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Abstract 
The anoxic condition in sediment resulted from exhaustion of oxygen by the decomposition of 
organic pollutants accumulated in the sediment notably affects porewater properties of the 
sediment, and the biogeochemical behaviors of metals, thereby alters the phytoremediation 
effect of the metal polluted sediment. With simulating different levels of sediment anoxia by 
adding different dose of sucrose into the sediment, we investigated the effects of redox condi-
tion and submerged macrophyte Potamogeton crispus L. on the physicochemical parameters of 
porewater and releasing potential of metals in sediment. The results indicated that the sedi-
ment anoxic treatments reduced the oxidation-reduction potential (ORP) in sediment and the 
pH of porewater, conversely improved the total organic carbon (TOC) concentration in pore-
water. The effects of sediment redox condition on the reactivity of metals are specific. Sedi-
ment anoxia increased the concentration of Fe, Mn and Cr in porewater, especially for Fe and 
Mn, which had a mean concentration in the sever sediment anoxic treatment as high as 15.4 
and 4.0 times of that in the non-anoxia treatment. However, sediment anoxia showed some-
what inhibitive effect on the release of Ni and Zn during the initial phase of the experimental 
duration (0 - 56 days), which became negligible thereafter. The concentration of Cu in pore-
water was not affected by the redox condition of sediment. Although the Potamogeton crispus 
L. could significantly change the concentrations of TOC and Fe in the porewater, the effect on 
other metal elements was limited. 
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摘  要 

有机物降解消耗溶解氧导致的厌氧环境会显著影响底泥间隙水理化性质和重金属的生物地球化学特征，

从而改变重金属污染底泥的植物修复效果。本研究通过向底泥中投加不同量的蔗糖，模拟不同的底泥氧

化还原环境，探讨底泥氧化还原环境和沉水植物菹草(Potamogeton crispus L.)对底泥间隙水理化性质和

底泥金属元素释放的影响。结果表明，底泥厌氧处理显著降低了底泥氧化还原电位(ORP)和间隙水的pH，

提高了间隙水中总有机碳(TOC)的浓度。底泥厌氧条件对不同金属活性的影响有很大差异。厌氧条件会

显著增加底泥间隙水中Fe、Mn和Cr元素的浓度，其中对Fe和Mn的作用最为明显。重度厌氧条件下间隙

水中Fe和Mn的平均浓度可达到为非厌氧对照组的15.4和4.0倍。在实验前期(0~56天)，厌氧环境抑制了

底泥中Ni和Zn的释放，但试验后期影响不显著。从整个试验阶段来看，厌氧环境对底泥间隙水中Cu的影

响不显著。沉水植物菹草虽能有效改善底泥厌氧环境，显著降低底泥间隙水TOC和Fe浓度，但对其它金

属元素的影响是有限的。 
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1. 引言 

重金属和类金属(例如 Cr，Ni，Cu，Zn，As，Cd，Hg 和 Pb)是重要的环境污染物，释放到环境中会

通过食物链对生物体产生各种毒性作用。许多重金属的单质形式和可溶性盐形式都是高毒性的，即使微

量存在于大气，土壤和水中，也会对生物体造成严重的健康危害[1]。有研究表明[2]进入河流的污染物中

只有 1%以下能溶解于水中，绝大部分污染物会沉积在河流沉积物中。纳入水体的重金属大部分在物理沉

淀、化学吸附等作用下迅速由水相转入固相，沉积于底泥中。在环境条件如 pH、氧化还原环境、生物作

用和水动力作用发生变化时就能通过一系列物理、化学和生物过程重新释放而进入间隙水中，造成二次

污染。特别是底泥及泥–水界面的 pH、ORP 和 Fe、Mn、S 等元素的氧化还原变化对底泥重金属元素的

释放过程起到关键性作用[3] [4]。在富营养化的大背景下，水体和底质中有机质积累水平较高，这些有机
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质的化学或生物分解会耗竭底质中的溶解氧和其它电子受体，加之上覆水体溶解氧向底质的补充扩散速

率很慢，使其氧化还原电位下降并维持在较低水平，底泥呈厌氧状态。底泥厌氧环境会显著影响底泥其

它理化性质，同时也会改变重金属的生物地球化学特征，从而对其由底泥向间隙水的释放产生影响。 
植物修复是一种低成本和环境友好的修复技术[5]。越来越多的研究和实践表明，在控制外源污染的

前提下，以水生植被的重建为基础，利用植物修复作用，是解决目前底泥重金属污染的有效之选。作为

水生态系统的重要组成部分，水生植物尤其是沉水植物，可以通过根际释氧改变根际底质的氧化还原性

质，进而影响重金属的移动性和生物有效性[6] [7]。同时，富营养化水体中底泥的厌氧环境会显著影响金

属元素在底泥与间隙水之间的平衡，从而改变植物修复效果。尽管利用植物修复重金属污染的报道已有

很多，但底泥厌氧环境对重金属污染底泥的植物修复效果的影响仍有不确定之处。 
本研究以合肥市南淝河的底泥为研究对象，利用蔗糖分解模拟底泥厌氧环境，种植沉水植物菹草

(Potamogeton crispus L.)模拟植物修复，研究底泥氧化还原环境下底泥间隙水理化性质的变化，分别探讨

底泥氧化还原环境和厌氧胁迫下沉水植物对污染底泥重金属释放的影响，以期为重金属污染底泥的植物

修复提供理论依据和参考。 

2. 实验材料与方法 

2.1. 实验材料 

本实验采用 18 个长 × 宽 × 高 = 35 cm × 35 cm × 60 cm 的玻璃缸为植物种植池。每个缸内放置 20 
cm × 20 cm × 15 cm 的 PVC 塑料盒，用于盛装底泥。实验用底泥采集自合肥市南淝河。底泥过 0.85 mm
孔径筛，去除大颗粒杂质。实验底泥泥质特征指标见表 1。 
 
Table 1. Chemical characteristics of the sediment 
表 1. 底泥泥质特征指标 

pH Eh/mV 
金属元素质量分数 

Metal element mass fraction (mg/kg) 

Fe Mn Ni Cr Cu Zn 

7.30 160.1 20260 576.7 33.10 72.75 44.71 171.3 

 
实验前用减重法测定底泥的含水率，并向底泥中投加配置成溶液的 NiSO4∙7H2O、K2Cr2O7、CuSO4

和 ZnCl2。参考 GB15618-1995 中土壤环境质理三级标准值和芮胜阳的实验结果[8]，投加的 Ni、Cr、Cu、
Zn 量分别为 250、600、270 和 300 mg/kg (底泥干重)。搅拌均匀后将底泥静置 2 周测定实验初始值，测

得重金属 Ni、Cr、Cu、Zn 的质量分数分别为 262.9、613.1、303.0、456.6 mg/kg (底泥干重)。实验用菹

草石芽购自湖北荆州的洪湖绿水特产公司，选用状态良好和大小一致的石芽清洗干净用于实验。 

2.2. 实验方法 

采用向底泥中添加蔗糖的方式模拟底泥厌氧环境[9]。蔗糖的投加量为底泥干重的 0%，0.5%和 1%，

分别模拟底泥非厌氧、轻度厌氧和重度厌氧水平。投加方法具体为：先分别将 20 mL 混有不同蔗糖质量

分数的热琼脂溶液倒入 PVC 盒内静置，待琼脂凝固后每个盒内加入 3.5 kg 底泥，底泥厚度约为 6cm。在

底泥厚度的一半处，水平安装间隙水取样器(Rhizon CSS，Rhizosphere Research Products，荷兰)，取样器

连接有 20 mL 注射器，可抽取孔隙水。图 1 为装置示意图。 
每个 PVC 盒植入菹草石芽，种植密度为 16 株每盒。另设置不种菹草石芽的 PVC 盒为对照组，即实

验共设置 3 个底泥厌氧水平 × 2 个有无植物处理 = 6 个处理组，分别为：0% + C 组(非厌氧对照组)、0.5% 
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+ C 组(轻度厌氧对照组)、1% + C 组(重度厌氧对照组)、0% + P 组(非厌氧植物组)、0.5% + P 组(轻度厌氧

植物组)和 1% + P 组(重度厌氧植物组)。每个处理有 3 个重复。将每个塑料盒置于一个玻璃缸中，沿缸壁

加满自来水(自来水经实验测定重金属、有机质含量极低，对实验无影响)，尽量避免对底泥的扰动。 
 

 
Figure 1. Sketch diagram of device 
图 1. 装置示意图 

 
实验时间为 2017 年 11 月 23 日至 2018 年 4 月 11 日，周期为 138 天。实验过程中对环境光照照度和

水下温度进行记录，其平均值分别为 10.5 ± 6.2℃和 8699 ± 31,43lx。实验期间用自来水及时补充玻璃缸中

上覆水。 
由于底泥间隙水易被氧化不稳定，其氧化还原电位用电极法原位测定来表征。实验期间采集底泥间

隙水，测定其中 pH 值和 TOC 浓度，其中 TOC 采用高温催化燃烧氧化法测量，同时采用硝酸-双氧水消

法消解间隙水样品，用电子耦合等离子发射发法(Inductively Coupled Plasma-Atomic Emission Spectrometry, 
ICP-AES)测定 Fe 和 Mn 元素的浓度，并用电感耦合等离子体质谱仪(ICP-MS)测定 Cr、Cu、Ni 和 Zn 元

素的浓度。底泥间隙水理化指标和金属元素浓度每两周测定一次。 

2.3. 数据处理 

用 SPSS 23.0 软件进行统计分析。以底泥厌氧条件和菹草的有无作为两个因素，时间作为协变量对

底泥间隙水 pH、ORP、TOC 和金属元素浓度进行双因素方差分析(Two-Way ANOVA)，同时分析间隙水

金属元素含量与底泥理化性质之间的 Pearson 相关性。方差分析前进行正态性分布和方差齐性检验，以满

足其条件。p < 0.05 表明具有显著性差异。 

3. 结果 

3.1. 底泥理化性质的变化 

图 2(a)所示为各处理组底泥间隙水 pH 的变化情况，可知 pH 值随时间有一定波动，大致趋势是 42
天前下降，随后又呈上升趋势，在实验结束时各处理组的 pH 值趋于一致。双因素方差分析结果表明(表
2)，底泥厌氧处理对间隙水 pH 有显著性影响(p < 0.01)，底泥厌氧水平越高，pH 值越低。整个实验周期

中三个厌氧处理的间隙水 pH 平均值分别为 6.87 ± 0.10、6.65 ± 0.11 和 6.44 ± 0.18。菹草对底泥间隙水 pH
的影响不显著(p > 0.05)。 
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Figure 2. Variation of Eh, pH and TOC of porewater from the non- and vegetated sediment in the three sediment anoxia 
treatments 
图 2. 不同厌氧处理种植和未种菹草的底泥 Eh、间隙水 pH 值和 TOC 的变化情况 
 
Table 2. Summary of the two-way ANOVAs for the physicochemical variables and metal concentrations in porewater with 
anoxic treatment and the presence of Potamogeton crispus L. as the two factors 
表 2. 底泥厌氧环境和菹草对底泥间隙水理化性质与金属元素浓度影响的双因素方差分析结果 

间隙水性质指标 
porewater property index 

差异显著程度(p value) 

底泥厌氧处理 
sediment anaerobic treatment 

有无种植菹草 
P. crispus treatment 

底泥厌氧处理 × 有无种植菹草 
sediment anaerobic treatment × P. crispus treatment 

pH <0.001 NSa 0.015 

Eh <0.001 NS NS 

TOC <0.001 0.001 0.002 

铁 <0.001 0.004 0.008 

锰 <0.001 NS NS 

铬 <0.001 NS NS 

铜 NS NS NS 

镍 <0.001 NS NS 

锌 NS NS NS 
aNS 表示差异不显著(p > 0.05)。 
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图 2(b)所示为各处理组底泥 Eh 的时间变化曲线。厌氧处理组的底泥 Eh 呈现明显的先下降后上升的

趋势，轻度厌氧对照组和轻度厌氧植物组底泥 Eh 在实验第 70 天左右达到最低值，重度厌氧对照组和重

度厌氧植物组在实验第 84 天左右达到最低值。方差分析结果表明，底泥厌氧处理对底泥 Eh 的影响极显

著(p < 0.01)，随着底泥厌氧水平的提高，Eh 依次下降。以 Eh 较低的第 84 天为例，三个底泥厌氧处理组

的 Eh 平均值分别为 90.02 ± 34.13 mV、−46.75 ± 42.65 mV 和−79.97 ± 16.99 mV。与 pH 值相似，菹草对

底泥 Eh 的影响也不显著(p > 0.05)。 
底泥厌氧处理中间隙水的TOC质量浓度均有先升高后降低的趋势，在第 70天左右分别达到最大值，

重度厌氧对照组 TOC 质量浓度高达 1191.42 ± 170.00 mg/L (图 2(c))。底泥厌氧处理对间隙水 TOC 的影响

极为显著(p < 0.01)，间隙水 TOC 浓度随着底泥厌氧水平的增加而升高。轻度和重度厌氧对照组间隙水

TOC 平均值分别为非厌氧对照组的 5.84 和 14.90 倍。此外，底泥厌氧环境下种植菹草的底泥间隙水中 TOC
的质量浓度显著低于未种菹草的对照组(p < 0.01)。 

3.2. 间隙水中金属 Fe 和 Mn 浓度的变化 

同 TOC 的时间变化趋势相似，底泥厌氧处理组间隙水中 Fe 含量均呈现先上升后下降的趋势，在第

70 天时升至最大值，然后逐渐降低，在实验结束时与非厌氧条件下的处理组趋于一致(图 3(a))。在整个

实验过程中，轻度和重度厌氧对照组间隙水 Fe 质量浓度的平均值分别比非厌氧对照组高 52.79 和 102.26 
mg/L。同时种植菹草的底泥间隙水中 Fe 质量浓度明显低于未种植物的对照组(p < 0.01)。轻度和重度厌氧

植物组分别比同厌氧水平的对照组间隙水 Fe 质量浓度低 10.15 和 42.37 mg/L。 
 

 
Figure 3. Variation of Fe and Mn concentration in porewater from the non- and vegetated sediment in the three sediment 
anoxia treatments 
图 3. 不同厌氧处理种植和未种菹草的底泥间隙水中 Fe 和 Mn 浓度的时间变化情况 

 
间隙水中 Mn 与 Fe 的浓度变化呈显著性正相关关系(表 2)。轻度和重度厌氧条件下，间隙水 Mn 含量

也呈现先上升后下降的趋势，在第 70 天时 Mn 质量浓度分别达到最大值(18.1 mg/L 和 28.7 mg/L)，然后

逐渐降低。底泥厌氧处理对间隙水 Mn 浓度的影响也呈极显著水平(p < 0.01)，Mn 浓度随厌氧水平的增加

而上升。本研究中植物的有无对间隙水 Mn 浓度影响不显著(p > 0.05)。 

3.3. 间隙水中重金属 Ni、Cr、Cu 和 Zn 浓度的变化 

除 Zn 之外，间隙水中其它三种金属元素浓度的变化整体呈下降趋势(图 4)。在实验开始第 56 天后，
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各处理 Ni、Cr 和 Cu 的浓度降低到一定水平，各处理组平均值分别在 15.32 μg/L、0.029 mg/L 和 0.74 μg/L
附近波动。底泥氧化还原条件对间隙水中 Cr 和 Ni 浓度的影响是极为显著的(表 2，p < 0.01)，其中 Cr 浓
度随底泥厌氧水平的增加而升高，三个厌氧处理的平均浓度分别为 22.69 ± 16.41 mg/L、24.17 ± 15.79 mg/L
和 34.38 ± 25.42 mg/L。与 Cr 相反，底泥厌氧处理条件下(轻度和重度厌氧水平)的间隙水 Ni 平均浓度分

别为 0.080 ± 0.112 mg/L 和 0.094 ± 0.133 mg/L，反而低于非厌氧处理的 0.164 ± 0.172 mg/L。方差分析结

果表明，底泥厌氧条件未对间隙水 Cu 的浓度变化产生明显影响(p > 0.05)，各处理组间隙水 Cu 含量差异

很小，从第 56 天起所有实验组间隙水 Cu 质量浓度均低于 0.002 mg/L 以下。Zn 的时间变化趋势与其它三

种金属元素不同，它的浓度在 112 天后有一个明显回升的过程，各处理平均值在实验结束时(第 140 天)
达到 0.12 ± 0.03 mg/L，甚至高于实验开始时(第 14 天)的 0.099 ± 0.023 mg/L。对于 Zn 来说，底泥厌氧水

平未对其浓度产生整体影响(p > 0.05)，但在前 56 天内，非厌氧处理间隙水中的 Zn 含量呈现小幅升高后

逐渐降低，其平均值明显高于厌氧处理。本研究中植物的有无对不同厌氧水平下底泥间隙水中重金属 Ni、
Cr、Cu、Zn 的质量分数无显著性影响(p > 0.05)。 
 

 
Figure 4. Variation of concentration of Ni, Cr, Cu and Zn in porewater from the non- and vegetated sediment in the three se-
diment anoxic treatments 
图 4. 不同厌氧处理中种植和未种菹草的底泥间隙水中 Ni、Cr、Cu 和 Zn 浓度的时间变化情况 
 

表 3 所示为底泥间隙水理化性质与金属元素浓度指标之间的 Pearson 相关系数，仅有 Fe、Mn 和 Cr
的浓度与底泥 pH 呈显著性负相关，与 TOC 呈显著性正相关。Zn 与 pH 呈正相关关系，与 TOC 呈显著

性负相关，而 Cu 和 Ni 与 pH、TOC 均无明显相关性。底泥 ORP 与间隙水 Fe 和 Mn 浓度呈显著性负相
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关关系，而与 Cu、Ni 和 Zn 浓度却呈正相关关系。 
 
Table 3. The correlations between the of physicochemical variables and metal concentrations in porewater 
表 3. 底泥间隙水理化性质与金属元素浓度指标之间的相关性 

 pH ORP TOC Fe Mn Cr Cu Ni Zn 

pH 1         

Eh 0.412** 1        

TOC −0.804** −0.568** 1       

Fe −0.770** −0.632** 0.942** 1      

Mn −0.661** −0.621** 0.848** 0.946** 1     

Cr −0.318** 0.292** 0.375** 0.257** 0.163* 1    

Cu 0.001 
 0.594** −0.055 −0.177* −0.189* 0.765** 1   

Ni 0.102 0.579** −0.116 −0.175* −0.149* 0.728** 0.855** 1  

Zn 0.194* 0.518** −0.300** −0.341** −0.354** 0.059 0.358** 0.303** 1 
*表示 0.05 水平显著，**表示 0.01 水平显著。 

4. 讨论 

蔗糖降解产生的有机酸是导致厌氧处理组间隙水 pH 较低的主要原因，重度厌氧处理间隙水 pH 在第

84 天达到最低值，可能是外源蔗糖被固定在琼脂中，其释放需要一个过程。蔗糖逐渐释放进入间隙水并

分解成小分子有机物使间隙水中 TOC 质量分数升高，同时其降解过程中不断消耗氧气和其它电子受体，

进而导致底泥 ORP 不断降低。而非厌氧对照组和植物组因未添加蔗糖，底泥 ORP 变化不如厌氧处理组

显著，前期 ORP 出现小幅度降低可能是因为实验开始前，搅拌混匀底泥的过程使底泥中溶解氧质量分数

增加，后逐渐被好氧微生物消耗。另外，沉水植物在生长过程中，一方面其根系的输氧作用能够增加根

系周围的溶解氧[10]，使水生植物的根际形成氧化态的微环境，氧化蔗糖及其产生的有机酸，进而抵消一

部分有机酸对 pH 的降低作用。另一方面，植物根系本身脱落的细胞和根际分泌物的分解过程会改变根

际底泥 pH。此外，外源糖分解产物既可以作为植物细胞进行大分子合成的底物，另一方面也可以作为影

响植物碳代谢关键酶活性的分子信号，加速植物的碳代谢[11]，从而降低间隙水中 TOC 的质量分数。Elisa
也通过苦草种植对比实验发现沉水植物能调节水体有机负荷和其它理化参数[12]。除了植物本身对底泥有

机污染物的去除有显著的作用外，植物的根际作用促进了根际微生物的生长，提高了微生物的数量和活

性，对底泥中的重金属有一定的积累能力，对有机物也可以达到较好的去除效果。虽然多项研究指出湿

地植物可以通过根际泌氧(ROL)影响底泥的 pH 和 ORP 等环境因素，从而改变金属的移动性[13] [14] [15]，
但本研究结果说明菹草通过根系释氧改变根际氧化还原环境的作用没有那么显著，这可能与菹草的根系

生物量较少有关。 
通过分析发现底泥厌氧水平越高底泥间隙水 Fe 含量越高，与 Wu 的实验结果一致[16]。这是因为在

缺氧或厌氧的环境下，底泥样品中可还原态即铁锰氧化物结合态 Fe 被部分还原并以 Fe2+的形式进入间隙

水[17] [18]。同时，厌氧条件下较低的 pH 和 ORP 会抑制铁细菌将 Fe2+转化为 Fe3+ [19]，而 Fe2+不易形成

沉淀，造成间隙水中 Fe 浓度升高。陈庆锋[20]等研究表明，当处于浸润状态的土被还原后，铁和锰被还

原成可溶的二价铁和二价锰，容易渗出土壤，使土壤孔隙水中 Fe2+和 Mn2+的浓度升高。同时固定在铁锰

氧化物上的重金属被转化为移动性更强的形态，并释放到底泥间隙水中。而水生植物根系分泌的氧气进

入厌氧性底质中会氧化 Fe (II)生成铁氧化[21]沉积在根系表面形成铁锰胶膜，影响其它金属元素的迁移和

转化[4]。 
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研究表明，pH 是控制底泥重金属释放的最为关键因素之一，一般酸性条件容易加速底泥中重金属的

释放过程[22] [23]。但本次研究中底泥厌氧环境下间隙水中 Ni 和实验前期 Zn 的含量低于非厌氧环境，其

结果与 Ho 的实验结果相反[3]。一方面可能因为底泥厌氧环境下间隙水 pH 较低，H+可以通过离子交换

作用使金属离子从矿物质表面解吸，也可以通过溶解矿物的方式使吸附于表面或包含于矿物质内的金属

释放[24]，另一方面厌氧条件下硫离子与重金属结合[25]，生成的硫化物溶解度低，导致厌氧条件下间隙

水中 Ni、Zn 含量反而降低。也有学者通过土壤柱淋溶实验中发现土壤 Ni 溶出和 pH 之间的呈正相关，

而土壤浸出液的 pH 在很小的范围内变化，这表明对 Ni 的溶出起主要作用的可能不是化学因素，而是可

溶性 Ni 和碱性组分在物理性水浸出作用下发生共溶出作用[26]。Zn 含量在实验后期有回升，可能是因为

实验后期环境温度明显上升，根据分子热运动理论，温度升高有利于底泥中重金属向水相的迁移；而且，

与其它金属元素相比，Zn 与底泥吸附亲和力较弱，其吸附－溶出平衡更容易受外界条件影响而被打破，

具有较强的交换溶出能力[27] [28]。与 Ni、Zn、Cr 相比，Cu 的浓度变化相对稳定，这与其赋存形态以及

溶度积有关[29]。Cu2+对有机物具有很高的亲和力，可与 Fe2+、Fe3+、Al3+和 Ca2+等离子共同与含多电子

基团的有机物结合，形成稳定的络合物[30] [31]，一般在相对极端的条件下才会大量释放[32]。Zong-ling 
Ren [33]等还发现 Cu 能够和金属氧化物(如 Fe/Mn 氧化物)形成内层配合物，或者和酚类基团等土壤有机

质的高亲和性位点紧密结合，最终导致间隙水中 Cu2+的溶出很少，受环境因素的影响也较弱。作为元素

周期表中的相邻元素 Cu 和 Zn 虽然物理化学性质相近，但二者溶出规律差异明显。从原子结构上看，Cu
作为一种瞬变金属，离子半径小，空轨道容易与表面官能团复合[28]，其最外层电子[3d94s0]接受一个电

子成为稳定的[3d104s0]结构，与 Zn 相比有更高的稳定性[34]。 
底泥间隙水中的金属浓度是评估该金属移动性和可利用性的重要依据[35]。底泥中金属元素的释放机

制较为复杂，取决于金属元素本身的物理化学性质，以及底泥中其它物质的共同作用。Younis 等[25]发
现在氧化性沉积物中，金属元素的生物可利用性主要取决于金属离子与有机碳、Fe/Mn 氢氧化物的结合

机制；而在厌氧沉积物中，二价金属离子的有效性与环境中的酸挥发性硫化物(AVS)含量有关。虽然菹草

根系能影响底泥理化性质，并对某些金属元素的释放有一定的抑制作用，但本实验结果说明其影响是有

限的(表 2)。 

5. 结论 

1) 底泥间隙水的 pH 和 ORP 与底泥的厌氧程度呈负相关，而 TOC 呈相反趋势，表明本研究采用的

蔗糖模拟不同底泥厌氧水平的方法是合适的。 
2) 厌氧条件对底泥金属元素释放的影响因金属种类的不同存在很大的差异。对于 Fe、Mn 和 Cr，底

泥厌氧条件明显促进了其释放，而对 Ni 的作用正好相反，对 Cu 和 Zn 的影响不明显。 
3) 植物修复可以一定程度上改变根际环境，影响厌氧条件下底泥间隙水的理化性质和重金属的释放，

尤其对降低间隙水中 TOC 和 Fe 的含量效果显著，但本研究采用的菹草根系较为细小，对重金属元素释

放的影响有限。 
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