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摘 要 挥发性有机污染物在土壤多孔介质中有三种可能的存在状态: 溶于水中、挥发

为气体及吸附于固体颗粒。挥发性有机污染物在水、气、固体颗粒三相间的物质交换与分配是

决定其运移的重要因素,在相间物质交换为平衡的条件下,可用阻滞系数来表示其影响。污染

物与土壤固体颗粒间的非平衡吸附解吸是相间交换中影响污染物运移的最重要的机制, 由于

天然土壤具有固有的不均质性, 必须用多个反应系数才能准确描述污染物与固体颗粒间的非

平衡吸附解吸。

关键词 污染物运移,物质交换, 非平衡吸附解吸

中图分类号 X131. 3

挥发性有机物质对土壤及地下水的污染是一个普遍存在的环境问题。这些有机物主要

来源于固体废物填埋场、地下密封储存的有害污染物的事故性泄漏及用于农业的除草剂、杀

虫剂等[ 1] ,其类型多为卤代碳氢化合物、芳香类碳氢化合物及各种杀虫剂[ 2]。在土壤环境

中,一系列的机制控制着污染物的运移: 一、地下水流决定了污染物的运动方向和速率; 二、

扩散使污染物产生纵向及横向的转移;三、污染物与土壤颗粒中有机质及矿物质之间的吸附

解吸、污染物在土壤包气带中的水气界面处的物质交换使污染物的运移受到阻滞作用; 四、

由于具有挥发性,污染物还随气体迁移、扩散; 五、土壤中的生物与化学作用使污染物降解,

生成无害物质或其他有害物质。要预测污染物的运移和其归宿,必须对土壤 污染物 空

气 水这一复杂的相互作用的系统及污染物在其中的诸多迁移机制有充分理解,并把该系

统模型化,以用于实地的预测。

1 机制描述

1.1 气 水 固三相间的物质交换

在有水气共存的土壤中,即土壤非饱和带中,污染物随水运移时,水中的污染物会与气

体及土壤颗粒发生物质交换。水气两相间的物质交换平衡可用亨利定律来表示:

Ca = HCw (1)
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式中, Ca 为气体中的污染物浓度( mg cm- 3
) , Cw 为水中的污染物浓度( mg cm - 3

) , H 为

亨利系数。不同物质的 H 值可在文献中查到。对于水中污染物与固体颗粒间的物质交

换,经常用到以下这一简单的线性方程:

qs = K dCw (2)

式中, qs为固体颗粒表面的污染物浓度(mg g- 1
) , K d 为污染物在水与固体颗粒间的分配

系数( cm3 g- 1
)。有机物质在水与固体颗粒间的分配与土壤颗粒中的有机质含量、土壤颗

粒的大小与表面积等因素直接相关,而在天然土壤中,土壤的这些性质往往不是均一的,

用线性的方程来描述水 固间的物质分配与实测数据往往不很吻合, 而非线性方程则更

好地表示了其间的物质交换。Freundlich方程是一个经常被使用的非线性吸附等温线方

程,其表达式为:

qs = K FCw
1/ n

(3)

式中, K F 为 Freundlich分配系数(mg
1- 1/ n

g
- 1

cm
3/ n

) , 1/ n 表示水 固吸附非线性指数。

方程(2)、(3)都属经验公式,其中的参数值可通过专门的实验测出。污染物由气相吸附在

固体颗粒表面的量一般很小, 可以忽略不计[ 3]。

假设气相为静止,且不考虑污染物在气相中的扩散,污染物在非饱和带中随水运移可

由下列一维对流 扩散方程来表示:

w
Cw

t
+

qs
t
+ a

Ca

t
= - wv x

Cw

x
+ wDw

2
Cw

x
2 (4)

式中, w , a 分别为土壤含水率与含气率, 为土壤干容重( g cm- 3
) , v x 为孔隙水流速度

( cm min
- 1

) , x 为水平距离( cm) , Dw 为扩散系数( cm
2
min

- 1
)。方程( 4)左边第二、第三

项分别表示污染物在固相与气相中的分配。在水 气、水 固之间的物质分配为平衡的

条件下,可把方程(1)、(2) (或(3) )代入(4) ,且方程两边同除以 w 得:

R t
Cw

t
= - v x

Cw

x
+ Dw

2
Cw

x
2 (5)

式中, R t 为延滞系数,

R t = 1 +
K d

w
+

aH

w
(6)

延滞系数 R t代表污染物运移时由于发生了水 气及水 固体颗粒之间的物质交换而产

生的延滞作用。在不同的土壤含水率条件及不同的污染物运移承载相(气或水)情况下,

延滞系数的表达式是不同的, 如考虑污染物随气相在非饱和带中运移,则

R t = 1 +
K d

aH
+

w

aH
(7)

R t 可由污染物通过土柱的时间与不发生水 固或气 固吸附时非挥发性试剂通过土柱

的时间的对比实验来求得[ 3]。近来有实验表明,实验测得的污染物在非饱和土柱中随气

相运移时的延滞系数大于由( 7)求得的预测值[ 3~ 5]。这部分额外的延滞效应则应归于污

染物在水 气界面上的积累。污染物在水 气界面上的积累不仅使污染物运移受阻,而

且其影响还相当大, 如 Brusseau等在实验中发现 TCE(三氯乙烯) 29% ~ 73%的滞后是由

于在水 气界面处的积累造成的[ 4]。因此, 挥发性有机污染物在水 气 固三相的分配
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可能包括以下几个方面: 污染物在水 气两相间的分配、污染物在水 固体颗粒两相间的

分配及污染物在水 气界面处的累积。同时考虑这三个方面后的污染物随气体运移的延

滞系数为:

R t = 1 +
K d

aH
+

w

aH
+

K iA i

a
(8)

式中, K i 为污染物在水气界面处累积的吸附系数( cm ) , A i 为有效水气界面面积 ( cm
2

cm- 3)。

1. 2 非平衡吸附- 解吸

在污染物运移的诸多机制中,污染物在水相与固体颗粒间的吸附- 解吸过程最为重

要。天然土壤中,土壤颗粒常具有次级结构, 如团聚体或裂隙结构。如图 1所示为土壤团

聚体结构,即使在较干燥的情况下,由于小孔隙的毛细作用, 团聚体内的小孔隙都为静止

的水所充满[ 6, 7]
,而团聚间的大孔隙则为流动相(水相、气相或水气共存)所占据。由于天

然土壤的这种次级结构, 污染物在水相与团聚体间的吸附过程不仅包括水与团聚体内小

孔隙壁间的物质交换,而且还包括污染物在团聚体内小孔隙静止的水中的扩散过程。从

这个角度上说, 本文所讨论的非平衡吸附- 解吸是指广义的吸附- 解吸,因为作为其中一

部分的团聚体内在小孔隙静止水中作扩散运动的污染物并不吸附在任何固体颗粒表面。

图 1 土壤的团聚体结构

Fig. 1 S oil aggregate

长期以来, 污染物在土壤中的吸附- 解吸过程都被视为是瞬时完成而达到平衡的,即

所谓的 局部平衡假设 ( Local equilibrium assumption)。近年来, 越来越多研究表明非平

衡吸附更具普遍意义
[ 6, 8]

, 且关于非平衡吸附对污染物运移影响的定量研究已开展
[ 8]
。

Smith等对被污染场地中的土壤水和土壤空气样品进行分析, 发现土壤空气与土壤中的

污染物浓度比值比根据局部平衡假设所得的预测值小 1到 3个数量级[ 9]。造成以上实测

值比预测值小的原因就是由于解吸速度较吸附速度慢,而使相同时间内从固体颗粒表面

释放到气相的污染物量小于由气相通过水相吸附到固体颗粒的污染物量。此外, 杀虫剂

在施用后仍长期存在于土壤中,有的时间长达 19年之多[ 9]。这些都说明局部平衡假设是

不成立的。
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非平衡吸附- 解吸的研究已越来越受重视,尤其是慢的解吸过程,由于减慢了污染物

从土壤颗粒表面的释放速率, 延长了污染物在土壤中的停留时间,对固体废物填埋场运用

土壤抽气技术( Soil vapor ex traction)来治理挥发性有机污染物有重要的影响
[ 10]
。对于非

平衡吸附- 解吸的具体控制机制,主要有两种观点。一是用 一级反应 方程( First- rate

equation)来描述该过程,一是用扩散模型来说明。

1. 2. 1 一级反应模型 一级反应模型把土壤介质中的污染物划分为两部分:可流动相

与不可流动相,如图 1中的团聚体间大孔隙中的污染物与团聚体内小孔隙中的污染物。

非平衡吸附- 解吸则是由于这两部分间的污染物的非平衡交换而造成的,两部分间的污

染物物质交换速度与两相间的污染物浓度差成正比[ 11]
,可用方程表示为以下形式:

C im

t
= C m / H - C im (9)

式中, C i m为土壤介质中非流动相的污染物浓度( mol cm
- 3
) , Cm 为流动相污染物浓度

(mol cm
- 3
) , H 为亨利系数, 若流动相为水,则取 H = 1。 为一级反应物质交换率系数,

= / R i m ,其中 为无水 固体颗粒间吸附的一级反应物质交换率系数, R im为不可流

动相污染物在水中运移的延滞系数, R im = 1+ [ ( 1- f ) K d / i m ] ,其中, f 为与可流动相

发生平衡吸附- 解吸的被吸附的污染物的百分比, K d 为污染物在水与固体颗粒间的分

配系数( cm
3
g
- 1
) , im为不可流动的水的含水率。

事实上,一级反应模型具有一定的灵活性, 因为它用一个系数 就可以描述可能是

引起非平衡吸附- 解吸的原因的几个过程,包括发生在团聚体边界的物质交换、团聚体内

小孔隙中污染物的扩散、小孔隙中的污染物与小孔隙壁间的吸附- 解吸。但是,正是由于

它没有指出具体的过程, 也就无法预测一级反应物质交换系数 , 而只能通过实验来校

订。

1. 2. 2 扩散模型 扩散模型认为,非平衡吸附是由团聚体内小孔隙中的污染物在不流

图 2 团聚体内污染物的扩散

Fig. 2 Int raaggregate solut ion diffusion

动水中的扩散引起的。如图 2,小孔隙中的扩散

可划分为孔隙扩散与表面扩散两部分[ 12]。团聚

体内的污染物质量守恒可用费克第一扩散方程

表示:

a
q
t
+ i

Cp

t
= iD p

2
( Cp ) + aD s

2
( q )

(10)

式中, a 为团聚体的密度 (固体颗粒质量/团聚

体体积) , q 为吸附在团聚体内小颗粒表面的污

染物浓度, i 为团聚体内部孔隙度(团聚体内孔

隙体积/团聚体体积) , Cp 为小孔隙内污染物浓

度, D p 为孔隙扩散率系数, D s为表面扩散系数。

一般情况下, 假设土壤颗粒为球形。 方程(10)
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在球坐标下可表示为:

Cp

t
=

De

r
2 r

r
2 Cp

r
(11)

式中, r 为球坐标下小颗粒距团聚体球心的位置坐标, D e 为有效孔隙扩散系数。若考虑

小颗粒表面的吸附为线性,即可用方程(2)表示,则 D e 为:

De = iD p / ( i + aK id ) + aK idD s/ ( i + aK id ) (12)

式中, K id为污染物在团聚体内水与固体颗粒间的分配系数。在表面扩散不重要的情况

下, D e 可写为:

D e = Dp / ( 1+ aK id / i ) (13)

若小孔隙内的污染物吸附为非线性的, D e 则随小孔隙中污染物的浓度而变化, 用方程(3)

来表示非线性吸附, D e 为:

D e =
Dp

1+
a

i
K F

1
n
C

(1/ n- 1)
p

(14)

方程( 12)~ (14)中的 D p 是指孔隙污染物扩散系数, 在团聚体中,由于有死孔隙阻碍扩散

及扩散经历的弯曲通道而使 Dp 比相同的污染物在无介质的水中的扩散系数Da 小, D p

和Da 之间的关系可用下式表示:

Dp =
K r

Da (15)

式中 K r 为代表死孔隙造成的扩散限制性因子, 为弯曲度因子, 表示一定距离内由于污

染物走过的实际长度增加而减少扩散率系数的程度。参数 K r 是一个溶质- 孔隙尺寸之

比 的函数, 其表达式为[ 13]
:

K r = 1. 03exp(- 4. 5 ) (16)

当 减小到一定程度时, K r 可近似取值为 1[ 14]。弯曲度因子 可取为 i 的倒数。

在测定污染物的吸附等温线参数及土壤的各参数的基础上,利用方程( 12) ~ (16)就

可以事先估算出有效孔隙扩散系数 D e 的值,从而减少了实验校正参数的数量,并且实验

证明,在很多情况下,扩散模型的预测比一级反应模型更准确
[ 6]
。

1. 3 多级反应机制

近年来,许多研究都发现用单个的一级反应模型或扩散模型来模拟天然土壤中的非

平衡吸附是不够的, 尤其是不能模拟特别慢的解吸过程,如淋出实验中浓度峰值之后持续

的低浓度过程
[ 6, 11, 14, 15]

,从而不能准确预测污染物在土壤中的停留时间及实施治理所需

要的时间。

天然土壤具有如团聚体结构的次级结构,以次级结构内如团聚体内的小颗粒为观察

角度,团聚体内部的孔隙度、孔隙大小分布、颗粒的表面积及有机质的含量与分布都是不

同的。从传统的 大颗粒 角度看是均质的土壤,实际上有着固有的非均质性
[ 16]
。因此,

不可能只用单一的扩散系数或一级反应系数就能准确描述发生在其中的物质运移过程,

而使模型做出准确的预测。为了弥补单一系数的不足, 提出了 二域 模型 (T wo- site

model) [ 17] , 二域模型把发生吸附- 解吸的区域划分为两个区域,在一个区域中,吸附- 解
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吸是瞬时完成的,是一平衡反应;另一区域中则发生非平衡吸附- 解吸。二域模型区分了

两个不同速率的吸附,其预测准确性比单一的扩散模型或一级反应模型有所提高,但它的

不足之处在于对非平衡吸附仍只用一个系数。

Cunningham等对非平衡吸附- 解吸作了更有说服力的阐述。首先,他们认为二域模

型中关于一部分区域中的吸附- 解吸是瞬时达到平衡的这一假设用于初期的吸附- 解吸

并不完全符合实际[ 6]。他们认为,在团聚体内发生着两个有明显速度差异的吸附过程,

即 快 吸附- 解吸和 慢 吸附- 解吸。快吸附- 解吸所需时间的量级为分钟级, 慢吸附

- 解吸则为几星期至几年[ 7]。快吸附- 解吸并非一个瞬时完成的过程, 所以快- 慢吸附

的假设与二域模型的假设是本质不同的。

图 3 天然土壤的中、微孔隙

Fig. 3 Mesopores and micropores

in soil part icle

由于天然土壤的孔隙结构对非平衡吸附- 解吸过

程有着重要的影响, 国际理论应用化学协会对其进行

了更为细致的划分[ 13]。孔隙直径< 0. 002 m 的称为微

孔隙( Micropores) ;孔隙直径在 0. 002~ 0. 05 m 之间的

称为中孔隙( Mecropores) ; 而> 0. 05 m 的称为大孔隙

(Macropores)。在不同大小的孔隙中, 发生的扩散与

水 固体颗粒表面的吸附都是不同的。在快- 慢吸

附- 解吸的假设中, 大孔隙为流动相所占据, 中孔隙和

微孔隙内为静止的水所占据。大孔隙中发生流动相的

对流与扩散, 中孔隙内发生快吸附- 解吸,而在微孔隙

内发生慢吸附- 解吸。如图 3所示,微孔隙被认为是中孔隙的分支。

对于快吸附- 解吸,实验证明可用扩散模型准确地模拟。但对于微孔隙中的慢吸附

- 解吸则需考虑多级扩散率系数。Connaughton曾用 函数来描述一级反应物质交换率

系数的分布[ 14]
,若采用同样的方法来描述微孔隙中多级扩散率系数, 并假设微孔隙长度

lm 团聚体半径 ag ,则可修正方程(10)为如下:

i
Cp ( r , t )

t
+ a

q
t
+ m

Cm, avg( r , t )

t
= i

D e

r
2 r

r
2 Cp ( r , t )

r
(17)

Cm, avg( r , t ) =

+

-

P( Dm )
1
lm

l
m

0

Cm( r , x , t ; Dm) dx dDm (18)

Cm ( r , x , t )

t
= Dm

2
Cm( r , x , t )

x
2 (19)

式中 m 为微孔隙孔隙度, Cm, avg( r , t )是处于 r 处的长为 lm 的微孔隙中污染物的平均浓

度, Cm ( r , x , t )是微孔隙中各点的污染物浓度, Dm 为微孔隙中的污染物扩散率系数,

P ( Dm)为微孔隙扩散率系数 分布函数,其表达式为:

P ( Dm) = 0, Dm < 0

P( Dm ) =
D

- 1
m exp(- Dm)

0

x
- 1exp(- x )dx

, Dm 0 (20)
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式中, 、 为 分布函数的两个参数。通过实验,可以确定这两个参数的值[ 15]。

2 污染物运移模型

污染物在土壤中的运移所受控制因素因土壤介质的条件而不同。如在饱和水层中, 只

有水相和固相,与在非饱和条件下,即水 气 固三相共存的情况下,污染物运移显然不同。

根据土壤介质的条件及污染物运移的承载相不同,污染物的运移模型可以总结为表 1。
表 1 挥发性有机污染物在土壤中的运移方程

Table 1 Models of volat ile contaminants transport in soils

土壤饱和状况
S tatus of soil saturat ion

主要模型(不含边界条件,非平衡
吸附- 解吸用扩散模型描述)

Main Model ( condit ion not in cluded, noneuqil ibrium
sorption and desorption is expressed by dif fusion model)

说明
Note

饱和或干燥 (团聚体
内小孔隙由于毛细作
用仍为水充满)

流动相质量守恒方程:

b

C b( z , t )

t
= bD z

2Cb( z , t )

z 2
- bv z

C b( z , t )

z
-

( 1- b)
3
ag

k Cb( z , t ) / H - Cp ( z , r = ag, t ) ( 21)

非平衡吸附- 解吸:

同方程( 17)、( 19)

方程( 21)中, b 为流动相的体积

含量。其余与上文对应。
方程右边第三项为流动相与静止

相界面处的物质交换量, k 为物
质交换率系数。当流动相为水相
时, H = 1。

非饱和

水流动、气体
静止

水气二相的质量守恒方程:

R t

Cw ( z , t )

t
= D 1

2C w ( z , t )

z 2
- v 1

C w ( z , t )

z
-

3k ( 1- a- 1)

ag 1
C w ( z , t ) - Cp( z , r = ag , t ) ( 22)

非平衡吸附- 解吸:

同方程( 17)、( 19)

方程( 22)忽略水与团聚体表面吸
附,且假设水 气二相中的物质
交换是平衡的。其中 R t = 1+

H , a/ 1+ K iA i/ 1。

1 为流动水的含量。其余与上

文对应

水静止、气体
流动

水气二相的质量守恒方程:

R t

Ca( z , t )

t
= D a

2Ca( z , t )

z 2
- v a

Ca( z , t )

z
-

3k ( 1- a- 1)

ag 1

C a( z , t ) / H - Cp ( z , r = ag, t ) ( 23)

非平衡吸附- 解吸:

同方程( 17)、( 19)

方程( 23)忽略水与团聚体表面吸
附,且假设水 气二相中的物质

交换是平衡的。
其中 R t = 1+ 1/ a, H + K iA i/

a。

其余与上文对应。

水、气同时流
动(同向)

气相质量守恒方程:

a

Ca( z , t )

t
= aD a

2Ca ( z , t )

z 2
- av a

Ca( z , t )

z
-

K w a Ca( z , t ) / H - Cw ( z , t ) ( 24)

流动水相质量守恒方程:

1

Cw ( z , t )

t
= 1D 1

2Cw ( z , t )

z 2
- 1 v 1

Cw ( z , t )

z
+

K w a Ca( z , t ) / H - Cw ( z , t ) -
3k ( 1- a- 1)

ag

C w ( z , t ) - Cp( z , t= ag , t ) ( 25)

团聚体内的非平衡吸附- 解吸:

同方程( 17)、( 19)

方程 ( 24) 中 a 为土壤含气率,

K wa为水气界面处的物质交换率

系数,其余与上文对应。
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3 讨论

由于天然土壤性质的复杂性, 挥发性有机物在其中的运移过程及其控制机制都还有

很多不确定性。这些不确定性主要表现在两方面: 团聚体内非平衡吸附- 解吸的具体机

制;污染物在水、气两相间的物质交换是否平衡。这些都还需要进一步的实验与理论上的

探索和研究。
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THE MECHANISMS AND MODELS OF VOLATILE

CONTAMINANTS TRANSPORTING IN SOILS

Peng Sheng Chen Jia- jun Wang Hong- qi

( I nst itut e of E nv ironmen tal Sci ences , Beijing N ormal Univ ersit y, S tat e K ey Joint

L aboratory of Env i ronmental S im ulat ion and Pol lu tion Cont rol , Beij ing 100875)

Summary

Volat ile contaminants exist in soils in three possible forms: dissolved in water,

volat ilized as vapor, and adsorbed by solid part icles. The mass partit ioning or sorpt ion be

tw een them is an important factor that affects contaminant transport , w hich could be repre

sented by retardat ion coeff icient in the case of that equilibrium partit ioning or sorption is at

tained. The most important mechanism affect ing contaminant t ransport is nonequilibrium in

sorpt ion and desorpt ion occurring in soil betw een solid part icles and w ater phase, w hich

should be described w ith a series of coef ficients due to the innate part icle- scale heterogeneity

of soils.

Key words Contaminant t ransport , M ass part it ioning, Nonequilibrium sorpt ion-

desorpt ion
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