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　 　 摘要:　 为探究植物和水位对潮汐流人工湿地净化能力的影响ꎬ对无植物和不同水位运行的黄菖蒲湿地除污

效果、污染物降解动力学和基质酶活性进行了研究ꎮ 结果表明ꎬ黄菖蒲使总氮(ＴＮ)和总磷(ＴＰ)去除效果分别提高

２６􀆰 ５６ 个百分点和 ２１􀆰 ３５ 个百分点ꎬ低水位使铵态氮(ＮＨ＋
４ ￣Ｎ)去除效果提高 １２􀆰 ７７ 个百分点ꎬ饱和黄菖蒲湿地整体

除污效果最佳ꎬ化学需氧 ( ＣＯＤＣｒ ) 量、ＮＨ＋
４ ￣Ｎ、ＴＮ 和 ＴＰ 平均去除率分别为８９􀆰 ００％± ２􀆰 ６８％、６８􀆰 ０８％± ２􀆰 ９０％、

７５􀆰 ２３％±２􀆰 ８１％和９４􀆰 ３５％±１􀆰 １８％ꎮ ＣＯＤＣｒ、ＮＨ
＋
４ ￣Ｎ和 ＴＰ 在淹没 １ ｈ 内高效去除ꎬ无植物湿地淹没 ４６ ｈ 后会发生磷

解析ꎬ而 ＴＮ 去除需要较长的淹没时间ꎮ 无植物湿地、半饱和及饱和黄菖蒲湿地脱氮限制路径分别为硝化作用、反
硝化作用和硝化 /反硝化协同作用ꎮ 此外ꎬ不同基质酶对黄菖蒲和水位响应不同ꎬ黄菖蒲能提高脲酶和磷酸酶活

性ꎬ这 ２ 种酶可作为湿地水质净化效果的评价指标ꎬ且脲酶对水位较为敏感ꎮ
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　 　 人工湿地作为一种绿色环保的生态处理技术ꎬ
具有投资低、抗冲击负荷强、易操作等优点ꎬ已被广

泛用于不同种类污水处理[１￣２]ꎮ 垂直流人工湿地占

地面积小ꎬ在土地资源受限地区具有明显应用优

势[３]ꎬ但其除污效果仍受床体复氧能力限制ꎮ 潮汐

垂直流人工湿地是近年来新开发的人工湿地系统ꎬ
以“进水￣淹没￣排水￣闲置”周期运行ꎬ通过床体饱和

浸润面瞬间变化产生负压和闲置时与大气对流进行

强化复氧ꎬ床体的氧转移速率[４５０ ｇ / (ｍ２􀅰ｄ)]远

高于水平潜流湿地[１~ ８ ｇ / (ｍ２􀅰ｄ)]和垂直流湿

地[５０~９０ ｇ / (ｍ２􀅰ｄ)] [４]ꎬ有利于缓解传统人工湿

地易堵塞和供氧不足等问题[５]ꎮ
潮汐流人工湿地污水处理能力取决于设计与运

行参数ꎮ 潮汐流人工湿地中ꎬ与调整进水 Ｃ / Ｎ 相比ꎬ
采用出水循环策略能更明显影响脱氮菌属[６]ꎮ 潮汐

流人工湿地闲置时间 １２ ｈꎬ淹没时间从 １２ ｈ 增加到

４８ ｈꎬ铵态氮(ＮＨ＋
４ ￣Ｎ)和总氮(ＴＮ)去除率分别从

５５％和 ６０％上升到 ８２％和 ８４％[７]ꎮ 但也有研究者发

现淹没时间不影响氮去除效果ꎬ而对磷去除产生显著

影响[８]ꎮ 此外ꎬ填料种类能显著影响湿地启动进程和

脱氮性能ꎬ填料龙虾壳性能优于废砖块、沸石、陶粒和

公分石[９]ꎬ生物炭湿地具有较高的氮吸附性能和微生

物富集优势ꎬ湿地寿命长于传统砾石填料湿地[１０]ꎮ
以上研究主要集中在进水方式、水力负荷、淹没 /闲置

比和基质选择等对除污效果的影响ꎮ
植物和水位是人工湿地的重要设计与运行参

数ꎮ 植物不仅能直接吸收利用污染物ꎬ而且具有输

氧和为微生物提供附着点等多重作用ꎮ 低水位运行

湿地有利于缓解基质堵塞ꎬ提高床体氧含量等优势ꎮ
植物和水位均能影响床体微环境和微生物群落组

成ꎬ从而影响污染物去除效果[１１￣１２]ꎮ 然而ꎬ目前关

于植物和水位在氧含量富裕的潮汐流湿地中贡献的

研究较少ꎮ 黄菖蒲是江苏省本土水生植物ꎬ能有效

吸收水体中的氮、磷ꎮ 因此ꎬ本研究通过构建 ３ 组潮

汐流人工湿地ꎬ对比分析黄菖蒲和半饱和水位运行

策略对除污效果的影响ꎬ以及污染物降解动力学和

基质酶活性的差异性ꎬ为进一步优化潮汐流人工湿

地的设计和运行以及提高污水处理效果提供科学依

据ꎮ

１　 材料与方法

１.１　 湿地构建和运行

３ 组湿地(编号 ＣＷ１、ＣＷ２ 和 ＣＷ３)位于东南

大学四牌楼校区五五楼实验室ꎮ 湿地采用有机玻璃

构建ꎬ柱体直径和高度分别为 ２０ ｃｍ 和 ６５ ｃｍꎬ基质

从下至上依次铺设为 １０ ｃｍ 粗砾石(直径１０~ ２０
ｍｍ)层、２５ ｃｍ 细砾石(直径 ５~ ８ ｍｍ)层、２５ ｃｍ 砂

石(直径 １~２ ｍｍ)层、２ ｃｍ 粗砾石(直径１０~２０ｍｍ)
层(图 １)ꎮ 湿地启动进程如下:自来水培养使黄菖

蒲适应湿地环境 １５ ｄꎬ合成污水驯化湿地微生物 ７２
ｄꎬ之后对 ３ 组湿地除污效果展开全面调查 ７２ ｄꎮ 其

中ꎬＣＷ１ 不移栽植物ꎬＣＷ２ 和 ＣＷ３ 分别栽种 １５ 株

黄菖蒲( Ｉｒｉｓ ｐｓｅｕｄａｃｏｒｕｓ)ꎮ 湿地按照潮汐流方式运

行ꎬ每个周期 ７２ ｈꎬ包括进水 １５ ｍｉｎ、淹没反应 ７１ ｈ、
排水 １５ ｍｉｎ、闲置 ３０ ｍｉｎꎮ 每周期 ０８ ∶ ００排水ꎬ
０８ ∶ ４５进水ꎬ进水采用量筒手动倒入ꎮ 其中ꎬＣＷ１
和 ＣＷ２ 每周期处理水量 ５ Ｌꎬ水力负荷为 ０􀆰 ０５３
ｍ / ｄꎬ运行水位与湿地基质高度相近ꎬ称饱和水位湿

地ꎻＣＷ３ 每周期处理水量 ４ Ｌꎬ水力负荷为 ０􀆰 ０４２
ｍ / ｄꎬ运行水位约 ３７ ｃｍꎬ位于细砾石和细砂的交界

处ꎬ称不饱和水位湿地ꎮ 湿地底部设有管径为 ２ ｃｍ
的多孔排水管ꎬ污水通过打开多孔管阀门后依靠重

力排入各自的污水收集箱ꎮ 同时ꎬ在粗砾石和细砾

石的交界面处设一根多孔管ꎬ用于沿程水质采样ꎮ
１.２　 污水水质

试验采用合成污水ꎬ模拟城市污水处理厂进水

水质[１３]ꎮ 污水中碳、氮、磷由葡萄糖(Ｃ６Ｈ１２Ｏ６)、尿
素[ ＣＯ ( ＮＨ２ ) ２ ]、硫酸铵 [( ＮＨ４ ) ２ＳＯ４ ]、硝酸钾

(ＫＮＯ３)、磷酸二氢钾 ( ＫＨ２ ＰＯ４ ) 提供ꎬ化学需氧

(ＣＯＤＣｒ)、ＮＨ
＋
４ ￣Ｎ、硝态氮(ＮＯ－

３ ￣Ｎ)、ＴＮ、总磷(ＴＰ)
进水理论量分别为 ２００ ｍｇ / Ｌ、２０ ｍｇ / Ｌ、７ ｍｇ / Ｌ、３０
ｍｇ / Ｌ和 ４ ｍｇ / Ｌꎮ 污水中微量元素配方:氯化钙

(ＣａＣｌ２∙２Ｈ２Ｏꎬ２０ ｍｇ / Ｌ)、氯化铁( ＦｅＣｌ３ ∙６Ｈ２ Ｏꎬ
０􀆰 ２５ ｍｇ / Ｌ)、硫酸镁(ＭｇＳＯ４∙７Ｈ２Ｏꎬ５０ ｍｇ / Ｌ)、硫
酸锌 ( ＺｎＳＯ４ ∙ ７Ｈ２ Ｏꎬ ０􀆰 １３ ｍｇ / Ｌ )、 氯 化 锰

(ＭｎＣｌ２∙４Ｈ２Ｏꎬ０􀆰 ０１ ｍｇ / Ｌ)、钼酸钠 ( Ｎａ２ ＭｏＯ４ 􀅰
２Ｈ２Ｏꎬ０􀆰 ０３ ｍｇ / Ｌ)、氯化钴 ( ＣｏＣｌ２ ∙６Ｈ２ Ｏꎬ ０􀆰 ０１
ｍｇ / Ｌ)、氯化镍(ＮｉＣｌ２∙６Ｈ２Ｏꎬ０􀆰 １０ ｍｇ / Ｌ)、碘化钾

(ＫＩꎬ０􀆰 ０１ ｍｇ / Ｌ)、乙二胺四乙酸(Ｃ１０Ｈ１６Ｎ２Ｏ８ꎬ０􀆰 ０１
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图 １　 潮汐流人工湿地试验装置示意图

Ｆｉｇ.１ 　 Ｓｃｈｅｍａｔｉｃ ｄｉａｇｒａｍ ｏｆ ｅｘｐｅｒｉｍｅｎｔａｌ ａｐｐａｒａｔｕｓ ｏｆ ｔｉｄａｌ
ｆｌｏｗ ｃｏｎｓｔｒｕｃｔｅｄ ｗｅｔｌａｎｄ

ｍｇ / Ｌ)和硼酸(Ｈ３ＢＯ３ꎬ０􀆰 ００３ ｍｇ / Ｌ)ꎬ以供植物和微

生物生命活动所需ꎮ
１.３　 指标测定和分析

试验期间ꎬ每个周期采集湿地进水和出水进行

测定分析ꎮ 试验末期ꎬ通过沿程采样管收集水样ꎬ进
一步解析各污染物在湿地中的降解动力学ꎮ 水样

ｐＨ 值和温度测定采用梅特勒电极法(ＬＥ４３８)ꎬ化学

需氧量(ＣＯＤＣｒ)测定采用美国哈希微回流法ꎮ ＴＮ、

ＮＨ＋
４ ￣Ｎ、ＮＯ－

３ ￣Ｎ、亚硝态氮(ＮＯ－
２ ￣Ｎ)、 ＴＰ、溶解态总

磷(ＴＤＰ)、溶解态正磷酸盐(ＳＯＰ)含量测定方法按

照«水和废水监测分析方法» [１４] 中的标准方法ꎮ 颗

粒态总磷(ＴＰＰ)含量为 ＴＰ 含量减去 ＴＤＰ 含量[１５]ꎮ
试验末期ꎬ采集植物根际区域基质进行酶活性

分析ꎮ 脱氢酶(ＤＨＡ)和脲酶(ＵＡ)活性测定分别采

用氯化三苯基四氮唑比色法和纳氏试剂比色法ꎮ 中

性磷酸酶(ＮＥＰ)、β￣葡萄糖苷酶(ＢＧＡ)和芳基硫酸

酯酶(ＡＳＡ)活性测定分别采用对硝基苯磷酸二钠比

色法、对硝基苯￣β￣Ｄ￣吡喃葡糖苷比色法和对硝基苯

硫酸钾比色法ꎮ
数据处理和分析采用 Ｅｘｃｅｌ ２０１６ 和 ＳＰＳＳ ２３.０

统计软件ꎮ 在 ０􀆰 ０５ 的显著性水平上ꎬ通过单因素方

差(ｏｎｅ￣ｗａｙ ＡＮＯＶＡ)分析各湿地除污效果差异ꎬ通
过 Ｐｅａｒｓｏｎ 相关分析解析各污染物之间以及和酶活

性的相关性ꎮ

２　 结果与分析

２.１　 湿地进水和出水 ｐＨ 值对比

由图 ２ 可知ꎬ由于 ３ 组湿地所处环境相同ꎬ出水

温度为２４~３０ ℃ꎬ同一时间 ３ 组湿地的出水温度无

显著差异ꎬ这保证了试验结果只受研究因子的影响ꎮ
湿地进水平均 ｐＨ 值为７.２６±０􀆰 １４ꎬ出水显著小于进

水ꎬ且 ３ 组湿地出水 ｐＨ 值之间有显著差异 (Ｐ<
０􀆰 ０５)ꎮ 其中ꎬＣＷ２ 湿地出水 ｐＨ 值显著高于 ＣＷ１ꎬ
低于 ＣＷ３ꎮ

图 ２　 潮汐流人工湿地污水 ｐＨ 值(ａ)和水温变化(ｂ)
Ｆｉｇ.２　 Ｖａｒｉａｔｉｏｎ ｏｆ ｐＨ (ａ) ａｎｄ ｗａｔｅｒ ｔｅｍｐｅｒａｔｕｒｅ (ｂ) ｉｎ ｔｉｄａｌ ｆｌｏｗ ｃｏｎｓｔｒｕｃｔｅｄ ｗｅｔｌａｎｄｓ

２.２　 ３ 组湿地 ＣＯＤＣｒ去除效果对比

由图 ３ａ、图 ３ｂ 可知ꎬ 前 ４２ ｄ 内 ３ 组湿地 ＣＯＤＣｒ

去除效果 ＣＷ１ 最低ꎬ ＣＷ３ 最高ꎬ之后 ３ 组湿地

ＣＯＤＣｒ去除效果接近ꎮ 试验期间ꎬＣＷ１、ＣＷ２ 和 ＣＷ３
的 ＣＯＤＣｒ 平 均 去 除 率 分 别 为 ８５.２７％± ４􀆰 ２３％、

８９.００％±２􀆰 ６８％和９１.０１％±２􀆰 ４７％ꎬ ＣＷ２ 显著高于

ＣＷ１ꎬ显著低于 ＣＷ３ (Ｐ<０􀆰 ０５)ꎬ说明黄菖蒲和低水

位均能显著提高湿地有机物去除效果ꎮ 由图 ３ｃ 可

知ꎬ３ 组湿地内污水 ＣＯＤＣｒ 均在 １ ｈ 后接近出水

ＣＯＤＣｒꎮ 湿地中有机物的去除由植物吸收和异养型
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微生物分解完成[１６￣１７]ꎮ 湿地每个周期通过进水携

氧和潮汐供氧ꎬ初期内部氧含量较高ꎬ有利于好氧微

生物在短期内降解有机物ꎮ 半饱和水位运行的

ＣＷ３ 湿地 ＣＯＤＣｒ 去除效果最高ꎬ与刘国臣等[１８] 和

Ｌｕ 等[１９] 的研究结果相似ꎬ这是因为湿地上层基质

始终处于非淹没状态ꎬ有利于通过大气对流进行不

断复氧ꎬ强化好氧微生物对有机物的去除ꎮ

图 ３　 ３ 组湿地(ＣＷ１、ＣＷ２ 和 ＣＷ３)ＣＯＤ 去除效果 (ａ、ｂ)和降解动力学(ｃ)
Ｆｉｇ.３　 Ｒｅｍｏｖａｌ ｅｆｆｉｃｉｅｎｃｙ ｏｆ ｃｈｅｍｉｃａｌ ｏｘｙｇｅｎ ｄｅｍａｎｄ (ａꎬ ｂ) ａｎｄ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｋｉｎｅｔｉｃｓ(ｃ) ｉｎ ｔｈｒｅｅ ｗｅｔｌａｎｄｓ (ＣＷ１ꎬ ＣＷ２ ａｎｄ ＣＷ３)

２.３　 ３ 组湿地氮去除效果对比

由图 ４ａ、图 ４ｂ 可知ꎬ３ 组湿地ＮＨ＋
４ ￣Ｎ去除效果

从高到低依次 为: 半 饱 和 湿 地 ＣＷ３ (８０.８５％±
３􀆰 １０％)、饱和湿地 ＣＷ２ (６８.０８％±２􀆰 ９０％)、无植物

湿地 ＣＷ１ (２９.６５％±４􀆰 ６７％)ꎬ栽种黄菖蒲和半饱和

水位运行策略均显著提高 ＮＨ＋
４ ￣Ｎ去除效果 (Ｐ<

０􀆰 ０５)ꎮ 湿地对铵态氮的去除主要是铵态氮在好氧

氨氧化微生物作用下转化为硝酸盐[１９]ꎮ 在 ＣＷ２
中ꎬ一方面黄菖蒲根系能直接吸收铵态氮ꎬ另一方面

根系泌氧作用可间接提高好氧硝化菌活性ꎬ促进铵

态氮转化为硝酸盐ꎬＮＨ＋
４ ￣Ｎ去除效果比 ＣＷ１ 高出

３８􀆰 ４３ 个百分点ꎮ 在 ＣＷ３ 中ꎬ低水位运行有利于大

气通过上层的不饱和基质层进行不断对流复氧ꎬ黄
菖蒲根系处于水非饱和区域ꎬ植物根系泌氧作用弱

于 ＣＷ２ꎬ但ＮＨ＋
４ ￣Ｎ去除效果却比 ＣＷ２ 高 １２􀆰 ７７ 个百

分点ꎮ 这说明ꎬ本研究中潮汐供氧和黄菖蒲泌氧作

用仍不能满足硝化作用的需氧量ꎬ大气对流复氧能

进一步强化铵态氮去除效果ꎮ
湿地总氮去除主要依靠微生物反硝化和部分厌

氧氨氧化作用[２０]ꎮ 由图 ４ｃ、图 ４ｄ 可知ꎬ３ 组湿地

ＴＮ 平均去除率分别为４８􀆰 ６７％± ２􀆰 ３４％、７５􀆰 ２３％±
２􀆰 ８１％和７０􀆰 ９２％±９􀆰 ６０％ꎬＣＷ２ 对 ＴＮ 去除效果显

著优于 ＣＷ１ 和 ＣＷ３ (Ｐ<０􀆰 ０５)ꎬ比 ＣＷ１ 高出 ２６􀆰 ５６
个百分点ꎮ 而刘国臣等[１８] 报道连续流黄菖蒲湿地

ＴＮ 去除仅高于无植物湿地 ８􀆰 ９％ꎬ这与黄菖蒲的种

植密度和湿地运行模式有关ꎮ
　 　 为进一步解析 ３ 组湿地氮去除差异的过程ꎬ对
３ 组湿地出水中氮形态和氮转化速率及相关性进行

分析(图 ５ 和表 １)ꎮ ３ 组湿地出水中氮形态具有明

显的差异性ꎮ ＣＷ１ 出水中 ８８􀆰 ５３％氮以ＮＨ＋
４ ￣Ｎ形式

存在ꎬＮＨ＋
４ ￣Ｎ转化速率最低ꎬＴＮ 转化速率与ＮＨ＋

４ ￣Ｎ
转化速率具有显著相关性(Ｒ２ ＝ ０􀆰 ５２５ꎬＰ<０􀆰 ０１)ꎬ说
明无植物湿地脱氮效果主要受氨氧化微生物对

ＮＨ＋
４ ￣Ｎ转化的限制ꎮ ＣＷ２ 出水中ꎬＮＨ＋

４ ￣Ｎ和ＮＯ－
３ ￣Ｎ

各占 ＴＮ 的 ８３􀆰 ２０％和 ６􀆰 １４％ꎬ出现轻微的硝酸盐积

累ꎬＴＮ 转化速率与ＮＨ＋
４ ￣Ｎ、ＮＯ－

２ ￣Ｎ和ＮＯ－
３ ￣Ｎ转化速率

在 ０􀆰 ０１ 显著性水平下显著相关(Ｒ２ ＝ ０􀆰 ６６１、０􀆰 ５４８、
０􀆰 ６４２)ꎬ３ 个相关系数接近ꎬ说明饱和湿地脱氮效果
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主要依赖于硝化 /反硝化的协同作用ꎮ ＣＷ３ 出水中

ＮＨ＋
４ ￣Ｎ和 ＮＯ－

３ ￣Ｎ 各占 ＴＮ 的 ４２􀆰 ４７％ 和 ４３􀆰 ６８％ꎬ
ＮＨ＋

４ ￣Ｎ转化速率最高ꎬＮＯ－
３ ￣Ｎ转化速率最低ꎬ出现明

显的硝酸盐积累ꎬ ＴＮ 转化速率与ＮＯ－
３ ￣Ｎ转化速率

表现出极显著相关性(Ｒ２ ＝ ０􀆰 ９５３ꎬＰ<０􀆰 ０１)ꎬ其次是

与ＮＨ＋
４ ￣Ｎ转化速率(Ｒ２ ＝ ０􀆰 ４９５ꎬＰ<０􀆰 ０５)ꎬ说明低水

位湿地 ＴＮ 去除主要受反硝化过程的限制ꎮ

图 ４　 湿地ＮＨ＋
４ ￣Ｎ(ａ、ｂ)和 ＴＮ(ｃ、ｄ)去除效果

Ｆｉｇ.４　 Ｒｅｍｏｖａｌ ｅｆｆｉｃｉｅｎｃｙ ｏｆ ＮＨ＋
４ ￣Ｎ (ａꎬｂ) ａｎｄ ｔｏｔａｌ ｎｉｔｒｏｇｅｎ (ｃꎬｄ) ｉｎ ｗｅｔｌａｎｄｓ

有机氮＝ＴＮ－(ＮＨ＋
４ ￣Ｎ＋ＮＯ－

２ ￣Ｎ＋ＮＯ－
３ ￣Ｎ)ꎮ

图 ５　 ３ 组湿地(ＣＷ１、ＣＷ２ 和 ＣＷ３)出水氮质量浓度(ａ)和氮转化速率(ｂ)
Ｆｉｇ.５　 Ｍａｓｓ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ａｎｄ ｃｏｎｖｅｒｓｉｏｎ ｒａｔｅ ｏｆ ｎｉｔｒｏｇｅｎ ｉｎ ｅｆｆｌｕｅｎｔ ｆｒｏｍ ｔｈｒｅｅ ｗｅｔｌａｎｄｓ(ＣＷ１ꎬ ＣＷ２ ａｎｄ ＣＷ３)

表 １　 湿地氮转化速率的 Ｐｅａｒｓｏｎ 相关分析

Ｔａｂｌｅ １　 Ｐｅａｒｓｏｎ ｃｏｒｒｅｌａｔｉｏｎ ａｎａｌｙｓｉｓ ｏｆ ｎｉｔｒｏｇｅｎ ｃｏｎｖｅｒｓｉｏｎ ｒａｔｅ ｉｎ ｗｅｔｌａｎｄｓ

ＮＨ＋
４ ￣Ｎ ＮＯ－

２ ￣Ｎ ＮＯ－
３ ￣Ｎ ＴＮ

ＮＨ＋
４ ￣Ｎ １.０００ / １.０００ / １.０００

ＮＯ－
２ ￣Ｎ －０.２１８ / ０.２８２ / ０.２８５ １.０００ / １.０００ / １.０００

ＮＯ－
３ ￣Ｎ ０.１８５ / ０.２２７ / ０.３０７ ０.４０２ / ０.７４３∗∗ / －０.１６２ １.０００ / １.０００ / １.０００

ＴＮ ０.５２５∗∗ / ０.６６１∗∗ / ０.４９５∗ －０.１３０ / ０.５４８∗∗ / －０.０５９ ０.２２０ / ０.６４２∗∗ / ０.９５３∗∗ １.０００ / １.０００ / １.０００

ａ / ｂ / ｃ 分别代表湿地 ＣＷ１、ＣＷ２、ＣＷ３ 的相关系数ꎮ∗代表显著性水平为 ０.０５ꎬ∗∗代表显著性水平为 ０.０１ꎮ
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　 　 图 ６ 为湿地污水中的氮在一个循环周期的降解

动力学ꎮ ＣＷ１、ＣＷ２ 和 ＣＷ３ 湿地污水中ＮＨ＋
４ ￣Ｎ质量

浓度在 １ ｈ 内从进水的 ２０􀆰 ７３ ｍｇ / Ｌ分别迅速降低至

１３􀆰 ３１ ｍｇ / Ｌ、５􀆰 ２０ ｍｇ / Ｌ 和 ４􀆰 ９３ ｍｇ / Ｌꎬ接近系统平

均出水ＮＨ＋
４ ￣Ｎ质量浓度ꎻ而污水中ＮＯ－

２ ￣Ｎ和ＮＯ－
３ ￣Ｎ质

量浓度在 １ ｈ 内均迅速增加ꎬ尤其是ＮＯ－
３ ￣Ｎ增加尤

为明显ꎬ从进水的 ７􀆰 ７０ ｍｇ / Ｌ分别增加至 １４􀆰 ９９
ｍｇ / Ｌ、２６􀆰 ３２ ｍｇ / Ｌ和 １２􀆰 ３５ ｍｇ / Ｌꎮ 潮汐流人工湿地

淹没期以ＮＨ＋
４ ￣Ｎ生物吸附和反硝化作用为主ꎬ而闲

置期则以硝化作用为主ꎬ同时淹没初期床体氧含量

高[１６￣１７]ꎬ也存在一定的硝化作用ꎮ １ ｈ 后系统内

ＮＨ＋
４ ￣Ｎ质量浓度显著降低ꎬ而ＮＯ－

２ ￣Ｎ和ＮＯ－
３ ￣Ｎ质量浓

度显著上升ꎮ 在１~ ２２ ｈꎬＣＷ１ 出水中ＮＯ－
２ ￣Ｎ质量浓

度明显高于 ＣＷ２ 和 ＣＷ３ꎬ而ＮＯ－
３ ￣Ｎ质量浓度明显低

于 ＣＷ２ 和 ＣＷ３ꎬＮＨ＋
４ ￣Ｎ质量浓度基本不变ꎬ说明

ＣＷ１ 湿地硝化能力虽弱ꎬ但其反硝化潜力较强ꎮ
Ｚｈｉ 等[２１]报道潮汐流湿地进水碳氮比高于 ６ 时方可

完成完全的反硝化脱氮ꎮ ＣＷ１ 出水中 ＮＯ－
２ ￣Ｎ和

ＮＯ－
３ ￣Ｎ质量浓度在 ４６ ｈ 后降至最低ꎬ而 ＣＷ２ 和

ＣＷ３ 出水中的ＮＯ－
２ ￣Ｎ和ＮＯ－

３ ￣Ｎ质量浓度后期变化缓

慢ꎬ尤其是ＮＯ－
３ ￣Ｎ质量浓度在末期仍处于较高水平ꎮ

这是因为这 ２ 组湿地进水中ＮＨ＋
４ ￣Ｎ在生物硝化作用

下被大量转化为ＮＯ－
３ ￣Ｎꎬ且有机物降解主要发生在

湿地淹没初期ꎬ随着微生物主导的反硝化进行ꎬ系统

内部的碳源逐渐被消耗ꎬ后期系统内碳源不足ꎬ从而

限制了微生物反硝化潜力ꎮ 湿地 ＴＮ 去除效果依赖

于硝化和反硝化协同作用ꎬ各湿地污水中 ＴＮ 质量

浓度基本表现为随淹没时间的延长而降低ꎮ

总氮(ＴＮ)为ＮＨ＋
４ ￣Ｎ＋ＮＯ－

２ ￣Ｎ＋ＮＯ－
３ ￣Ｎꎮ

图 ６　 ３ 组湿地(ＣＷ１、ＣＷ２ 和 ＣＷ３)氮降解动力学

Ｆｉｇ.６　 Ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｋｉｎｅｔｉｃｓ ｏｆ ｎｉｔｒｏｇｅｎ ｉｎ ｔｈｒｅｅ ｗｅｔｌａｎｄｓ(ＣＷ１ꎬ ＣＷ２ ａｎｄ ＣＷ３)

２.４　 ３ 组湿地磷去除效果对比

由图 ７ａ、图 ７ｂ 可知ꎬＣＷ１ 中 ＴＰ 去除效果随时

间延长呈现出明显的下降趋势ꎬＴＰ 平均去除率为

７３􀆰 ００％±７􀆰 １１％ꎮ ＣＷ２ 和 ＣＷ３ 中 ＴＰ 去除效果稳

定且无显著差异 (Ｐ> ０􀆰 ０５)ꎬ平均去除率分别为

９４􀆰 ３５％±１􀆰 １８％和９５􀆰 ３２％±１􀆰 ９５％ꎬ说明潮汐流湿

地中水位对磷去除无显著影响ꎬ这与 Ｌｕ 等[１９] 的研

究结果一致ꎮ ＣＷ２ 对 ＴＰ 去除效果显著高于 ＣＷ１
(Ｐ<０􀆰 ０５)ꎬ高出 ２１􀆰 ３５ 个百分点ꎬ说明植物对磷去

除的贡献作用显著ꎮ 一方面ꎬ黄菖蒲具有较高的氮、
磷去除潜力ꎬ是国内常见的湿地植物[２２]ꎮ 另一方

面ꎬ本研究中水力负荷为 ０􀆰 ０５３ ｍ / ｄꎬ植物吸收作用

对磷去除贡献在低负荷系统中较为明显[３]ꎮ 而刘

国臣等[１８]发现在水力负荷 ０􀆰 ３５ ｍ / ｄ时ꎬ连续垂直

流黄菖蒲人工湿地 ＴＰ 去除率略高于无植物湿地ꎮ
　 　 湿地中磷去除途径主要包括基质吸附、沉淀和

植物吸收作用ꎮ 由图 ７ｃ 可知ꎬ在 １ ｈ 内 ３ 组湿地污

水 ＴＰ 质量浓度从进水的 ３.７８ ｍｇ / Ｌ分别快速将至
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０􀆰 ６９ ｍｇ / Ｌ 、０􀆰 ２１ ｍｇ / Ｌ 和 ０􀆰 ７９ ｍｇ / Ｌꎬ分别完成

８２％、９４％和 ７９％的磷去除ꎮ 之后随着时间的延长ꎬ
ＣＷ１ 污水中 ＴＰ 质量浓度初期缓慢下降ꎬ但在 ４６ ｈ
后出现明显的上升ꎬ发生磷解析现象ꎬ说明无植物湿

地基质长时间淹没产生缺氧环境ꎬ不利于磷的去除ꎮ

湿地 ＣＷ２ 污水中 ＴＰ 质量浓度在 １ ｈ 后基本不变ꎬ
而 ＣＷ３ 污水中 ＴＰ 质量浓度缓慢下降ꎬ在 ２２ ｈ 后完

成 ９４％的磷去除ꎬ可见不饱和水位运行的黄菖蒲湿

地 ＣＷ３ 需要更长时间完成与饱和湿地 ＣＷ２ 相同的

磷去除效果ꎮ

图 ７　 湿地 ＴＰ 去除效果(ａ、ｂ)和降解动力学(ｃ)
Ｆｉｇ.７　 Ｒｅｍｏｖａｌ ｅｆｆｉｃｉｅｎｃｙ ｏｆ ｔｏｔａｌ ｐｈｏｓｐｈｏｒｕｓ(ａꎬ ｂ) ａｎｄ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｋｉｎｅｔｉｃｓ(ｃ) ｉｎ ｗｅｔｌａｎｄｓ

　 　 磷含量是影响水体富营养化的重要因素ꎮ 而磷

在自然水体中主要以溶解态磷酸盐和颗粒态磷酸盐

的形式存在[１５]ꎮ 湿地污水处理设施作为保护自然水

体的一道屏障ꎬ探讨其出水中磷的存在形式十分必

要ꎮ 由图 ８ 可知ꎬ３ 组湿地出水中 ＴＤＰ 含量均随湿地

运行时间延长呈现上升趋势ꎮ 试验末期ꎬ２ 组黄菖蒲

湿地出水中 ＴＤＰ 接近 ＴＰ 含量ꎬ而无植物湿地 ＣＷ１
出水中 ＴＤＰ 含量仍明显低于 ＴＰ 含量ꎬ其 ＴＤＰ / ＴＰ 平

均值为４５􀆰 ９２％±２２􀆰 ０５％ꎮ 相应地ꎬ随着湿地运行时间

的延长ꎬ各组湿地 ＴＰＰ 含量逐渐下降ꎮ 说明运行时

间和植物对湿地出水中磷分布存在影响ꎮ 黄菖蒲在

试验后期生长茂盛ꎬ其发达的根系可为颗粒态物质提

供较多附着点ꎬ有利于湿地对颗粒态磷的去除ꎮ 此

外ꎬ各湿地出水中 ＳＯＰ 含量随时间延长也呈现上升

趋势ꎬ并与 ＴＤＰ 含量接近ꎬ说明湿地出水中溶解态磷

主要以正磷酸盐的形式存在ꎮ
２.５　 ３ 组湿地基质酶活性对比

湿地酶活性的变化可间接指示系统内微生物生

命活动变化ꎮ 由图 ９ 可知ꎬ较大的误差棒说明湿地

酶活性波动较大ꎬ这在生态系统中较为常见ꎮ ＤＨＡ
活性在 ＣＷ１ 中显著高于 ＣＷ２ 和 ＣＷ３ (Ｐ<０􀆰 ０５)ꎬ
与刘晓伟等[２３]报道 ＤＨＡ 在厌氧条件下活性最高的

结论相似ꎮ ＤＨＡ 活性能够表示微生物氧化降解有

机物的能力ꎬ作为衡量湿地系统内部微生物活性的

指标[２４]ꎮ Ｌｉ 等[２４] 发现湿地 ＤＨＡ 活性与湿地出水

化学需氧量呈正相关ꎬ与ＮＨ＋
４ ￣Ｎ和 ＴＮ 质量浓度呈负

相关ꎬ然而在本研究中并未发现该规律ꎮ
　 　 ＵＡ 是一种酰胺酶ꎬ能够将尿素水解为氨氮ꎮ
ＵＡ 活性在 ３ 组湿地中无显著差异ꎬ但 ＵＡ 活性在

ＣＷ２ 中明显高于 ＣＷ１ꎬ与 ２ 组湿地 ＴＮ 去除效果一

致ꎬ说明黄菖蒲能够提高湿地 ＵＡ 活性ꎬ可作为湿地

氮去除效果评价指标ꎮ ＣＷ３ 中 ＵＡ 活性较低ꎬ是因

为基质采样区域处于非饱和态ꎬ微生物和黄菖蒲根

系可利用的营养源有限ꎬ从而限制了 ＵＡ 活性ꎮ
ＮＥＰ 活性在 ＣＷ２ 和 ＣＷ３ 中均显著高于 ＣＷ１

(Ｐ<０􀆰 ０５)ꎬ说明黄菖蒲能显著提高湿地 ＮＥＰ 活性ꎬ
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这与 Ｗａｎｇ 等[２５] 结论一致ꎮ 结合较高的 ＴＰ 去除效

果出现在 ＣＷ２ 和 ＣＷ３ 中ꎬ说明 ＮＥＰ 可作为湿地磷

去除效果的评价指标ꎬ这与岳春雷等[２６] 发现湿地磷

酸酶活性与 ＴＰ 去除效果呈正相关的研究结果一致ꎮ
此外ꎬ与 ＵＡ 相比ꎬＮＥＰ 活性对水位变化并不敏感ꎮ

ＢＧＡ 是生物糖代谢途径中不可或缺的一种酶ꎮ

ＢＧＡ 平均活性在 ＣＷ１ 中最高ꎬ但在 ３ 组湿地之间未

有显著差异ꎬ说明该酶对植物和水位响应的敏感度

较低ꎮ ＡＳＡ 是硫酸酯酶中的一种ꎬ在生态系统硫循

环中具有重要作用ꎮ ＡＳＡ 活性在 ＣＷ２ 中显著高于

ＣＷ１ 和 ＣＷ３ (Ｐ<０􀆰 ０５)ꎬ说明植物和水位对湿地系

统硫循环具有影响ꎮ

图 ８　 湿地出水中磷的分布特征

Ｆｉｇ.８　 Ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎ ｃｈａｒａｃｔｅｒｉｓｔｉｃｓ ｏｆ ｐｈｏｓｐｈｏｒｕｓ ｉｎ ｅｆｆｌｕｅｎｔ ｆｒｏｍ ｗｅｔｌａｎｄｓ

图 ９　 ３ 组湿地(ＣＷ１、ＣＷ２ 和 ＣＷ３)酶活性变化

Ｆｉｇ.９　 Ｖａｒｉａｔｉｏｎ ｏｆ ｅｎｚｙｍｅ ａｃｔｉｖｉｔｉｅｓ ｉｎ ｔｈｒｅｅ ｗｅｔｌａｎｄｓ(ＣＷ１ꎬ ＣＷ２ ａｎｄ ＣＷ３)
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３　 结 论

潮汐流湿地中黄菖蒲和水位均能显著影响除污

效果ꎮ 黄菖蒲使 ＴＮ 和 ＴＰ 去除效果分别提高 ２６􀆰 ５６
个百分点和 ２１􀆰 ３５ 个百分点ꎬ低水位使ＮＨ＋

４ ￣Ｎ去除

效果提高 １２􀆰 ７７ 个百分点ꎮ 饱和黄菖蒲湿地整体除

污效果最佳ꎬ对 ＣＯＤＣｒ、ＮＨ
＋
４ ￣Ｎ、ＴＮ 和 ＴＰ 去除率分

别为 ８９􀆰 ００％± ２􀆰 ６８％、 ６８􀆰 ０８％± ２􀆰 ９０％、 ７５􀆰 ２３％±
２􀆰 ８１％和９４􀆰 ３５％±１􀆰 １８％ꎬ而低水位黄菖蒲湿地对

ＮＨ＋
４ ￣Ｎ去除效果最佳ꎮ
潮汐流湿地对 ＣＯＤＣｒ、ＮＨ

＋
４ ￣Ｎ和 ＴＰ 的去除主要

在淹没期 １ ｈ 内完成ꎬ缺氧环境下较长的淹没时间

会出现磷解析现象ꎬＴＮ 的去除效果随淹没时间的延

长而逐渐升高ꎮ 脱氮效果的限制因素与湿地类型有

关ꎮ 无植物湿地脱氮效果主要受硝化作用的限制ꎬ
低水位黄菖蒲湿地脱氮效果主要受反硝化作用的限

制ꎬ而饱和黄菖蒲湿地脱氮效果主要依赖于硝化 /反
硝化的协同作用ꎮ

湿地基质酶对黄菖蒲和水位的响应取决于酶种

类ꎮ 脱氢酶活性在无植物湿地最高ꎬ 芳基硫酸酯酶

活性在饱和黄菖蒲湿地最高ꎬβ￣葡萄糖苷酶活性对

黄菖蒲和水位的响应无显著差异ꎮ 黄菖蒲能提高脲

酶和磷酸酶活性ꎬ这 ２ 种酶可作为湿地水质净化效

果的评价指标ꎬ且脲酶对水位较为敏感ꎮ
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