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硝酸钙对深圳河底泥臭味及生物化学特性的影响
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摘　要：为确定合适的硝酸钙剂量，研究了硝酸钙对底泥酸挥发性硫化物（ＡＶＳ）的控制效果以及底泥总有机碳（ＴＯＣ）、
氧化还原电位（ＯＲＰ）、ｐＨ、含水率、氨氮和生物活性等的变化趋势．结果表明：湿泥硝氮投加量达１２７ｇ／ｋｇ，ＡＶＳ的去除
率在第１４天可达９７％，其投加量的增加不影响ＡＶＳ的去除效率，但更高的投加量会使处理效果保持更长的时间；硝氮
投加量达１５８ｇ／ｋｇ，底泥ＯＲＰ可升高至－１００ｍＶ；硝氮投加量达２５３ｇ／ｋｇ，底泥ｐＨ显著降低；硝酸钙会引起底泥氨氮
质量分数增加，降低底泥微生物活性．适宜的硝氮范围为１５８～２２２ｇ／ｋｇ（０７０～０９８ｇ／ｇＳ）．
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　　深圳河是香港与深圳的界河，作为一条城市
河流，其在深圳快速发展的同时，成为纳污的重要

场所．大量污染物（有机物、重金属及氮磷等）富
集于河底，导致深圳河底泥呈现黑臭的状态．尤
其是在落潮期间，臭气的释放更加明显，破环了水

体周边环境，降低了水体景观价值，而且释放到空

气中的臭气会危害沿岸居民的健康．调查表明，硫
化氢（Ｈ２Ｓ）是深圳河底泥臭气的主要成分，其主
要来自厌氧条件下硫酸盐还原菌（ｓｕｌｆａｔｅｒｅｄｕｃｉｎｇ
ｂａｃｔｅｒｉａ，ＳＲＢ）对硫酸盐的还原［１－２］；而酸挥发性



硫化物（ａｃｉｄｖｏｌａｔｉｌｅｓｕｌｆｉｄｅ，ＡＶＳ），即沉积物中通
过酸处理能够释放出 Ｈ２Ｓ的硫化物，通常作为衡
量底泥Ｈ２Ｓ生成潜力的指标．１９２９年和１９３２年，
Ａｌｍｏｎ［３］和Ｃａｒｐｅｎｔｅｒ［４］等分别报道了利用硝酸钠
可以有效控制河流中硫化氢产生的臭味．到目前
为止，投加硝酸盐控制 Ｈ２Ｓ的方法已经广泛应用
于石油工业［５－７］、污水厂［８－１１］和污水管网［１２］等行

业，以解决 Ｈ２Ｓ所引起的一系列问题，如原油和
天然气的污染，管道和设备的腐蚀、臭味等．并且，
采用硝酸盐消除底泥臭味的技术在香港城门河、

避风塘和启德机场明渠等修复工程中得到应用，

并取得良好的工程效果．
硝酸盐可以作为电子受体，提供化和态的氧，

促进底泥中反硝化细菌的大量繁殖，一方面抑制

ＳＲＢ的生长，另一方面将底泥中的硫化物氧化为
硫酸盐，从而达到消除臭味的目的［７，１３］．底泥中反
硝化过程产生的氧化物（ＮＯ和Ｎ２Ｏ等）增加了其
氧化还原电位（ｒｅｄｏｘｐｏｔｅｎｔｉａｌ，ＯＲＰ）［１４－１５］，促使
底泥从厌氧状态向缺氧状态转变；当氧化还原电

位升高到－１００ｍＶ时，Ｈ２Ｓ不能生物生成；有些
中间产物同时会对ＳＲＢ产生抑制作用．有研究表
明，硝酸钙会促进富营养水体底泥有机物的降解，

同时会促进氨氮的释放；硝酸钙投加量越多，底泥

有机质降解得越多，氨氮的释放速率越快［１６］．本
文采用硝酸钙作为氧化剂，针对深圳河黑臭底泥，

研究了不同硝酸钙剂量对底泥 ＡＶＳ控制效果的
差异，同时考察 ＡＶＳ控制过程中 ｐＨ、ＯＲＰ、总有
机碳（ｔｏｔａｌｏｒｇａｎｉｃｃａｒｂｏｎ，ＴＯＣ）、氨氮和微生物活
性等底泥生物化学特性的变化趋势以及各特性间

的相关性，确定合适的硝酸钙投加剂量，为工程实

践提供指导．

１　实　验
１１　样品采集

底泥和上覆水采集地点为深圳河罗湖桥水

域．使用范文抓斗式采样器采集表层底泥，装入密
封袋．另外采集未扰动的河水作为试验的上覆水，
保存于棕色玻璃瓶中，用封口膜（ＰＡＲＡＦＩＬＭ）密
封．密封好的底泥和水样立即送至实验室并保存
于４℃冰箱．
１２　硝酸钙剂量设置

一般来说，硫化物氧化为硫所需要的硝氮为

０１８～０４４ｇ／ｇ［１７］，但是会因有机物、生物活性以
及离子强度等因素的不同而改变．当 Ｈ２Ｓ去除率
达９０％ ～１００％时，硝氮的实际需要量为 ０６～
４５ｇ／ｇ［１２］．

实验设１个对照和７个处理组．对照组不投
加硝酸钙，７个处理组分别投加不同剂量的硝酸
钙．硝酸钙的剂量根据底泥ＡＶＳ氧化还原当量的
不同质量分数为低（８０％、１００％）、中（１２０％、
１４０％）和高（１６０％、１８０％、２００％）共７个处理剂
量；其经验计算公式为：ｗＮ ＝ｋ×ｗＡＶＳ×ρ湿泥 ×
８／５×１４／３２．式中：ｗＮ表示底泥中硝氮的质量分
数，ｍｇ／ｋｇ；ｗＡＶＳ表示底泥中 ＡＶＳ的质量分数，
ｍｇ／ｋｇ；ｋ为百分比例；ρ湿泥 表示底泥的密度；８表
示ＨＳ－被氧化为ＳＯ４

２－化合价升高 ８价；５表示
ＮＯ３

－被还原为Ｎ２化合价降低５价．
处理组湿泥硝氮投加量由低到高分别为

１２７、１５８、１９０、２２２、２５３、２８５和３１７ｇ／ｋｇ，
其转化为单位质量 ＡＶＳ（以单质 Ｓ计算）的硝氮
质量分数则为０５６～１４０ｇ／ｇ．
１３　取样方法和检测指标

去除底泥样品中的砾石及植物残体等杂物并

均一化，将硝酸钙缓缓注入到底泥中并搅拌均匀．
为了避免取样过程中空气进入而影响实验结果，

按照５次取样计，每一种硝酸钙剂量的底泥分装
到５个２５０ｍＬ棕色广口瓶．将１８０ｍＬ底泥装入
２５０ｍＬ棕色广口瓶，缓慢加入上覆水至微微溢
出，盖上瓶塞并用封口膜密封，用锡纸包裹并静置

于暗处．整个加样过程均保持氮吹状态，以保证实
验过程不受空气影响．

分别在硝酸钙投加后的第３、５、７、１４、２１天取
样．实验中测定的参数包括底泥 ＡＶＳ、ＴＯＣ、ＯＲＰ、
ｐＨ、氨氮和微生物活性．每次取样过程中，先用塑
料注射器将上覆水转移至５０ｍＬ塑料离心管，保
存于４℃冰箱．上覆水全部转移后，在氮吹条件
下，迅速混匀底泥样品，然后用５０ｍＬ注射器抽取
３０ｍＬ底泥并密封，保存于４℃冰箱．
１４　分析方法

采用酸化 －吹气法处理底泥使其所含的
ＡＶＳ转化为Ｈ２Ｓ挥发出来，用０５ｍｏｌ／Ｌ氢氧化
钠作吸收液收集挥发的 Ｈ２Ｓ，用对氨基二甲基苯
胺光度法（ＳｈｉｍａｄｚｕＵＶ－２４５０）测定［１８］．为了保
证测定结果准确性，对于底泥硫化物测定，每１０
个样品做３次加标回收实验，保证仪器及显色剂
稳定性．

底泥总有机碳质量分数（ＴＯＣ）采用重铬酸钾
容量法（精准滴定管）进行测定；底泥浸提液中氨

氮质量分数采用纳氏试剂分光光度法测定［１８］．氧
化还原电位和ｐＨ的测定采用哈希ＨＱ４０ｄ多参数
水质 分 析 仪 （ＭＴＣ３０１０３和 ＰＨＣ３０１０３复 合
电极）．
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底泥的微生物活性采用荧光素双醋酸酯法

（ｆｌｕｏｒｅｓｃｅｉｎｄｉａｃｅｔａｔｅ，ＦＤＡ）进行测定：称取 ２ｇ
底泥样品于１００ｍＬ广口三角烧瓶，加入５０ｍＬ已
灭菌的磷酸缓冲液（ｐＨ＝７），于摇床（３０℃、
２００ｒ／ｍｉｎ）中分散１５ｍｉｎ，之后加入１ｍＬＦＤＡ溶
液（２ｇ／Ｌ），于摇床（３０℃、２００ｒ／ｍｉｎ）中培育
１７５ｈ，在４９０ｎｍ波长处测定吸光度，计算单位
质量底泥样品的荧光素质量分数．

２　结果与分析
２１　底泥的背景值

投加硝酸钙之前，测定均一化后底泥的生物

化学特性指标．底泥的ｐＨ和ＯＲＰ分别为７３８和
－２０２５ｍＶ；ＴＯＣ、干泥氨氮和 ＡＶＳ的质量分数
分别为３３％、６０６６７ｍｇ／ｋｇ和 ２２６１６４ｍｇ／ｋｇ；
荧光素质量分数用以表示底泥微生物活性，为

１０１９３ｍｇ／ｋｇ．底泥的含水率和密度分别为
５６０９％和１３４ｋｇ／Ｌ．
２２　酸挥发性硫化物（ＡＶＳ）去除效果

图１为深圳河底泥投加硝酸钙前后 ＡＶＳ的
变化．在实验期间，对照组底泥的 ＡＶＳ没有明显
变化，在２０００～２３００ｍｇ／ｋｇ波动．投加硝酸钙
后，与对照组相比，各处理组 ＡＶＳ质量分数显著
下降．在硝酸钙处理第２１天，中剂量的２个处理
组（１９０和２２２ｇ／ｋｇ）底泥 ＡＶＳ质量分数分别
降低到７２５和３８１ｍｇ／ｋｇ，去除率达９９％以上．
在硝酸钙处理第 １４天，低剂量的 ２个处理组
（１２７和１５８ｇ／ｋｇ）底泥 ＡＶＳ质量分数分别为
４９３１和１２１３ｍｇ／ｋｇ，去除率均达９８％；在第２１
天，２个处理组底泥ＡＶＳ质量分数略微上升，分别
为６２７２和 ３９８４ｍｇ／ｋｇ．在硝酸钙处理第 ２１
天，高 剂 量 的 ３个 处 理 组 （２５３、２８５和
３１７ｇ／ｋｇ）底泥 ＡＶＳ质量分数分别为 ３１７０、
５２２９和４０６０ｍｇ／ｋｇ，去除率均达９８％．硝酸盐
的加入会增加底泥中硝酸盐还原菌的生物

活性，抑制 ＳＲＢ 的 生 长， 而 一 些 硝 氮 还
原菌（如Ｔｈｉｏｂａｃｉｌｌｕｓｄｅｎｉｔｒｉｆｉｃａｎｓ、Ｔｈｉｏｍｉｃｒｏｓｐｉｒａ
ｄｅｎｉｔｒｉｆｉｃａｎｓ和 Ｂｅｇｇｉｔｏａ菌属中的一些菌种
等［１９－２０］）能够氧化Ｓ２－从而去除ＡＶＳ．

在硝酸钙投加后的 １４ｄ内，处理组底泥的
ＡＶＳ随处理时间的增加均显著降低，之后各处理
组底泥ＡＶＳ质量分数没有显著变化．这表明各
处理组在１４ｄ均已达到ＡＶＳ控制效果，去除率达
９６％以上，硝酸钙剂量的不同对ＡＶＳ的平均去除
速率没有显著影响．

对于不同处理组，在处理１４ｄ内ＡＶＳ去除速

率的变化并不完全一致．在处理第 ３天，
２５３ｇ／ｋｇ处理组 ＡＶＳ降解最快，去除率达５０％，
１９０ｇ／ｋｇ处 理 组 去 除 率 次 之，达 ４１６％，
２８５ｇ／ｋｇ处理组去除率最低，为２８％，其余各组
ＡＶＳ去除率为３２％左右；在处理第３～７天，低剂
量处理组ＡＶＳ去除速率保持不变，中剂量处理组
ＡＶＳ去除速率略有降低，高剂量处理组ＡＶＳ去除
速率减慢；在处理第７～１４天，高剂量处理组ＡＶＳ
去除速率升高，低中剂量处理组中除了２２２ｇ／ｋｇ
处理组 ＡＶＳ去除速率保持不变之外，其余各组
ＡＶＳ去除速率降低．总之，在处理７ｄ内，低剂量
处理组ＡＶＳ去除速率要高于高剂量处理组；在处
理第７～１４天，后者的 ＡＶＳ去除速率上升，前者
的ＡＶＳ去除速率下降，并且后者高于前者．
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图１　底泥酸挥发性硫化物变化

２３　总有机碳质量分数的变化
图２为投加硝酸钙前后底泥 ＴＯＣ质量分数

的变化．实验期间，对照组底泥 ＴＯＣ质量分数在
３２４％～３５２％波动．投加硝酸根以后，处理组底
泥ＴＯＣ质量分数上升，在第７天达到最大值，按
硝氮剂量由低到高分别为 ３６７％、３７０％、
３６２％、３６３％、３６５％、３８０％和３６８％；而后，
ＴＯＣ质量分数略微下降．组间比较表明，实验期
间内，各处理组ＴＯＣ质量分数与对照组相比没有
明显变化，各处理组间的ＴＯＣ质量分数也没有明
显差别．林建伟等［１６］对富营养水体底泥的研究认

为，硝酸钙的加入会促进底泥有机物的降解，加入

的硝酸钙量越多，有机物降解得越多．但在本实验
中，硝酸钙的加入并没有促进底泥有机物的降解，

即使硝氮剂量增加，有机物也没有明显的降解

趋势．
硝酸根加入后，硝酸盐还原菌逐渐转变为底

泥微生物群落中的优势菌群．在本实验中，这类细
菌主要可能是化能自养菌，其将 ＮＯ３

－的还原与

Ｓ２－的氧化相耦合获得生长所需的能量．在此过
程中，底泥中的无机碳（如 ＣＯ３

２－）被微生物吸收
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转化为生物体内的有机组分．因此，这种生物过程
并不能够降低底泥中有机碳的质量分数，反而会引

起有机碳质量分数的增加；同时，有机物厌氧降解

菌群的生长会被占优势的硝酸还原菌以及中间产

物（ＮＯ、Ｎ２Ｏ、ＮＯ２
－等）所抑制．有机物分子量分布

的不同尤其是小分子有机物（如乙酸、乳酸等）的

缺少也可能是有机物没有明显降解的原因．
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图２　底泥总有机碳变化

２４　氨氮的转化与释放
图３为投加硝酸钙前后氨氮质量分数的变

化．实验期间，对照组底泥的氨氮质量分数由
６０６６７ｍｇ／ｋｇ下降到５３３３１ｍｇ／ｋｇ，而与此同时
上覆水中的氨氮由 １６７６ｍｇ／Ｌ显著升高至
１５６８４ｍｇ／Ｌ．氨氮向上覆水中的释放可能是对
照组底泥氨氮质量分数下降的主要原因．与对照
组相比，各处理组底泥的氨氮质量分数均显著增

加，在硝酸钙处理第３天氨氮质量分数明显高于
之后，按硝氮剂量由低到高分别为 ７００３０、
７３０３３、７３１０５、８１０７１、７９１９９、７５９０７ 和
７４０５５ｍｇ／ｋｇ；在硝酸盐处理第３～５天，氨氮质
量分数明显降低；在之后的实验期间，各处理组氨

氮质量分数没有明显的变化．整个实验期间，各处
理组氨氮质量分数均明显高于对照组．硝酸钙会
引起底泥氨氮质量分数的增加，但其剂量的增大

并不能提高氨氮的增幅．
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图３　底泥氨氮变化

　　在Ｓ２－富集的底泥中，ＮＯ３
－会刺激硝氮异化

还 原 为 氨 （ｄｉｓｓｉｍｉｌａｔｏｒｙ ｎｉｔｒａｔｅ ｒｅｄｕｃｔｉｏｎ ｔｏ
ａｍｍｏｎｉｕｍ，ＤＮＲＡ）细菌的生长，可能导致了底泥
中氨氮质量分数的增加；而生物硝化过程以及氨

氮向上覆水中的释放可能是处理组底泥氨氮质量

分数下降的原因．
由图４可以看出，底泥氨氮质量分数的增加

会使更多的氨氮释放到上覆水中．因此，硝酸钙修
复底泥的过程中，氨氮的释放会引起水体富营养

元素的增加，从而可能导致一定的环境生态风险．
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图４　上覆水氨氮变化

２５　ｐＨ、氧化还原电位和含水率的变化
图５、６是实验期间底泥 ｐＨ和 ＯＲＰ变化情

况．对照组底泥 ｐＨ在７１３～７６５波动．对于高
剂量处理组来说，其底泥 ｐＨ与对照组相比明显
降低，最低至６８８（３１６６１７ｍｇ／ｋｇ处理组）；低
剂量和中剂量处理组 ｐＨ降低，但与对照组相比
没有显著差别．这表明较低的硝酸钙剂量（１２７
～２２２ｇ／ｋｇ）并不会明显改变底泥的 ｐＨ，而当硝
氮剂量达２５３ｇ／ｋｇ，底泥 ｐＨ会明显降低，并且
随着剂量的增大，ｐＨ的降低幅度越大．试验中，
ＡＶＳ被氧化为硫酸盐可能是ｐＨ降低的原因［２０］．
　　对照组的 ＯＲＰ一直处于 －２００ｍＶ左右．硝
氮质量分数达１５８ｇ／ｋｇ及以上，处理组 ＯＲＰ在
实验期间从 －２０２５ｍＶ升高到 －１００ｍＶ左右；
处理组（１２７ｇ／ｋｇ）ＯＲＰ在第 １４天升高到
－１２７３ｍＶ，而在第 ２１天降低到 －１７２４ｍＶ．
ＳＲＢ生长所适宜的 ＯＰＲ范 围 为 －１５０至
－２２０ｍＶ，较高的ＯＲＰ能够抑制硫酸还原菌的生
长．Ｊｅｎｎｅｍａｎ等认为ＮＯ和 Ｎ２Ｏ等硝酸盐还原的
中间产物增加了底泥的 ＯＲＰ［１５］．方差分析表明，
各处理组间ＯＲＰ差异无统计学意义，硝氮的增加
并不会提高ＯＲＰ的增幅，但更多的硝氮有利于减
缓ＯＲＰ降低的速率，从而对 ＳＲＢ的抑制时间更
长．ＯＲＰ与 ＡＶＳ有较强的相关性，相关系数为
－０７３６．反硝化过程对 ＡＶＳ的去除以及该过程
中产生的ＮＯ和 Ｎ２Ｏ等中间产物可能是 ＯＲＰ升
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高的主要原因．
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图５　底泥ｐＨ的变化
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图６　底泥氧化还原电位的变化

２６　底泥微生物活性变化
图７是实验期间底泥微生物活性的测试结

果．底泥微生物活性用底泥浸提液的 ＦＤＡ水解反
应能力表示，水解产物荧光素质量分数越高表明

浸提液中水解酶的活性越高，微生物活性也越高．
实验期间，对照组的干泥荧光素质量分数没有明

显变化，保持在１００ｍｇ／ｋｇ左右．各处理组荧光素
质量分数在实验期间呈缓慢下降的趋势；在处理

第２１天分别降至 ７２６、７２５、６４５、６６２、７１２、
７９７和７８１ｍｇ／ｋｇ．与对照组相比，各处理组的
荧光素质量分数均显著降低．因此，硝酸钙的加入
会导致底泥微生物活性的降低．方差分析表明，各
处理组的ＦＤＡ质量分数差异无统计学意义，这表
明硝酸钙剂量的增大对微生物活性的降低没有显

著影响．
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图７　底泥微生物活性变化

　　ＦＤＡ水解酶主要是酯酶、蛋白酶和脂肪酶等
非专一性酶．硝酸盐还原过程中会产生并累积
ＮＯ２

－、ＮＯ和 Ｎ２Ｏ等有毒物质，会降低上述 ＦＤＡ
水解酶的活性，从而抑制细菌的生长．但对于硝酸
盐还原菌，由于其存在相应的还原酶，能够降低这

些有毒物质对自身的毒害，其微生物活性并不会

降低．因此，加入硝酸钙可能会引起非硝酸盐还原
菌活性的降低，抑制其生长繁殖．

３　讨　论
３１　微生物菌群的变化与生化特性

硝氮加入底泥后会刺激硝酸盐还原菌的生

长．本实验中，硝酸盐的还原主要是通过２种生物
途径，一是反硝化生物途径，另一种是 ＤＮＲＡ生
物途径．而这２种生物途径都可以利用 Ｓ２－作为
电子供体与ＮＯ３

－的还原相耦合获得能量供给细

菌的生长；前者在将Ｓ２－氧化为Ｓ或ＳＯ４
２－的同时

将 ＮＯ３
－被还原 Ｎ２，后者在氧化 Ｓ

２－的同时将

ＮＯ３
－还原为 ＮＨ４

＋．研究表明，高 Ｈ２Ｓ质量分数
和较低的ＯＲＰ都会促进 ＤＮＲＡ生物途径；另外，
有机物的可获得性（如乙酸、葡萄糖等小分子有

机物）也是ＤＮＲＡ生物途径的影响因素［２１］．因此，
反硝化 －硫氧化细菌（ｎｉｔｒａｔｅｒｅｄｕｃｔｉｏｎｓｕｌｆｉｄｅ
ｏｘｉｄａｔｉｏｎｂａｃｔｅｒｉａ，ＮＲＳＯＢ）和ＤＮＲＡ细菌是底泥
中ＡＶＳ降解的主要原因［２２］．ＮＲ－ＳＯＢ菌群和
ＤＮＲＡ菌群对不同剂量硝氮的响应差异以及对
ＳＲＢ抑制程度的不同可能是导致 ＡＶＳ去除速率
不同的原因．

ＮＲ－ＳＯＢ细菌和 ＤＮＲＡ细菌的大量生长繁
殖，将底泥中无机碳转化为生物体的有机组分或

利用有机物做为营养成分．因此，在硝酸钙处理
７ｄ内，底泥ＴＯＣ质量分数稍微升高；而随着 ＡＶＳ
和硝氮质量分数的降低，ＮＲ－ＳＯＢ和自养 ＤＮＲＡ
菌群优势度下降，其他硝酸盐还原菌及有机物降

解菌群活性增加；另外，Ｓ２－与有机物相比可能优
先作为硝酸盐还原菌的电子供体，而当 Ｓ２－较低
时，并不能完全抑制有机物参与竞争电子供体．这
可能是实验期间ＴＯＣ质量分数略微降低的原因．

ＤＮＲＡ细菌的大量生长繁殖会产生大量的氨
氮．在硝氮投加的前期，ＳＲＢ可能没有完全被抑
制，其可以利用 ＮＯ３

－作为电子受体将其还原为

ＮＨ４
＋，因此，底泥氨氮质量分数明显升高．随着

ＡＶＳ质量分数的降低以及 ＯＲＰ的升高，ＤＮＲＡ细
菌的活性被抑制，ＳＲＢ的活性也被反硝化细菌完
全抑制，底泥氨氮质量分数增加减缓．由于氨氮向
上覆水的释放以及可能存在的硝化过程，底泥氨
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氮质量分数没有明显变化．
３２　硝氮剂量与生态风险

对于低剂量处理组，ＡＶＳ在第２１天的质量分
数分别为６２７２和３９８４ｍｇ／ｋｇ，要高于第１４天
的质量分数，这可能意味着剩余的硝氮（２８６和
８９５ｍｇ／Ｌ）已经不能完全抑制ＳＲＢ的生长．并且
１２７ｇ／ｋｇ处理组的 ＯＲＰ在第 ２１天已经降到
－１７２４ｍＶ，可以满足硫酸还原菌生长的需求．
因此，尽管硝氮投加量为 １２７ｇ／ｋｇ能够去除
９７％以上的ＡＶＳ，并不能够使这种处理效果保持
更长的时间；而硝氮质量分数为１５８ｇ／ｋｇ及以
上时，过剩的硝氮对硫酸还原菌有更长时间的抑

制作用，从而使处理效果维持更长的时间．
当硝氮质量分数达２５３ｇ／ｋｇ及以上时，底

泥ｐＨ（６８８～７０８）明显降低．ｐＨ的降低本身可
能并不影响底泥微生物活性 （相关系数为

０５２１），但是 ｐＨ的降低以及 ＯＲＰ的升高（本实
验中从－２０２５至 －１０００ｍＶ）会促进底泥中多
种重金属（Ｐｂ、Ｃａ、Ｍｇ、Ａｌ和 Ｚｎ等）的释放［２３］．投
加硝氮引起的氨氮增加以及可能导致的重金属释

放会造成底泥和水体的环境生态风险，而这也是

利用硝酸盐原位处理河流臭味中应密切关注的

问题．
当硝氮投加量充足时，其投加量越大，处理效

果保持的时间可能越长，同时会引起 ｐＨ的下降、
氨氮质量分数的升高和重金属的释放，从而导致

环境生态风险．因此，硝酸钙的剂量应在确保满足
臭味控制的条件下，尽量减少造成的生态风险．

４　结　论
１）硝酸钙能够有效去除河流底泥 ＡＶＳ，适宜

的投加量为１５８～２２２ｇ／ｋｇ；底泥 ＡＶＳ去除率
达９７％以上，并能使处理效果保持较长的时间．
当硝氮质量分数为１２７ｇ／ｋｇ时，也可以达到去
除ＡＶＳ的目的，但处理效果不能够保持；更高的
硝氮投加量（２５３～３１７ｇ／ｋｇ）能够使处理效果
保持更长时间．
２）在ＡＶＳ控制过程中，底泥的 ｐＨ、ＯＲＰ、氨

氮质量分数发生相应变化．当硝氮投加量较高
（２５３～３１７ｇ／ｋｇ）时，底泥ｐＨ显著降低．投加硝
氮后，底泥的氨氮质量分数在处理前期会增加，导

致更多的氨氮释放到上覆水中．底泥 ＯＲＰ会因硝
酸钙的加入而显著升高，当硝氮投加量达

１５８ｇ／ｋｇ及以上时，ＯＲＰ可以升高到 －１００ｍＶ；
高剂量的硝氮可以使升高的 ＯＲＰ保持更长的
时间．

３）硝氮的投加会对底泥不同微生物菌群的
生物活性产生不同的影响．硝酸盐还原菌会因硝
氮的加入而转变为优势群落；其他类型的细菌会

被反硝化细菌及反硝化中间产物所抑制．
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