -N 最 终 去

除率分别为 47. 86% 和 72. 74% ．

图 1 上覆水 NH +
4 -N 的质量浓度变化

Fig． 1 Variation of NH +
4 -N in overlying water

图 2 上覆水硝态氮的质量浓度变化

Fig． 2 Variation of nitric nitrogen in overlying water

2. 1. 2 对硝态氮的影响

各工 况 下 上 覆 水 硝 态 氮 的 浓 度 变 化 如 图 2 所

示 ． 结 合 图 1 可 知，EC 组 硝 化 过 程 进 展 缓 慢，实 验

中上覆水中的硝态氮保持较低浓度，在实验后期有

所 上 升［见 图 2 ( a ) ］，NO －
3 -N 实 验 开 始 时 浓 度 为

0. 04 mg·L － 1 ，实验 结 束 时 为 0. 30 mg·L － 1 ; NO －
2 -N

从 0. 002 mg·L － 1 上 升 到 0. 42 mg·L － 1 ． 曝 气 促 进 了

上覆 水 的 NH +
4 -N 向 硝 态 氮 转 变［见 图 1 和 图 2

( a) ］． 由图 2 ( a ) 可 知，ES 组 NO －
2 -N + NO －

3 -N 最 大

浓度为 11. 01 mg·L － 1 ，是 EW 组 的 1. 56 倍，可 见 在

上覆水中 底 泥 曝 气 转 化 的 NH +
4 -N 要 更 多 ． 如 图 2

( b) 和 2 ( c) 所示，在硝态氮转化过程中，2 组曝气工

况中均出现了 NO －
2 -N 和 NO －

3 -N 交 替 上 升 的 过 程，

即 NO －
2 -N 先累积上升，后 NO －

3 -N 开始累积上升，直

至曝气结束后开始下降 ． 在曝气过程中，EW 组和 ES

组 NO －
2 -N 从 明 显 上 升 到 降 低 至 低 值 ( 临 界 点 均 以
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0. 2 mg·L － 1 计) 分别持续了 14 d 和 17 d，平均浓度分

别为 2. 76 mg·L － 1 和 2. 42 mg·L － 1 ，最大浓度分别 为

6. 65 mg·L － 1 和 5. 91 mg·L － 1 ． 另外，NO －
2 -N 在曝气结

束后出现了小幅上升，ES 组则更为明显，由曝气后的

0. 24 mg·L － 1 上升到 2. 66 mg·L － 1 ，EW 组由曝气后的

0. 09 mg·L － 1 上升到 0. 63 mg·L － 1 ，组 NO －
2 -N 浓度均

在 34 d 后下降，这主要与反硝化作用有关．
2. 1. 3 对 DTN 的影响

上 覆 水 中 的 DTN 由 无 机 氮 和 可 溶 性 有 机 氮

( DON) 组成，由于无机氮占 DTN 的比例较大，因而

硝化-反 硝 化 作 用 决 定 了 DTN 的 变 化 ． 上 覆 水 的

DTN 浓度变化如图 3 所示，结合图 1、图 2，各工况下

的上覆水 DTN 浓 度 变 化 反 映 了 上 述 过 程 ． EC 组 在

实验过程中处于缺氧条件下，硝化过程不明显，上覆

水 DTN 浓度变化与 NH +
4 -N 变 化 趋 势 基 本 一 致，在

12 d 上升到 24. 07 mg·L － 1 ，26 d 后 开 始 下 降，实 验

结束时 DTN 浓度为 17. 92 mg·L － 1 ，是实验初始浓度

的 1. 89 倍 ． EW 和 ES 组在实验前期阶段硝化过程不

明显，DTN 随着 NH +
4 -N 的变化而波动上升，最大浓

度分别为 11. 56 mg·L － 1 和 14. 37 mg·L － 1 ; 当硝化过

程显现后 NH +
4 -N 虽 然 减 少，但 由 于 硝 态 氮 上 升 抵

消了 DTN 的下降，DTN 降低不明显，当 NH +
4 -N 降低

到最低时，DTN 的浓度分别为 7. 56 mg·L － 1 和 12. 83
mg·L － 1 ; 曝气停止后反硝化作用显现，随着 NO －

3 -N

降低，DTN 下降明显; EW 组随着 NH +
4 -N 再次释放，

DTN 有所 回 升，实 验 结 束 的 浓 度 为 5. 05 mg·L － 1 ;

ES 组虽然 NH +
4 -N 有一定的再释放，但是 NO －

3 -N 在

反硝化作用下 明 显 降 低，使 得 DTN 降 低 明 显，实 验

结束时，DTN 的浓度为 4. 53 mg·L － 1 ．
2. 2 间隙水和底泥中氮素形态变化

图 3 上覆水 DTN 的质量浓度变化

Fig． 3 Variation of DTN in overlying water

表 1 为实验前后不同工况下表层 ( 0 ～ 4 cm ) 间

隙水及底泥 的 氮 素 形 态 的 变 化，E0 为 原 泥 ． 由 表 1
可见，与原泥 相 比，曝 气 工 况 下 间 隙 水 和 底 泥 中 的

DTN( TN) 和 NH +
4 -N 有 了 不 同 程 度 的 降 低，实 验 结

束时的质量浓度大小均表现为 ES 组小于 EW 组，ES

组间隙 水 中 NH +
4 -N 的 浓 度 和 底 泥 中 NH +

4 -N 的 含

量分别减少了 64. 36% 和 58. 73% ，明显大于 EW 组

的 39. 53% 和 38. 78% ． 在 曝 气 工 况 下 间 隙 水 中 的

NO －
2 -N + NO －

3 -N 略 有 上 升，底 泥 中 的 NO －
2 -N +

NO －
3 -N 则表现为 下 降，说 明 曝 气 工 况 下，底 泥 系 统

释放出了大量的 NH +
4 -N． 从底泥中的 TN 含量来看，

3 组工况下的 TN 去除率分别为 5. 15%、13. 43% 和

1. 31% ，说明相对于水曝气，底泥曝气对于底泥含氮

物质的消减具有一定的优势 ．

表 1 间隙水和底泥中各氮形态变化

Table 1 Variation of DTN，NH +
4 -N，NO －

3 -N and NO －
2 -N in pore water and sediment

工况
间隙水中各形态氮浓度 /mg·L － 1 底泥中各形态氮含量 /mg·kg － 1

DTN NH +
4 -N NO －

3 -N + NO －
2 -N TN NH +

4 -N NO －
3 -N + NO －

2 -N
E0 36. 02 ± 5. 52 30. 54 ± 4. 33 0. 11 ± 0. 02 3 126. 20 ± 565. 35 202. 49 ± 28. 43 3. 72 ± 0. 85
EC 37. 16 ± 4. 35 30. 30 ± 4. 86 0. 16 ± 0. 03 3 085. 14 ± 500. 44 270. 24 ± 36. 45 0. 85 ± 0. 24
ES 16. 47 ± 1. 65 10. 88 ± 1. 82 0. 47 ± 0. 02 2 706. 35 ± 212. 62 83. 56 ± 11. 46 0. 28 ± 0. 10
EW 25. 66 ± 5. 02 18. 47 ± 1. 74 0. 26 ± 0. 04 2 965. 18 ± 400. 43 123. 97 ± 22. 47 0. 48 ± 0. 10

3 讨论

3. 1 NH +
4 -N 的释放

在静态条件下河道上覆水 NH +
4 -N 增加有 2 个

途径，一是沉积物表层有机物的分解产物直接进入

上 覆 水 体; 二 是 沉 积 物 内 部 有 机 质 分 解 释 放 的
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NH +
4 -N 部分 进 入 间 隙 水，再 经 扩 散 作 用 进 入 上 覆

水［20，21］． 物质是从高浓度逐渐向低浓度流动的，沉

积物间隙水中氮的浓度超过了上覆水时，可溶性氮

会向上覆水 释 放 ． 培 养 初 期，表 层 间 隙 水 中 NH +
4 -N

的浓度 比 上 覆 水 中 的 高 ( 图 1 和 表 1 ) ，所 以 此 时

NH +
4 -N 呈现释放 状 态 ． 温 度 是 NH +

4 -N 释 放 的 重 要

驱动因素［22 ～ 24］，温度较高时微生物 活 性 高，有 机 质

分解速 度 较 快，矿 化 的 NH +
4 -N 增 多，间 隙 水 中 的

NH +
4 -N 浓度也相 应 较 高，进 而 向 上 覆 水 释 放 增 多 ．

样品采集时的实际水温为10. 3℃ ，南京 市 3 月 平 均

气 温 为 8. 3 ～ 9. 2℃ ，下 旬 的 平 均 气 温 为 10. 0 ～
11. 0℃［25］，实验底泥在进入实验室前一直处于温度

较低的环境中 ． 实 验 过 程 中 水 温 维 持 在 20℃ 左 右，

温度上 升 幅 度 较 大 ． 实 验 结 束 后 EC 组 间 隙 水 中 的

NH +
4 -N 浓度与原泥间隙水的 NH +

4 -N 相比虽然略有

下降，但考 虑 到 上 覆 水 NH +
4 -N 有 了 大 幅 上 升 的 抵

消作用，说 明 间 隙 水 中 的 NH +
4 -N 在 温 度 升 高 的 条

件下是增多了，可见温度升高是造成实验过程中底

泥 NH +
4 -N 不断释放的一个重要因素 ．

溶解氧是影响底泥氮释放氮素的另一个重要因

素 ． 在缺氧环境中，底泥中的氮在生物作用、物理化

学作用下，无机氮以 NH +
4 -N 形式向上覆水中释放，

并会在水中累积［22，26］． 图 4 为各工况下在曝气后 4
h 的溶 解 氧 变 化，从 图 4 可 以 看 到，EC 组 上 覆 水 中

溶解 氧 平 均 为 0. 34 mg·L － 1 ，最 大 浓 度 值 为 0. 53

mg·L － 1 ，处 于 缺 氧 环 境 ． EC 组 上 覆 水 NH +
4 -N 的 变

化反映 了 在 温 度 升 高 和 缺 氧 条 件 下，实 验 底 泥 以

NH +
4 -N 形式向上覆水中释放氮的过程 ． EW 和 ES 组

在每天曝 气 启 动 后 溶 解 氧 迅 速 上 升，处 于 7. 22 ～
8. 78 mg·L － 1 之间，在曝气停止 后 溶 解 氧 开 始 下 降 ．
EW 组实验开始后的 12 d 之内，在曝气结束 4 h 后溶

解氧平均值为 1. 5 mg·L － 1 ． ES 组在整个实验阶段基

本上 在 曝 气 结 束 4 h 后 溶 解 氧 的 平 均 值 为 0. 92
mg·L － 1 ． 这主要是由于城市黑臭河道中表层底泥的

有机物质具有很强的耗氧潜力［27］，底泥曝气使得表

层底泥中的耗氧物质进入上覆水体，在曝气停止后，

由于耗氧作用加剧造成水体的溶解氧迅速下降［13］．
2 组曝气工况下，每天有 8 h 左右时间处于低溶解氧

环境中，这 种 间 歇 式 的 低 溶 解 氧 环 境 对 NH +
4 -N 的

释放也存在一定的促进作用 ．
水动力作用对水体氮浓度有显著影响［28］． 底泥

曝 气 启 动 后，表 层 沉 积 物 发 生 上 升-沉 降 的 往 复 运

动，随着表层沉积物悬浮进入水体，悬浮颗粒物吸附

的部分 NH +
4 -N 进 入 了 上 覆 水 体，同 时 间 隙 水 中 的

NH +
4 -N 也随着悬浮过程进入了上覆水体［29］． 由表 1

可知，实验结束后，ES 组间隙水 NH +
4 -N 和底泥吸附

态 NH +
4 -N 的含量明显小于 EW 组，说明在底泥曝气

的扰动条件下，更多的 NH +
4 -N 脱离了沉积物系统，

进入了上覆水体; 同时说明在水动力再悬浮的作用

下，底泥向水体释放了更多的 NH +
4 -N．

图 4 上覆水 DO 浓度的变化

Fig． 4 Variation of DO concentration in overlying water

3. 2 上覆水中 NH +
4 -N 的累积

从上覆水 NH +
4 -N 的 变 化 可 以 看 出，无 论 曝 气

与否，在实 验 初 期 底 泥 中 的 NH +
4 -N 都 会 向 上 覆 水

体进行释放，并在上覆水累积，但在不同工况下呈现

出不同的变化规律 ． 2 组曝气工况与对照相比，上覆

水中累积的 NH +
4 -N 明 显 较 小 ． 曝 气 初 期 硝 化 细 菌

处于驯化阶段，硝化过程不明显，因而在上覆水中并

没有检测到硝态氮增加，如图 2 所示 ． 由表 1 可知，

实验结束后曝气工况下的间隙水 NH +
4 -N 和底泥吸

附态 NH +
4 -N 都 有 了 不 同 程 度 的 减 少，间 隙 水 中 的

硝态氮有少量增加，底泥的硝态氮含量在减少，说明

曝气工况的实验系统中的 NH +
4 -N 除了在上覆水中

通过后期的硝化作用转化为硝态氮，进而通过反硝

化 作 用 脱 离 系 统 外，在 曝 气 过 程 中 有 相 当 部 分

NH +
4 -N 转化为气 态 氨，后 经 挥 发 脱 离 系 统 ． 在 氨 挥

发研究中发 现 液 相 中 的 浓 度 决 定 于 溶 液 中 NH +
4 -N
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及 NH3-N 的总浓度、pH 和温度，pH 值越大、温度越

高，NH3-N 所占比例越大［30］． 在 pH 6 ～ 8 范围内，每

增加一个 pH 值 单 位，NH3-N 占 其 总 量 的 质 量 分 数

约增加 10 倍，pH 由 8 再增至 9，又增加约 5 ～ 10 倍，

因此，在一定温度和较高 pH 的情况下，氨挥发潜力

很大［30］． 由图 5 所示，EW 和 ES 组在曝气过程中 pH
有一定的上升，在 7. 98 ～ 8. 89 之间，EC 组在 7. 12 ～
7. 65 之间 ． 曝气中 pH 的升高是由于曝气 导 致 CO2

吹脱，使得混合液中 OH － 比例增大造成的［31］． 由于

硝化过程中 产 生 H + ，消 耗 HCO －
3 和 CO2 ，造 成 pH

值随着曝气深入而降低; 曝气工况中 pH 的变化是

硝化反应和曝气吹脱共同作用的结果，当曝气吹脱

导致 pH 上升大于硝化反应促使 pH 下降时会使 pH
值上升，相反 就 表 现 为 下 降［32］． 曝 气 工 况 下 pH 的

变化反映了上述过程，在曝气初期阶段，硝化过程不

明显，pH 的升高增加了氨的挥发潜力 ． 另外氨挥发

随换气频率 增 加 而 增 大［33］，在 曝 气 过 程 中，换 气 频

率非常高，这也是曝气工况相对于对照组存在显著

氨挥发现象的原因之一 ． 在曝气初期 ES 组上覆水中

NH +
4 -N 浓度并没 有 很 快 上 升，除 了 氨 释 放 作 用，还

与沉降过程中的吸附作用有关［34］． 水动力作用增加

了水体颗粒物的数量，加剧了水体颗粒物的运动和

颗粒物之间及颗粒与离子之间的碰撞，增大了水体

无机和有机胶体颗粒对溶解性盐类的吸附作用［35］．

图 5 上覆水 pH 的变化

Fig． 5 Variation of pH in overlying water

3. 3 上覆水中 NH +
4 -N 的转化

硝化 作 用 是 一 个 序 列 反 应，先 由 氨 氧 化 菌

( ammonia-oxidizing bacteria，AOB) 把氨氧化为亚硝

酸 盐，再 由 亚 硝 酸 盐 氧 化 菌 ( nitrite-oxidizing
bacteria，NOB ) 把 亚 硝 酸 盐 氧 化 成 硝 酸 盐［36，37］． 对

污水处理厂脱氮工艺的研究表明，氨氧化菌生长缓

慢是造成脱氮过程不稳定现象的主要原因［38，39］． 因

此，氨氧化过 程 被 认 为 是 硝 化 反 应 的 限 速 步 骤［40］．
AOB 主 要 受 溶 解 氧、pH、游 离 态 氨 浓 度 ( free
ammonia，FA) 和温度等环境因素的影响［41，42］． AOB
对 pH 十分敏感，在 7. 0 ～ 8. 0 范围内活性最强［43］．
由图 5 所示，在曝气工况下，pH 随着曝气中 CO2 吹

脱而升高，基本上在 8. 0 以上，在提高溶解氧的同时

却超出了 AOB 对 pH 的最适要求; 在 曝 气 停 止 后，

pH 逐渐回落到 8. 0 以下，不过在曝气停止后溶解氧

也在降低 ． 有研究表明［44］，溶解氧低于 4. 3 mg·L － 1

时，氨氧化速率 较 低 ． 可 见，溶 解 氧 和 pH 共 同 作 用

造成曝气工况下氨氧化过程启动缓慢，因而 EW 组在

曝气开始 9 d 后 NO －
2 -N 开始上升，进入氨氧化过程;

而曝气后溶解氧降低梯度更大的 ES 组氨氧化过程启

动相对更加缓慢，在第 16 d 氨氧化作用显现．
NO －

2 -N 累 积 是 实 现 短 程 硝 化 反 硝 化 的 核 心 过

程，如何在通常条件下，在处理城市污水的过程中实

现短程硝化 反 硝 化 技 术 是 各 国 学 者 广 泛 研 究 的 问

题［45］． 2 组曝 气 工 况 下，随 着 氨 氧 化 作 用 的 启 动 出

现了不同程 度 的 NO －
2 -N 累 积 过 程，这 主 要 是 NOB

受到抑制造成的［37，45，46］． 在一定温度下，低浓度 氨

氮环境中，NOB 的抑制因素主要是 FA 和 pH［37］． 有

研究表明，FA 浓度在 0. 5 ～ 3 mg·L － 1 就会对 NOB 产

生抑制作用［47］． 实验中 EW 组的 FA 浓度在 14 d 之

前处于 0. 58 ～ 1. 74 mg·L － 1 之 间，ES 组 的 FA 浓 度

在 17 d 之前处于 0. 50 ～ 1. 57 mg·L － 1 之间，随着 FA

浓度降低，上覆水中的 NO －
3 -N 开始逐渐上升 ． 可见，

在对污染河道曝气实践中可以实现短程硝化反硝化

过程，以提高治理效率 ．

4 结论

( 1 ) 城 市 重 污 染 河 道 底 泥 和 间 隙 水 中 富 含 氮

素，温度升高和厌氧条件，会促进 NH +
4 -N 向上覆水

释放; 由 于 受 缺 氧 条 件 控 制，硝 化 过 程 进 展 缓 慢，

NH +
4 -N 易在水中累积造成严重污染 ．

( 2 ) 曝气 充 氧 可 以 促 进 上 覆 水 体 的 NH +
4 -N 向

硝态氮的生物化学转化，减少 NH +
4 -N 的浓度; 在硝
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化作用不明显的曝气初期阶段，由于受曝气水动力

和 pH 值升高的影响，NH +
4 -N 通过氨挥发形式脱离

系统也是曝气除氮的重要环节之一 ．
( 3 ) 在 pH 和 DO 的共同作用下，曝气工况下的

硝化作用启动较为缓慢，水曝气用了 9 d 时间，底泥

曝气用了 16 d 时 间 ． 在 曝 气 工 况 下，上 覆 水 中 均 出

现了 NO －
2 -N 累积现象，水曝气和底泥曝气累积持续

时间分别为 17 d 和 14 d．
( 4 ) 与水曝 气 相 比，底 泥 曝 气 对 河 道 中 的 氮 素

消减作用更为明显，实验结束后底泥曝气组间隙水

中 NH +
4 -N 的 浓 度 和 底 泥 中 NH +

4 -N 的 浓 度 分 别 减

少 了 64. 36% 和 58. 73% ，明 显 大 于 水 曝 气 组 的

39. 53% 和 38. 78% ，说明底泥曝气在水动力作用下

向水体释放了更多的 NH +
4 -N，可见底泥曝气在一定

条件下可以较水曝气更有效地消减城市污染河道的

氮源 ．
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