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碳氮比对滤料除氨氮能力的影响试验研究

赵 倩1，2，曲克明2，崔正国2，王 威1，2

( 1． 中国海洋大学 化学化工学院，山东 青岛 266100; 2． 农业部海洋渔业资源可持续利用重点开放实验室，中国水产科学研

究院黄海水产研究所，山东 青岛 266071)

摘 要: 了解 C /N 对硝化性能的影响规律对循环养殖系统中生物滤器的设计和操作有重要意义，为此本文通过实验室内模

拟试验对火山岩、生物滤球、珊瑚石 + 爆炸棉三组滤料在模拟海水养殖废水中的挂膜情况做了比较，挂膜成熟后对初始氨氮

浓度为 2． 5 mg /L 和 5． 0 mg /L 下各滤料在 C /N 为 0，0． 5，1，2，5 时模拟海水养殖废水处理效果进行分析，并拟合出氨氮降解

的动力学方程。结果表明: 珊瑚石 + 爆炸棉和火山岩滤料的挂膜成熟时间明显短于生物滤球; 同一初始氨氮浓度下滤料硝

化速率均随 C /N 比的增大而增大，在 C /N 为 5 时，各组滤料有最大的硝化速率，且珊瑚石 + 爆炸棉 ＞ 火山岩 ＞ 生物滤球; 相

同 C /N 下，各组滤料在初始氨氮浓度为 2． 5 mg /L 时比初始氨氮浓度为 5． 0 mg /L 时的硝化速率高。同一初始氨氮浓度下，

亚硝氮的积累程度随 C /N 的增大均呈降低趋势; 在相同 C /N 下，亚硝氮的积累程度均随初始氨氮浓度的增大也增大。实验

结果可为生物滤器在实践中的工程应用提供参考。
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Experimental of effect of C /N ratio on ammonia nitrogen
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Abstract: The effect of C /N ratio on nitrification plays an important role in the design and operation of bio-filter in re-circulating sys-
tem treatment． In this paper，the situation of bio-film on the three stuffs of Corallite + the explosion cotton and Volcanic and Bio-filter
balls in the treatment of simulated mari-culture wastewater were compared in the laboratory simulation test ． After the bio-film matura-
tion，each stuff under five different C /N( 0，0． 5，1，2，5) of the simulated mari-culture wastewater was tested and fitting out of the deg-
radation kinetic equation of ammonia nitrogen． The results show that bio-film maturation time of corallite + the explosion cotton and
volcanic filter was significantly shorter than the bio-filter balls． Under the same initial concentration of ammonia nitrogen，with the C /
N increase，nitrification rate is increased． When C /N ratio is 5，each group filter has a maximum rate of nitrification，Corallite + the
explosion cotton ＞ Volcanic ＞ Bio-filter balls． The nitrification rate of each group of filter at the initial ammonia nitrogen concentration
of 2． 5 mg /L is faster than ammonia nitrogen concentration of 5． 0 mg /L． Under the same initial concentration of ammonia nitrogen，

with the increase of C /N，the accumulation of nitrite is decreased． Under the same C /N，with the initial ammonia nitrogen concentration
increase，the accumulation of nitrite is increased． The results can provide the useful information for the engineering applications of the
biological filter．
Key words: C /N; biological filter; ammonia nitrogen; aquaculture wastewater

氨氮降解是工厂化高密度封闭式循环水养殖生产中

非常重要的水处理工艺过程，是实现海水循环水高效养

殖成败的关键［1］，生物滤器作为封闭循环水处理的核心

单元，对去除养殖水体中对养殖鱼类有害的氨氮起着关
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键作用。用生物法处理含氨氮废水时，有机质的相对浓

度是考虑的主要因素，有机质可促进异养细菌对 N 源的

吸收和利用，因此维持最佳 C /N 是生物处理法成功的关

键之一。在循环水养殖系统中鱼类的残饵和排泄物都是

有机物质，因此养殖系统中含有大量包括溶解态和颗粒

形式的有机物。C /N 对硝化过程的影响可以由硝化速率

和生物膜的构成来判断。
目前有大量关于有机物对硝化过程的影响研究，Car-

rera 等人研究了高浓度氨氮工业废水的处理，发现随着进

水 COD/N 的增大，硝化速率呈指数下降［2］; Ling 和 Chen
研究发现随着进水 COD/N 的增大，硝化速率最初呈指数

下降，随着 COD/N 进一步增大，有机物抑制作用不太明

显［3］; 马秀兰等研究发现在好氧条件下，初始氨氮浓度相

同时，随着 C /N 增加其降解速率加快，随着进一步 C /N
的增大，对氨氮的降解速率基本没有影响［4］。由此可见

研究不同 C /N 对生物滤器的硝化性能影响有重要意义。
本文以添加葡萄糖、NH4Cl 等营养物质的深井海水为

处理对象，以微生态净水剂作为挂膜菌种，初步探索了生

物滤球、火山岩和珊瑚石 + 爆炸棉滤料的生物挂膜情况，

采用 对 比 试 验 分 析 了 滤 料 在 不 同 初 始 氨 浓 度 下 C /N
与滤料上的生物膜的硝化能力之间的关系，确定各滤料

在最大硝化速率时合理的 C /N 比，探讨污染物去除机理，

从而为建立海水生物滤器硝化动力学模型提供重要参数

和理论依据，并丰富封闭海水循环水养殖理论和技术。

1 材料与方法

1． 1 实验材料与装置

1． 1． 1 填 料

滤料分 A、B、C 三组，依次为生物滤球、火山岩、珊瑚

石 + 爆炸棉( 考虑珊瑚石密度大和形状不规则，而爆炸棉

密度小，且可以起固定作用，因此组合使用) ，形貌及参数

见图 1 和表 1。

图 1 生物滤料( 从左到右依次为滤料 A，滤料 B，滤料

C1，C2)

Fig． 1 Biofilm stuffings( from left to right: stuffingA，stuffingB，

stuffingC1，C2)
表 1 生物滤料的基本参数

Tab． 1 Basic character of bio-film stuff

滤料编号 A B C1 C2
名称 生物滤球( 内带棉) 火山岩 珊瑚石 爆炸棉

材质 PP 发泡材料 PVA
密度 0． 92 g /cm3 1． 4 ～ 1． 6 g /cm3 2． 7 g /cm3 0． 04 g /cm3

比表面积 330 m2 /m3 13． 6 ～ 25． 5 m2 /g 1． 75 m2 /g 350 m2 /m3

1． 1． 2 实验装置

试验采用自行研制的曝气生物滤器装置，有 3 套试验

系统，每套系统设 3 个平行的上流式生物滤器，滤器采用

并联方式。试验分 3 组，每组采用 1 组填料，使用 1 套试

验系统; 每套试验系统如图 2 所示。主要由生物滤器，水

泵，加热棒，蓄水桶组成。滤器尺寸 Φ140 mm × 600 mm，

滤柱壁厚 20 mm，滤柱的上部和底部都有穿孔板布水，滤

器的有效体积是 20． 35 L，蓄水桶的尺寸 Φ635 mm × 430

mm，有效容积 200 L，填料高度 580 mm，水箱里放有浸没

式抽水泵，水族箱可调式加热棒及曝气气石。

图 2 曝气生物滤池试验装置

Fig． 2 Schematic diagram of experimental device

1． 2 实验方法

1． 2． 1 人工模拟海水养殖废水的配制

试验在烟台天源水产公司进行，试验用水选用人工模

拟养殖污水，水源为天然海水，取自烟台近海地下十多米

深的新鲜海水。水源的水质参数为: pH 7． 5 ～ 8． 0，盐度

29． 5，DO 4． 1 ～ 5． 2 mg /L。用优级纯 NH4Cl 和 C6H12O6·
H2O 模拟海水养殖废水中的主要污染物，模拟养殖污水包

括 NH4Cl，NaHCO3和其他必要的微量元素。根据需要调

节初始氨的浓度，其他成份的量依据所需初始氨的浓度参

考表 2［5］的比例来确定，将其溶解后加入到新鲜海水。实

验用水为 200 L，系统运行的条件为: pH 7． 4 ～ 8． 0，盐度为

28． 0 ～ 29． 5，DO 大于 6 mg /L，水温 23 ～ 25 ℃，水力停留时

间为 22 min。
1． 2． 2 挂膜方法及水质分析

挂膜期间每组三个生物滤器并联使用，每个水箱内投

入 5 g 微生态净水剂( 广东生维科牌，富含硝化细菌、芽孢

杆菌及酵母菌等 有 益 菌) 作 为 挂 膜 用 菌 种。通 过 添 加

NH4Cl控制初始 TAN( 指的是总氨氮，下同) 的浓度，其他

的成份的量根据表 2 按照 TAN 的加入量按比例来调节。
挂膜期间采用梯度初始 TAN 浓度来挂膜，即第 1 d 采用

15 mg /L 的 TAN 挂膜，第 8 d 换 水，仍 采 用 15 mg /L 的

TAN 挂膜，第 22 d 换水时采用 7． 5 mg /L 的 TAN 挂膜。挂
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膜期间每天下午 5: 00 取一次水样，测定指标包括总氨氮

( TAN) 、亚硝态氮( NO2-N) 、硝态氮( NO3-N) 和化学需氧

量( CODMn ) ，并根据化学需氧量( CODMn ) 的变化情况及时

补充有机碳源葡萄糖。
表 2 基质营养的组成成份

Tab． 2 Composition of synthetic substrate

成份 质量 / g
NH4Cl 1 377
NaHCO3 3 500
MgSO4·7H20 36
KH2PO4 153
Na2HPO4 159
FeCl3·6H2O 5

1． 2． 3 试验设计

挂膜成熟后，共设置 10 组试验，即在 2 组不同初始

TAN 浓度下分别设置 5 组不同的 C /N，探究每组滤料在不

同初始 TAN 浓度时有最大硝化速率时对应的 C /N。
其中两组初始 TAN 浓度通过添加 NH4Cl 使其分别为

5． 0 mg /L，2． 5 mg /L，每组设置 5 个 C /N，分别为 0，0． 5，1，

2，5( C /N 比规定为两种元素的摩尔比值，通过人工向水中

添加葡萄糖的用量来控制; C /N 为 0 指的是不添加葡萄

糖) ，通过测量不同时间 TAN 与 NO2-N 的浓度，探讨不同

初始 TAN 浓度下，不同 C /N 对各滤料硝化能力的影响。
每组 C /N 试验的时间约 3 d。
1． 2． 4 水质分析及数据处理方法

水质指标的检测依照《海洋监测规范》( GB17378． 4-
2007) : 化学需氧量( CODMn ) 采用碱性高锰酸钾法测定，

TAN 采用次溴酸盐氧化法，NO2-N 采用萘乙二胺分光光度

法，NO3-N 采用锌镉还原法测定，盐度、pH、DO、水温采用

YSI 多参数水质分析仪测定。
试验数据结果采用 Origin7． 5 软件拟合的 TAN 降解

的动力学方程即 lnc = kt + b( c 为氨氮浓度，单位 mg /L; t
指曝气时间，单位 h; k 为 TAN 降解速率常数，单位是 L /
( mg·h) ; b 为常数，即对初始 TAN 浓度取对数可求之。)

数据采用 Origin7． 5 软件作图。

2 结果与分析

2． 1 生物滤器的启动

本试验生物滤池启动阶段的 TAN 与 NO2-N 及 NO3-N
的变化情况分别见图 3、图 4 和图 5。

在挂膜期间，为使挂膜周期缩短，分别于第 8 d 和第

22 d 换水。随着亚硝化细菌，硝化细菌以及一些有益细菌

生长繁殖过程，生物膜逐渐形成，硝化菌群建立，NO2-N 和

NO3-N 的浓度随着 TAN 的去除而变化。
从图 3 可以看出，在前 7 d TAN 浓度略有降低，第 8 d

换水后，TAN 浓度一直处于缓慢下降的趋势，在第 22 d 换

水后，珊瑚石与爆炸棉的组合滤料和火山岩滤料的 TAN
浓度下降很快。图 4 为生物滤池启动阶段 NO2-N 浓度的

变化情况。NO2 -N浓度是开始缓慢升高达到最高值后缓

慢下降，在第二次换水后可以看出，珊瑚石与爆炸棉组合

滤料的 NO2-N 浓 度 在 第 26 d 后 快 速 下 降，火 山 岩 的

NO2-N 浓度在第 28 d 后快速下降，生物滤球在第 37 d

后，NO2-N 浓度下降很快。各滤料的 NO2-N 最终浓度都

在 0． 02 mg /L 以下。一般在海水处理中，当 NO2-N 浓度

快速下降时生物滤池启动成功［6］。从图 4 可以看出，生

物滤球的挂膜启动时间约需要 40 d，火山岩的挂膜启动

时间约需要 33 d，珊瑚石和爆炸棉的组合滤料挂膜启动

时间约需要 30 d。



246 海 洋 环 境 科 学 第 32 卷

从图 5 可以看出生物膜培养过程中 NO3-N 浓度的变

化。在开始阶段变化非常缓慢，在第 8 d 换水直到第 21 d
的时候，NO3-N 浓度一直处于快速上升趋势，在第 22 d 换

水后，珊瑚石 + 爆炸棉滤料的 NO3-N 的浓度先升高达到

最大值后又下降。
2． 2 不同初始 TAN 浓度不同 C /N 下对 TAN 去除效果的

影响

试验中人工配置污水所含基质无抑制微生物活性的

物质，且都是可溶的，进水水质均匀，滤器内处于完全混合

状态，污水中污泥浓度很低且保持不变，出水浓度 TAN 等

于清液所含 TAN 的浓度。因此进水 TAN 降解的速率为:

-dCdt = kXt，两边积分得
C
C0

= e-kXt，式 中 C 为 TAN 的 浓 度

( mg /L) ; t 为曝气时间( h) ; k 指的是氨氮降解速率常数，

单位是 L / ( mg· h) ; 运行期间，污泥变化浓度
dX
dt = 0，因此

X 可作常数，因此选用 Monod 做其降解模型，拟合的 TAN
降解动力学方程即 lnc = kt + b，符合一级反应动力学，当初

始 TAN 浓度为 2． 5 mg /L 和 5． 0 mg /L 时，拟合的方程如

表 3 所示。

表 3 TAN 降解的动力学方程

Tab． 3 Kinetic equation of TAN degradation

C /N
初始氨氮浓度 2． 5 mg /L

滤料 A 滤料 B 滤料 C
初始氨氮浓度 5． 0 mg /L

滤料 A 滤料 B 滤料 C
0 lnc = 1． 19-0． 072t lnc = 1． 08-0． 077t lnc = 1． 13-0． 076t lnc = 2． 55-0． 037t lnc = 2． 17-0． 060t lnc = 2． 50-0． 070t

R2 = 0． 96 R2 = 0． 98 R2 = 0． 94 R2 = 0． 78 R2 = 0． 97 R2 = 0． 82
0． 5 lnc = 1． 16-0． 073t lnc = 1． 16-0． 087t lnc = 1． 13-0． 099t lnc = 2． 11-0． 046t lnc = 2． 12-0． 068t lnc = 1． 94-0． 083t

R2 = 0． 97 R2 = 0． 98 R2 = 0． 96 R2 = 0． 76 R2 = 0． 89 R2 = 0． 94
1 lnc = 0． 87-0． 086t lnc = 0． 72-0． 105t lnc = 0． 85-0． 111t lnc = 1． 76-0． 053t lnc = 2． 25-0． 076t lnc = 1． 75-0． 110t

R2 = 0． 99 R2 = 0． 95 R2 = 0． 97 R2 = 0． 90 R2 = 0． 91 R2 = 0． 77
2 lnc = 0． 25-0． 095t lnc = 0． 30-0． 137t lnc = 0． 23-0． 148t lnc = 1． 67-0． 066t lnc = 1． 48-0． 080t lnc = 1． 74-0． 140t

R2 = 0． 75 R2 = 0． 88 R2 = 0． 89 R2 = 0． 98 R2 = 0． 95 R2 = 0． 97

图 6 是依据表 3 中 TAN 降解速率常数 k 对不同滤料

的不同 C /N 所作的图。C /N 对硝化过程的影响可以由硝

化速率判断，从图 6 可以看出，( 1) 滤料的硝化速率: 珊瑚

石 + 爆炸棉 ＞ 火山岩 ＞ 生物滤球; ( 2) 滤料的硝化速率均

随着 C /N 的增大而增大，在 C /N 为 2，初始 TAN 浓度为

2． 5 mg /L 时 A、B、C 滤料的硝化速率分别为 0． 095 L / ( mg
·h) 、0． 137 L / ( mg·h) 、0． 148 L / ( mg·h) ，初始 TAN 浓

度为 5． 0 mg /L 时 A、B、C 滤料的最高硝化速率依次为

0． 066 L / ( mg·h) 、0． 080 L / ( mg·h) 、0． 140 L / ( mg·h) ;

( 3) 对比不同初始 TAN 浓度下各组滤料在相同 C /N 下滤

料的硝化速率，得出 3 组滤料均在初始 TAN 浓度为2． 5
mg /L 时比初始 TAN 浓度为 5． 0 mg /L 时的硝化速率高。

图 6 不同 C /N 比下不同 TAN 浓度下的降解速率常数

Fig． 6 Degradation rate constant under different C /N ratio and
different TAN concentration

图 7 是 C /N 为 5 时，初始 TAN 浓度分别为 5． 0 mg /L
和 2． 5 mg /L 时 TAN 浓度随时间的变化。当 C /N 为 5 时，

初始 TAN 浓度为 5． 0 mg /L 和 2． 5 mg /L 时，经过一段时

间降解，TAN 浓度均已经降到 0． 02 mg /L，之后浓度变化

很小。而试验得出以上每组滤料在 C /N 为 0、0． 5、1． 0、
2． 0时 TAN 浓度降低到 0． 02 mg /L 时都得大于 50 h。因

此，C /N 为 5 时，各组滤料的硝化速率达到最大。

图 7 C /N 为 5 时，TAN 浓度随时间的变化

Fig． 7 Change of TAN concentration with time，C /N ratio 5
2． 3 不同初始 TAN 浓度不同 C /N 下 NO2-N 浓度变化过

程中最高积累情况分析
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图 8 是 各 滤 料 在 不 同 初 始 TAN 浓 度 不 同 C /N 下

NO2-N 浓度变化过程中最高的积累浓度随 C /N 的变化做

的图，从图 8 可以看出: 在 C /N 为 0，初始 TAN 浓度为 5． 0
mg /L 时，滤料 A、B、C 的 NO2-N 的最高积累浓度分别达到

3． 48、2． 34、2． 84 mg /L; 在 C /N 为 0，初始 TAN 浓度为 2． 5
mg /L 时，滤料 A、B、C 的 NO2-N 的最高积累浓度依次为

0． 08、0． 03、0． 09 mg /L，即在此条件下，NO2-N 的积累很

少。

图 8 不同 C /N 比下不同 TAN 浓度下的 NO2-N 积累程度

Fig． 8 Accumulation of NO2-N under different C /N ratio and
different TAN concentration

在相同的初始 TAN 浓度下，最高的 NO2-N 浓度随 C /
N 的增大均呈降低趋势; 在相同 C /N 下，各滤料均随初始

TAN 浓度的增大 NO2-N 的最高浓度也增大。

3 讨 论

3． 1 不同 C /N 不同初始 TAN 浓度下各滤料除氨硝化速

率的探讨

本试验中，初始 TAN 浓度一定时，硝化速率随着 C /N

比的增大而增大; TAN 降解符合一级动力学方程，这与马

秀兰等研究的结果一致，马秀兰等人研究低 C /N 污水中

TAN 降解的动力学，认为 TAN 降解过程符合 Monod 一级

动力学方程; TAN 浓度一定时随着 C /N 的增大，去除速率

增大［4］。张延青等人研究也发现 TAN 降解速率与 TAN

浓度为一级动力学关系，认为提高 TAN 浓度，可以明显提

高 TAN 降解速率［7］。本文得出滤料在初始 TAN 浓度较

低的情况下有更高的 TAN 去除速率，这与张延青等人的

研究不符合。马秀兰等［4］研究认为在相同 C /N 下，较低

的初始 TAN 浓度下有较高的硝化速率，与本文结果相符

合。较大比表面积的填料有利于微生物附着和提高污水

处理效果［8］，试验得出珊瑚石 + 爆炸棉硝化速率 ＞ 火山岩

＞ 生物滤球，这与各组滤料自身的特性有关。珊瑚石 + 爆

炸棉组合滤料具有极大的比表面积，且珊瑚石生物亲和性

好，火山岩的比表面积为 13． 6 ～ 25． 5 m2 /g，珊瑚石的比表

面积为 1． 75 m2 /g，虽然火山岩的比表面积远大于珊瑚石

滤料，但是可能是由于比表面积大，反冲洗老化生物膜时

不容易，因此火山岩滤料的硝化性能比珊瑚石与爆炸棉组

合滤料稍微差一些。生物滤球的材质是 PP，生物亲和性

不及火山岩，比表面积为 330 m2 /m3，小于爆炸棉的表面

积 350 m2 /m3，因此比表面较小是导致生物滤球硝化速率

差的原因。
3． 2 关于各滤料 NO2-N 积累原因的探讨

目前关于 NO2-N 积累的报道比较多，Laanbroek 等［9］

认为由于氨氧化细菌和硝化细菌在比增长速率饱和氧常

数等方面的不同，使其在生物膜中处于不同的空间位置，

所以在一定的反应条件下生物反应器中会出现 NO2-N 的

积累。邱立平等［10］认为 NO2-N 积累形成的原因主要包括

游离氨浓度过高、溶解氧不足和有机物浓度过高等。本试

验在系统运行中控制了溶解氧的浓度变化，使其维持在一

定的范围内，通过改变系统运行的 C /N 即有机物的浓度，

探讨不同 C /N 下 TAN 降解的规律，因此可以认为本试验

是由于有机物浓度不同引起 NO2-N 浓度的变化，在不同

C /N 下对 TAN 的去除速率不同使进入生物滤池的 TAN
浓度不同，从而影响 NO2-N 的积累。本试验中，同 C /N
下，各滤料均随初始 TAN 浓度的增大 NO2-N 的最高浓度

也增大，与国内外学者［11-12］认为高的氨氮符合会促进亚

硝酸盐的积累的研究结果一致。试验得出，TAN 浓度一定

时，滤料的 NO2-N 浓度变化过程中最高的 NO2-N 浓度随

C /N 的增大均呈降低趋势，与 Sharma 等［13］认为有机负荷

对亚硝酸氧化细菌的活性有抑制作用的研究结果不符合，

作者认为可能是由于在本试验中，低 C /N 下的硝化速率

低于高 C /N 下的硝化速率，因此在高 C /N 下，TAN 及时得

到去除，使得 NO2-N 的积累也减少，与梅翔［14］等人研究结

果一致，梅翔认为提高 TAN 去除速率是去除 NO2-N 的关

键。

4 结 论

( 1) 珊瑚石 + 爆炸棉和火山岩滤料的挂膜成熟时间

明显短于生物滤球，挂膜时间依次需要 30 d、33 d、40 d。
( 2) 同一初始 TAN 浓度下各组滤料硝化速率随着 C /

N 比的增大而增大，在 C /N 为 5 时，各组滤料有最大的硝

化速率，且珊瑚石 + 爆炸棉 ＞ 火山岩 ＞ 生物滤球; 相同 C /
N 下，各组滤料在初始 TAN 浓度为 2． 5 mg /L 时比初始

TAN 浓度为 5． 0 mg /L 时的硝化速率高。
( 3) 同一初始 TAN 浓度下，各滤料的 NO2-N 浓度变

化过程中最高的 NO2-N 浓度随 C /N 的增大均呈降低趋

势; 在 相 同 C /N 下，各 滤 料 均 随 初 始 TAN 浓 度 的 增 大

NO2-N 的最高浓度也增大。
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除了 XS1、XS2 两个站位 Hg 的 Ei
r 值超过 25，已达到中等

危害水平外，其他站位均为轻微强度。整个区域内的潜

在生态危害指数评价为 41． 6，也属于轻微水平，说明养殖

区沉积物环境良好，符合滩涂贝类养殖条件。
( 3) 经地质累积指数评价，相对于不同重金属，Cd 和

Cu 处于轻度污染程度，而 Pb 和 As 基本处于无污染程度，

其他重金属则处于无污染到轻度程度污染之间。相对于

不同采样点，除了 XS1、XS2 和 XS6 站位 Hg 的 Igeo值超过

2，已达到中度污染程度外，其他站位基本为轻度污染。
总体来说，以上 6 种重金属元素在不同取样点的 Igeo 评价

基本在无污染到轻微污染强度水平，表明养殖区沉积物

养殖环境良好。这与潜在生态危害评价基本一致。
( 4) 聚类分析结果 18 个站位可分为 3 类。18 个采样

站位中除 XS9 站位外其他站位相似性程度较高，说明各

站位之间沉积物重金属含量都相对较为稳定。
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