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摘　 要： 通常认为，磷是湖泊富营养化的主要限制因子，因此控制湖泊磷浓度和水平被认为是湖泊治理的关键． 在外源磷

输入得到有效控制之后，湖泊富营养化仍可持续几十年，这主要归咎于内源磷的释放． 底泥原位化学钝化控磷技术因其

操作性强、控磷效果明显，而被广泛作为湖泊内源磷的控制技术之一，而钝化材料的研发和应用是本项技术的核心． 在世

界范围内，研发了众多的用于底泥磷控制的钝化修复材料． 本文主要梳理了国际上常用钝化材料的基本特性与研究近

况，点明不同材料之间钝化效果的差异，并讨论了不同类型钝化材料的改性方法、钝化机制，分析不同环境因子对钝化材

料稳定性的影响． 论文最后探讨了原位化学钝化控磷技术与其他修复技术联用的污染控制效果及其可行性，并根据国际

上钝化控磷技术的主要研究进展，提出钝化材料现阶段存在的不足，并对未来研究方向与应用前景进行展望．
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水体富营养化是指水体中氮（Ｎ）、磷（Ｐ）等营养元素过度富集，导致藻类急剧生长，引起水华、赤潮暴

发，造成水质严重下降，破坏水生生态系统的全球性环境污染问题［１⁃３］ ． 在我国，富营养化已经成为一个亟需
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解决的共性环境问题． 据 ２０１９ 年生态环境公报显示，我国湖泊富营养化程度依旧不容乐观［４］ ． 在面积为 １０
ｋｍ２以上的 １３８ 个湖泊中，已有 ８５．４％的湖泊处于富营养化状态，其中 ４０．１％的湖泊为重度富营养化状态［５］ ．
据汤显强统计，２００９ ２０１８ 年间，长江流域中度富营养化湖泊比例从 ３１．３％ 增长至 ４２．７％ ，水库则普遍处于

轻度富营养化水平［６］ ，其中，云南高原及长江中下游湖泊的富营养化趋势最为严重［７］ ． 氮和磷是富营养化湖

泊中主要的限制性营养元素，其中磷的限制性更强，且磷的化学属性具有易于沉积和化学固定的特点，与氮

相比更容易被控制［８⁃９］ ． 因此，通过采取控制湖泊磷浓度的方法可以更有效地限制水体富营养化．
湖泊中磷的来源主要包括外源输入、底泥内源释放以及少量的大气沉降． 相关研究表明，即使在外源磷

输入得到有效控制后，湖泊底泥磷向上覆水体的释放仍会导致蓝藻水华的发生，且可持续几十年［１０］ ． 在一

些浅水湖泊中，内源磷释放对水体环境的影响程度甚至远高于外源输入． 根据范中亚等的研究，华阳河湖群

的再悬浮期间，所产生的内源磷动态释放对水体总磷（ＴＰ）浓度的贡献率可达 ７５％ ［１１］ ． 另有研究表明，太湖

中底泥磷的动态释放量可达 ２．１ 万 ｔ，是外源磷输入量的 ２～６ 倍［１２］ ． 因此，为应对内源负荷在富营养化中所

起的作用，减少内源磷释放是目前治理富营养化湖泊的普遍做法．
对于底泥磷的控制技术主要包括疏浚［１３］ 、覆盖［１４］ 、钝化［１５］ 、生态修复［１６］ 等． 其中原位化学钝化技术是

目前治理湖泊底泥内源磷污染的一项重要控制技术，该技术主要是通过添加材料使水体和沉积物中的活性

磷致惰，进而降低沉积物中磷向上覆水的释放量［１７］ ． 多项研究表明，钝化材料的添加可使水体中可溶性反

应磷和底泥中的活性磷（包括有机磷、弱结合态磷、铁结合态磷）浓度降低；同时致使底泥中惰性磷（包括铝

结合态磷、钙结合态磷、残渣磷）浓度增加． 底泥钝化控磷的机理主要是促使水体和底泥中的活性磷向惰性

磷形态转变，而总磷浓度保持不变［１８］ ．
目前，常用的钝化材料包括化学药剂类（如铝盐［１９］ 、铁盐［２０］ 、钙盐［２１］ 等）、改性黏土类［２２］ 以及工农业废

弃类［２３］ ． 钝化材料的选择至关重要，不仅需要考虑钝化剂自身的经济效益、使用寿命和生态安全，而且需要

考虑适用的湖泊类型． 由于不同湖泊所处气候带和地理位置迥异，造成其理化及湖沼学特性存在很大差异

（如水深、水面积、水动力、水体和底泥化学组成以及水生动植物数量和种类），导致适宜投加钝化剂的种类

和剂量也迥然不同［２４］ ． 此外，由于不同湖泊内源磷负荷不同，不合理的投加剂量也增加了无效处理和有害

影响的风险［１５］ ． 因此，本文通过介绍几种常用材料的基本情况与研究现状，探讨钝化材料的改性方法与钝

化机制，分析环境因子对钝化材料稳定性的影响． 基于此，进一步思考钝化材料与其他修复技术的联用，对
未来研究方向与应用前景进行展望．

１ 钝化材料种类

近年来的文献综述表明，使用固相钝化材料是一种修复富营养化湖泊的关键策略． 其中，金属盐类（铝、
铁、钙等）和改性黏土是控制湖泊内源磷负荷的主要钝化材料． 金属盐类归为传统钝化材料，改性黏土是目前

在富营养化水体中应用最广泛的新型钝化材料［２２］ ． 钝化材料钝化磷的有效性和生态安全性往往取决于各种因

素，这些复杂的因素往往会导致其钝化效果不理想． 不同种类钝化材料的应用现状及不足之处如下．
１．１ 化学药剂类

１．１．１ 铝盐　 铝盐处理是减少湖泊内源磷负荷最早使用的方法之一． 常用铝盐包括硫酸铝、明矾和聚合氯化

铝等，近半个世纪以来已经被应用到世界各地的数百个湖泊，用于钝化沉积物磷，进而减少湖泊内部磷负

荷［２５⁃２６］ ． 在富营养化湖泊中投加铝盐之后，水体总磷浓度均有不同程度的下降． 研究表明，铝盐更适用于 ｐＨ
值为 ６～８ 的水体［２４］ ． 在实验室条件下聚合氯化铝的对水体中总磷的去除率最高可达 ８０％ ［２７］ ． 硫酸铝可以

将弱结合态磷和铁磷转化为铝磷，导致沉积物上层中可移动磷减少 ５３％ ［２８］ ． 用量得当的明矾处理平均可以

使沉积物磷负荷降低 ７０％ ～８５％ ，同时也会降低藻华发生频率与密度［２９］ ． 氢氧化铝（Ａｌ（ＯＨ） ３）可与水体中

磷酸根离子（ＰＯ３－
４ ）以约 １ ∶１的摩尔比结合，但随着时间的推移，可能由于环境扰动导致 Ａｌ（ＯＨ） ３晶体结构

发生变化、表面积减少，与 ＰＯ３－
４ 结合的效率降低［３０］ ． 在不同湖泊中，铝盐对水质的改善时长从几个月到 ４５

年不等［３１］ ，这说明铝盐对于底泥内源磷的钝化具有较大的变异性．
目前，铝盐处理应用中的限制性表现得较为明显． 过高剂量的铝盐投放处理会抑制水体中浮游藻类和

沉水植物的生长，对水生生态系统产生毒害作用［３２］ ． 研究表明，水溶液中铝盐浓度达到 ０．７ ｍｇ ／ Ｌ 时，会导致
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刚毛藻藻体死亡［３３］ ． 因此，水体中投放的铝盐剂量是值得关注的重点问题． 为了决定施加铝盐的剂量，首先

需要确定钝化沉积物上层（０～２ ｃｍ 或 ０～１０ ｃｍ）中全部或一定比例活性磷所需要的铝盐用量． 由于不同湖

泊沉积物化学性质不同，为了达到钝化要求，铝磷结合比率通常控制在２ ∶１到 １００ ∶１以上［３０］ ． 在实际情况中，
通常根据沉积物中需要固定的活性磷含量，选择一个指定的结合比向水体中投加合适剂量的钝化材料［３０］ ．
在大多数情况下，计算后的铝盐投加剂量需要基于湖泊形态的波动变化分多次投加，以确保最大钝化效率．
逐批投加可以通过水体中磷形态的转变更改投加策略，以避免因单次投加剂量过大而造成生态风险［３４］ ．
１．１．２ 铁盐　 控制内源磷负荷的另外一类重要的钝化材料是铁盐． 在诸多铁化合物中，氧化铁（Ｆｅ２Ｏ３）对污

染控制作用不大． 由于硫酸盐和硫化物会与 ＰＯ３－
４ 竞争吸附位点，因此硫酸亚铁（ＦｅＳＯ４）的控制效果也并不

令人满意［３５］ ． 常用的铁盐包括氯化铁（ＦｅＣｌ３）、硫酸铁（Ｆｅ２（ＳＯ４） ３）等． 三价铁盐更适用于 ｐＨ 值为 ４．５ ～ ５．０
的酸性水体［３６］ ． 铁盐进入水体后，三价铁离子（Ｆｅ３＋）通过溶解和吸水发生强烈水解，生成多种络合物，这些

络合物可以与水体中的 ＰＯ３－
４ 聚合生成铁磷并沉淀至湖泊底泥，从而将 ＰＯ３－

４ 从水体中去除［３６］ ．
研究表明，合适剂量（≥２００ ｇ ／ ｍ２）的铁盐（Ｆｅ（ＯＨ） ３或 ＦｅＣｌ３）应用于富营养化水体可以有效地长期控

制湖泊内部磷负荷［３７］ ． 当湖泊底泥间隙水中 Ｆｅ ∶ＰＯ３－
４ ≥１（摩尔比值）时，濒危水生植物物种数量明显增加，

这说明湖泊水生植物群落在铁盐处理下可以得到恢复［３８］ ，但是这种良好的处理效果往往受到水体氧化还原

电位的影响． 利用铁盐治理湖泊富营养化的一个主要缺点就是铁的氧化还原敏感性［３９］ ． 在细菌分解有机物

导致的缺氧条件下，三价铁离子会发生还原性溶解，很容易使铁磷从底泥中二次释放． 因此，低氧化还原电

位会明显降低铁盐的处理效果［３７］ ． 在实际应用中，单独使用铁盐投加到湖泊中的应用比较少见，通常需要

人工曝气等辅助措施协同进行［１７］ ． 在长期曝气无法实现的条件下，铁盐的用量需远远高于理论化学计

量［４０］ ． 研究表明，水体中 Ｆｅ ∶ＰＯ３－
４ ＞３ 可以有效促进 ＦｅＰＯ４沉淀的形成，从而达到较好的钝化效果［２４］ ． 铁盐对

水体生态环境也会造成一定的毒性作用，过高剂量的 ＦｅＣｌ３会降低水体 ｐＨ 值和碱度，并提高水体中氯化物

浓度，危害水生生态系统［４１］ ，但 ＦｅＣｌ３的毒性作用并没有氯化铝（ＡｌＣｌ３）显著．
１．１．３ 钙盐　 钙盐也是一类重要的底泥钝化材料，用于湖泊内源磷控制的常用钙盐包括氯化钙（ＣａＣｌ２）、硝酸

钙（Ｃａ（ＮＯ３） ２）、过氧化钙（ＣａＯ２）和石灰（ＣａＣＯ３ ／ Ｃａ（ＯＨ） ２） ［１］ ． Ｃａ（ＯＨ） ２进入水体后，首先分解生成多个

ＣａＣＯ３晶体，为 ＰＯ３－
４ 的吸附提供了较大表面积． 因此，与直接使用 ＣａＣＯ３相比，Ｃａ（ＯＨ） ２可以更有效地去除

ＰＯ３－
４

［４２］ ． 这也导致 Ｃａ（ＯＨ） ２的用量通常由水体碱度（碳酸氢盐浓度）决定，而不是 ＰＯ３－
４ 浓度［４０］ ． 需要指出

的是，由于含钙以及钙盐类材料进入水体后形成的羟基磷灰石（Ｃａ５（ＰＯ４） ３（ＯＨ））和 ＣａＣＯ３沉淀在 ｐＨ 值≥
９．５ 的条件下溶解度很小，因此其通常适用于碱性硬水湖泊［２４］ ． 在水体中，共沉淀和吸附是钙盐固定 ＰＯ３－

４ 的

两种主要机制． 钙磷主要以盐酸可萃取形式存在，这是一种惰性稳定的形态，不易从底泥中二次释放［４０］ ．
钙盐对于沉积物中活性磷的释放有良好的抑制效果． 在自然条件下，钙磷很难再释放到水体中，并可以

有效抑制缺氧等还原条件下其他形态磷的释放［４３］ ． 研究表明，投加 ＣａＣｌ２后，武汉东湖沉积物向上覆水体的

总磷释放量从 ７．５８４ ｍｇ ／ （ｍ２·ｄ）下降至 ０．１７４ ｍｇ ／ （ｍ２·ｄ）． 钝化后底泥中的钙磷在水体环境发生变化后也

并不容易发生二次释放［４４］ ． 由于 ＣａＯ２直接投放到水体中会快速反应释放氧气，导致被大量消耗［４５］ ，因此往

往需要添加水泥等物质复合使用． 研究显示，ＣａＯ２和净水污泥组合形成的改良材料最大磷吸附量可达 ２９．２８
ｍｇ ／ ｇ． 向水体中投放 ＣａＯ２组合材料后，表层（０～ ２ ｃｍ）底泥中生物可利用磷在总磷中的占比由 １７．２７％ 下降

至 ７．２１％ ． 这表明底泥中的磷被明显固定［４６］ ．
虽然钙盐毒性比铝盐弱，但在水体中投加钙盐也会对水生生态造成一定的毒性作用． 研究表明，

Ｃａ（ＯＨ） ２处理会引起水体 ｐＨ 值升高，导致水体中无机碳的有效性降低，影响植物光合作用［４２］ ；ＣａＣＯ３会沉

降至水生植物叶片上，造成遮荫并堵塞叶片气孔，造成光合作用受阻． 这些往往会造成湖泊中底栖无脊椎动

物的多样性以及大型植物的生物量的减少［４７］ ．
１．２ 工农业废弃物类

利用工农业废弃物作为钝化材料治理底泥内源释放，可以达到废物回收再利用的目的，具有重要的经

济和环境意义． 粉煤灰是由煤炭燃烧产生的烟气灰分中细微颗粒物的主要成分． 在我国，尽管有 ６８％的煤炭

燃烧副产物被建筑业二次利用（生产建筑材料，如混凝土和水泥） ［４８］ ，但仍有大量废弃的粉煤灰被堆置在垃
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圾填埋场中． 这不仅占用了大面积土地，也造成了严重的环境污染问题． 粉煤灰由二氧化硅和三氧化二铝组

成． 表面具有活性基团，具有良好的吸附能力． 因此，将粉煤灰应用于底泥钝化具有较高的环境应用价值［２３］ ．
研究发现，在实验室条件下，高剂量（１００ ｍｇ ／ Ｌ）的粉煤灰对磷的去除率在 ４０℃可以达到 ９９％ ［４９］ ． 由于粉煤

灰不能直接应用于湖泊钝化，因此我们可以通过相对便宜和快速的人工转化过程将粉煤灰合成安全无害的

沸石． 通过传统碱性转化工艺人工合成的沸石不仅有更高的阳离子交换量，捕获水中 ＰＯ３－
４ 的能力也极大增

强，最高可达粉煤灰吸附能力的 ７．６ 倍． 沸石所吸附的磷酸盐在高 ｐＨ 值下也更加稳定． 这种吸附能力的提

升似乎受到粉煤灰含钙量的影响，含钙量较低的粉煤灰在转化之后吸附能力的提升更加明显［５０］ ． 此外，利
用粉煤灰为原料制成的沸石 ／ 水合氧化镧复合材料在水体中吸附磷的效果要比明矾更好． 在镧 ∶磷为 ２ ∶１～
４ ∶１（摩尔比）范围内时，沸石 ／ 水合氧化镧复合材料几乎可以完全去除 ＰＯ３－

４ ． 这种材料同时具有去除阳离子

污染的能力，对防止沉积物中有毒污染物（如锰、铵）的释放有重要意义［４８］ ．
饮用水处理残渣（ｗａｔｅｒ ｔｒｅａｔｍｅｎｔ ｒｅｓｉｄｕａｌｓ， ＷＴＲｓ）是饮用水处理厂排放的一种安全副产品，富含丰富的

铝和铁，具有很强的吸附能力． 目前，饮用水处理残渣主要用作改良土壤和建设人工湿地，而作为钝化材料

固定湖泊沉积物中活性磷的研究较少． Ｗａｎｇ 等收集饮用水处理残渣对太湖和白洋淀的底泥进行钝化处理．
其结果表明，残渣可以显著降低 ｐＨ 值为 ５～９ 的自然水体中磷的解吸电位，降低硅酸根（ＳｉＯ２－

４ ）的竞争效应，
提高沉积物对磷的吸附效率和吸附量． 沉积物中有机质浓度、离子强度以及厌氧条件也不会对残渣改良后

底泥中磷的稳定性造成不利影响［５１］ ． 室内实验表示，尽管饮用水处理残渣对沉积物中有机磷活性的影响并

不大，但可有效固定无机磷． 在沉积物样品中施加 １０％ 残渣（干重）后，１０ 天之内无机磷全部被钝化［５２］ ． 此

外，实验中也没有发现饮用水处理残渣对水环境中微生物多样性存在不利影响，说明这种二次利用的废弃

物有潜力成为一种有效且安全的湖泊底泥钝化材料［５２］ ．
１．３ 改性黏土类

近几年来，越来越多的研究表明，改性黏土作为磷钝化材料可以更加安全有效地解决湖泊内源磷的负

荷问题［１， １０］ ． 这些黏土大部分是自然形成的天然矿物，多孔、高分散度的结构造就了其优良的表面吸附性

能，如凹凸棒土、膨润土、沸石等［２２］ ． 凹凸棒土具有含 Ｍｇ２＋、Ａｌ３＋等阳离子的层链状硅酸盐晶体结构，内部孔

道发达、孔隙度高、比表面积大（图 １）；膨润土属于单斜晶系结构，由硅氧四面体和铝氧八面体组成，层间有

相对较大的阳离子交换量（７０～１３０ ｍｍｏｌ ／ １００ ｇ）（图 ２） ［２２］ ． 国际上著名的镧改性膨润土（又称锁磷剂，商标

名为 Ｐｈｏｓｌｏｃｋ）便是以钙基膨润土为改性基础材料获得的锁磷产品． 由于黏土矿物具有化学惰性、绿色无毒

的特点，因此被广泛应用于环境污染治理领域． 然而，天然黏土本身存在磷的吸附容量低、有效点位少等特

点，导致磷钝化效果欠佳． 天然的黏土内部杂质较多，使用过程中存在一定的局限性，对其进行适宜的提纯

与改性之后，其吸附性能会有明显提升［５３］ ． 黏土材料的常用改性方法包括以下 ４ 种：物理改性、化学改性、复
合改性和化学 生物联用改性．

图 １ 凹凸棒土结构［５４］

Ｆｉｇ．１ Ｔｈｅ ｓｔｒｕｃｔｕｒｅ ｏｆ ａｔｔａｐｕｌｇｉｔｅ［５４］
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图 ２ 膨润土结构［５５］

Ｆｉｇ．２ Ｔｈｅ ｓｔｒｕｃｔｕｒｅ ｏｆ ｂｅｎｔｏｎｉｔｅ［５５］

１．３．１ 物理改性　 物理改性（热处理、粉碎、挤压等方式）是指通过改变物理环境条件以改动黏土材料本身结

构，其中，高温热处理是常用方法． 通过高温处理可以有效脱除凹凸棒土等钝化材料中不同形态的水，使其

更加疏松多孔，增大比表面积，有效增强吸附效果［２２］ ． 相关研究指出，７００℃是凹凸棒土最合适的热改性温

度［５６］ ． Ｙｉｎ 等在 ７００℃下处理后的凹凸棒土可以有效增强表层沉积物的氧化还原电位和溶解氧浓度． 在夏季

湖泊高温厌氧的条件下，沉积物上覆水和孔隙水中的磷通量明显被抑制［５７］ ． 实验表明，不同粒径的热改性

凹凸棒土磷吸附量范围为 ４．４６～５．９９ ｍｇ ／ ｇ，随着粒径增大，水溶液中磷的去除效率降低． 在 ＰＯ３－
４ 浓度为 ２０

ｍｇ ／ Ｌ 的水溶液中，７００℃处理后的凹凸棒土能够在 １ ｈ 之内去除 ９５％以上的磷［５８］ ．
研究发现，５００℃是膨润土最合适的热改性温度． 在 ２５ ｍＬ 磷溶液（１０ ｍｇ ／ Ｌ）中分别投加不同温度煅烧

后的膨润土（０．５ ｇ），５００℃热改性膨润土的磷去除率达到最高，为 ４１．１７％ ． 之后随着煅烧温度的增高（超过

５００℃），磷去除率逐渐下降［５９］ ．
１．３．２ 化学改性　 化学改性指在黏土材料中添加无机酸碱或有机试剂，通过离子交换置换出黏土矿物层链间

直径较大的离子，从而扩大层间距，疏通孔道，增强吸附能力． 研究表明，浓度为 ３％ ～３０％的盐酸可以通过半

径较小的 Ｈ＋置换出凹凸棒土层间的 Ｋ＋、Ｎａ＋等，使凹凸棒土表面电荷和活性位点发生改变，提高吸附性能．
其中，３％酸改性的凹凸棒土钝化效果最好［６０］ ． 碱改性凹凸棒土的除磷效率随着氢氧化钠浓度的增大而提

升，在氢氧化钠浓度为 ３．０ ｍｏｌ ／ Ｌ 时，水溶液中 ＰＯ３－
４ 的去除率最高，可以达到 ７１．６％ ［６１］ ． 随着水溶液磷初始

浓度的升高，碱改性凹凸棒土的磷去除率呈下降趋势． 原因是吸附剂具有饱和性，在吸附饱和达到平衡后，
吸附效果会逐渐下降［６２］ ． 需要注意的是，酸碱改性后凹凸棒土的 ｐＨ 值会发生剧烈变化，对生态安全造成威

胁． 因此，酸碱改性后的黏土材料可能并不适用于自然湖泊中沉积物的钝化．
相关研究显示，在 ２０ ｍｇ ／ Ｌ 磷溶液中投加 ９％ 盐酸改性后的膨润土，磷去除率由 １８． １４％ 上升至

４５．５９％ ［５９］ ． 此外，Ｌｉｕ 等通过不同程度的酸化、钠化、煅烧等组合改性方法制备了改性膨润土颗粒，研究发

现，使用 １０％碳酸钠处理，并在 ４５０℃下煅烧得到的改性膨润土除磷效果最高，在 ２０℃下其对沉积物中总磷

的去除量为 ５０５．４ ｍｇ ／ ｋｇ，而未改性的膨润土对沉积物中总磷的去除量为 ４６２．８ ｍｇ ／ ｋｇ． 结果表明，物理和化

学改性的共同作用能够提高膨润土的钝化效果［６３］ ．
１．３．３ 复合改性　 复合改性为将有机组分或金属阳离子通过化学或物理的方法嫁接负载至黏土材料表面，以
获得新的复合物，这个过程通常包括物理与化学过程． 铝负载热改性凹凸棒土为复合改性后得到的新材料，
其中，２．０ ｍｏｌ ／ Ｌ 铝负载的热改性凹凸棒土（１～２ ｍｍ 颗粒）能够适用于 ｐＨ 值为 ４～１０ 的水体，磷吸附量最高

可达 ８．７９ ｍｇ ／ ｇ，且改性后的控磷材料具有明显的抗风浪扰动能力． 室内实验表明，添加铝负载热改性凹凸

棒土不会引起水溶液 ｐＨ 值的变化［６４］ ． 镧铝负载热改性凹凸棒土磷吸附量最高可达 １０．６ ｍｇ ／ ｇ，可以将水溶

液中超过 ６０％的可溶性反应磷转移为难溶稳定的铝磷和钙磷． 与传统铝盐相比，镧铝负载热改性凹凸棒土

可以更好地稳定表层沉积物，降低水中可溶性反应磷浓度． 此外，在整个实验期间，磷在沉积物 水界面的通

量亦得到有效抑制． 这表明，镧铝负载热改性凹凸棒土有良好的钝化效果，具备修复富营养化浅水湖泊沉积
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物的潜力［６５］ ．
镧改性膨润土是含镧 ５％ （质量比）的钝化控磷材料． 制备方法为：以钙基膨润土为载体，通过层间阳离

子与氯化镧进行离子交换，形成插层，从而把镧纳入到内部结构中［６６］ ． 镧改性膨润土在分布广泛的淡水生

态系统中和不同物理环境条件下都能有效结合可溶性反应磷，因此在世界范围内得到了广泛使用． 研究表

明，镧改性膨润土的磷吸附量最高可达 ９．０６ ｍｇ ／ ｇ［６７］ ． 在 ｐＨ 值为 ５～７ 时，镧改性膨润土有最大的钝化效率，
当 ｐＨ 值超过 ９ 时，钝化效率会显著降低． 在夏季高温缺氧的浅水湖泊中，藻类大量繁殖往往造成水体具有

较高的酸碱度，因此在这种环境中不能单独使用镧改性膨润土． 最适合镧改性膨润土钝化的时间是温带地

区的冬天，此时投加对水生生物群的副作用也是最小的［６８］ ． 此外，由于镧在酸性条件下容易溶出，因此镧改

性膨润土也并不适用于酸碱度低的水体，以防止游离出的镧离子（Ｌａ３＋）对水生生态系统造成毒害作用［６６］ ．
由于非磁性材料投加之后很难从水体中回收，导致沉积物钝化成本增加，Ｌｉｎ 等制备了磁性镧 ／ 铁改性

膨润土以及锆改性磁铁矿 ／ 膨润土复合材料． 研究表明，二者在 ｐＨ 值为 ７ 时均表现出了良好的磷吸附能力，
锆改性磁铁矿 ／ 膨润土复合材料最大单层磷吸附量为 ８．０２ ｍｇ ／ ｇ［６９］ ，磁性镧 ／ 铁改性膨润土最大单层磷吸附

量相对较高，为 １４．３ ｍｇ ／ ｇ［７０］ ． 磁性镧 ／ 铁改性膨润土不仅可以极大地降低上覆水中可溶性反应磷浓度，降低

比例为 ９４．７％ ～９７．４％ ，也可以显著降低间隙水中可溶性反应磷浓度． 被磁性镧 ／ 铁改性膨润土固定的大部分

磷（约 ７７％ ）是稳定的，在自然条件下向水体二次释放的可能性很低［７０］ ． 镧改性膨润土吸附铁之后，所吸附

磷的稳定比例从 ８３．８％上升至 ９７．７％ ，说明吸附的铁在稳定活性磷的释放中起到了重要作用［７１］ ．
此外，锆改性沸石也具有较好的钝化效果． 研究表明，在 ２５℃，水体 ｐＨ 值为 ７ 的条件下，锆改性沸石最

大单层磷吸附量为 １０．２ ｍｇ ／ ｇ［７２］ ． 使用锆改性颗粒沸石不仅可以降低孔隙水中可溶性反应磷浓度以及沉积

物中活性磷和生物可利用磷浓度，也可以显著减少缺氧条件下活性磷的释放［７３］ ． ２８ 天沉积物培养实验结果

显示，投加锆改性沸石后，在 ｐＨ 值为 ５ 的水体中残留的可溶性反应磷浓度为 ０．０３５ ｍｇ ／ Ｌ，但在 ｐＨ 值为 １０
的水体中残留的可溶性反应磷浓度为 ０．１５５ ｍｇ ／ Ｌ（初始浓度为 ０．２６ ｍｇ ／ Ｌ） ． 这说明锆改性沸石的磷吸附量

随着水体 ｐＨ 值的升高而降低，钝化效果被抑制［７４］ ．
１．３．４ 化学 生物联用改性　 化学 生物联用改性是指使用化学药剂与天然物质共同对黏土材料进行改性，
以合成具有强大吸附性能的新复合物． 壳聚糖是天然多糖甲壳素脱除部分乙酰基的产物，结构与纤维素类

似，具有环境友好、成本低、吸附性能优良等多种特性，非常适用于黏土材料的改性． 在富营养化湖泊中施加

壳聚糖改性黏土，可以在水流速度很大的情况下有效絮凝沉降水华中的黑色悬浮物，极大提高藻类的去除

效率［７５］ ．
研究表明，通过化学 生物联用法人工合成的镧负载沸石壳聚糖复合吸附剂对 ＰＯ３－

４ 的最大吸附量可达

到 ２７．９ ｍｇ ／ ｇ，比合成前的材料提高了近 １０ 倍［７６］ ． 实验室内，在磷初始浓度为 ５０ ｍｇ ／ Ｌ 的水溶液中投加镧负

载膨润土壳聚糖复合吸附剂后，可以在 ２０ ｍｉｎ 后达到吸附平衡，磷吸附率可达 ９３．２％ ． 经过实际投放后，这
种复合吸附剂可以将水体中 ＰＯ３－

４ 浓度从 ０．３ ｍｇ ／ Ｌ 有效降低至 ０．０７ ｍｇ ／ Ｌ． 此外，镧负载膨润土壳聚糖复合

吸附剂对水体中共存阴离子有较强的抗干扰性，在实际野外湖泊富营养化治理中有较好的应用潜力［７７］ ．
近年来的研究发现，由于壳聚糖结构中含有大量氨基，在酸性环境中，氨基发生质子化带大量正电荷，

可以很好地吸附水体中的 ＰＯ３－
４ ． 在碱性富营养化水体中，壳聚糖带负电荷，吸附能力降低． 壳聚糖的结构特

征导致其只适用于酸性或弱碱性水体． 研究显示，通过对壳聚糖进行阳离子化改性，可以显著扩大其适用

ｐＨ 范围，即使在 ｐＨ 值为 １０ 的水溶液中，阳离子化壳聚糖改性黏土仍有 ８７％的去除率［７８］ ．

２ 钝化材料固定磷的机制

在湖泊中，钝化材料对磷的固定机理通常有 ３ 种，分别包括：化学沉淀、吸附作用和共沉淀． 因为同一种

材料在钝化湖泊底泥时往往包含不同的固定机制（图 ３），所以这 ３ 种钝化磷的机制的差异较难区分．
２．１ 化学沉淀

化学沉淀是指溶液中的离子聚集在一起，形成难溶物以沉淀的方式从水体中析出． 形成难溶物通常是

因为溶剂组分的改变以及溶液中离子浓度发生变化． 研究表明，在富营养化水体中添加 ７００℃热处理凹凸棒

土之后，其负载的氧化钙（ＣａＯ）和钙 铝硅酸盐可以将水体中可溶性反应磷转化成难溶的惰性态钙磷，并从



马鑫雨等：湖泊沉积物磷钝化材料的研究进展 ７　　　　

水体析出沉降至底泥中［５７］ ． 在水中投加含钙钝化材料后，过量的钙离子（Ｃａ２＋）会吸附水体中的 ＰＯ３－
４ ，形成

羟基磷灰石（Ｃａ５（ＰＯ４） ３（ＯＨ））沉淀（最稳定的磷酸钙形态） ［４０］ ：
５Ｃａ２＋＋３ＰＯ３－

４ ＋ＯＨ－ ＝Ｃａ５（ＰＯ４） ３（ＯＨ）↓ （１）
在水体中投加明矾（ＫＡｌ（ＳＯ４） ２·１２Ｈ２Ｏ）后会进行如下沉淀反应，磷酸铝的形成在热力学和动力学上均

优于 Ａｌ（ＯＨ） ［４０］
３ ：

ＫＡｌ（ＳＯ４） ２·１２Ｈ２Ｏ＋ＰＯ３－
４ ＝ＡｌＰＯ４＋２ＳＯ２－

４ ＋Ｋ＋＋１２Ｈ２Ｏ （２）
Ａｌ３＋＋３ＨＣＯ－

３ ＝Ａｌ（ＯＨ） ３＋３ＣＯ２ （３）
铁盐（ＦｅＣｌ３，Ｆｅ２（ＳＯ４） ３）在水体中的沉淀过程遵循简单的反应，加入铁盐往往会消耗碱度［３６］ ：

Ｆｅ３＋＋ＰＯ３－
４ ＝ＦｅＰＯ４ （４）

Ｆｅ３＋＋３ＨＣＯ－
３ ＝Ｆｅ（ＯＨ） ３＋３ＣＯ２ （５）

此外，镧改性膨润土上负载的镧也可以与水体中 ＰＯ３－
４ 发生化学沉淀，形成难溶稳定的磷镧镨矿

（ＬａＰＯ４·ｎＨ２Ｏ）等化合物，达到钝化磷的目的［７９］ ：
Ｌａ３＋＋ＰＯ３－

４ ＋ｎＨ２Ｏ＝ＬａＰＯ４·ｎＨ２Ｏ （６）
２．２ 吸附作用

吸附是指钝化材料对极性物质的优先选择性吸附作用［２２］ ． 与化学沉淀相反，吸附过程不需要形成新的

物质． 其机制为中心原子作为路易斯酸从配体接收孤电子对［１］ ． 鳌合在黏土矿物表层的 Ｌａ３＋、Ｃａ２＋、Ａｌ３＋等金

属阳离子具有路易斯酸性质，这些金属阳离子通过路易斯酸碱作用对水体中 ＨＰＯ２－
４ 和 Ｈ２ＰＯ

－
４ 等表现出强烈

的配体吸附． 金属阳离子是路易斯酸，其为电子对受体，能够选择性结合路易斯碱． ＰＯ３－
４ 等阴离子为路易斯

碱，通过与金属氧化物的中心原子结合，提供电子对并形成内层复合体［８０］ ． 例如，镧改性膨润土通过阴离子

配位交换吸附水体中的 ＰＯ３－
４ ，其表面存在羟基（ＯＨ－）和水合官能团，膨润土表面 Ｌａ３＋、Ｃａ２＋对水中 ＨＰＯ２－

４ 有

极强的吸附能力，并能够以氧桥（Ｌａ ／ Ｃａ—Ｏ—Ｐ）的方式结合． ＨＰＯ２－
４ 能够与 ＯＨ－等发生离子配位交换，从而

达到去除水体中磷的目的［６３］ ．
值得一提的是，水合氧化铁（ＨＦｅＯ）、水合氧化锆（ＨＺｒＯ）对配体的选择性较高． 由于这些水合氧化物只

能通过库伦相互作用与其他阴离子（如 ＳＯ２－
４ 、Ｃｌ－、ＮＯ－

３等）形成外层复合物，因此 ＨＦｅＯ 和 ＨＺｒＯ 可以在诸多

阴离子存在的水体中选择性吸附 ＰＯ３－
４ ，不会受到干扰［８０］ ．

２．３ 共沉淀

共沉淀是伴随化学沉淀的过程，指沉淀物可以捕获存在于溶液中共存的一些离子，而不是正在沉淀的

过饱和离子． 即，沉淀物从溶液中析出时，由于其表面具有吸附性，且沉淀形成速度较快，导致吸附在沉淀表

面的一些可溶物质来不及离开，被随后变大的沉淀所覆盖，包藏在内部，从而引起可溶物一起析出沉淀（即
使没有达到溶度积）． 例如，当向含有碳酸盐的溶液中加入 Ｃａ２＋时，会发生磷酸盐的共沉淀，ＰＯ３－

４ 会被生成的

ＣａＣＯ３沉淀捕获［１］ ．

３ 底泥钝化控磷的稳定性及影响因素

决定钝化效果的根本因素是钝化材料中活性化学成分的比例． 除钝化材料本身物化性质、投加量等因

素之外，湖泊水体环境状况的差异，如水体温度、ｐＨ 值、共存物质、水动力及水生生物等，也可能导致同一材

料钝化效果的不同．
３．１ 温度

环境温度变化会影响沉积物中磷的释放，导致水体中磷的形态及浓度改变． 温度升高，微生物和底栖生

物的活性增强，将沉积物中有机磷转变为无机磷，导致內源磷释放［８１］ ． 在高温厌氧的条件下，水泥界面氧化

还原电位较低，铁磷很容易从底泥中释放． 水体温度每升高 １０℃，沉积物磷的释放量就会增加 １．２２％ ～
３８．６９％ ． 其中，温度从 ２５℃上升至 ３５℃，磷释放量的增幅最大［８２］ ． 磷释放的增强削弱了钝化材料的有效性．
在夏季高温厌氧的湖泊中，底泥钝化可能面临更为严重的挑战．

研究表明，水体温度从 ５℃上升至 ２０℃，改性膨润土对沉积物磷的吸附性能提高，但是当温度超过 ２０℃
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图 ３ 钝化材料钝化机制

Ｆｉｇ．３ Ｐｈｏｓｐｈｏｒｕｓ ｉｍｍｏｂｉｌｉｚａｔｉｏｎ ｂｙ ｉｎａｃｔｉｖａｔｉｏｎ ｍａｔｅｒｉａｌｓ

后，改性膨润土对所有磷组分的吸附量均有不同程度的下降［６３］ ． 这可能与高温增强布朗运动有关． Ｌｉ 等在

１５、２８、４０℃下分别在太湖底泥中加入不同剂量的镧改性沸石． 结果显示，在温度升高过程中，未加入镧改性

沸石的沉积物中磷的释放量增大，在 ４０℃下活性磷的释放量达到（４．１±０．４） μｇ ／ ｇ，是 １５℃下的 １．２ 倍． 加入

镧改性沸石后，随着温度的升高，磷释放量逐渐减少，在 ４０ 和 １５℃下活性磷的释放量分别为（２．６±０．７）和

（３．２±０．３） μｇ ／ ｇ． 一个可能的原因是，温度的升高虽然可以促进沉积物磷的释放，但同时也强化了镧改性沸

石的吸附作用，促使沉积物活性磷向稳定形态快速转化［８３］ ．
３．２ ｐＨ值

ｐＨ 值可以改变水体和沉积物中磷的存在形态，以及钝化材料表面活性位点的电荷，是影响沉积物磷释

放的主要因素之一，进而影响钝化材料的有效性［６６］ ． 合适的 ｐＨ 条件可以提高材料对磷的钝化效率，但不同

材料的钝化效果对 ｐＨ 值变化的响应并不相同． 在富营养化湖泊中，藻类通过光合作用大量繁殖，消耗水体

中 ＣＯ２，致使氢离子减少，ｐＨ 值升高． 因此富营养化水体往往是碱性环境，ｐＨ 值大致范围为 ６～ １１［８４］ ． 基于

此，我们不得不考虑钝化材料在偏碱性环境中的钝化效果．
铝盐适宜的 ｐＨ 值范围为 ６～８． 当 ｐＨ 值小于 ６ 时，铝盐以有毒的形式（Ａｌ３＋、Ａｌ（ＯＨ） ２＋等）进入水体，对

酸化或低碱度湖泊造成环境危害． ｐＨ 值大于 ８ 时，水体中 ＯＨ－与 ＰＯ３－
４ 竞争钝化材料吸附位点，吸附在絮凝

物上的磷释放，降低钝化效率［８５］ ． 缓冲剂可以有效控制水体 ｐＨ 值，但如果添加缓冲剂的种类不适宜，则会

造成钝化效果不理想． 例如，相较于 Ｃａ（ＯＨ） ２作为 ｐＨ 缓冲剂，以铝酸钠作为 ｐＨ 缓冲剂的硫酸铝（剂量为

４．９５ ｇ ／ ｍ２）钝化效果并不持久，在第 ３９ 天后底泥中的磷会大量二次释放． 原因是 Ｃａ（ＯＨ） ２也是一种磷钝化

剂，而铝酸钠则没有磷吸附的效果［８６］ ．
研究表明，正铁盐最适宜 ｐＨ 值范围为 ４．５～５．０，亚铁盐最适宜的 ｐＨ 值范围为 ７～ ８． 因此，亚铁盐比铝

盐更适合用于 ｐＨ 值大于 ８ 的水体，但在碱性硬水中，由于发生配体交换，亚铁盐的处理效果也会相对有所

下降［３６］ ．
在 ｐＨ 值为 ５．５ 的水体中投加钙盐，由于酸性条件下钙磷很容易被水解，转化为活性磷并从底泥中二次

释放，降低钝化效果． 而羟基磷灰石沉淀在 ｐＨ 值为 ９．５ 的水体中更容易形成，钝化效果较好［８７］ ．
由于改性黏土表面通常负载铝、钙、镧等金属，因此改性黏土的钝化效果也会受到水体 ｐＨ 值的影响． 研

究表明，在 ｐＨ 值处于 ４～８ 时，镧改性沸石钝化后的沉积物磷的释放量很小（ｐＨ＝ ８ 时，总磷释放量为（２．９±
０．３） μｇ ／ ｇ） ． 当 ｐＨ 值超过 ９ 时，钝化后的沉积物磷的释放开始大量增加． 在 ｐＨ 值为 １０ 时，总磷二次释放量

达到了（６８．９±３．０） μｇ ／ ｇ，提高了 ２１ 倍． 镧改性沸石的钝化效果大幅减弱［８３］ ． 随着 ｐＨ 值的增大，热改性凹凸
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棒土中可交换性钙、镁含量均有不同程度的下降． 当 ｐＨ 值在 ８～ １０ 之间时，热改性凹凸棒土表面 ｚｅｔａ 电位

明显下降，由正值变为负值，对带负电荷的 ＰＯ３－
４ 产生排斥，由此影响对磷的吸附能力［８８］ ． 镧铝负载热改性凹

凸棒土则在这一方面得到改进． 在 ｐＨ 值较高的水体中，大部分 ＰＯ３－
４ 会与镧铝负载热改性凹凸棒土中的镧

结合，仍然可以发挥较好的吸附作用［６５］ ．
３．３ 溶解性有机质

溶解性有机质（ＤＯＭ）主要由水生和陆地环境中的生物量降解产物组成，指可以通过 ０．４５ μｍ 滤膜的有

机质，能够吸附沉积物中的重金属和有毒化合物等污染物，极大影响了氮、磷的生物有效性及生物地球化学

过程［８９］ ． ＤＯＭ 通常以溶解性有机碳（ＤＯＣ）表征． 在富营养化湖泊中通常含有浓度较高的 ＤＯＭ（２０１７ 年 ８
月太湖 ＤＯＣ 浓度达到 ４．４５ ｍｇ ／ Ｌ［９０］ ）． 在水体中投加钝化材料后，ＤＯＭ 可以覆盖在材料表面，并鳌合材料表

面的活性金属离子（Ｌａ２＋、Ａｌ３＋、Ｃａ２＋等），减少 ＰＯ３－
４ 的结合位点，造成钝化效果下降，阻碍钝化材料对底泥内

源释放的控制． 研究表明，ＤＯＭ 通过酶水解和厌氧解析两个过程有效促进底泥中磷的释放，造成钝化材料

吸附效率降低［９１］ ． 在 ＤＯＭ 丰富的水体中，去除 ９０％的磷是去除 ６０％的磷所需铝盐用量的 １０ 倍［３０］ ． ＤＯＭ 的

存在也会抑制磷酸钙沉淀的形成． 在 ｐＨ 值为 ８．０ 的水体中，腐殖酸大大降低了钙磷的沉淀速率和 ＰＯ３－
４ 的去

除率． 在高浓度 ＤＯＭ 的环境中需要过量的钙盐剂量，但这会对湖泊生态安全造成威胁［４０］ ．
长期（４００ 天）的吸附实验表明，在第 １００ 天，ＤＯＣ（浓度为 ５１ ｍｇ ／ Ｌ）对镧改性膨润土除磷效率的抑制作

用达到最大，随后这种负面影响随着时间的推移而降低． 在第 ４００ 天水体中可溶性反应磷浓度下降至 ０．１１３
ｍｇ ／ Ｌ，磷去除率仍可达到 ８１．５％ ． 结果说明，ＤＯＣ 对于镧改性膨润土的负面干扰并不是永久的，而是由于投

加材料初期 ＤＯＣ 与镧改性膨润土发生络合作用，导致动力学变慢，从而造成可溶性反应磷与镧更难结合．
在高浓度 ＤＯＣ 条件下，镧改性膨润土的磷去除率虽然有一定程度的下降，但是随着时间的推移仍可以达到

较好的钝化效果［９２］ ．
３．４ 共存阴离子

富营养化水体中不仅存在 ＰＯ３－
４ ，也存在其他阴离子，这些共存阴离子通过与 ＰＯ３－

４ 竞争钝化材料上的吸

附位点，减弱钝化效果． 研究表明，当共存阴离子浓度达到 １５０ ｍｇ ／ Ｌ 以上时，铝负载热改性凹凸棒土的吸附

性能会受到明显抑制［６４］ ． 在 ＳＯ２－
４ 、Ｃｌ－、ＮＯ－

３、ＨＣＯ－
３ ４ 种阴离子中，ＨＣＯ－

３ 和 ＳＯ２－
４ 对热改性凹凸棒土的磷吸附

率抑制作用最为显著． 热改性凹凸棒土通过化学吸附作用去除水体中的磷，并以钙磷的形式沉淀，ＨＣＯ－
３ 和

ＳＯ２－
４ 与 ＰＯ３－

４ 竞争凹凸棒土上的结合位点，从而降低其吸附性能［８８］ ． 此外，由于 Ｌａ２（ＣＯ３） ３的溶解度（Ｋｓｐ
（Ｌａ２（ＣＯ３） ３）＝ ３．９８×１０－３４）低于 ＬａＰＯ４的溶解度（Ｋｓｐ（ＬａＰＯ４）＝ ３．９８×１０－２３），因此在 ＨＣＯ－

３ 丰富的水体中，
ＨＣＯ－

３更容易竞争镧改性黏土的活性位点，减弱钝化效果［１］ ．
水体中的一些其他物质也会对钝化材料产生干扰作用． 例如，浓度为 ５～ ５０ ｍｍｏｌ ／ Ｌ 的柠檬酸会显著抑

制热改性凹凸棒土的吸附，致使其对 ＰＯ３－
４ 的吸附率由 ９０．４％降至 ８２．１％ ［８８］ ． 硫化物的存在会与铁盐发生反

应生成硫化铁沉淀，从而减少吸附 ＰＯ３－
４ 的铁盐含量，导致吸附效果变差［３５］ ．

３．５ 其他因素

其他因素，例如光照、水生动植物、水体深度、水动力以及生物扰动等均会影响钝化材料的稳定性． 在浅

水湖泊（水深小于 ６ ｍ）中，水动力扰动可能是底泥原位钝化控磷效果不理想最直接的原因． 频繁的扰动，导
致覆盖在底泥表面的材料被掩埋或者覆盖． 此外，悬浮物的不断沉降一方面可以对钝化层产生覆盖作用，另
一方面悬浮物本身也含有较高含量的活性磷，进而会导致初步投加材料的吸附能力受到严重影响，进而削

弱其钝化控磷效果． 当镧改性膨润土钝化的沉积物重新悬浮到透光层后，磷的迁移主要包括沉积物磷的释

放以及藻类和镧改性膨润土对磷的吸收． 因此，在沉积物再悬浮频发的浅水生产性湖泊中，往往需要更高剂

量的钝化材料［９３］ ．
此外，光照可以刺激沉积物中生物的活性，进而影响沉积物磷的释放． 大型水生植物加大了投加材料的

难度，且植物死亡的分解过程也不利于钝化材料的稳定． 底栖动物会扰动水泥界面，造成沉积物中磷的二次

释放． 当新的沉积物沉积至钝化层上时，也会抑制钝化材料对 ＰＯ３－
４ 的吸附．

在富营养化湖泊中，藻类的沉降和死亡分解也会对钝化材料的钝化效果造成干扰． 藻类分解降低了水

体中溶解氧浓度、氧化还原电位及 ｐＨ 值，导致上覆水中 ＰＯ３－
４ 浓度明显增加，影响水泥界面磷的交换［９４］ ． 藻
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类的沉淀作用伴随着磷从死亡藻体中的缓慢释放，加大钝化材料固定磷的难度． 此外，藻类沉降造成的厌氧

条件、释放的有机物以及沉积过程中上覆水和沉积物中增加的硫化物对钝化材料的磷固定效果也会造成更

不利的影响［９５］ ．

４ 底泥钝化控磷技术的使用范围和条件

由于影响底泥原位钝化控磷的因素较多，这也导致钝化控磷技术的使用具有明显的区域性和局限性．
如，大型浅水富营养湖泊、深水湖泊、城市湖泊本身在很多湖沼学特性如水面面积、水深、扰动强度、外源输

入强度等方面均存在显著的差异． 因此，基于底泥原位钝化控磷技术的使用在上述不同类型湖泊中会取得

截然不同的内源磷控制效果． 一般来说，底泥钝化控磷技术适合于外源控制好、水动力扰动弱、水体面积小

的湖泊．
深水湖泊是指有温跃层的湖泊，具有较高的污染负荷能力，稳定性较强． 而浅水湖泊水体体积较小，环

境容纳量较低，因此在夏季高温缺氧的条件下很容易发生蓝藻水华现象． 目前关于在深水湖泊中投加钝化

材料的研究比较少见，着重点在于浅水湖泊中钝化材料的使用条件．
在浅水湖泊中，表层沉积物常常受到风力扰动，因此扰动问题成为限制底泥原位控磷技术在该类型湖

泊中使用的关键因子． 如 Ｙｉｎ 等使用沉积物再悬浮生成系统模拟了中等风速（５．１ ｍ ／ ｓ）和强风（８．７ ｍ ／ ｓ）对
热改性凹凸棒土和镧改性膨润土处理的沉积物稳定性的影响． 结果表明，虽然两种改性黏土材料的钝化效

率随着沉积物再悬浮次数的增加而降低，但是这些处理都能降低表层沉积物（０ ～ ４ ｃｍ）中的 Ｍｏｂｉｌｅ⁃Ｐ 浓度

（去除率 ２７．７％ ～７７．８％ ），减少了风力对沉积物的侵蚀深度以及沉积物再悬浮过程中水泥界面的磷通量． 说

明热改性凹凸棒土和镧改性膨润土均能够适用于沉积物再悬浮活动频繁的浅水富营养化湖泊［９６］ ． 然而，钝
化材料控磷效果维持长效性方面一直没有得到有效解决，这也加剧了在浅水湖泊中使用该技术的争议． 频

繁的风扰动会逐渐侵蚀表层沉积物，使浅水湖泊的沉积物具有很强的活性． 在太湖，夏季风可以将表层沉积

物重新悬浮到高 ｐＨ 值（９～１０）的透光带，导致距沉积物表层 ２０～５０ ｃｍ 的上覆水中悬浮物浓度变化剧烈，沉
积物中与铁、铝、锰等结合的磷二次释放，加重水体内源污染［９７］ ． 近十年来，太湖年平均风速有明显下降的

趋势，中高风速的降低有利于维持水泥界面的稳态，但是长时间的低风速会造成沉积物表层溶解氧浓度降

低，促使沉积物磷释放［９８］ ，提高了钝化材料钝化底泥的难度． 在类似的浅水湖泊中投加钝化材料较为复杂，
钝化材料的投加量、施加方法以及预防底泥再悬浮都值得关注． 此外，由于湖泊面积较大，在局部开阔水体

中使用该技术往往会受到周围水域以及水环境的影响．
由于钝化材料大多含有金属物质，因此经过钝化后的底泥再悬浮的危害是不可预估的． 在浅水湖泊中

施用铝盐时，必须选择二次悬浮风险较小的时期进行，以留出 ２～４ 个月的时间稳定絮体． 再悬浮会导致水体

中 ｐＨ 值和铝浓度的升高，对水生生物产生毒害作用． 水体中悬浮的过量 Ａｌ（ＯＨ） ３絮体会在动物细胞表面长

期覆盖，导致水生动物的畸变与死亡，最终造成水生态系统的失衡与恶化［９９］ ．

５ 底泥钝化及其他技术联用

近几年来，虽然大部分湖泊的外源磷输入已得到基本控制，但蓝藻水华暴发的面积和频次并没有出现

降低的趋势，湖泊富营养化现象依然严峻，化学钝化技术的一些不足也逐渐显露． 研究表明，当镧改性膨润

土投加剂量过高时，膨润土微小颗粒和溶出的 Ｌａ３＋会对水体底栖动物及沉积物中的微生物产生危害，具有

一定的生态毒性［６６］ ，水体的硬度、ｐＨ 值和溶解有机质的浓度也会影响 Ｌａ３＋的活性，促使其毒性增强． 此外，
在不同类型的湖泊中投加明矾之后，其钝化有效时长范围从几天至几十年不等，钝化效果存在显著的差

异［１０］ ，化学钝化往往受到水体环境波动变化的影响．
因此，单一的化学钝化技术已无法满足富营养化现象的治理，常常需要与其他修复技术协同使用，以期

达到更好的处理效果． 与化学钝化常用的联用技术为水环境生态修复，是指以生物修复为主，物理、化学及

工程技术协同使用，通过修复水体生态系统，对受污染的水体环境进行结构和功能的恢复． 主要包括生态浮

床、微孔曝气、微生物菌剂投加等多种基本技术［１００］ ． 由于化学钝化技术除磷效果优良，而生态技术具有环境

友好、整体优化的特点，因此化学钝化 生态修复联合应用技术有较好的发展潜力．
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化学钝化与沉水植物的联合应用是化学钝化 生态修复联用技术的一种． 研究表明，沉水植物能够强化

底泥钝化控磷的效果，抑制沉积物中活性磷向上覆水体的二次释放，从而降低水体 ＰＯ３－
４ 浓度，改善水质［１０１］ ．

此外，由于沉水植物根茎发达，在底泥表面编织的根系网络可以有效防止再悬浮的发生，有效提升水体的透

明度． 研究表明，联合使用改性膨润土（１０％Ｎａ２ＣＯ３硝化加 ４５０℃热改性后的膨润土）和沉水植物（苦草）对
杭州西湖沉积物进行处理后，除磷效果良好． 适当剂量的改性膨润土可以有效促进苦草的生长，并通过根系

氧化和营养分配改变未被吸附的残余磷形态，使其变得更容易被钝化材料吸附，从而提高改性膨润土的钝

化效率． 结果表明，联合应用的治理效果远高于改性膨润土和苦草各自单独处理效果的加和［１０２⁃１０３］ ． 目前存

在的问题是，虽然沉水植物在生长过程中能有效减少水体和底泥中的磷浓度，但在植物死亡过程中残体内

的磷会二次释放进入水体，从而影响联用技术的除磷效果［１０４］ ． 因此，对于化学钝化和沉水植物的联合使用，
需要集中研究如何有效去除衰老腐败的沉水植物残体，例如，植物收割、养殖食草鱼类等． 此外，仍需确定的

是沉水植物种植密度、化学钝化材料的投加方法与投加量等． 这些都需要进一步结合湖泊污染现状和材料

实际应用，通过模拟实验进行深入研究以得到应用联用技术的最优方案．

６ 研究展望

通过梳理目前国际所研发的钝化材料种类、控磷特性、适宜条件、影响因素以及使用钝化材料过程中可

能出现的风险与问题，本文对底泥原位钝化控制技术以及钝化材料的研发和使用提出以下相关建议，希望

为钝化材料的实际应用提供一些参考．
１）强化新型钝化控磷材料的研发和制备． 目前，单一金属改性黏土材料的应用面临着诸多挑战． 其一，

不同方法得到的改性材料除磷效果存在显著差异，其有效性与湖泊水体和沉积物中的物理环境与化学成分

密切相关． 其二，过量的投加改性黏土材料会产生一定的生态毒性，引起水体 ｐＨ 值变化、释放有毒有害的离

子，在水源、水库等地区并不适用． 其三，改性材料的成本也是决定湖泊内部磷负荷控制程度的重要因素． 通

常情况下，改性材料价格比较昂贵，而长期投加改性黏土材料以有效治理湖泊富营养化是无法实现的． 因

此，我们亟需研发生态环保、经济高效的新型钝化材料，这对于治理湖泊富营养化现象有着极为重要的意义．
此外，在制备改性钝化材料时可以更偏向于选择人类在生产生活中产生的工农业废弃物，重点研发废弃物

的提纯与改性方法，实现底泥钝化与废弃物二次利用的双赢．
２）建立标准化的钝化材料使用方法和后评估研究． 不同钝化材料由于性质不同，各有其本身独特的适

宜应用条件（例如，钙盐更适用于碱性水体，而镧改性膨润土在夏季的碱性湖泊中往往不能单独使用）． 不同

湖泊也具有迥然不同的湖沼学特性． 这些都会限制底泥钝化控磷技术的使用范围和条件． 面对不同程度的

富营养化情况及不同类型的湖泊，根据钝化材料本身的适用特性，准确确定钝化材料投加的种类、剂量以及

投加方法，并建立合适的标准以定量水体中可溶性反应磷浓度和所需钝化材料投加量之间的关系则显得十

分重要，也可以为未来钝化材料的实际应用提供理论指导． 由于钝化材料超过一定的剂量范围内，均可能会

产生一定的毒性作用，在投加过程中除评估其钝化效果之外，也应该加强水质和水生生物的实时监测，以避

免化学钝化对水生生态系统产生危害． 此外，对于浅水湖泊而言，由于底泥更容易受到风浪扰动的影响，因
此，预防已投加钝化材料的二次悬浮也是应该关注的重点．

３）探索底泥钝化控磷技术与其他生态修复等技术联合使用的方法． 湖泊底泥修复的最终目的是恢复水

生态系统的健康，为整个湖泊生态系统的恢复创造有利条件． 目前的部分研究结果表明，单一的钝化材料投

加往往不能适应复杂的野外条件，难以取得期望的水质以及水生态修复效果． 尝试将多种材料合理地混合

投放，可能比单一材料的处理更加高效． 此外，化学钝化与生态技术之间的联用也是未来发展的方向，例如

投加钝化材料与栽培沉水植物、搭建生态浮床等生态技术的联用． 大型水生植物可以较好地固定底泥，并提

升水质． 钝化材料与植物群落之间进行相互作用，进一步吸附水体中的 ＰＯ３－
４ ，对沉积物中活性磷进行钝化，

从而更好地改善水体环境．
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