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摘  要：为揭示温度对锁磷剂（LMB）钝化沉积物-水界面（SWI）中磷（P）和砷（As）的影响及识别最佳温度，以富营养

化浅水湖泊的 SWI 为研究对象，借助微电极系统、高分辨率间隙水采集技术、电感耦合等离子体发射质谱仪开展室内模拟实

验，解析不同温度下（10℃、20℃、30℃）SWI 中的溶解氧（DO）、pH、铁（Fe）、锰（Mn）、溶解性有机质（DOM）的禀

赋特征，高精度识别溶解态 P、As 的赋存规律。结果表明：升高温度会导致 SWI 中 DO 浓度降低、pH 升高、DOM 含量增

加，厌氧环境的形成促进铁锰氧化物的还原溶解，溶解态 P、As 得到释放；LMB 对溶解态 P 和 As 的钝化效应的最优温度为

20℃，第 7 天溶解态 P 和 As 浓度分别降低了 85.97%和 41.43%，第 50 天分别降低了 82.10%和 20.35%；LMB 的投加可促进

沉积物中可移动态 P、As 向稳定态转化，20℃时稳定态 P 由 48.55%增加到 51.05%，稳定态 As 由 62.20%增加到 68.92%，研

究证实 LMB 对 SWI 中溶解态 P 和 As 的钝化效应存在温度依赖性，研究结果可应用于夏秋两季温带与亚热带地区浅水湖泊

内源污染治理。 
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Abstract: To reveal the effect of temperature on the passivation of phosphorus (P) and arsenic (As) at the sediment-water interface 

(SWI) by La-modified bentonite (LMB) and identify the optimal temperature, surface sediments from a eutrophic shallow lake were 

used as the research object. Laboratory simulation experiments were conducted using techniques including a microelectrode system, 

high-resolution pore water sampling technology, and inductively coupled plasma-mass spectrometry (ICP-MS). The distribution 

characteristics of dissolved oxygen (DO), pH, iron (Fe), manganese (Mn), and dissolved organic matter (DOM) at the SWI under 

different temperatures (10℃, 20℃, 30℃) were analyzed, and the occurrence patterns of dissolved P and As were identified with high 
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precision. The results showed that increased temperature led to a decrease in DO concentration, an increase in pH, and a rise in DOM 

content at the SWI; the formation of an anaerobic environment promoted the reductive dissolution of iron-manganese oxides, thereby 

resulting in the release of dissolved P and As. The optimal temperature for the immobilization effect of LMB coverage on dissolved P 

and As was 20℃. On the 7th day, the concentrations of dissolved P and As at the SWI under LMB coverage decreased by 86.36% and 

38.61%, respectively, and by 86.15% and 12.57% on the 50th day. The addition of LMB transformed mobile P and As in sediments 

into stable forms: at 20℃, the proportion of stable P in sediments increased from 48.95% to 51.45%, and that of stable As increased 

from 51.68% to 60.39%. This study confirms that the passivation effect of LMB on dissolved P and As at the SWI is 

temperature-dependent, and the research results can be applied to the control of internal pollution in shallow lakes in temperate and 

subtropical regions during summer and autumn. 
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沉积物-水界面（SWI）作为水环境的重要组成部分，是生物开展生命活动的关键场所，在调节和控

制沉积物与水体之间物质交换和输送起重要作用，大量溶解性物质以间隙水作为媒介向上覆水体迁移，

影响上覆水水质，诱发水体富营养化等水环境问题[1]。磷（P）的输入是导致水体富营养化的主要限制因

素[2,3]，它能通过颗粒物吸附、沉淀、水生生物死亡沉降等方式储存在沉积物中，在外界环境变化下沉积

物中的 P 容易重新释放至上覆水体，对水环境造成潜在威胁[4,5]。因此，控制内源 P 释放是富营养化湖泊

修复的关键。砷（As）是一种广泛分布于自然界的类金属元素，与 P 属同族元素，在环境中常表现出与

P 相近的环境化学行为[6,7]。沉积物中的 As 通过解吸和溶解转移到上覆水中，对水生生物构成威胁并通

过食物链累积危害人体健康[8]，长期接触 As 化物易诱发皮肤癌和肺癌等病症[9]。富营养化与 As 污染并

存危害极大，会加速水质恶化，促进沉积物 As 释放，改变 As 形态，增强 As 毒性，进而威胁水生生物

和人类的健康，且大幅增加水资源治理难度与成本[10-12]。因此，寻求可广泛推广的沉积物 P 和 As 污染

修复技术对富营养化治理和水资源保护具有重要意义。 

目前沉积物内源污染修复技术主要分为异位修复和原位修复技术[3,13,14]，相较于异位修复技术对于湖

泊生态系统的破坏，原位修复技术具有经济、环保等特点[3,15]，研发兼具高吸附容量与优良钝化效果的

原位钝化剂是推进内源污染治理的重要举措。镧改性膨润土（商业名称锁磷剂，LMB）作为较理想的原

位修复吸附材料，被广泛应用于富营养化沉积物内源 P[16,17]的去除。同样的，LMB 在沉积物 As 污染的

修复中也有较大的应用前景。Yan 等[18]基于高分辨率扩散式间隙水采集技术（HR-Peeper）的研究指出，

LMB 覆盖可有效去除溶解态 As。Cui 等[19]采用薄膜扩散梯度技术（DGT）和热力学模型研究 LMB 对

SWI 中 As 的固定化效果，结果表明 LMB 覆盖 2 个月后，间隙水和上覆水分别达到最高去除效率，LMB

对 As 的钝化效果具有时间依赖性。此外，研究表明 LMB 处理过的水对动物或人类无健康风险[20]，具有

良好的生态环保性。 

对于浅水湖泊而言，湖体存在着更为明显的季节性温度变化，直接影响着沉积物的物理和化学特性，

不同温度条件下，DO 和 pH 等环境因子的差异往往会造成不同的 P、As 转化路径，季节性的氧化还原

条件、温度和有机物活性控制着 SWI 中 P 和 As 的赋存特征[16,21]。本文以浅水湖泊阳澄湖为研究对象，

借助微电极系统、高分辨率间隙水采集技术、电感耦合等离子体发射质谱仪等技术开展室内模拟实验，

解析温度调控下锁磷剂对 SWI 中 P 和 As 的钝化机制，甄别实现最佳钝化效应的环境温度。 

1 材料与方法 

1.1 研究区域和材料 

阳澄湖（31°20′-31°35′N，120°39-120°51′E）地处中国长江三角洲腹地，是太湖平原上的第三大淡水

湖。湖中两条天然土埂贯穿南北，将湖面分为东、中、西三湖，湖区总面积约 118 平方公里，平均水深

1.5-2m，属于典型的浅水湖泊。作为区域重要的防洪、排涝、引水、灌溉调蓄湖泊，阳澄湖同时是苏州

市区和昆山市城区主要饮用水水源地[22]。然而，湖区大面积密集的水产养殖活动通过输入营养盐、降低



 

 

水体 DO 浓度导致水质恶化[23,24]，较高的氮、磷负荷加剧了湖泊富营养化程度，进而通过改变沉积物微

生物群落结构及铁锰矿物的氧化还原环境促进了 As 的内源释放[11]。本实验所用 LMB 购自北京枫斯洛克

生态工程技术有限公司，其镧元素质量分数为 5%；HR-Peerer 装置购于南京智感环境科技有限公司；所

用的化学试剂均为分析纯。 

1.2 室内实验设计 

使用原位柱状采泥器（9.5cm×30cm）在阳澄湖中湖采集 12 根沉积物柱，每根沉积物柱的柱心深度

为 20±3cm，同步用聚乙烯瓶收集上覆水，在采样完成后立即运回实验室。按 Chen[25]的方法将沉积物样

品以每 2cm 的间隔分开，将相同层的底泥过 0.6cm 孔径的筛后混匀，再按照原深度回填至沉积物柱中。

随后将过滤后的湖水虹吸至沉积柱中（高度为 10cm），所有沉积柱均置于水箱（长 70cm、宽 50cm、高

65cm）中预培养[3]。 

考虑到 LMB 钝化效果的时间依赖性，实验分为短期（7d）和长期（50d）两个阶段。将 12 根沉积

物柱每 6 根一组，分别设置对照组和锁磷剂组，并设置 10℃、20℃、30℃三个温度梯度，初始实验环境

温度为 10℃，20℃与 30℃实验组分别使用加热棒对沉积柱所处水箱环境进行加热，保持水箱温度满足

要求。按 1000g/m2 的量[26]向锁磷剂组的 6 根沉积物柱中投加 LMB。利用 LED 灯补充光源，保证 12h 的

光照。每 2d 向沉积物柱中缓慢加入过滤后的湖水以补充蒸发掉的水。 

1.3 样本采集与检测 

首先利用固液剖面传感器系统（OXO-50，Unisense，丹麦）获取 SWI 中的 DO 和 pH 的垂向变化信

息，随后向沉积物内投入 HR-peeper 装置(垂直分辨率 5.0mm)，稳定 48h 后取出，从每个 HR-Peeper 小

室采集约 400μL 的水样。使用邻菲罗啉比色法测定沉积物间隙水中溶解态 Fe（II）和溶解态 P 含量[27]。

利用酶标仪（molecular devices，美国）测定 254nm 处的紫外吸光度（UV254），用于反映间隙水中溶解性

有机质（DOM）的含量变化。此外，用 3%的硝酸（HNO3）对间隙水进行酸化处理，采用 ICP-MS（NexION 

350，PerkinElmer，美国）测量间隙水中溶解态 Mn 和溶解态 As 浓度。将表层 5cm 的沉积物按 0-1cm、

1-2cm、2-5cm 分层，冻干后，研磨并过 100 目筛，用于沉积物中 P 与 As 形态的分析。 

1.4 数据分析 

使用 SPSS 25.0 软件分析试验所得数据，由单因素方差分析（one-way repeated ANOVA）模块统计各

测试指标在不同组之间的差异性，采用 Tukey 事后检验（Tukey’s post-hoc test）分析显著性差异。计算

皮尔逊相关系数对沉积物中各类溶解态物质进行相关性分析[28]。 

基于 Fick 第一定律估算溶解态 P 和 As 在 SWI 处的扩散通量[29]，计算公式为（1）、（2）： 

 （1） 

 （2） 

式中：F 为扩散通量（μg/(m2·d）；φ 为沉积物孔隙度；θ 为沉积物曲折度；D0 为 P 或 As 的溶质扩散系数；

C 为溶解态 P 或 As 质量浓度（µg/L-1）；z 为深度（mm）。 

利用 Origin 2025 软件绘制相关图表。 

2 结果与分析 

2.1 材料表征 

LMB 具有层状和不规则的结构（图 1），较大的比表面积使其能够提供更多的吸附位点，提升吸附

容量[19]。LMB 存在较多含氧官能团，其表面的羟基（-OH）可与 H2PO4
−/HPO4

2−、H2AsO4
−/HAsO4

2−发生

配体交换（内球络合），增强 LMB 对 P 和 As 的固定效果[30,31]。 

2.2 沉积物-水界面中 DO 和 pH 的分布特征 

沉积物-水界面中 DO 的垂向变化如图 2（a）所示。实验初期各温度下投加 LMB 均会降低 SWI 中

DO 浓度；经过 50 天培养后，10℃和 20℃条件下锁磷剂组 DO 浓度较对照组分别升高 8.07%和 10.93%，

而 30℃时则降低 18.49%。此外，两个时段均呈现 DO 浓度随温度的升高持续降低的特征。沉积物-水界



 

 

面中 pH 的垂向变化如图 2（b）所示。与对照组相比，第 7 天时 10℃和 20℃条件下锁磷剂组 SWI 中 pH

均值分别降低 18.82%和 5.43%，30℃时则升高 9.01%，此阶段对照组和锁磷剂组 SWI 中 pH 值均随温度

升高而增大。经过 50 天培养后，LMB 的加入使 SWI 中 pH 值得到不同程度提升，其中 10℃时提升幅度

最大（16.5%），且随着温度的升高，pH 提升程度逐渐减弱，从而造成锁磷剂组 SWI 中 pH 值呈现随温

度升高而持续减小的特征。 

 

图 1 锁磷剂的 SEM 图像 

Fig.1 Images of LMB by SEM 

 

图 2 沉积物-水界面 DO 浓度 pH 垂向变化 

Fig.2 Vertical variations in DO concentration and pH at the sediment-water interface 

2.3 沉积物-水界面中溶解态 Fe、Mn 和 UV254 的分布特征 

沉积物-水界面中溶解态 Fe、Mn 和 UV254 垂向变化如图 3 所示。实验初期不同温度下投加 LMB 均

会使 SWI 中溶解态 Fe 浓度升高，与对照组相比，锁磷剂组在 10℃、20℃和 30℃分别升高了 16.52%、

377.98%和 53.80%；经过 50 天培养后，溶解态 Fe 浓度在 10℃和 20℃时分别降低 44.69%和 8.50%，30℃

时则升高 193.25%。溶解态 Mn 的浓度变化趋势与溶解态 Fe 一致，相比对照组，第 7 天时锁磷剂组 SWI

中溶解态 Mn 浓度在 10℃、20℃和 30℃时分别升高了 40.60%、147.21%和 63.60%；第 50 天时在 10℃和

20℃分别降低了 46.94%和 23.13%，在 30℃时升高了 12.53%。UV254 含量的变化不同于溶解态 Fe 和溶解

态 Mn。相比对照组，第 7 天时锁磷剂组 SWI 中 UV254 含量在 10℃和 30℃分别升高了 48.29%和 0.98%，

在 20℃降低了 15.41%；第 50 天时 UV254 含量在 10℃降低了 31.67%，在 20℃和 30℃时 UV254 含量分别

升高了 14.31%和 8.17%。 

2.4 沉积物-水界面中溶解态 P 和 As 的分布特征 

沉积物-水界面中溶解态 P 和溶解态 As 的垂向变化如图 4（a）所示。对照组与锁磷剂组中 SWI 溶

解态 P 含量差异显著（P＜0.01），两个时段不同温度条件下投加 LMB 均能降低溶解态 P 浓度。与对照

组相比，第 7 天时锁磷剂组 SWI 中溶解态 P 浓度在 10℃、20℃和 30℃分别降低了 56.91%、85.97%和

85.30%；经过 50 天的培养，溶解态 P 浓度分别降低了 68.99%、82.10%和 64.63%。溶解态 As 的变化趋

势与溶解态 P 不同。第 7 天时，10℃和 30℃条件下锁磷剂组 SWI 中溶解态 As 较对照组分别升高了 79.39%



 

 

和 28.17%，20℃时降低 41.43%；而经过 50 天培养后，各温度下 SWI 中溶解态 As 浓度均明显降低，10℃、

20℃和 30℃条件下分别降低了 42.07%、20.35%和 38.55%。 

 

图 3 沉积物-水界面中溶解态 Fe、Mn 和 UV254 垂向变化 

Fig.3 The average concentration and content of dissolved Fe, Mn, and UV₂₅₄ at the sediment-water interface 

利用Fick第一扩散定律计算两个时段不同温度下 SWI的溶解态P和溶解态As的释放通量（图 4（b）），

两个时段 P 的释放通量变化趋势一致。不同温度下投加 LMB 均能有效降低 SWI 中溶解态 P 的释放通量，

其中 20℃时削减效果最好，在第 7 天和第 50 天的释放通量分别降低了 96.97%和 96.67%。与 P 不同，溶

解态 As 的释放通量变化存在时间差异性。实验初期投加 LMB 会使 As 的释放通量增大，但经过 50 天的

培养后，锁磷剂组中 As 的释放通量较对照组显著减少，且同样在 20℃时达到最高削减效率（24.40%）。

综上，LMB 对溶解态 P 和 As 的最佳去除温度均为 20℃。 

不同温度 LMB 覆盖下 SWI 中溶解态 P、As 与溶解态 Fe、Mn 以及 DOM 的 Pearson 相关性分析如

图 5 所示。溶解态 P、As 与溶解态 Fe、Mn 以及 DOM 之间均呈显著正相关（p<0.01），说明变量之间存

在共同来源或相似的转化途径。 

不同温度条件下沉积物 0-5cm 深度 P 和 As 形态占比如图 6 所示。根据磷形态的稳定性，可将其划

分为两类[32]：一类是易释放的可移动态 P，包括 NH4Cl-P（P1）、BD-P（P2）和 NaOH-nrP（P4）；另一

类是稳定态 P，包括 NaOH-rP（P3）、HCl-P（P5）和 Res-P（P6），稳定性逐渐增强。20℃和 30℃时加

入 LMB 后沉积物中可移动态 P 会向稳定态 P 转变，可移动态 P 的占比从 51.05%和 42.80%降低到 48.55%

和 40.39%。沉积物中 As 的提取形态依次为[33]：非特异性吸附态砷（F1）、特异性吸附态砷（F2）、铁铝

无定形低结晶水合（羟基）氧化物砷（F3）、铁铝良好结晶水合（羟基）氧化物（F4）和残渣态砷（F5），

其中 F4 和 F5 被认为是稳定态 As。投加 LMB 后，20℃时稳定态 As 占比增幅最为显著，沉积物中 F4+F5

占比从 62.20%提升至 68.92%，其他温度条件下变化不明显。 
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图 4 沉积物-水界面中溶解态 P 和 As 浓度垂向变化(a)；沉积物-水界面溶解态 P 和 As 的释放通量变化(b) 

Fig.4 Vertical variation of dissolved P and As concentration at the sediment-water interface(a)；Changes in the release flux of 

dissolved P and As at the sediment-water interface(b) 

 

2.5 温度变化下锁磷剂覆盖对沉积物-水界面中 P 和 As 的控制机制 

升高温度会加剧微生物活动和化学耗氧过程[24]，显著降低了 SWI 的 DO 浓度（图 2），厌氧环境的

形成则会促进铁锰氧化物的还原溶解。在厌氧条件下，作为电子受体的 Fe（III）和 Mn（IV）被还原为

可溶性的 Fe（II）和 Mn（II）[34]，这一现象在本实验中表现为升温过程中 SWI 中溶解态 Fe（II）和 Mn

（II）浓度的显著升高（图 3）。而铁锰氧化物的溶解会释放其表面吸附或共沉淀的 P 和 As，成为内源污

染的重要来源。对照组 SWI 的 pH 值随温度升高而增大，这是由于升温加快了沉积物中有机质的矿化速

率、DO 浓度降低，促使微生物代谢转向厌氧呼吸[35]，厌氧环境下，微生物为获取能量会以铁锰氧化物

作为替代性电子受体，铁锰还原的矿化路径会直接消耗 SWI 中的 H⁺并产生 HCO3
-，使 SWI 中的 pH 值

升高[36]。此外，随着温度升高，DOM 含量增大（图 3），DOM 中的腐殖质等组分能够通过其丰富的表

面官能团与溶解性 P、As 直接络合，形成可溶性络合物，促使其从沉积物中解离[37]；另外，DOM 能与

P、As 竞争铁锰氧化物表面的吸附位点，导致原本被固定的 P 和 As 发生解吸，被大量同步释放至间隙

水中[37,38]。 



 

 

 

图 5 沉积物-水界面中溶解态磷、砷与铁、锰、溶解性有机质的相关性分析 

Fig.5 Correlation analysis of dissolved P,As with Fe, Mn, and DOM at the sediment-water interface 
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图 6 不同温度锁磷剂覆盖下沉积物中磷(a)和砷(b)的形态变化 

Fig.6 Morphological changes of P(a) and As(b) in sediments under the coverage of LMB at different temperatures 



 

 

LMB 表面带有的 La3+对 PO4
3-和 AsO4

3-具有很强的亲和力，La3+和 PO4
3-/AsO4

3-结合生成难溶的

LaPO4/LaAsO4 沉淀是 LMB 除 P 和 As 的主要机制[28,39]。此外，P 和 As 的迁移转化主要受铁锰氧化物的

还原溶解过程控制，LMB 的加入使环境中的 DO 浓度升高，促使 Fe（II）和 Mn（II）氧化成 Fe（III）

和 Mn（IV），在好氧环境下铁、锰离子会与环境中的 PO4
3-或 AsO4

3-反应生成难溶的铁/锰磷、砷化合物

[25,28]。温度的变化进一步改变了 LMB 覆盖后 SWI 各环境因子的理化特征，使 SWI 中 P 和 As 的分布发

生显著变化，LMB 覆盖下 SWI 中溶解态 P 和溶解态 As 在不同温度梯度下的浓度差异表明，温度作为一

个关键环境因子对 LMB 覆盖下的钝化效应具有重要影响。 

两个时段不同温度条件下投加 LMB 对 SWI 中 P 均有较好的削减效果，且最佳削减温度为 20℃。此

时内源 P 释放通量相对可控（图 4b），LMB 能有效捕获并固定沉积物释放的 P，实现最高去除率；沉积

物中 P 形态分析也证实，20℃下 LMB 的加入使可移动态 P 向稳定态 P 转变（图 6a）。10℃的低温会减

慢化学反应速率，导致钝化效率偏低；而 30℃的高温下，尽管化学反应速率可能加快，但厌氧环境促进

沉积物中有机质矿化和铁氧化物的还原溶解，大量结合态 P 得到释放，内源 P 释放通量较大（图 4b），

超出了 LMB 的瞬时固定能力，导致去除率下降。 

相较于 P，各温度下 LMB 对 SWI 中 As 的钝化机制更为复杂，实验初期仅 20℃时投加 LMB 能有效

去除 As，这是由于富营养化湖泊沉积物中 P 的浓度远高于 As，且 AsO4
3-与 PO4

3-的分子结构非常相似，

存在竞争吸附效应，PO4
3-对于 AsO4

3-的吸附沉淀具有强干扰作用[10]，使得 LMB 中的 La3+优先与环境中

含量更高的 PO4
3-吸附形成 LaPO4 沉淀[40]。此外，沉积物中铁锰氧化物存在 As 和 P 的共同吸附点位，当

La3+快速固定 P 后，溶液中 PO4
3-浓度骤降，破坏吸附平衡，导致 As 从氧化物表面解吸[35]，这造成了 10℃

和 30℃下 As 浓度不降反升的现象。而 20℃下 LMB 对 P 的固定更迅速高效，能快速降低溶液中 PO4
3-

的浓度，减弱其对 As 的竞争抑制，使 La3+得以较早地与 AsO4
3-反应，从而在有效控制溶解态 P 的同时

显著降低 As 含量。经过 50 天的培养后，环境中的 PO4
3-含量大幅降低、竞争效应减弱，各温度下 LMB

对 SWI 中 As 均表现较好的削减效果(图 7)。沉积物中 As 形态分析（图 6b）进一步证实，20℃下 LMB

投加后稳定态 As 占比增幅最大，说明该温度下 LaAsO4 沉淀生成效率最高。综上，LMB 对 SWI 中溶解

态 P 和 As 的钝化效应存在温度依赖性，最佳温度为 20℃。研究结果可应用于夏秋两季温带与亚热带地

区浅水湖泊内源污染治理。 

 

图 7 锁磷剂对沉积物-水界面溶解态磷和砷的削减机制图 

Fig.7 Mechanistic diagram of LMB for reducing dissolved P and As at the SWI 



 

 

3 结论 

a. 沉积物-水界面中的溶解态 P、As 与溶解态 Fe、Mn 及 DOM 显著正相关。溶解态 P、As 的迁移

转化主要由铁锰氧化还原过程调控，温度升高会导致 SWI 中 DO 浓度降低、pH 升高、DOM 含量增加，

厌氧环境的形成促进铁锰氧化物的还原溶解，溶解态 P、As 得到释放。 

b. LMB 对 SWI 中溶解态 P 和 As 的钝化效应存在温度依赖性，最佳温度为 20℃。该温度条件下，

LMB 覆盖后的第 7 天溶解态 P 和 As 浓度分别降低了 85.97%和 41.43%，第 50 天分别降低了 82.10%和

20.35%。LMB 的投加可促进沉积物中可移动态 P、As 向稳定态转化，20℃时稳定态 P 由 48.55%增加到

51.05%，稳定态 As 由 62.20%增加到 68.92%，显著降低了 P、As 的内源释放风险。 

c. 富营养化湖泊沉积物中 P 与 As 存在竞争吸附，LMB 中的 La3+优先与环境中含量更高的 PO4
3-结

合，导致实验初期 LMB 对 SWI 中 As 的去除效率较低，LMB 对 P 的去除效果要优于 As。 

本研究通过室内模拟培养实验，解析了温度调控下锁磷剂对 SWI 中 P 和 As 的钝化机制，甄别实现

最佳钝化效应的环境温度。然而，自然湖泊的实际情况较室内模拟变化过程更加复杂，实际湖泊中的水

文过程、生物扰动及季节性环境波动可能对 LMB 的长期稳定性和修复效能产生重要影响。因此，后续

可将实验结果扩展到野外，开展原位围隔或湖区内试验，进一步揭示 LMB 应用在湖泊富营养化与砷污

染共存中的吸附选择性和竞争机制，明确 LMB 在实际湖泊内源污染修复中的效应。 
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