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　　摘要：为探究构树凋落物对酸性矿山废水（ＡＭＤ）湿地处理系统上覆水的化学特征及 ＡＭＤ沉积物中 Ｆｅ、Ｍｎ等特
征污染物环境行为的影响，通过添加不同量的构树凋落物，研究其分解过程对 ＡＭＤ湿地处理系统上覆水理化性质和
沉积物中Ｆｅ、Ｍｎ赋存形态的影响。结果表明，与对照组相比，添加构树凋落物可明显增加上覆水中Ｆｅ、Ｍｎ离子含量、
电导率（ＥＣ）及沉积物中有机质含量，降低上覆水 ｐＨ值、Ｅｈ及 ＳＯ４

２－含量。构树凋落物的降解可增加沉积物中可交

换态Ｆｅ、可交换态Ｍｎ含量，减少可氧化态Ｆｅ与可还原态Ｆｅ、可氧化态Ｍｎ与可还原态Ｍｎ的含量及Ｆｅ与Ｍｎ的残渣
态含量。综上，构树凋落物作为外源有机质输入湿地系统，将促进沉积物中Ｆｅ、Ｍｎ等特征污染物的溶出，从而增加其
环境风险，其作用强度随着构树凋落物添加量的增加而增大。
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　　人工湿地是一种新型生态污水处理技术。它利用自身独
特的“基质 －植物 －微生物”生态系统，通过物理、化学和生
物三重协同作用高效净化废水［１－３］，目前已逐渐用于处理酸

性矿山废水（ａｃｉｄｍｉｎｅｄｒａｉｎｇｅ，ＡＭＤ）［４－７］。在 ＡＭＤ湿地处
理系统中，大量的重金属经过滤、吸附、沉淀、离子交换、氧化

和水解等作用得以净化［８］，由此也形成了大量富含重金属的

沉积物。当ＡＭＤ处理工程结束后，随着环境条件的改变，蓄
积在这些沉积物中的重金属可能会再次释放并进入上覆水

中［９］，危害湿地生态系统。其中，有机质（５０％左右由陆源植
被凋落物输入［１０］）对沉积物中重金属的迁移释放起着关键性

的作用［１１］。一方面，有机质通过吸附、络合作用，能够控制沉

积物中重金属的环境迁移行为；同时，有机质在矿化过程中会

改变沉积环境的物理化学条件，使沉积物中重金属发生转化、

迁移和再分配，并导致沉积物与上覆水之间发生物质

交换［１１－１２］。

构树是少见的高蛋白木本植物，在贵州省各地均有大量

分布。自２０１５年起，构树扶贫工程被国务院扶贫办正式列为
全国“十项精准扶贫”工程之一，贵州省成为构树产业发展的

重点省份，并开始大规模推广种植构树，由此必然会产生大量

构树凋落物，而 ＡＭＤ湿地处理系统附近的构树凋落物可能

在地表径流的作用下汇入该湿地系统，影响 ＡＭＤ沉积物中
重金属的环境行为，进而对湿地环境构成潜在威胁。鉴于此，

本研究在实验室模拟的条件下，以贵州省贵阳市观山湖区朱

昌镇某废弃煤矿酸性废水人工湿地处理系统中的沉积物为研

究对象，分析构树凋落物降解过程对沉积物上覆水理化性质

及沉积物中重金属化学形态的影响，以期为湿地沉积物重金

属的控制和治理提供理论依据及实践指导。

１　材料与方法

１．１　试验材料采集与处理
沉积物采自于贵阳市观山湖区朱昌镇石硐废弃煤矿酸性

废水人工湿地系统，该系统利用植物与微生物的耦合作用处

理废弃煤矿产生的酸性矿山废水，建成５年来系统出水水质
优良，并产生大量高铁沉积物。从该 ＡＭＤ湿地处理系统中
采集沉积物，带回实验室后离心，冷冻干燥，并过２ｍｍ筛备
用。主要理化性质见表１。

表１　沉积物与构树凋落物的基本性质

采集样品 ｐＨ值
电导率

（ＥＣ，
μＳ／ｃｍ）

氧化还

原电位

（Ｅｈ，ｍＶ）

Ｆｅ含量
（ｍｇ／ｋｇ）

Ｍｎ含量
（ｍｇ／ｋｇ）

有机质

含量

（ｇ／ｋｇ）

沉积物　　 ６．５ ２１８０ １９３ １．２４×１０５ １．５３×１０４ ２９．３６
构树凋落物 — — — ７．４７×１０２ ０．３５×１０２４７１．２４

　　注：由于该沉积物中 Ｃｕ、Ｚｎ等重金属含量较低，本研究不作
讨论。　

　　构树叶采自贵州省贵阳市花溪区。采集未分解的构树凋
落物，于１０５℃杀青１５ｍｉｎ，６０℃烘干至恒质量，将凋落物剪
成１ｃｍ×１ｃｍ左右小块，准确称取１．００、５．００、１５．００ｇ，装入
尼龙网袋，密封保存备用。网袋规格为：网眼孔径０．４５ｍｍ，
长×宽＝１０ｃｍ×１０ｃｍ。具体性质见表１。
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１．２　试验设计
试验于２０１７年在贵州大学资源与环境工程学院环境科

学与工程实验室进行。称取３０．００ｇ沉积物至１Ｌ高密度聚
乙稀塑料杯中，加入蒸馏水至５００ｍＬ。稳定１ｄ后，采集适量
水样与沉积物，测定水样中的 ｐＨ值、ＥＣ、Ｅｈ、ＳＯ４

２－含量、Ｆｅ
含量、Ｍｎ含量以及沉积物中的有机质含量等指标作为初始
值。根据凋落物添加量共设计 ４个处理组，分别是对照组
（ＣＫ，凋落物添加量为０）、Ｚ１（凋落物添加量为１．００ｇ）、Ｚ２
（凋落物添加量为５．００ｇ）、Ｚ３（凋落物添加量为１５．００ｇ），凋
落物用尼龙网袋装好，每个处理３个重复。于凋落物添加后
的２、６、１６、２４、４８ｄ分别测定上覆水 ｐＨ值、Ｅｈ、ＥＣ，并采取水
样测定其Ｆｅ、Ｍｎ、ＳＯ４

２－等特征污染组分含量，同时采集适量

沉积物（每次取沉积物时，尽量避免水体较大搅动）自然风干

后测定沉积物中重金属赋存形态。每天用蒸馏水补充水量至

初始水位，以弥补ＡＭＤ过程中水的蒸发损失。
１．３　样品分析
１．３．１　水样分析　分别采用 ＳＨ２６０１型精密酸度计、ＤＤＳ－
１１Ａ型电导率仪和ＺＤ－２型电位滴定仪在 ＡＭＤ采样当日即
时测定水体中ｐＨ值、ＥＣ和Ｅｈ；按照水和废水监测分析方法，
采用铬酸钡分光光度法测定水体 ＳＯ４

２－含量；水样采用

０．４５μｍ水系滤膜过滤，加入ＨＮＯ３使溶液ｐＨ值小于２，１周
内用火焰原子吸收分光光度法测定Ｆｅ、Ｍｎ等金属离子含量。
１．３．２　沉积物分析　沉积物中有机质含量采用文献［１３］规
定的方法测定；重金属赋存形态采用 ＢＣＲ连续提取法［１４］，提

取的形态包括可交换态、可还原态、可氧化态及残渣态，提取

步骤如表 ２所示；重金属总量及残渣态含量均采用王水回
流－长管消解－湿酸消解法进行消解，并用原子吸收测定重
金属总量及各提取态含量。

表２　ＢＣＲ法提取流程

步骤 形态 提取方法 提取组分

１ 可交换态 ４０ｍＬ０．１１ｍｏｌ／Ｌ乙酸，室温振荡１６ｈ，４０００ｒ／ｍｉｎ离心２０ｍｉｎ 可交换态及碳酸盐结合态重金属

２ 可还原态 ４０ｍＬ０．５ｍｏｌ／ＬＮＨ２ＯＨ·ＨＣｌ（ｐＨ值 ＝１．５），室温振荡１６ｈ，
４０００ｒ／ｍｉｍ离心２０ｍｉｎ

Ｆｅ／Ｍｎ氧化物结合态重金属

３ 可氧化态 加１０ｍＬ８．８ｍｏｌ／ＬＨ２Ｏ２，室温放置１ｈ，间歇摇动，于８５℃水
浴下消解１ｈ，当溶液为２ｍＬ左右时加１０ｍＬ８．８ｍｏｌ／ＬＨ２Ｏ２，
水浴消解至 １ｍＬ左右。加 ４０ｍＬ１ｍｏｌ／ＬＮＨ４Ａｃ（ｐＨ值 ＝
２０），室温振荡１６ｈ，４０００ｒ／ｍｉｎ离心２０ｍｉｎ

有机物及硫化物结合态重金属

４ 残渣态　 ６０℃烘干，６ｍＬ王水长管消解 赋存于原生矿和次生矿的矿物晶格中的重金属

　　本试验通过加平行样以确保数据的可靠性，并采用沉积
物标准样品对重金属的元素分析过程进行质量控制，分析过

程中每１０个样品随机插入试剂空白样、标准物质样品和平行
样。结果显示，将 ＢＣＲ［１９９３年欧洲共同体标准物质局
（ＥｕｒｏｐｅａｎＣｏｍｍｕｎｉｔｙＢｕｒｅａｕｏｆＲｅｆｅｒｅｎｃｅ）提出的重金属元素
形态提取方法］提取的重金属不同形态含量加和与沉积物中

重金属总量相比，其回收率为８０％～１２０％。
１．４　数据处理

采用Ｅｘｃｅｌ２００７进行数据整理，并使用 ＳＰＳＳ１８．０软件
对沉积物中 Ｆｅ、Ｍｎ有效态与环境因子进行相关性分析，
Ｐｅａｒｓｏｎ双尾检验进行差异显著性分析（Ｐ＜０．０５表示差异显
著，Ｐ＜０．０１表示差异极显著），利用ＯｒｉｇｉｎＰｒｏ８．５软件绘图。

２　结果与分析

２．１　构树凋落物的添加对上覆水 ｐＨ值、ＥＣ、Ｅｈ及沉积物有
机质含量的影响

与对照组相比，添加凋落物能有效降低沉积物上覆水的

ｐＨ值及Ｅｈ，增加ＥＣ（图１）。试验初期，Ｚ１组沉积物上覆水
的ｐＨ值迅速下降，２ｄ后达到最低（ｐＨ值＝７．１５），然后缓慢
上升；Ｚ２和Ｚ３组沉积物上覆水的 ｐＨ值与 Ｚ１组呈相似的变
化规律，且添加后２ｄ，Ｚ２、Ｚ３组沉积物上覆水的ｐＨ值分别为
６．６７、６．４９；试验结束时，各处理组沉积物上覆水的 ｐＨ值均
高于初始值（图１－ａ）。

试验过程中，凋落物添加组沉积物上覆水的 ＥＣ主要呈
先增加后降低的变化趋势，并在２ｄ后达到最大值，且各处理
组上覆水的ＥＣ大小依次为 Ｚ３＞Ｚ２＞Ｚ１＞ＣＫ（图１－ｂ），但
对照组ＥＣ变化不明显，在２３３～５４３μＳ／ｃｍ之间波动；４８ｄ

时，各处理组沉积物上覆水的 ＥＣ均高于初始值。而在 ０～
４８ｄ，凋落物添加组沉积物上覆水的 Ｅｈ的变化趋势与 ＥＣ相
反，即呈先快速降低再缓慢上升的趋势（图１－ｃ），而对照组
Ｅｈ无明显波动，且各处理组沉积物上覆水的 Ｅｈ总体表现为
ＣＫ＞Ｚ１＞Ｚ２＞Ｚ３；试验２ｄ后，Ｚ１、Ｚ２、Ｚ３组沉积物上覆水的
Ｅｈ分别下降了 ２１４．７８％、２９４．３１％、３６３．４４％，试验后 ２～
２８ｄ，Ｅｈ明显回升，但到试验结束时，仍低于对照组。

同时，添加凋落物明显增加了沉积物中有机质的含量，且

增幅随着凋落物添加量的增大而增大，即 Ｚ３＞Ｚ２＞Ｚ１＞ＣＫ
（图１－ｄ）。试验期间，除 Ｚ１组沉积物中有机质含量在６ｄ
后略有波动外，各组沉积物中有机质含量整体有所上升，而对

照组沉积物中有机质含量变化不大。试验４８ｄ后，Ｚ１、Ｚ２和
Ｚ３组沉积物中有机质含量较对照组分别增加了 ２０．５８％、
９８．６２％ 和２４３．１９％。
２．２　构树凋落物的添加对上覆水中 Ｆｅ、Ｍｎ及 ＳＯ４

２－含量变

化的影响

添加少量的构树凋落物（Ｚ１）后，沉积物上覆水中 Ｆｅ含
量完全吻合对照组水平；随着凋落物添加量的增加，沉积物上

覆水中Ｆｅ含量增加，且Ｚ２、Ｚ３组沉积物上覆水中 Ｆｅ含量整
体均呈先缓慢增加（０～６ｄ），后快速增加（６～４８ｄ）趋势（图
２－ａ）。

由图２－ｂ可知，添加一定量的构树凋落物（Ｚ１、Ｚ２组）后
在０～６ｄ范围内，沉积物上覆水中Ｍｎ含量较对照组（ＣＫ）有
所增加，但随着时间的延长，沉积物上覆水中 Ｍｎ含量开始下
降，到４８ｄ时，沉积物上覆水中Ｍｎ含量与对照组接近；此外，
随着凋落物添加量的增加（Ｚ３），沉积物中Ｍｎ释放量增大，且
在１６ｄ后达到最大值。
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　　同时，在不同添加量的凋落物处理条件下，沉积物上覆水
中ＳＯ４

２－含量整体呈先增加后减小的变化趋势（图２－ｃ），且
凋落物添加量越大，沉积物上覆水中的 ＳＯ４

２－含量越小；Ｚ３、
Ｚ２和Ｚ１处理组沉积物上覆水中ＳＯ４

２－含量分别在２、６、１６ｄ
上升到最大值，随着时间的延长，各凋落物处理组沉积物上覆

水的ＳＯ４
２－含量开始降低，到试验结束时，各凋落物处理组沉

积物上覆水的ＳＯ４
２－含量远远低于对照组，且 Ｚ２、Ｚ３组沉积

物上覆水中ＳＯ４
２－含量不足１ｍｇ／Ｌ。

２．３　构树凋落物添加对沉积物中Ｆｅ形态分布变化的影响
对于各处理组沉积物中铁元素形态（图３），含量最多的

是残渣态，为２５６～２５７ｇ／ｋｇ，且 Ｆｅ形态含量顺序均为残渣
态＞可还原态＞可氧化态＞可交换态。凋落物的添加改变了
沉积物中Ｆｅ的形态分布，即增加了沉积物中可交换态铁的含
量，降低了沉积物中可还原态铁、可氧化态铁和残渣态铁的含

量，且凋落物添加量越大，这种变化幅度越大。

此外，随着时间的延长，各处理组沉积物中可交换态铁含

量不断增加（图３－ａ），与对照组相比，Ｚ１组沉积物中可交换
态铁含量变化不明显，Ｚ２组沉积物中可交换态铁含量明显增

加，Ｚ３组沉积物中可交换态铁含量变化最明显，试验结束时，
Ｚ３组沉积物中可交换态铁含量达到了１．５９ｇ／ｋｇ，为 Ｚ２组的
２．４倍；而可还原态铁含量则缓慢降低，在４８ｄ，ＣＫ、Ｚ１、Ｚ２和
Ｚ３组沉积物中可还原态铁含量较试验初期分别降低了 ５．
７６％、９．４７％、１０．７８％和１５．０９％（图３－ｂ），可氧化态铁含量
（除对照组ＣＫ）均呈先降低（２～６ｄ）后增加（６～４８ｄ）的变
化趋势（图３－ｃ），残渣态铁的含量则无明显变化（图３－ｄ）。
２．４　构树凋落物添加对沉积物中Ｍｎ形态分布的影响

可还原态锰是各处理组沉积物中的主要存在形式，可交

换态锰次之（占沉积物中 Ｍｎ含量的１４．８２％ ～３２．５０％），可
氧化态锰含量最低（图４）。对于各处理组沉积物中锰元素，
在添加凋落物后，可交换态锰含量增加，可还原态锰、可氧化

态锰及残渣态锰含量则降低，且这种变化幅度随着凋落物添

加量的增大而增大。

　　不同时间上沉积物中Ｍｎ形态的变化趋势不一样，在０～
４８ｄ，各处理组沉积物中可交换态锰含量均呈先增加（０～
６ｄ）后降低（６～４８ｄ）的变化趋势（图４－ａ），但 Ｚ１、Ｚ２组沉
积物中可交换态锰含量接近对照组水平，Ｚ３组沉积物中可交
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换态锰含量增幅最大，且在６ｄ后，Ｚ３组沉积物中可交换态
锰含量达５．０９ｇ／ｋｇ，较试验初期增加了５２．２６％，分别是Ｚ１、
Ｚ２组的１．１２、１．１０倍，而在４８ｄ时，各处理组沉积物中可交
换态锰含量近似相同；试验期间，各处理组沉积物中可还原态

锰含量逐渐降低（图４－ｂ），在４８ｄ，ＣＫ、Ｚ１、Ｚ２和 Ｚ３组沉积
物中可还原态锰含量较试验初期分别降低了 ３．１２％、
９８５％、１３．１５％和１４．６４％，可氧化态锰含量整体均呈先降
低（０～１６ｄ）后增加（１６～２４ｄ）再降低（２４～４８ｄ）的变化趋

势（图４－ｃ），而残渣态锰含量较稳定（图４－ｄ）。

３　讨论

通常，植物凋落物中的有机质经厌氧生物分解后会产生

有机酸［１５］，从而导致Ｚ１、Ｚ２和Ｚ３组上覆水ｐＨ值在试验初期
迅速降低（图１－ａ），并在２ｄ后达最小值，分别为７．１５、６．６７
和６．４９；试验期间，凋落物添加组上覆水 ｐＨ值均低于对照
组，可能是凋落物残体在微生物的作用下分解产生ＣＯ２，从而
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使上覆水ｐＨ值有所下降［１５］。

电导率的大小能够反映溶液中含盐量的多少。在 ０～
２ｄ，各处理组沉积物上覆水的 ＥＣ快速增加（图１－ｂ），说明
植物凋落物分解会向上覆水快速释放大量可溶性有机组分和

无机盐；但在２～４８ｄ，各处理组上覆水的 ＥＣ逐渐下降，这一
方面可能与微生物固定营养物质和凋落物残留碎屑的吸附作

用有关［１６－１７］，另一方面可能是由于沉积物中的重金属在中性

环境中易与上覆水中的 ＰＯ４
３－、ＯＨ－反应形成难溶物沉

淀［１８－１９］，从而使水的 ＥＣ降低。整个试验过程中，凋落物添
加组上覆水ＥＣ均高于对照组，说明凋落物的添加可提高上
覆水的含盐量。

据文献报道，植物凋落物在分解初期经淋溶作用会释放

大量如糖类、蛋白质等可溶性营养物质，促进微生物的生长与

繁殖，从而消耗上覆水中的溶解氧［１５，２０］。因此，在０～２ｄ，凋
落物添加组上覆水的 Ｅｈ快速下降，且在２ｄ后达到最低，随
后Ｅｈ缓慢增加，但在试验结束时仍低于对照组（图１－ｃ），这
可能是因为凋落物中的木质素等难分解物质不断积累，凋落

物分解减缓，释放出的碳源、氮源等营养物质不能满足微生物

生命活动的需要，从而抑制了其活性［２０－２１］。

张远等对太湖典型区沉积物外源有机质贡献率的研究发

现，外源有机质的贡献率达５０％左右［１０］。本试验发现，凋落

物添加组沉积物中有机质含量较对照组都有增加（图１－ｄ），
说明凋落物的分解能提高沉积物中有机质的含量。

张超莹等对水库沉积物中 Ｆｅ、Ｍｎ释放的研究发现，中、
酸性环境会促进沉积物中的 Ｆｅ、Ｍｎ释放，且在厌氧条件下
Ｆｅ、Ｍｎ释放更迅速［１９］。在添加凋落物后，上覆水的 ｐＨ值、
Ｅｈ降低，而上覆水中的Ｆｅ、Ｍｎ含量增加，研究结果与上述结
论相符（图２－ａ、图２－ｂ）。然而上覆水中 Ｆｅ与 Ｍｎ含量的
变化趋势有所不同，Ｚ１、Ｚ２和 Ｚ３组上覆水中 Ｆｅ含量均呈先
缓慢增加（０～６ｄ）后急剧增加（６～４８ｄ）的趋势，而上覆水中
Ｍｎ含量在试验初期就迅速增加，达到最大值后又开始降低。
这可能是因为Ｍｎ的氧化还原电位比 Ｆｅ高，在凋落物分解过
程中锰氧化物优先于铁氧化物充当氧化剂而被还原，导致沉

积物中Ｍｎ较早开始释放且含量优先于 Ｆｅ达到峰值，当释放
到一定程度时，释放于上覆水中的 Ｍｎ含量因与其他溶出物
发生络合、吸附凝聚、共沉淀等变化而降低［１９］，而上覆水中Ｆｅ
含量持续上升，可能是由于在富含有机质的条件下，铁氧化物

中的Ｆｅ（Ⅲ）易被还原溶解成难以形成二次沉淀矿物的溶解
态Ｆｅ（Ⅱ），从而使上覆水中铁含量逐渐增加［２２］。

Ｅｈ直接影响着硫元素的价态。还原条件下，硫酸根还原
成硫化物，形成大量金属硫化物，而当 Ｅｈ增加时，Ｓ２－被氧
化，重金属因硫化物被氧化而释放出来［２３－２５］。在０～４８ｄ，由
于对照组Ｅｈ较高（氧化环境），导致上覆水中ＳＯ４

２－含量因硫

化物被氧化而不断增加，当添加凋落物后，Ｅｈ明显降低（还原
环境），上覆水中的ＳＯ４

２－因被还原而降低（图２－ｃ）。
大量研究表明，当沉积物上覆水环境条件改变时，重金属

形态之间会通过各种物理、化学和生物过程发生迁移和转

化［２４，２６－２７］。各处理组沉积物中铁元素各形态含量的分配模

式为残渣态＞可还原态 ＞可氧化态 ＞可交换态（图３），锰元
素各形态含量的分配模式为可还原态＞可交换态＞残渣态＞
可氧化态（图４）。构树凋落物的添加导致上覆水 ｐＨ值、Ｅｈ

降低，沉积物中有机质含量增加，而在中性条件下可交换态重

金属易被释放［２８］，在水体中 Ｅｈ降低或水体严重缺氧条件下
又会释放可还原态重金属［２９］，有机质的增加导致部分可氧化

态重金属在微生物的作用下矿化分解后被释放进入上覆

水［２８］。因此，与对照组相比，凋落物添加组沉积物中可交换

态铁、可交换态锰含量增加，可还原态铁与可氧化态铁、可还

原态锰与可氧化态锰含量减少。在凋落物降解过程中，可交

换态锰含量在６ｄ后快速降低，可能是因为释放于上覆水的
Ｍｎ２＋与其他溶出物发生络合、共沉淀、吸附凝聚等变化［１９］；

可氧化态铁、可氧化态锰含量分别在６～４８、１６～２４ｄ呈上升
趋势，可能是由于ＳＯ４

２－被还原成Ｓ２－后与重金属生成了难溶
的金属硫化物［２３－２５］；沉积物中残渣态的铁、锰主要赋存于原

生矿和次生矿的矿物晶格中，稳定性极高［３０］，因此残渣态的

铁、锰含量基本不变。

４　结论

构树凋落物作为外源有机质添加后，降低了上覆水 ｐＨ
值、Ｅｈ，增大了上覆水 ＥＣ和沉积物有机质含量，其变化幅度
随着凋落物添加量的增加而加大。另外，构树凋落物降解形

成的还原环境，使铁锰氧化物中的 Ｆｅ、Ｍｎ被还原释放，导致
上覆水中铁、锰离子含量显著提高。

添加构树凋落物后，提高了湿地沉积物中Ｆｅ和 Ｍｎ的可
交换态含量，而沉积物中Ｆｅ和 Ｍｎ的可还原态、可氧化态、残
渣态含量均降低，说明构树凋落物作为外源有机质添加后，对

湿地沉积物中的Ｆｅ、Ｍｎ具有强烈活化作用，从而增加了环境
风险。因此，对于 ＡＭＤ处理工程结束后湿地周边的构树凋
落物应进行科学合理的处理，以免对湿地系统造成二次污染。
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蝇蛆对新鲜猪粪生物脱水的效果研究

沈生元１，李海根２

（１．江苏省苏州市吴江区农业技术推广中心，江苏苏州２１５２００；２．苏州绿盈农业发展有限公司，江苏苏州 ２１５２３５）

　　摘要：通过工厂化试验研究接种０．７５％蝇蛆对新鲜猪粪水分含量和部分养分性状的影响。结果表明，接种蝇蛆
能够提高新鲜猪粪的温度，接种６ｄ后较对照处理高８．７℃；能够明显降低新鲜猪粪的水分含量，接种６ｄ后猪粪的水
分含量在５０％左右；还提高了猪粪的ｐＨ值，降低了猪粪的ＥＣ值，减少了猪粪中水溶性有机碳含量，接种蝇蛆６ｄ后
猪粪总氮含量较对照处理减少２１．９％。本研究结果可为在江苏省推广应用新鲜猪粪蝇蛆生物脱水技术提供借鉴。
　　关键词：蝇蛆；新鲜猪粪；生物脱水；堆肥；温度；水分；ｐＨ值；电导率；养分含量
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作者简介：沈生元（１９６４—），男，江苏吴江人，推广研究员，主要从事
农业技术推广工作。Ｅ－ｍａｉｌ：ｓｈｅｎｓｓｙｙ＠１２６．ｃｏｍ。

　　我国每年产生约３８亿ｔ畜禽粪污，堆肥化是处理畜禽粪
便的主要方式，但是新鲜畜禽粪便水分含量高，难以满足直接

堆肥的需求［１］。目前我国主要通过螺旋挤压式固液分离机

械设备实施脱水［２］，可以使粪便中的水分含量下降到６５％左
右，从而满足堆肥对水分的要求。但是分离出的液体一方面

带走了畜禽粪便中可溶性的碳、氮、磷、钾等养分，另一方面还

需要投资对这部分污水进行无害化处理，既损失了有机肥中

的养分，又增加了企业的负担。也有企业采用干燥的砻糠粉、

秸秆粉或生物碳等材料调节新鲜畜禽粪便水分含量［３－４］，１ｔ
新鲜的畜禽粪便需要添加２０％左右的调水材料，企业需要在

作物收获季节大量收购、贮存作物秸秆，增加较多投入。朱开

建等研究发现，蝇蛆处理猪粪的生态过程约需３．５ｄ，明显短
于自然熟化过程［５］；Ｚｈｕ等最新研究了通过２个阶段的猪粪
堆肥实现了无填充剂堆肥［６－７］，发现接种蝇蛆的堆肥更快达

到高温阶段和最后成熟期，第２阶段堆肥的温度保持约５５℃
下９ｄ，水分减少至约４０％，且 ｐＨ值较高，解毒更快，一些微
生物酶活动模式也不同。江苏省也有采用蝇蛆处理鸡粪的报

道［８］，但用蝇蛆处理猪粪的报道还不多见。本研究通过在吴

江区开展的工厂化试验，研究了接种０．７５％蝇蛆对新鲜猪粪
水分含量和养分的影响，以期为该技术在江苏省的推广提供

理论依据。

１　材料与方法

１．１　试验设计
试验于２０１５年９月在江苏省吴江区苏州绿盈农业发展
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