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摘  要：随着工业化和城市化的快速发展，各类固体废弃物产量迅速增大，地下水土污染不断

加剧，人类赖以生存的环境日益恶化。岩土工程研究者力图利用岩土工程的原理和方法来研究

和解决这样的环境问题，并逐步形成了岩土工程学科的一个新兴分支——环境土工。环境土工

问题伴随着生化反应、物理变化和机械运动等过程，目前国内外尚未建立统一的基本理论体系。

该文论述了土体的生化反应、骨架变形、孔隙水运移、溶质迁移和孔隙气运移机理，并建立了

考虑生化反应–骨架变形–水气运移–溶质迁移耦合作用的模型及其控制方程，界定并明确了

模型参数及测试方法；揭示了高厨余城市固体废弃物填埋场存在严重的生化降解酸化抑制、骨

架弱化和液气传导相互阻滞现象，以及城市固体废弃物压缩变形和液气产生及运移、污染物迁

移与土体固结相互作用、污染物击穿防污屏障及覆盖屏障防水闭气的内在机理；结合笔者研究

团队近二十年的环境土工研究和工程实践积累，总结了所提出的填埋场固废降解程度、渗滤液

产量、填埋气收集率、填埋体沉降与填埋场容量、填埋场边坡稳定、防污屏障服役寿命评价方法以及所研发的填埋场

液气立体导排、新型防污屏障和 TDR 污染土勘察技术的合理性和可靠性，并给出了工程应用实例。 
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Abstract: With the rapid development of industrialization and urbanization, a large quantity of solid wastes have been produced, 

the groundwater and subsurface soils are seriously contaminated, and the environment which peoples rely on is getting worse. 

The researchers in geotechnical engineering make efforts to use the theories and approaches of geotechnical engineering to 

study and solve these environmental problems, and a new branch of geotechnical engineering discipline—environmental 

geotechnics has come into being. The problems of environmental geotechnics involve many processes including biochemical 

reaction, physical change and mechanical motion. A unified framework of the basic theories for environmental geotechnics has 

not been established currently. The mechanisms of biochemical reaction, soil skeleton deformation, pore water and gas 

transport and solute migration in soils are described. A coupled model and the relevant governing equations for biodegradation, 

mechanical deformation, fluid flow and contaminant transport in soils are established. The parameters in this model and their 

measuring methods are also addressed. The phenomena, serious acid inhibition caused by biochemical degradation, skeleton 

weakening and liquid-gas mutual blocking in the landfills of municipal solid wastes with high food content, are revealed. The 

mechanisms, including compression deformation and liquid/gas generation and transport in municipal solid wastes, interaction 

between pollutant migration and soil consolidation, pollutant 

penetrationof barrier and prevention of water infiltration and 

gas escape in landfill covers, are demonstrated. Based on nearly 
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twenty-year researches and practical works by the author's research group in environmental geotechnics, the proposed 

assessment approaches for the degradation degree of municipal solid wastes, leachate production, collection efficiency of 

landfill gas, landfill settlement and capacity, landfill stability and serving time of barriers in landfills are summarized, and the 

proposed techniques, including three-dimensional leachate and gas drainage system, new pattern of barriers and TDR survey 

technology for contaminated soils are validated.  

Key words: environmental geotechnics; biochemical reaction; soil skeleton deformation; pore water and gas; transport; solute 

migration; coupled behaviour

0  引    言 
20 世纪 80 年代以来，中国工业化和城市化高速

发展，随之产生大量固体废弃物，目前每年产生城市

生活垃圾 2.4×108 t、污泥 2.2×106 t、工业固体废弃

物 1.9×109 t、尾矿 6×108 t 和核废料 1.0×103 t，各

类固体废弃物积存量超过 2.82×1010 t。固体废弃物处

置以填埋为主，全国填埋场数量达 2 万多座，填埋处

置污染控制是亟需解决的环境问题。另一方面，长期

以来中国产业布局不当且污染控制不足，导致土壤污

染严重，近年来随着城市化发展加快，大量搬迁或废

弃的有毒有害工业场地被再利用，场地土体污染是其

再利用的主要障碍。同时，地下水污染十分严重，90%
浅层地下水受污染，其中 37%达到了不适合作为饮用水

的程度[1]；江河湖海受污染底泥达数百亿立方米，成

为上覆水体的内污染源，威胁生物和人类健康。近年

来，政府对固体废弃物处置和地下水土污染问题日益

重视，进行了一系列部署。2005 年颁布了《中华人民

共和国固体废物污染环境防治法》；2006 年国家环保

总局（现环境保护部）和国土资源部联合启动了全国

土壤污染状况及其预防措施的调查工作；2008 年环境

保护部发布《关于加强土壤污染防治工作的意见》，并

明确提出了 2015 年中国土壤污染防治目标。 
随着固体废弃物处置和地下水土污染等环境问题

日益突出，逐渐形成了岩土工程学科的一个新兴分支

——环境土工。1987 年，国际土力学及岩土工程学会

（ISSMGE）成立环境土工专业委员会(TC5，现改为

TC215)，并确定了环境土工的主要目标，即采用岩土

工程和环境工程的联合技术解决污染场地和废弃物处

置问题。从 1994 年至今国际环境土工专业委员会组织

召开了 6 届国际环境土工大会(International Congress 
on Environmental Geotechnics)，2014 年将于澳大利亚

墨尔本举行第 7 届会议，笔者两次受邀分别作大会邀

请报告和主题报告[2-3]。从近几届国际环境土工大会的

主题看，环境土工的主要研究内容包括：①高污染性

固体废弃物填埋处置及工程屏障；②地下污染物运移

和扩散；③土体污染评价及防治；④地下水污染评价

及防治；⑤水下底泥污染评价及防治；⑥采矿区环境

土工问题及尾矿处置；⑦低污染性固体废弃物在土工

中再利用；⑧岩土环境风险评价、管理和可持续发展

等。经过多年实践，环境土工研究者应用岩土工程的

基本原理和方法解决了许多环境问题，并逐步成为岩

土工程学科的研究热点。1997 年美国土木工程师学会

（ASCE）会刊《Journal of Geotechnical Engineering》
改名为《Journal of Geotechnical and Geoenvironmental 
Engineering》；2013 年英国土木工程师学会（ICE）创

立环境土工专业期刊《Environmental Geotechnics》。 
中国环境土工研究始于 20 世纪末，在近 20 年里

取得了快速发展。自 1999 年第八届全国土力学及岩土

工程学术会议开始设置环境土工方面的主题报告，笔

者受邀在第九届（2003 年）、第十届（2007 年）和第十

一届（2011 年）会议上作了环境土工方面的主题报告
[4-6]。2012 年中国土木工程学会土力学及岩土工程分会

成立了环境土工专业委员会。目前，环境土工的主要

研究方向从早期的城市固体废弃物处置逐渐扩展至地

下水土评价和防治、污泥等低污染性固体废弃物处置

和利用，研究内容逐渐从固体废弃物、污染土的力学

和环境特性向岩土介质与生化物质的相互作用和多场

耦合行为转变。同时，环境土工研究者在工程实践上

也取得了较大进展，通过深圳下坪、上海老港、杭州

天子岭、苏州七子山、成都长安、西安江村沟等国内

大型填埋场的液气导排综合治理、边坡稳定控制、水

平和竖向扩建、渗沥液产量评估等工程实践，针对高

厨余固废、高渗沥液水位填埋场的灾变控制和资源化

技术水平取得显著提升，并颁布了国家行业标准《生

活垃圾卫生填埋场岩土工程技术规范》（CJJ176—
2012）；在污染场地控制治理方面，北京、上海等地率

先进行了竖向围封、气相抽提、稳定固化、热脱附等

方法的多项现场工程实践，为即将大范围开展的污染

土体治理提供了重要的技术积累。 
与传统岩土工程相比，环境土工研究对象除土体

的固、液、气三相物质外，还包括土体中的生化物质，

着重研究生化物质在土体中运移、生化反应及其引起

的土体工程力学特性变化及效应。如图 1 所示，所考

虑的土中物质变化和运动可分成 3 个层次：①生化反

应，在此过程中一个或一个以上物质经由生化反应转

化为不同于原物质的产物，涉及原物质的消耗和新物
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质的产生；②物理变化，在此过程中物质存在形式（即

固态、液态和气态）产生转变，同时包括固相物质吸

附液相溶质以及液相溶质和气体组分在孔隙水与孔隙

气中扩散；③机械运动，在此过程中物质在力的作用

下相对于参照时间和参照构形运动，即土体中三相物

质（固相骨架、孔隙液体和孔隙气体）在力的作用下

（骨架应力、孔隙水压力和孔隙气压力）而产生的宏

观机械运动（骨架变形、水气运移和溶质迁移）。土体

中生化反应、物理变化和机械运动之间的耦合作用是

环境土工的关键科学问题。国内外学者对该关键科学

问题的研究取得了一定进展：针对固体废弃物填埋处

置，建立了生化降解–骨架变形–水气运移耦合模型，

初步揭示了填埋场固液气相互作用机理[7-9]；对于土中

污染物运移，在土和屏障材料中污染物的扩散和对流

运移行为[10-13]和考虑地质化学的土中污染物运移[14]

等方面取得了较大进展，但针对土中有机污染物的生

化反应和液气运移行为研究还十分有限。目前环境土

工的基本理论体系还不完善，有待于研究者从工程实

践出发，通过岩土工程与环境工程、化学和化学工程、

生物工程等学科的交叉寻求突破。 

 

图 1 土体中的物质变化和运动过程 

Fig. 1 Process of mass change and transport in soils 

本文力图勾画环境土工问题的基本理论框架，建

立相对完善的模型及控制方程，揭示固体废弃物及污

染土在生化反应、骨架变形、孔隙水运移、溶质迁移

和孔隙气运移耦合过程中的重要现象及规律。结合笔

者研究团队近 20 年的环境土工研究和工程实践积累，

总结和评价针对城市固体废弃物填埋和土体污染控制

所提出的方法和技术的可靠性及有效性。 
 

1  基本理论及控制方程 
针对环境土工的关键科学问题，本节详细论述土

体的生化反应、骨架变形、孔隙水运移、溶质迁移和

孔隙气运移机理，并建立控制方程，形成考虑生化反

应–骨架变形–水气运移–溶质迁移耦合作用的环境

土工理论框架。 
1.1  基本假定 

土体中生化反应、物理变化和机械运动间的耦合

作用过程十分复杂，本文基于连续介质理论建立环境

土工基本理论框架。除满足连续介质的基本假定外，

本文还假定： 
（1）土体中固相颗粒本身不可压缩，固体骨架变

形与其本身的几何尺寸相比很小。 
（2）孔隙水在土体中连通，溶质对孔隙水的质量

密度、体积和渗透性等物理力学特性的影响可以忽略

不计，孔隙水和溶质本身不可压缩。 
（3）孔隙气体在土体中连通，孔隙气体各组分满

足理想气体状态方程。 
（4）不考虑耦合作用过程中热的产生、消耗与传

递及温度变化对物质存在状态和耦合作用的影响。 
（5）不考虑机械作用下的物质相间变化。 

1.2  生化反应 

土体中的生物化学反应过程伴随着固、液、气三

相物质的生成与消耗。每组反应都有一个限制性底物，

它是微生物直接作用的反应物，直接为微生物繁殖提

供营养源（如碳、氮等），或者受微生物分泌的酶所作

用而能加快与其它反应物的反应过程。因此，限制性

底物是该组化学反应过程中对反应快慢起决定性作用

的反应物。如果某化学反应不受微生物的影响，则限

制性底物定义为易被消耗的那种反应物[15]。下面论述

生化反应过程中各物质的质量变化规律。 
首先，生化反应过程必须满足质量守恒，通常用

化学平衡方程式表示，即参与生化反应的反应物和生

成物的质量变化满足方程式所描述的物质转化比例关

系。设土体中共有 m 个反应过程发生，涉及 n 个化学

物质。如图 2 所示，基于化学平衡方程式，将 m 个生

化反应过程统一用这 n 个化学物质参与的质量守恒方

程表示。以限制性底物为基准，反应过程中各物质的

转换比例系数，即各物质的质量变化量与限制性底物

质量变化量的比值，可表示为 
c m C C C   ，               (1) 

1,1 1, 1,

c
,1 , ,

,1 , ,

i n

j j i j n

m m i m n

c c c

c c c

c c c

 
 
   
 
  


   




C   ，    (2) 

1,1 1, 1,

m
,1 , ,

,1 , ,

i n

j j i j n

m m i m n

m m m

m m m

m m m

 
 
   
 
  


   




C   ，  (3) 

式中， cC 和 mC 分别为质量守恒方程的配平系数矩阵

及摩尔质量比值系数矩阵，其中 cj,i代表第 j 组化学反

应过程中第 i 个化学物质的配平系数（mol/mol），未
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参加反应的化学物质的配平系数为 0，各反应中限制

性底物的配平系数为-1；mj,i代表第 j 组化学反应过程

中第 i 个化学物质与该反应中限制性底物的摩尔质量

比值(kg·mol-1/(kg·mol-1))。 

 
图 2 生化反应框图 

Fig. 2 Framework of biochemical reaction 

其次，生化反应快慢满足一定的动力学规律，各

物质含量的变化速率可表示为 
d
dt


S B   ，                (4) 

 T
1 i nS S S S   ，      (5) 

 T
1 i nB B B B   。      (6) 

式中  S为化学物质浓度矩阵，Si代表第 i 种化学物质

浓度（kg/m3），即单位体积土体中该物质的质量，考

虑到液相溶质浓度变化通常指单位体积溶剂中溶质的

质量变化，本节定义液相溶质类物质浓度为单位体积

孔隙水中该溶质的质量；B为化学反应速率系数矩阵，

Bi为第 i 种化学物质的反应速率系数（kg/m3/s），代表

第 i 种化学物质浓度的变化速率，其数值为所有化学

反应中该化学物质的反应速率系数之和： 

,
1

       ( =1,2, , )
m

i i j i
j

B B i n


     ，   (7) 

式中，Bj,i为第 j 组生化反应中第 i 种化学物质的反应

速率系数； i 为化学物质浓度单位转换系数，对液相

溶质类物质其值等于 1/θ，对其它物质其数值为 1，θ
是体积含水率。 

以限制性底物为基准，基于各组反应中的质量守

恒（式（1）），Bj,i 等于该物质的转化比例系数 Cj,i

（Cj,i=cj,imj,i）与限制性底物的反应速率 Rj的乘积： 
, ,        ( =1,2, , )j i j i jB C R i n    。      (8) 

式中  Rj代表第 j组化学反应限制性底物的反应速率，

其数值主要受到两方面的影响：①该组化学反应独立

开展时的反应速率；②其它同时开展的化学反应对该

化学反应过程的影响，这里仅考虑与该化学反应使用

相同限制性底物的其他化学反应的竞争影响。Rj 可以

进一步表示为 
j j jR     ，               (9) 

( pH )j f S T w  ， ， ， ，……   。  (10) 

式中  j 为第 j 组化学反应独立开展时限制性底物的

反应速率，与物质浓度 S、温度 T、pH 值和含水率 w
等因素相关； j 为相同限制性底物生化反应的竞争分

配因子，可以将其简化为 φj与所有具有相同限制性底

物的生化反应独立开展时限制性底物反应速率之和的

比值[16]。 
生化反应过程引起的固、液、气三相物质的总体

质量变化可表示为 
1

s
sd

1

d
d

n
i

i

Sf
t

   ，             (11) 

2 1
l w

ld
1

d d
d d

n
j

j

S Sf
t t






    ，      (12) 

3
g

ad
1

d
d

n
k

k

S
f

t

   。             (13) 

式中  fsd，fld和 fad分别是 t 时刻单位体积土体中固相、

液相、气相物质的质量变化速率，Ssi，Slj 和 Sgk 分别

代表参与生化反应的第 i 种固相（共 n1种）、第 j 种液

相（共 n2种，其中 1 种为孔隙水，其余 n2-1 种为液

相溶质）、第 k 种气相（共 n3种）物质的浓度（kg/m3）。 
总体而言，生化反应引起固、液、气三相物质的

生成与消耗，形成水气运移和溶质迁移的源或汇，造

成固相组成的改变及土体工程特性的不断变化，导致

固液气相互作用比传统的土体更为复杂。 
1.3  骨架变形 

土体固相组分在应力作用下滑动及重组，宏观表

现为土骨架的变形。与传统土体不同，生化反应会引

起土体固相组分和粒径分布的改变，导致骨架抵抗变

形能力的改变。 
定义应力以拉为正，根据土单元体总体平衡可得 

+ 0  ，P b                 
(14) 

 T
, , , , ,  x y z xy xz yz      ，

   
(15) 

0 0 0

0 0 0  

0 0 0

x y z

y x z

z x y

   
    
   

     
   
    

，P     
(16) 

gb a
  

，
                 

(17) 

式中， 为总应力矢量（Pa），P 为一个线性算子，b
为体力矢量（N/m3）， x ， y 和 z 为正应力（Pa），τzx，

τxy 和 τyz 为剪应力（Pa），g 为重力加速度（N/kg），a
为重力场方向矢量，当 z 正向与重力场方向一致时， 

 T= 0,0,1a   。             (18) 
单元体的质量密度  可表示为 

s l a(1 ) (1 )  n Sn S n        ，   
(19) 



第 1 期                     陈云敏. 环境土工基本理论及工程应用 5 

式中， s ， l 和 a 分别为土体中固相颗粒、孔隙液体

和孔隙气体的质量密度（kg/m3
），n 为孔隙率，S 为饱

和度。 
根据小变形假定，土骨架应变分量与位移分量满

足： 
T P u   ，                (20)

 
 T

, , , , ,  x y z xy xz yz      ，
    

(21)
 

 , ,  x y zu u u
T
，u

             
(22) 

式中，  为应变矢量，u为位移矢量。 
基于Fredlund的非饱和土力学理论[17]，取净应力

和基质吸力为独立应力变量，则t时刻土体应变可表示

为 

s( , , )s t s  S S
  f S S   ，   (23) 

au m    ，              (24) 
T{1,1,1,0,0,0}m   ，          (25) 

a ws u u    ，               (26) 
式中， 为净应力矢量，s 为基质吸力（Pa）， SS 和 s

SS
分别为与净应力和基质吸力相关的柔度系数矩阵，uw

和 ua 分别为孔隙液压力和孔隙气压力（Pa）。由于生

化反应会引起组成土骨架固相物质的改变， SS 和 s
SS

与生化反应过程相关，概括为时间的函数。 
对式（23）求全微分，可得增量型本构关系： 

         s td d d ds t  S S S    ，   (27) 
式中， 


  
 

S
S SfS S 

  
 

  ，    (28) 

s
s s s

s s


  
 

S
S SfS S   ，     (29) 

             s
t s

t t t
 

  
  

S SS SfS     ，   (30) 

其中，S 为净应力增量引起的骨架应变增量所对应的

系数矩阵， sS 为基质吸力增量引起的骨架应变增量所

对应的系数矩阵， tS 为生化反应改变骨架抵抗变形能

力引起的骨架应变增量所对应的系数矩阵。式（27）
中 Stdt 表示应力水平保持不变的情况下，生化反应引

起骨架抵抗变形能力改变而产生的土骨架应变增量。 
将式（20）、（27）代入式（14）可得以骨架位移

表示的运动控制方程： 
1a w

ua uw uu t
u u
t t t t

   
   

   
u bC C C PS S ，(31) 

式中，             
 1

ua s
  C PS S S m    ，     (32) 

 1
uw s

C PS S   ，            (33) 
1 T

uu
C PS P   。            (34) 

式中，Cua，Cuw和Cuu为关于空间坐标的算子矩阵。 
1.4  孔隙水运移 

本节孔隙水实为孔隙液，为了与传统岩土工程中

相一致，这里仍将孔隙液称为孔隙水，并假定溶质不

改变孔隙水的力学性质。土体中孔隙水的运移由孔隙

水压力梯度引起的对流产生。假设孔隙水对流符合达

西定律，则孔隙水渗流速度可以表示为 

 w w w w
w

1 u
g

   v k k a   ，  (35) 

式中， 

 T

w w w w= , ,x y zv v vv   ，        (36) 

w
w i rw

w

= g


k k k   ，           (37) 

i

i i

i

0 0
= 0 0

0 0

x

y

z

k
k

k

 
 
 
  

k   ，        (38) 

w

w w

w

0 0
= 0 0

0 0

x

y

z

k
k

k

 
 
 
  

k   ，      (39) 

rw

rw rw

rw

0 0
= 0 0

0 0

x

y

z

k
k

k

 
 
 
  

k   ，     (40) 

T

= , ,
x y z

   
  

   
  。         (41) 

其中，vw 为孔隙水的渗流速度矢量（m/s），ki，kw 和

krw分别为固有渗透系数矩阵、孔隙水渗透系数矩阵和

孔隙水相对渗透系数矩阵（m/s），kwx，kwy 和 kwz 分别

为 x，y 和 z 方向孔隙水的渗透系数（m/s），kix，kiy和

kiz分别为 x，y 和 z 方向的固有渗透系数（m2
），krwx，

krwy和 krwz分别为 x，y和 z方向的孔隙水相对渗透系数。

其中，固有渗透系数由土体本身的几何特性决定，包

括孔隙的几何特性和固相颗粒的几何特性，与流体性

质无关；孔隙水相对渗透系数主要受到土体饱和度的

影响
[17]

。 
根据单元体孔隙水质量守恒有：  

 w w 0
w w w

( / )
+

V V f
t





  


v   ，  (42) 

式中， w 为孔隙水的质量密度，Vw和 V0分别为孔隙

水体积和单元体的初始总体积，fw 是单位体积土体中

孔隙水的源项或汇项（kg/m3/s）。只考虑生化反应引

起的孔隙水质量变化时，基于式（12），fw可表示为 
w

w
d
d
Sf
t

   。           (43) 

基于 Fredlund 的非饱和土力学理论[17]，孔隙水体
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积变化可表示为独立应力变量净应力和基质吸力所引

起的孔隙水体积变化之和。与常规非饱和土不同的是，

生化反应过程持续改变土体的力学性质。考虑生化反

应影响的孔隙水体积变化可以表示为 
w

s t
0

d
d d d

V R s R t
V

  R    ，  (44) 

s
t

RR s
t t

 
 

 
R    ，         (45) 

式中， R 和 sR 分别代表与净应力相关的孔隙水体积

变化系数矩阵以及和基质吸力相关的孔隙水体积变化

系数（Pa-1），两者均与生化反应过程相关，Rt代表净

应力和基质吸力水平保持不变时，生化反应导致土体

孔隙水体积变化特性改变而引起孔隙水体积变化相对

应的系数（Pa-1）。 
假设孔隙水的质量密度为常量，将式（20）、（27）、

（44）代入式（42）可以得到孔隙水运移的控制方程： 
a w

wa ww wu w w
u uC C C
t t t

  
     

  
uC v  ， (46) 

式中， 
1

wa s sC R    R S S   ，         (47) 
1

ww s sC R     R S S   ，        (48) 
1 T

wu
C R S P    ，             (49) 

1
w w w t t/ ( )C f R    R S S   。  (50) 

式（50）中，右端第一项代表生化反应直接引起的源

或汇，第二项代表生化反应引起土体变形和持水能力

改变产生的源或汇。 
1.5  液相溶质迁移 

除了随着孔隙水的对流运移而传播外，孔隙水中

的溶质自身也具有运移能力，这使得溶质传播可以超

出孔隙水运移所影响的范围。液相溶质自身的迁移主

要由分子扩散和机械弥散引起；同时固相对溶质有吸

附作用，阻滞溶质扩散。 
分子扩散的驱动力是化学势（浓度）梯度（图 3），

即当某一溶质在孔隙水中分布不均匀，即使孔隙液体

没有整体的流动，该溶质也会从化学势高的地方扩散

到化学势低的地方，最终在空间上分布均匀。研究表

明分子扩散引起的溶质运移通量与溶质浓度梯度成正

比，其比例系数即分子扩散系数[18]。相比纯液相环境，

土体中分子扩散系数还受到土颗粒存在的影响：①土

颗粒的存在使得任意截面上溶质扩散截面积相应变

小；②由于土颗粒的不均匀分布，孔隙液体在土体中

是迂回前进的，使得溶质扩散的路径延长。因此，土

体孔隙水中溶质扩散系数是体积含水率 及孔隙通道

曲折度 的函数[11]：  
d d

l 0( , )   i if   ，D D
           

(51) 

d
0

d d
0 0

d
0

0 0
0 0  
0 0

i
x

i i
y

i
z

D
D

D

 
   
  

，D
      

(52) 

式中， d
l
iD 为第 i 种溶质的分子扩散系数矩阵（m2/s），

d
0
iD 为第 i 种溶质纯液相环境中的扩散系数矩阵，

( , )f   为溶质分子扩散影响系数。 

 
图 3 液相溶质分子扩散示意图 

Fig. 3 Molecular diffusion of solute in water 

机械弥散是由于孔隙中微观流速变化而引起的溶

质迁移。由于孔隙分布的不均匀以及孔隙几何形状和

大小的不同，水流的局部微观流速在大小和方向上发

生着变化（图 4）：①孔隙水的中心和边缘的流速不同；

②不同孔径孔隙中的流速不同；③孔隙的弯曲程度不

同以及封闭孔隙或团粒内部孔隙水流基本不运动，而

使微观流速不同。研究表明机械弥散引起的溶质运移

通量与溶质的浓度梯度成正比，其比例系数即机械弥

散系数。机械弥散系数与孔隙水流速及孔隙几何特性

相关，可表示为[19] 

l l w  im  ，D v
             

(53) 

式中， l
imD 为第 i 种溶质的机械弥散系数矩阵（m2/s），

l 是纵向弥散度（m），与孔隙的几何特性有关， wv 为

孔隙水实际平均流速（m2/s）， w w /v v 。 

 
图 4 微观流速变化原因示意图

[20] 

Fig. 4 Variation of microscopic velocity 

此外，如图 5 所示，由于分子引力及化学反应等

作用，固相可以吸附溶液中的溶质（包括离子），固相

吸附量的增加或减少分别对应吸附或解吸附行为，这

是一个固相和液相间分配溶质的动态平衡过程。当土

体中液相溶质达到吸附平衡时，吸附速度和解吸附速

度相同，此时固相吸附的溶质质量与液相中溶质浓度

存在一定关系[21]。由于吸附平衡所需时间与实际工程

中污染物扩散的时间相比很小，本文假设吸附平衡瞬

间完成，用吸附函数 s s l( )i i ic c c 描述吸附过程，吸附/
解吸附引起的液相溶质质量变化可以表示为  

s s l

l

i i i

i

c c c
t c t

  


  
  ，           (54) 
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式中， s
ic 为单位体积固相所吸附的第 i 种溶质的质量

（kg/m3）， l
ic 为第 i 种溶质的液相浓度。 

 
图 5 液相溶质吸附机理示意图 

Fig. 5 Adsorption mechanism of liquid solute 

综上，在如图 6 所示的单元体中，第 i 种液相溶

质的质量变化由对流和扩散/机械弥散引起的液相溶

质流入流出、吸附解吸附引起的液相溶质质量变化以

及液相溶质的源项或汇项造成。 

 
图 6 液相溶质质量守恒（第 i 种溶质） 

Fig. 6 Liquid solute mass conservation (ith component) 

根据单元体中第 i 种液相溶质的质量守恒有：  
w

l
0

i Vc
V
t

  
 


  

    s
l w l l l

[(1 ) ]i
i i i in cc c f

t
 

        


v D ，(55) 

d m
l l l   i i i  ，D D D

             
(56) 

式中， l
iD 为第i种溶质的分子扩散/机械弥散系数矩阵，

l
if 为单位体积土体中第i种溶质的源项或汇项。只考

虑生化反应引起的溶质源项或汇项时，基于式（12），

l
if 可以表示为 

  l
l

d
d

i iSf
t

   ，            (57) 

式中，Sli代表第i种液相溶质的浓度。 
将式（20）、（27）、（44）代入式（55）可得第 i

种溶质运移的控制方程： 

a wl
lc la lw lu

i
i i i iu ucC C C

t t t t
  

  
   

uC
 

   l w l l l   i i i ic c C        ，v D
    

(58) 

式中，         s
lc

l

(1 )  
i

i
i

cC n
c




  


，

           
(59) 

1
la l s s( ) i iC c R   ，R S S 

         
(60) 

1
lw l s s( )  i iC c R    ，R S S 

       
(61) 

1 T
lu l  i ic  ，C R S P                (62) 

1
l l l t t( ) i i iC f c R   。R S S       (63) 

式（63）中，右端第一项代表生化反应直接引起的源

或汇，第二项代表生化反应引起土体变形和持水能力

改变产生的源或汇。 
1.6  孔隙气运移 

孔隙气体的运移由对流和扩散所引起，下面分别

论述气体的对流和扩散机理。 
以一维通道中的二元组分（气体1和气体2）孔隙

气运移为例，对流引起的气体1和气体2的运移通量可

以表示为 
 v v

1 1N X N   ，            (64) 
v v
2 2N X N   ，            (65) 
v v v

1 2 a aN N N v n     ，     (66) 

1 2 =1X X   。             (67) 

式中， vN 为单位时间内对流引起的通过单位面积通

道的孔隙气总摩尔数（即对流通量）（mol/m2/s）， v
1N

和 v
2N 分别是气体1和气体2的对流通量， av 为孔隙气

整体实际平均流速， na为所有气体的摩尔浓度

（mol/m3），X1和X2分别是气体1和气体2占孔隙气总摩

尔数的比例。 
孔隙气的扩散按驱动力的不同分为两种[22]，如图

7所示：①气体分子间碰撞引起的体相扩散；②气体分

子与孔壁间的碰撞引起的努森扩散。 

 

图 7 气体扩散机理[22] 

Fig. 7 Mechanism of gas diffusion[22] 

体相扩散引起的单位体积孔隙气中气体2对气体1
的阻滞力为 

 g2 g1g12 1 2 a
12

1f X X u v v
D

    ，    (68) 

式中，D12为二元组分孔隙气的扩散系数（m2/s），只

与气体1和气体2本身的性质有关（表6）， au 为孔隙气

总气压（绝对气压）（Pa）， g1v 和 g2v 分别为气体1和气

体2的实际运移速度（m/s）。 
基于式（68），只考虑体相扩散时，根据气体间阻

滞力与气体分压力的力学平衡有： 
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1
gmD D

2 1m 1 2m 12

n
X N X N D

x


  


  ，   (69) 

式中， D
1mN 和 D

2mN 分别为气体1和气体2的体相扩散通

量（mol/m2/s）， 1
gmn 代表经由体相扩散的气体1的摩尔

浓度。  
只考虑努森扩散时，气体 1 的努森扩散通量为 

1
gmD

1w 1M

n
N D

x


 


  ，          (70) 

式中， D
1wN 为气体 1 的努森扩散通量，D1M 为气体 1

的努森扩散系数（m2/s）， 1
gwn 代表经由努森扩散的气

体 1 的摩尔浓度。 
 由于同时存在体相扩散和努森扩散，气体 1 的体

相扩散通量与努森扩散通量相等，引起体相扩散和努

森扩散的浓度梯度之和等于气体 1 的浓度梯度[23]，有： 
D D D

1w 1m 1N N N    ，              (71) 
D D D

1 1 1 2 1 1 2 1
g gm gw

12 1M

X N X N Nn n n
D D


       。 (72) 

气体的总通量可以表示为对流通量与扩散通量之

和，对于气体1有： 
v D

1 1 1N N N    。         (73) 
基于理想气体状态方程有 

1
g1

g

u
n

RT
   ，              (74) 

式中， 1
gn 和 1

gu 分别为气体1的摩尔浓度（mol/m3）和

分压（Pa）。 
将式（64）、（66）、（73）和（74）代入至式（72）

可得： 
1
g 1 a a 2 1 1 2 1

1M 12 1M

1 u X v u X N X N N
RT x D RT D D

 
   


 ， (75a) 

2
g 2 a a 1 2 2 1 2

2M 12 2M

1 u X v u X N X N N
RT x D RT D D

 
   


 ，(75b) 

式中，R为气体状态常数（m3/Pa·K/mol），T为气体温

度（K），D2M为气体2的努森扩散系数（m2/s）， 2
gu 为

气体2的分压（Pa）。 
上述两式给出了各气体分压（ 1

gu 和 2
gu ）和各气体

通量（ 1N 和 2N ）的关系。将上述一维通道中的二元

组分孔隙气运移推广至三维土体中的多组分气体运

移，可得土体中第i种组分孔隙气体的运移通量： 
3

g g g ga a
e e e

1M

+
i i j in

j ii

ji ij iM
j i

u X XX u
RT RT 



 
  

N N Nv
D D D

，(76) 

式中， 
e
M

e e
M M

e
M

0 0
= 0 0

0 0

i x

i i y

i z

D
D

D

 
 
 
  

D   ，   (77) 

e

e e

e

0 0
= 0 0

0 0

ijx

ij ijy

ijz

D
D

D

 
 
 
  

D   ，      (78) 

 T

g g g g= , ,i i i i
x y zN N NN   ，       (79) 

其中， g
iN 为第 i 种组分气体的通量， g

iu 为气体 i 的分

压（kPa）， e
ijD 为土体中 i，j 两元气体系统中的有效扩

散系数矩阵， e
MiD 为土体中第 i 种组分气体的有效努

森扩散系数矩阵， e
ijD 和 e

MiD 与土体孔隙和固相颗粒的

几何特性以及土体的饱和度相关， av 为孔隙气整体平

均流速，基于达西定律，可以表示为 
ra

a a
a

i u


  
k kv   ，            (80) 

a

a a

a

0 0
= 0 0

0 0

r x

r r y

r z

k
k

k

 
 
 
  

k   ，      (81) 

式中， ark 为气相相对渗透系数矩阵， a 为孔隙气整

体的黏滞度（kg/m/s）。 
式（76）给出了多组分气体中各组分气体通量与

各组分气体分压的关系，将其联立写成矩阵形式，可

进一步显式求得各气体组分的运移通量： 
g1 1 a a

g =
u

RT RT
 


 
u v

N B B Y   ，   (82) 

式中， 

 3
T1 2

g g g g, , , n N N N N   ，       (83) 

3

3

3 3 3 3

11 12 1

21 22 2

1 2

n

n

n n n n

 
 
   
 
  





   


B B B

B B B
B

B B B

  ，   (84) 

3

e e
1M

1 n
k

ii
ki ik
k i

X



 B
D D

  ，           (85) 

  e
i

ij i j
ij

X
  B

D
  ，             (86) 

 3
T1 2

g g g g= , , , nu u uu   ，        (87) 

3

3

T

1 2
e e e
1M 2M M

, , , n

n

XX X    
  

Y
D D D

  。   (88) 

式（82）右端第一项描述了气体分压 gu 对于通量

的贡献，第二项描述了气体总压 au 对通量的贡献。 
忽略固相对各组分孔隙气的吸附作用，根据单元

体中第i种孔隙气体的质量守恒有： 

g a 0
g g g

( / )
( )

i
i i ic V V

M f
t


   


N   ，  (89) 

式中， g
ic 为第 i 种组分气体的气相浓度，Va是孔隙气
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整体体积， g
iN 为第 i 种组分气体的扩散通量矩阵， g

iM
为第 i 种组分气体的摩尔质量， g

if 代表单位体积土体

中第 i 种组分气体的源项或汇项。只考虑生化反应引

起的气体源项或汇项时，基于式（13）， g
if 可表示为 

g
g

d
d

ii S
f

t
   。             (90) 

由于土体总的体变等于固、液、气三相体积变化

之和，因此有： 
   a T s wd =d d dV V V V    。     (91) 

其中，土体总体积变化可以表示为 
T

v
0

d d dV
V

    u   。     (92) 

假设固相不可压缩，惰性固相的体积为常量，只

考虑生化反应引起的固相体积变化，有： 
s sd si sd sd sd

0 0 0 0

d d( ) d d( / )= =V V V V m
V V V V


  ， (93) 

式中，Vsd和 siV 分别是t时刻可变固相和惰性固相的体

积， sdm 和 sd 分别是t时刻可变固相的质量和密度。 
基于理想气体状态方程有： 

g g
g

i i
i u M

c
RT

                 (94) 

将式（20）、（27）、（46）、（91）～（94）代入式

（89）可得第i种组分气体运移的控制方程： 

g a w
gg ga gw gu1 gu2+

i
i i i i iu u u

C C C C
t t t t t

     
  

    
u uC  

g g
i iRT C    N   ，              (95) 

式中，             gg a
iC    ，           (96) 

1
ga g s s( )i iC u R R S S    ，    (97) 

1
gw g s s( )i iC u R  R S S    ，   (98) 

1 T
gu1 g=i iu C R S P    ，        (99) 

gu2 g=i iC u   ，               (100) 

1 sd sd
g g g t t

0g

d( / )
d

i i i
i

mRTC f u R
V tM

     
 
R S S  。(101) 

基于道尔顿定律，孔隙气整体压力 au 等于各组分

气体的分压之和，即 
3

a a atm g
1

n
i

i
u u u u



     ，      (102) 

式中，uatm为大气压力。 
各组分气体运移的控制方程（式（97））相加后，

可得孔隙气总体的运移方程： 
a w

aa aw au1 au2
u uC C C
t t t t

    
  

   
u uC  

a aRT C   N   ，            (103) 

式中， 
1

aa a a s s( )C u R   R S S   ，  (104) 
1

aw a s s( )C u R  R S S    ，  . (105) 
1 T

au1= au C R S P    ，        (106) 

au2 a=C u   ，                (107) 

1 sd sd
a a a t t

a 0

d( / )
d

mRTC f u R
M V t

     
 

 R S S 。(108) 

将各组分气体扩散通量（式（82））叠加后可得

式（103）中的孔隙气总体通量Na： 
g1 1 a a

a =
u

RT RT
 


 
u v

N AB AB Y   ， (109) 

 
3

= 1,1, ,1

n

A   。            (110) 

若考虑单一组分气体有： 
1 e

1M
 B D   。              (111) 

由式（109）可得孔隙气总体通量： 
e

a a 1M a
a

u u
RT RT


 

v DN   。      (112) 

式（112）包括对流项和努森扩散项。常规土中，气体

运移一般只考虑对流，忽略了努森扩散对气体运移的

阻滞。 
1.7  生化反应–骨架变形–水气运移–溶质迁移耦

合模型控制方程及特点 

基于上述生化反应、骨架变形、水气运移和溶质

迁移的控制方程，建立的生化反应–骨架变形–水气

运移–溶质迁移耦合模型控制方程由如下 3 个骨架运

动控制方程（式（113））、1 个孔隙水运移控制方程（式

（114））、n2-1 个液相溶质迁移控制方程（式（115））、
及 n3个孔隙气体运移控制方程（式（116））共 n2+n3+3
个控制方程构成： 

1a w
ua uw uu t

u u
t t t t

   
   

   
，

u bC C C PS S   
(113) 

a w
wa ww wu w w

u uC C C
t t t

  
     

  
uC v  ， (114) 

a wl
lc la lw lu

i
i i i iu ucC C C

t t t t
  

  
   

uC
 

   l w l l l 2         ( =1,2, , 1)i i i ic c C i n         ，v D
 (115) 

g a w
gg ga gw gu1 gu2+

i
i i i i iu u uC C C C

t t t t t
     

  
    

u uC  

g g 3                          ( =1,2, , )i iRT C i n     N 。(116) 

耦合方程涉及 3 类共 n2+n3+3 个状态变量，包括

3 个位移（u）、1 个孔隙水压力（uw）、n2-1 个液相溶

质浓度（ l
ic ）及 n3个孔隙气分压（ g

iu ）。 
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耦合方程所描述的固液气相互作用问题涉及以下

7 类本构关系，需通过相应的试验来确定相关的特性

参数：①生化反应特性（有关 j 和 j ）；②应力应变

特性（有关 S ， sS 和 tS ）；③水气渗透特性（有关

ki，krw和 kra）；④孔隙水体积变化特性（有关 R 、 sR
和 tR ）；⑤溶质扩散、弥散特性（有关 d

l
iD 和 m

l
iD ）；

⑥溶质的吸附/解吸附特性（有关 s ( )i i
jc c ）；⑦孔隙气扩

散特性（有关 e
ijD 和 e

MiD ）。 
总体而言，所建立的耦合方程有以下 3 方面特点： 
（1）相对于传统土力学中考虑骨架变形及水气运

移的耦合作用，还考虑了土体中的生化反应及多组分

液气污染物的迁移。 
（2）生化反应通过两个方面与骨架变形、水气运

移及溶质迁移相耦合：①生化反应引起固、液、气三

相物质的生成与消耗，为水气运移和溶质迁移提供相

应的源项或汇项；②生化反应引起固相组成以及土体

孔隙和固相颗粒几何特性的改变，影响骨架变形特性、

孔隙水体积变化特性、水气渗透渗透特性、溶质扩散/
机械弥散特性以及气体扩散特性。 

（3）由式（113）、（114）可知，骨架和孔隙水的

运动与各液相溶质的浓度无关；受孔隙气体总体压力

的直接影响，与各组分孔隙气体的分压呈弱耦合的关

系（式（103）和（109））。因此，可先根据式（113）、
（114）和（103）3 个控制方程，求得位移 u、孔隙

水压力 uw和孔隙气总体压力 ua这 3 类状态变量，代

入各组分孔隙气运移控制方程（式（116）），通过弱耦

合迭代求解各组分孔隙气的分压 g
iu 。各液相溶质的浓

度 l
ic 可根据 u，uw和 ua直接由液相溶质迁移控制方程

（式（115））求得。 

2  城市固体废弃物生化降解 
填埋是目前世界各国处置城市固废的主要方法[24]。

城市固体废弃物填埋后，其中的有机质在微生物的作

用下发生剧烈的生化降解，导致固相质量损失，产生

大量的渗滤液、填埋气和污染物。填埋场既是一个土

工构筑物，也是一个生化反应器。本节利用上节的基

本方程，力图描述作为生化反应器的填埋场中各物质

量的定量变化关系，为填埋场的固结及稳定分析提供

研究基础。 
2.1 城市固体废弃物填埋场生化降解控制方程 

城市固体废弃物中绝大部分可降解的固相有机物

为总糖、蛋白质、脂肪和纤维素（含半纤维素）。总糖、

蛋白质和脂肪主要来自厨余类固废，纤维素则主要来

自于纸类、庭院、木材和织物类固废。值得指出的是，

厨余类固废（如瓜果蔬菜）含有大量未破裂的细胞，

细胞液中的水被细胞壁禁锢在细胞内部，无法自由的

运移。这部分水区别于固废孔隙间的自由水，在此称

之为胞内水。 
厌氧降解为填埋场中主导的生化反应，可分为水

解、酸化、乙酸化和甲烷化 4 个阶段。相对于水解阶

段，酸化和乙酸化阶段持续时间显著较短，可以将城市

固体废弃物的降解简化为水解–甲烷化二阶段形式[7]。

在水解阶段，总糖、蛋白质、脂肪和纤维素 4 大类固

相物质，在微生物的作用下水解为可溶的挥发性脂肪

酸（VFA）和氢气、二氧化碳等，同时造成固相质量

的损失。纤维素为细胞壁的主要成分，纤维素的水解

引起细胞壁的破裂，从而其中的胞内水释放出来，导

致降解产水。这里假定胞内水来自果蔬类固废，按纤

维素的降解比例释放。在甲烷化阶段，水解生成的中

间产物在甲烷菌作用下进一步转化为甲烷和二氧化碳

等，导致降解产气。甲烷菌作为一种生物体，其生命

周期有限，按照一定规律衰亡。 
城市固体废弃物填埋场的生化反应方程式为 
C6H10O5+5H2O→CH3COOH+8H2+4CO2+λwH2O， 

(117) 
C6H10O5+5H2O→CH3COOH+8H2+4CO2  ， (118) 

C46H77O17N12S+59.26H2O→ 
7.88CH3COOH+30CO2+63H2+12NH3+H2S ， (119) 

C55H104O6+78H2O→13CH3COOH+29CO2+104H2，

(120) 
CH3COOH+7.43H2+0.93CO2+0.029NH3→ 

2.79CH4+3.8H2O+0.029C5H7NO2  ，   (121) 
C5H7NO2+2H2O → 0.83C6H10O5+NH3 。 (122) 

式（117）右端的水为细胞壁破裂释放的胞内水，λw

为释放的胞内水与降解纤维素的质量比；式（118）和

（122）中的 C6H10O5为总糖。 
反应共涉及纤维素（C6H10O5）、总糖（C6H10O5）、

蛋白质（C46H77O17N12S）、脂肪（C55H104O6）、水（H2O）、

VFA（以 CH3COOH 为代表）、溶解氨（NH3）、甲烷

菌（C5H7NO2）、二氧化碳（CO2）、硫化氢（H2S）、

甲烷（CH4）和氢气（H2）这 12 种物质，分别记为

i=1,2,…,12；共包括不同可降解物质的 4 个水解反应

（式（117）～（120））、中间产物的 1 个甲烷化反

应（式（121））和甲烷菌的 1 个衰亡反应（式（122）），
相应的限制性底物依次是纤维素、总糖、蛋白质、脂

肪、VFA 和甲烷菌。式（117）～（122）的化学反应

方程配平系数矩阵 Cc 和化学反应中各物质摩尔质量

比值系数矩阵 Cm如下所示，其中化学反应系数矩阵 C
由 Cc和 Cm点乘得到： 
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w1 0 0 0 5 1 0 0 4 0 0 8
0 1 0 0 5 1 0 0 4 0 0 8
0 0 1 0 59.26 7.88 12 0 30 1 0 63

 
0 0 0 1 78 13 0 0 29 0 0 104
0 0 0 0 3.8 1 0.029 0.029 0.93 0 2.79 7.43
0 0.83 0 0 2 0 1 1 0 0 0 0

  
   
  

  
  

    
    

c ，C          (123) 

m

1 1 6.80 5.31 0.11 0.37 0.10 0.70 0.27 0.21 0.099 0.012
1 1 6.80 5.31 0.11 0.37 0.10 0.70 0.27 0.21 0.099 0.012

0.15 0.15 1 0.78 0.016 0.054 0.015 0.10 0.040 0.031 0.015 0.002
0.19 0.19 1.28 1 0.021 0.070 0.020 0.13 0.051 0.040 0.019 0.002
2.7 2.

C  

7 18.35 14.33 0.30 1 0.28 1.88 0.73 0.57 0.27 0.033
1.43 1.43 9.74 7.61 0.16 0.53 0.15 1 0.39 0.30 0.14 0.018

 
 
 
 
 
 
 
  
 

， (124) 

w1 0 0 0 0.11 0.56 0.37 0 0 1.08 0 0 0.10
0 1 0 0 0.56 0.37 0 0 1.08 0 0 0.10
0 0 1 0 0.97 0.43 0.19 0 1.20 0.03 0 0.11

 
0 0 0 1 1.63 0.91 0 0 1.48 0 0 0.24
0 0 0 0 1.14 1 0.008 0.055 0.68 0 0.74 0.25
0 1.19 0 0 0.32 0 0.15 1 0 0 0 0

  
   
  

  
  

    
    

。C   (125) 

降解所涉及的 6 个反应，限制性底物各不相同，

因此每个反应的相同限制性底物生化反应的竞争分配

因子 j 均为 1。4 个水解反应（式（117）～（120））
的反应速率可由一级动力学方程描述[25-27]： 

H W Ihj j jR k f f S    ，          (126) 

 

min

min
W min max

max min

max

0 ( )

( ) ( )

1 ( )

f

 
 

   
 

 

 


  


 

，

   

(127) 

  hIh 6

6 h

1( )
1 / nf S

S K



  。         (128) 

式中  Rj 为各水解反应中所对应的限制性底物的反应

速率（kg/m3/d），j=1,2,3,4；t 为时间（d）；kHj为限制

性底物 j 的水解速率常数（d）；fW为含水率影响函数；

fIh为 VFA 水解抑制函数；θ 为固废体积含水率，即单

位体积固废中水的体积；θmin 为水解反应发生所需体

积含水率的最小值；θmax为含水率影响水解的上限值，

即超过该值后，水分不再限制水解。fIh为非竞争性抑

制函数的改进形式，Kh 为水解抑制常数（kg/m3）；nh

为水解抑制指数。 
甲烷菌以 VFA 为底物繁殖（式（121））的反应速

率可用 Monod 方程描述[25, 28]： 
m max 8

5 Im 6
S

1 k SR f S
Y K c




  ，        (129) 

  mIm 6

6 m

1( )
1 / nf S

S K



  。       (130) 

式中  kmmax为甲烷菌的最大繁殖速率（d）；KS为甲烷

菌繁殖半饱和速率常数（kg/m3）；fIm 为 VFA 对甲烷

菌繁殖的抑制函数，反映了 VFA（pH）对甲烷化过程

的影响。fIm 形式上与 VFA 对水解的抑制函数相同，

Km为甲烷化抑制常数（kg/m3）；nm为甲烷化抑制指数。 
甲烷菌衰亡（式（122））的反应速率可由一级动

力学方程描述： 

6 d 8R k S   ，            (131) 
式中，kd为甲烷菌的衰亡速率（d-1）。 

由式（8）、（125）、（126）、（129）和（131）可得

城市固体废弃物生化降解控制方程： 
6

,
1

d ( )   1,2, ,12
d

i
i j i j

j

S C R i
t




  ( )  ，  (132) 

上述控制方程描述了反应器内物质的生成与消

耗，控制变量为参与生化降解的 12 种化学物质的浓度。 
与已有生化降解模型[7, 28]相比，上述模型对城市

固体废弃物按物质组成进行了更全面的分类，考虑了

总糖与纤维素降解的区别、固废降解释放胞内水、VFA
（pH）同时对水解和甲烷化过程的影响。 

求解式（132）可得： 
（1）单位固废体积中固、水、气三相质量的变化率 

4

sd
1

d  
d

i

i

Sf
t

 ，

            
(133) 

5
wd

d   
d
Sf
t

 ，
             

(134) 

12

gd
9

d  
d

i

i

Sf
t

 。            (135) 

（2）单位液相体积中污染物 VFA 的质量变化率 
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ad 6d / df S t   。            (136) 

（3）单位固废体积中气相产物二氧化碳、硫化氢

和甲烷的质量变化率 
cd 9d / df S t   ，             (137) 

hd 10d / df S t   ，             (138) 

md 11d / df S t   。             (139) 

已有研究表明控制方程（式（132））中一部分参

数基本为定值[7, 29-30]。本节研究中，这些参数的取值

保持不变： min =12%， max =45%，Kh=10 kg/m3，nh=4，
Km=5 kg/m3，nm=3，Y=0.08。 

控制方程中另一部分参数的取值需根据实际降解

条件下的试验确定。其中，可降解物质间水解速率常

数 kHi 受其尺寸、形态影响很大，通常颗粒越细，水

解越快；甲烷菌的最大繁殖速率 kmmax 和衰亡速率 kd

受固废样组分的影响，该变化可能是由于菌群的不同

引起。可通过产甲烷速率试验测得上述参数[31]。 
2.2  城市固体废弃物生化降解规律 

表1和表2为中国和美国典型固体废弃物的物理组

分和含水率。中国城市固废厨余含量很高，美国城市固

废含有大量纸张。文献[32，33]分别进行了中美城市固

废的室内填埋柱降解试验（下文分别以柱 1 和柱 2 表

示）。两柱均为封闭降解单元，不与外界发生物质交换，

且未施加外部荷载。试验结果如图 8～13 所示。 
表 1 中美城市固废物理组分比例 

Table 1 Composition of Chinese and American municipal solid  
       wastes (MSWs)                            (%) 

组分 厨余 纸类 塑料 织物 其他 
中国[34] 53.0 22 16.0 3 6.0 
美国[35] 5.8 60 15.6 5* 13.6* 

注：*未测试，为估算值。 
表 2 中美城市固废各组分含水率[34] 

Table 2 Water content of components in Chinese and American  
        MSWs                                     (%) 

组分 厨余 纸类 塑料 织物 其他 

中国 85 20 5 15 20 

美国 70 5 2 10 8 

下面采用式（132）分析填埋柱 1 和 2 生化降解过

程中各物质量的变化规律。固废初始降解条件如表 3
所示，其他相关参数取值：KH1=0.03 d-1，KH2=0.03 d-1，

KH3=0.003 d-1，KH=0.003 d-1，Kmmax=0.05 d-1，Kd=0.005 
d-1， w =9.9/0.93*（分别为中国/美国固废胞内水释放 
系数）。填埋柱 1 的初始重度为 8 kN/m3，柱 2 的初始

重度为 6 kN/m3。固相质量损失、产胞内水质量、液

相 VFA 浓度、pH 值、产甲烷量和产 H2S 量分析结果

如图 8～13 所示。 

表 3 固废单元初始降解条件 

Table 3 Initial degrading conditions of MSW elements    (kg/m3) 

初始条件* S1 S2 S3 S4 S5
** S8 

柱 1 30 65 8 8 0.30 0.01 
柱 2 90 8 5 5 0.36 0.01 

注：*表中未列出的其余物质的初始浓度为 0，**仅考虑自由水。 

 
图 8 单位体积固废中固相质量 

Fig. 8 Solid mass per unit MSW volume 

 
图 9 单位体积固废中胞内水释放量 

Fig. 9 Released cellular water per unit MSW volume 

  
图 10 渗滤液 VFA 浓度 

Fig. 10 VFA concentration in leachate 

从试验和模拟结果可见，降解初期易降解物质快

速水解，产生大量 VFA，而此时甲烷化的环境还未形

成，VFA 无法得到及时转化。因此，VFA 将累积，进

而抑制反应的进行，即酸化抑制现象。中国城市固废

中厨余类的比例远大于西方发达国家固废，含有大量

的易降解物质。因此，酸化程度更为显著，降解长期

处于水解酸化阶段，无法顺利进入甲烷化，具体表现
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为降解基本停滞、液相 VFA 浓度很高（pH 很低）和

几乎不产气。典型中国固废的酸化抑制时间长达 600 
d，而典型美国固废抑制时间小于 100 d，抑制程度也

明显较小。本模型既能描述低厨余含量固废的降解行

为，也能较好的反映中国高厨余含量固废降解过程中

酸化抑制较严重的现象。 

 

图 11 渗滤液 pH 

Fig. 11 pH of leachate 

 
图 12 单位质量固废产甲烷量 

Fig. 12 Methane production per unit MSW mass 

 
图 13 单位体积固废中 H2S 释放量 

Fig. 13 Hydrogen sulfide production per unit MSW volume 

2.3  城市固体废弃物降解程度评价及加速降解 

城市固体废弃物填埋后，其降解行为持续数年乃

至几十年，因此在很长一段时间内需对填埋场进行管

理和维护，如对填埋气进行收集利用、对渗滤液进行

导排处理等。另外，固废降解会引起填埋场封场后的

沉降，不利于填埋场土地资源的恢复和再次开发。因此，

相应的出现以下两个设计和管理者所关心的问题：①评

估城市固体废弃物的降解程度，预测后续降解行为；②

加速城市固体废弃物降解，减少填埋场运营成本。 
纤维素/木质素（C/L）可作为城市固体废弃物降

解程度的有效表征指标[36-37]。纤维素作为填埋场中主

要的降解物质（即使对中国高厨余类固废，纤维素也

为中长期降解的主要物质），具有降解速率相对稳定、

降解时间长的特点。木质素在填埋场环境下基本不降

解，在结构上和纤维素相互依存，可以作为很好的参

照物，减小取样不均匀造成的纤维素测试误差。此外，

该指标在工程上较为方便实用，通过填埋场固废钻孔

取样，采用范氏纤维洗涤法[38-39]即可简单快速的测得

其 C/L。图 14 为采用此方法测得的中国高厨余含量城

市固体废弃物在加速降解条件下的 C/L [40]。固废基本

不再降解产生液、气及污染物时为基本稳定，固废完

全“矿化”时为完全稳定，建议取 0.3 和 0.15 分别作

为相应的 C/L 取值，其所对应的时间（分别记作 t0.3

和 t0.15）分别代表基本稳定时间和完全稳定时间。 

 

图 14 实验室实测固废样 C/L 随降解变化[40] 

Fig. 14 Measured C/L of MSW samples 

图 15 给出了填埋场城市固体废弃物降解程度评

价与预测的方法。首先测试新鲜固废组分及 C0/L0；然

后，通过钻孔取样获得填埋场某一龄期的固废样，测

得其 Ct/Lt，以此评价其降解程度；再根据式（132）
利用固废组分信息及 C0/L0和 Ct/Lt率定降解参数；最

后对固废剩余产气潜力等指标进行预测。 

 
图 15 城市固废降解程度评价与预测流程图 

Fig. 15 Evaluation and prediction of degree of MSW degradation 

从中美城市固体废弃物降解实例中可以看出，显

著酸化是阻碍高厨余含量固废降解的主要原因。甲烷
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菌浓度过低导致未能及时消耗所产生的 VFA，从而导

致了酸化抑制的产生。因此在填埋场中注入高甲烷菌

浓度、高碱度的渗滤液成为避免和解除酸化抑制的有

效调控手段，可以加速固废的降解。 
以杭州市天子岭废弃物填埋场为例，由于固废厨

余类比例高，发生较明显的酸化抑制现象。选取一填

埋单元（10×104 m3），采用生物预处理渗滤液在甲烷

代谢填埋体中回灌（增加了渗滤液的甲烷菌浓度和碱

度）的方式加速其降解[41]。同时对新鲜至填埋龄 1 a
的固废进行了取样，测试其降解物质，评价降解程度。

由于进行了回灌，整个填埋单元的降解环境较均一；

利用式（132），对该示范单元进行降解程度的评价和

预测，并评估了调控方法的有效性。 
初始降解条件：S1=61.6 kg/m3，S2=9 kg/m3，S3=7.2 

kg/m3，S4=60 kg/m3，S5=0.40 kg/m3，S8=0.5/0.01 kg/m3

（0.5 和 0.01 为调控和不调控时所取的甲烷菌浓度

值）。根据固废取样得到的 Ct/Lt 确定了动力学参数：

kH1=0.02 d-1，kH2=0.02 d-1，kH3=0.009 d-1，kH4=0.009 d-1，

kmmax=0.1 d-1，kd=0.01 d-1。未列出的参数取值同前。 
现场实测和模拟结果表明（图 16～19）： 
（1）调控后渗滤液 VFA 的模拟结果与实测结果

（COD 数据估算值）吻合较好。根据预测，固废基本

稳定时间 t0.3为 900 d，完全稳定时间 t0.15为 9.4 a。现场

测得 920 d 左右产气基本停止，与模拟的基本稳定时间

相符，验证了该降解程度评价和预测方法的可行性。 

 
图 16 降解过程中固废样纤维素/木质素 

Fig. 16 C/L of MSW during degradation 

 
图 17 渗滤液 VFA 浓度 

Fig. 17 VFA concentrations in leachate 

 

图 18 渗滤液 pH 

Fig. 18 pH of leachate 

 
图 19 累积产甲烷量 

Fig. 19 Methane production per unit MSW mass 

（2）对自然降解固废（未调控）进行了模拟预测，

结果表明此种情况下存在约 500 d 的严重酸化抑制阶

段，渗滤液污染物处于较高水平。固废基本稳定时间

t0.3为 3.9 a，完全稳定时间 t0.15为 15 a，远大于调控

情况下的完全稳定时间 9.4 a，反映了渗滤液预处理回

灌解除酸化抑制、加速固废降解的有效性。 

3  城市固体废弃物填埋场的固结及稳

定 
国内已建成和正在运行的固废填埋场主要存在以

下环境土工问题：①填埋气泄露和爆炸；②渗滤液渗

漏与扩散；③填埋体变形大、不均匀沉降显著；④填

埋体失稳。对以上灾害机理的认识不足，以及现有城

市固废填埋场设计、施工、运营和管理中的不合理，

是这些问题的根本原因。本节总结了城市固废生化降

解、压缩变形、水气渗透、孔隙水体积变化及强度特

性方面的研究成果，在此基础上利用第 1 节控制方程

分析了城市固废填埋场生化降解–压缩变形–水气运

移耦合作用规律，提出了填埋场环境土工问题的产生

机理，为填埋场设计、施工、运营和管理提供依据。 
3.1  城市固废生化降解–压缩变形–水气运移耦合

模型 

前面第1节建立了土体生化反应–骨架变形–水
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气运移–溶质迁移耦合模型，本节将其退化为针对城

市固废的生化降解–压缩变形–水气运移耦合模型，

以分析城市固废填埋场的固、液、气相互作用，研究

固废填埋场环境土工问题的内在机理。 
假设不考虑液相溶质的迁移，并将各气体组分简

化为单一气体，且不考虑气体的努森扩散，得到由固

相骨架运动方程、孔隙水运移方程和气相总体运移方

程所组成的城市固废生化降解–骨架变形–水气运移

耦合模型： 

1a w
ua uw uu t

u u
t t t t

   
   

   
u bC C C PS S  ，(140) 

a w
wa ww wu w w

u u
C C

t t t
  

     
  

uC v C  ，(141) 

a w
aa aw au1 au2

u u C
t t t t

    
  

   
u uC C C  

a aRT C   N   ，             (142) 

式中：         1
ua ( ) s C PS S S m   ，     (143) 

1
uw

 sC PS S   ，           (144) 
1 T

uu
C PS P   ，           (145) 

1
wa s

  s C R R S S   ，      (146) 
1

ww s
   s C R R S S   ，     (147) 

1 T
wu

C R S P    ，          (148) 
1

w w w t t/ ( )C f R    R S S  ， (149) 
1

aa a a s s( )C u R  
 R S S   ，  (150) 

1
aw a s s( )C u R  R S S

    ，    (151) 
1 T

au1 a= u C R S P    ，       (152) 

au2 a=C u   ，                (153) 

1 sd sd
a a a t t

a 0

d( / )
d

mRTC f u R
M V t

 
    

 
R S S  。(154) 

上述耦合方程含有 ua，uw和 u这 5 个状态变量，

方程系数项涉及城市固废生化降解、压缩变形、孔隙

水体积变化及水气渗透特性，需通过试验确定相关特

性参数。生化降解特性及相关参数的研究已在第 2 节

介绍，以下介绍城市固废压缩变形、孔隙水体积变化、

水气渗透及强度特性的试验研究[42]。 
相比于已有的填埋场固废生化降解–压缩变形–

水气运移耦合模型[7-9, 43-45]，该耦合模型的生化降解描

述更全面，能够揭示不同组分固废不同降解环境条件

下的生化降解规律（比如中国高厨余固废，详见第 2
节），且考虑了生化降解过程对固废工程特性的影响

（包括压缩特性、水气渗透特性、孔隙水体积变化特

性等，详见 3.2 节）。 

3.2  城市固废压缩变形、水气渗透、孔隙水体积变化

及强度特性 

城市固废中固、液、气三相物质的体积质量关系

如图 20 所示。骨架由惰性组分和可降解组分组成，孔

隙中充满孔隙水和孔隙气。惰性组分为固相，可降解

组分由可降解固相和胞内水两部分组成。虽然胞内水

以液相形式存在，但它存在于可降解组分内部，因此

不参与孔隙水运移。胞内水会通过生化降解过程析出，

从而转变成孔隙水。为了与传统土力学保持一致，将

城市固废中固、液、气三相的质量和体积分别定义为

骨架（含胞内水）、孔隙水（不包括胞内水）、孔隙气

的质量和体积。 

 

图 20 城市固废组成及体积质量关系 

Fig. 20 MSW composition and volume-mass relationship 

（1）压缩变形特性 
城市固废的压缩变形在时间尺度上通常呈一定阶

段性。首先是主压缩，它是固相骨架的整体刚度在上

覆应力作用下的一种响应。通常认为主压缩在上覆应

力作用后的几天到几十天内完成[46]。随后是次压缩，

由生化降解引起的骨架弱化以及应力蠕变压缩所引

起。由于城市固废含有大量可降解组分，生化降解引

起的压缩在次压缩中占主导地位，而蠕变压缩量相对

较小。生化降解引起的次压缩历时较长，对于一般传

统卫生填埋场可长达几十年。 
针对中国典型组分城市固废，开展了室内一维应

力压缩试验以及抑制降解和加速降解条件下的长期一

维压缩试验[47-50]。其中加速降解（渗滤液回灌和污泥

接种）条件下 3 组不同应力水平的一维压缩试验研究

结果表明：上覆应力对降解产气过程无明显影响（图

21（a））；固废主压缩变形完成时间约为 7 d，次压缩

应变量可达 8%～17%（图 21（b））；对于相同时刻相

同应力水平条件下的不同固废样，不同应力和降解路

径下压缩试验获得的总压缩量基本相同（图 21（c））。
抑制降解长期压缩试验表明，蠕变引起的次压缩量相

对生化降解引起的次压缩量可忽略不计。 
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图 21 城市固废不同应力水平下长期降解压缩试验 

Fig. 21 Long-term degradation compression tests on MSWs under  

different constant stresses 

基于上述试验研究，提出了城市固废应力–龄期

耦合一维压缩模型[51]： 
p S( ) ( , )t        ，      (155) 

P C
0

( ) lgC  


   ，        (156) 

s P( )
S S( , ) ( )[1 exp ]c t tt     

   ， (157) 

S S 0 C C
0

( ) ( ) ( ) lgC C    
  

     。 (158) 

式中， 是总压缩应变； P 为主压缩应变； CC 和 CC 


分别为新鲜和完全降解固废的修正主压缩指数

（  -lg 压缩曲线的斜率，图 22（a））； 0 为先期固

结应力，取为新鲜固废主压缩曲线与对应零压缩应变

的应力坐标交点处的应力， S 是次压缩应变； S  是

最终次压缩应变，可由图 21（b）中新鲜和完全降解

样主压缩曲线的差值所确定；cs 是次压缩应变速率系

数（s-1），与生化降解速率相关，需通过现场长期沉降

监测数据率定；tP是主压缩完成时间（s）。 
该模型假设：①蠕变引起的次压缩与生化降解引

起的次压缩可合并考虑，次压缩以生化降解引起的次

压缩为主，并可通过一阶动力学模型表示，见式（157）；
②固废的生化降解速率与应力水平无关；③固废 t 时
刻的总压缩应变与应力历史无关，仅与 t 时刻的应力

水平及降解时间（降解程度）相关（图 22（b））。 

 

 
图 22 城市固废压缩模型 

Fig. 22 Compression model for MSWs 

通过新鲜固废一维压缩试验、降解样的分级压缩

试验以及长期降解压缩试验，可获得城市固废的该模

型参数。与图 21 试验结果相对应的模型参数为：

C0C =0.20， CC  =0.10， 0 =0.5 kPa， ts ( 0 )=0.42，
cs=0.006 d-1。 

考虑到城市固废固相组分尺寸较大，假设基质吸

力对骨架变形的影响可以忽略；此外，由于上述压缩

模型建立在室内压缩试验基础上，无论有无降解产气，

试验过程中均设置了排气条件。因此，压缩模型采用

净应力作为变量。根据式（155）～（158），可得一维

条件下城市固废的应变增量本构关系： 
s p( )

C C C+( )[1 exp ]
d = d

ln10

c t t

z z
z

C C C
 



 
   

  

s p( )
tS 0 C C s

0

[ ( )+( ) lg ] e dc t tz
z

z

C C c t
 


 

   。 (159) 

基于式（159）可得一维条件下应变增量系数： 
s p( )

C C C+( )[1 exp ]
( , )

ln10

c t t

z
z

C C C
S t 



 
   

 ，(160) 
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0sS    ，              (161) 

s p( )
t tS 0 C C s

0
( , ) ( )+( )lg e c t tz

z z
z

S t C C c
  


 


    
 

。

(162) 
（2）孔隙水体积变化特性 
考虑固废生化降解影响的孔隙水体积变化可以表

示成式（44）。假设由净应力、基质吸力和体积含水率

构成的水相本构面，在常含水率条件下为平面，相同

含水率下孔隙水体积变化系数相等[17]。对于一定降解

程度的固废，在一维情况下，孔隙水体积变化系数R

可通过饱和固废侧限压缩排水试验获得；Rs可通过常

应力下土水特征曲线测试获取，其数值等于土水特征

曲线的斜率（θ–s 曲线，体积含水率不包括胞内水）。

Rt可根据生化降解对 R 和 Rs的影响而确定。 
目前，还缺乏不同降解程度固废的应力压缩排水

试验和土水特征曲线测试研究。一维情况下，基于上

述本构面假设，忽略基质吸力对固废压缩特性的影响，

考虑生化降解影响的R 可简化为- S 。利用填埋场不

同埋深处（不同龄期）的钻孔样，开展了一维应力压

缩[49]和土水特征曲线试验[52]。考虑到钻孔样的龄期均

大于 1 a，可降解组分中胞内水已释放，所测得的含水

率不含胞内水。如图 23（a）和 23（b）所示，相同应

力水平条件下，随着城市固废埋深（龄期）的增加，R

（<0）和 Rs（<0）均有逐渐增大的趋势，即与净应力

和基质吸力相关的孔隙水体积变化能力均逐渐减弱。 

 

 
图 23 不同埋深城市固废一维压缩曲线[36]和土水特征曲线[39] 

Fig. 23 MSWs at different depths one-dimensional compression  

curve and soil-water characteristic curve 

（3）水气渗透特性 
土体的固有渗透系数与孔隙的几何特性有关，与

流体的性质无关。利用填埋场不同埋深处（不同龄期）

的钻孔样开展了饱和样的液相渗透试验和干样的气体

渗透试验，研究了城市固废的竖向固有渗透系数

ki
[53-55]。试验结果表明竖向固有渗透系数随着龄期的

增加以及孔隙率的减小而减小（图 24），在此基础上

建立了与孔隙率和龄期相关的关系：  

0 2exp
(1 )

k

B
c t

i
nk A

n



  ，        (163) 

式中，ki 为竖向固有渗透系数（m2），A0 为初始固有

渗透系数（m2），B 和 ck为模型参数，其中 ck为固有

渗透系数衰减系数（s-1），与生化降解速率相关。式

（163）中，与图 24 相对应的模型参数为：A0=7.0×10-9 
m2，B=15，ck=6.8×10-4 d-1。 

 

 
图 24 不同埋深城市固废固有渗透系数 

Fig. 24 Intrinsic permeability coefficient of MSWs at different  

depths 

土体的液气相对渗透系数与体积含水率或饱和度

相关。由于土水特征曲线反映土体的持水特性，因此

液气相对渗透系数可通过土水特征曲线确定[17]。 
图 23（b）试验结果可利用 van-Genuchten 模型[56]

表达[57]： 

  v
vr

e v
s r

1+
mn 

  
 


 


  ，     (164) 

式中，θe是有效体积含水率，ψ 是基质吸力（Pa），θ，
θr和 θs分别是体积含水率、残余体积含水率及饱和体

积含水率，αv，nv 和 mv 是 van-Genuchten 模型参数

（mv=1-1/nv）。经拟合填埋场中部钻孔固废样的模型

参数为：mv=0.33， s =0.67， r =0.21。 
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竖向液气相对渗透系数可利用 van-Genuchten- 
Mualem 模型[56, 58]表达为 

v v v1/ 2
rw e e[1 (1 ) ]m mk       ，      (165) 

v v v1/ 2
ra e e(1 ) (1 )m mk       。     (166) 

式中，krw和 kra分别为竖向液相和气相相对渗透系数，

v 是 van-Genuchten- Mualem 模型参数。图 25 给出了

上式预测结果与室内试验结果的比较，其中 v =2.7。
可见：基于土水特征曲线的竖向气相相对渗透系数模

拟结果与实测结果较吻合；随着含水率的增加，竖向

气相相对渗透系数逐渐减小，而竖向液相相对渗透系

数逐渐增加；在高饱和度时，竖向气相相对渗透系数

随含水率增加而减小的趋势更为明显。 

 
图 25 城市固废液气相对渗透系数 

Fig. 25 Relative liquid and gas permeabilities of MSWs 

（4）城市固废强度特性 
利用填埋场不同埋深处的钻孔样，通过改装的三

轴压缩剪切仪开展了不同填埋龄期垃圾原状样的室内

三轴固结排水试验，着重研究填埋龄期对垃圾抗剪强

度的影响规律[59-61]。试验结果表明：垃圾土抗剪强度

参数不仅与破坏应变取值相关，而且与填埋龄期之间

有较好的规律性。如图 26 所示，随着填埋龄期的增加，

垃圾中加筋成分（塑料及纤维等）减少，而渣土成分

显著增加，导致其凝聚力随龄期增加而减小，而摩擦

角随龄期增加而变大。因此，进行垃圾堆体稳定分析

时，不仅要选择合适的破坏应变水平，也要根据填埋

龄期分层取抗剪强度参数值。 

 

图 26 城市固废抗剪强度 

Fig. 26 Shear strength of MSWs 

3.3  高厨余城市固废填埋场的固液气相互作用机理 

中国城市固废不同于西方发达国家，厨余类含量

较高，本节利用 3.1 节模型及 3.2 节模型参数，重点

揭示高厨余城市固废填埋场的固、液、气相互作用机

理和典型环境土工问题。 
（1）填埋气积聚阻碍孔隙水运移 
如图 27 所示的一维算例，填埋体底部不透水不透

气，顶部降雨入渗和自由排气，不考虑固废降解产水，

计算了固废降解产气和不产气两种工况以分析填埋气

积聚对降雨入渗的影响。 

 
图 27 填埋气积聚阻碍孔隙水运移一维算例 

Fig. 27 One-dimensional case of pore water transport impeded by  

.landfill gas (LFG) accumulation 

填埋体中部（z=2.5 m）水分累计下渗量分析结果

（以竖直向下的渗流为正）如图 28 所示：考虑降解产

气时，初期（前 8 d）累计下渗量为负值（渗流方向竖

直向上），这是由于降解产出的气体在孔隙内积聚，并

向顶部自由排气边界运移，驱动了部分孔隙水向上流

动；此外，考虑降解产气情况下出现向下渗流的起始

时刻约为 8 d，要晚于不考虑降解产气的情况。这是由

于积聚的填埋气对降雨入渗有阻滞作用；考虑降解产

气情况下的孔隙水累计下渗量总体小于不考虑降解产

气的情况，这也说明固废填埋场的填埋气导排不畅引

起气体淤积的同时会阻碍渗滤液的导排收集。 

 
图 28 填埋气积聚阻碍孔隙水运移一维算例（z=2.5 m） 

Fig. 28 Retardation of pore water transport induced by LFG  

..accumulation 

（2）骨架弱化、渗滤液水位雍高及填埋气导排阻滞 
如图 29 所示的一维算例，填埋体底部不透水不透
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气，顶部不透水自由排气，考虑固废降解产水产气，

计算了高厨余固废和低厨余固废两种工况，以分析高

厨余固废填埋场的固、液、气相互作用特点。 

 
图 29 不同厨余含量固废对比一维算例 

Fig. 29 One-dimensional case of MSWs with different food  

..contents  

沉降计算结果如图 30 所示，由于高厨余固废含有

更多的可降解组分，其后期沉降量和沉降速率显著高

于低厨余固废。另一方面，高厨余固废在较低应力水

平下骨架弱化现象（孔隙率随时间逐渐增加）相对低

厨余固废更加明显，特别是在填埋后期（图 31）。这

种骨架弱化现象可能会造成填埋体在持续填高过程中

发生突然塌陷现象。 

 
图 30 不同厨余含量固废沉降对比 

Fig. 30 Settlements of MSWs with different food contents 

 
图 31 不同厨余含量固废孔隙率对比（z=2.5 m） 

Fig. 31 Porosities of MSWs with different food contents 

填埋柱的饱和度变化如图 32 所示，可见固废填埋

后高厨余固废饱和度随时间增加较明显，填埋体底部

饱和度接近饱和，渗滤液水位淤积显著，这是由于其

初始饱和度较高，且降解导致其含有的大量胞内水释

放；而低厨余固废由于初始饱和度低，且胞内水含量

少导致降解产水量小，填埋后仍处于相对较干的状态。 

 
图 32 不同厨余含量固废饱和度对比 

Fig. 32 Saturations of MSWs with different food contents 

固废填埋体孔隙气压对比结果如图 33 所示，分析

结果表明：低厨余固废降解产气过程中，填埋气的积

聚并不明显，这是由于填埋体整体含水率较低（图

32），气体渗透系数较大，产出的填埋气可以顺利排出

填埋体外；高厨余固废填埋后气压增加明显，这主要

是由于填埋体饱和度高导致气体渗透系数低，对降解

产出的填埋气的导排有阻滞作用，其后期（100～300 
d）饱和度增加的同时孔隙气压有所减小，这主要是由

于后期产气速率的降低。 

 
图 33 不同厨余含量固废孔隙气压对比 

Fig. 33 Pore air pressures of MSWs with different food contents 

 

图 34 不同厨余含量固废气体顶部溢出量对比 

Fig. 34 Gas collection amounts of MSWs with different food  

.contents  
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图 35 中国高厨余固废填埋场渗滤液水位雍高 

Fig. 35 Fig. 35 Leachate mounds in landfills of MSWs with high food content 

此外，由图 34 也可以看出高厨余固废填埋气收集

量小于低厨余固废，这主要是由于高厨余固废的初始

含水率高、降解产水量大，导致渗滤液淤积，阻滞了

填埋气的导排。 
以上数值分析表明，高厨余固废填埋后沉降较大、

骨架弱化现象较明显，而且降解产水量大导致渗滤液

淤积及水气阻滞现象较显著。高厨余固废在不断填高

过程中由于水分累积和骨架持续压缩造成水位雍高。 
中国南方某城市固废填埋场孔压实测结果如图

35 所示[62-63]。实测结果与数值模拟分析表明该填埋场

存在较高的渗滤液主水位和局部滞水位。而高水位会

加剧渗滤液污染物的渗漏和扩散，阻滞填埋气的导排，

进而导致填埋气淤积；复杂的水气存在形式及高水气

压力也增大了填埋体失稳风险。 
3.4  工程应用 

中国城市固废高厨余高含水率组分的特点决定了

填埋体存在强烈的固、液、气相互作用，沿用欧美发

达国家“干垃圾”填埋技术无法解决固废填埋场上述

环境土工问题。本节在城市固废生化降解–骨架变形

–水气运移耦合理论基础上，针对填埋场工程特点，

总结和评价了所提出的渗滤液产量、填埋气收集率、

填埋场沉降与库容、填埋场边坡稳定评估方法以及液

气立体导排技术。 
（1）渗滤液产量 
中国填埋场渗滤液产量大，渗滤液处理厂及调蓄

池设计规模往往小于实际需求，造成渗滤液无法有效

处理。根据第 2 节固废降解产水规律的研究，考虑中

国城市固废初始含水率高且降解释放大量胞内水的特

点（图 32），对现有渗滤液产量计算方法（浸出系数

法）进行修正，提出考虑城市固废自身析出水分的渗

滤液产量公式[64]： 
L1 1 L2 2 L3 3 d C C

w

( + + ) ( )= +
1000

I C A C A C A M W FQ



 ，(167) 

式中，Q 为日均渗滤液产量（m3/d），I 为日均降雨量

（mm/d），A1为填埋作业区域汇水面积（m2），CL1为

填埋作业区域渗出系数，A2 为中间覆盖区域汇水面

积，CL2 为中间覆盖区域渗出系数，A3 为终场覆盖区

域汇水面积，CL3为终场覆盖区域渗出系数，WC为固

废初始含水率，FC 为完全降解固废田间持水率，Md

为日均填埋量（t/d），ρw为水的密度（t/m）。 
该方法评估上海老港四期填埋场、广州兴丰填埋

场渗滤液产量接近于实测产量（图 36），而以往规范

的浸出系数法评价结果严重偏小。该方法已被编入《生

活垃圾卫生填埋场岩土工程技术规范》（CJJ176— 
2012），为渗滤液处理厂设计规模的确定提供了依据。 

（2）填埋气收集率 
中国现有 935 个填埋场每年至少产生 50×104 m3

（相当于 10×104 m3 天然气资源），但因高渗滤液水

位造成固废导气性能低下，难以有效收集。基于第 2
节固废降解产气规律和前面渗滤液淤积对填埋气运移

影响规律研究，将填埋场整体产气模型简化为一阶动

力学模型，提出考虑渗滤液水位影响的填埋场填埋气

收集量计算模型： 
 a

1

0t a
1
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n
c n t

n n n t
t

C M L c 

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式中  Cn为填埋场投运后第 n年的填埋固废填埋气收

集量（m3/a）；n 为自填埋场投运后至计算年的年数；

 为固废可降解有机碳的转化系数；Mt为填埋场投运

后第 t 年填埋的固废量；L0为单位质量固废的最终产

气潜力（m3/t）；tf为填埋场封场时的填埋年数；η 为

考虑渗滤液水位影响的填埋场固废填埋气收集率， 
6

1

85% i
i

  


     ，         (170) 

其中，χi是对应于填埋场运行情况的填埋气收集率折

减系数，按表4取值，ξ是对应于填埋场渗滤液水位高

度的填埋气收集率折减系数。基于城市固废生化降解

–骨架变形–水气运移耦合模型，对不同渗滤液水位

条件下抽气井的收集率进行了数值分析[65]，得到了不

同渗滤液水位时ξ的取值（表4）。 
（3）填埋体沉降及填埋场容量 
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图 36 上海老港四期填埋场渗滤液产量分析 

Fig. 36 Leachate production of Laogang Landfill (Ⅳ), Shanghai 

表 4 填埋气收集率折减系数 

Table 4 Discounts to collection efficiency of landfill gas  

折减系数 填埋场运行情况 
和渗沥液水位高度 

取值 
/% 

χ1 填埋垃圾未定期压实 2~4 
χ2 填埋场无集中垃圾倾倒区域 4~8 
χ3 垃圾平均填埋厚度10 m以下 6~10 
χ4 新填埋垃圾未临时覆盖 6~10 

χ5 
已填埋至中期或设计标高的区域 

未中期/封场覆盖 
4~6 

χ6 
填埋场底部未铺设土工膜 

或黏土防渗层 3~5 

h/H<30% 0 
30%< h/H <70% 0~25 ξ* 

h/H >70% 25~40 
注：*有配套渗滤液水位降低措施时，ξ取小值；h/H代表渗沥

液水位高度与垃圾填埋厚度比值。 
合理利用填埋体的沉降可大幅提高填埋场容量。

基于上述城市固废应力–龄期耦合一维压缩模型，将

整个填埋体划分成若干填埋柱，得到填埋体沉降计算

公式[66-68]： 

p s
1

( )
n

i i
i

S S S


    ，        (171) 

p pi i iS H    ，            (172) 

s si i iS H    ，             (173) 
式中，S 为固废堆体表面沉降，Spi和 Ssi分别为第 i 层
固废的主压缩沉降和次压缩沉降，Hi为第 i 层固废初

始填埋厚度，εpi和 εsi分别为第 i 层固废的主压缩应变

和次压缩应变。 
利用该模型对上海老港某填埋单元的沉降进行了

预测分析，预测与现场沉降监测数据较吻合[69]（图 37）。 

 
图 37 上海老港填埋场某填埋单元沉降 

Fig. 37 Settlements of a unit in Laogang Landfill, Shanghai 

填埋场的固废填埋容量计算应考虑填埋过程中固

废的沉降量，因此基于上述沉降计算模型提出固废填

埋容量计算公式： 

0
1 1
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i ij ij
i j
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式中  W 是填埋场填埋容量；n 是填埋场被划分的区

域总数；Ai是区域 i 的平面面积；m 是区域 i 分层填埋

的总层数；γ0ij是区域 i 第 j 层填埋固废初始重度；Hij

是不考虑压缩时区域 i 第 j 层固废的初始填埋厚度；

Di是区域 i 堆体的平均设计有效填埋高度，Di=Vi′/Ai，

其中 Vi′为区域 i 的有效库容；Sij 是区域 i 填埋至 Di

高度时第 j 层固废的压缩量。 
利用上述填埋量计算公式，对上海老港填埋场四

期的库容进行了预测分析，预测结果与实测数据较吻

合（图 38）。为了进一步评价填埋场库容的使用效率，

提出了城市固废减量率指标（即填埋体降解及压缩消

耗的固废总体积与填埋固废初始总体积的比值），分析

了不同埋深处中国典型组分固废的填埋减量率，以及

填埋场整体减量率与固废填埋总高度的关系（图 39）。
分析结果表明：固废填埋减量率随着埋深的增加而增

加，在埋深大于 20 m 后增加更为明显；填埋场整体

堆高达 80 m 时，固废减量率增加至约 56%，大幅提

高单位土地面积填埋量及土地利用率。 

 
图 38 上海老港填埋场四期 2008 年—2010 年库容分析 

Fig. 38 Capacity analysis of Laogang Landfill, Shanghai during  

2008—2010 
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图 39 城市固废填埋减量率与埋深、填埋总高度的关系 

Fig. 39 Relationship between capacity reduction rate and waste  

depth, total height of landfill 

（4）高水位填埋场边坡稳定控制及增容 
填埋场渗滤液存在形式复杂、水位高，新建卫生

填埋场场底防污屏障存在多层薄弱界面，导致填埋场

失稳滑坡。现场监测与渗流分析表明，高水位填埋场

渗滤液有 3 种主要存在形式[2]：渗滤液主水层、局部

滞水层和导排层水。结合城市固废强度特性（图 26）
和防污屏障界面软化特性[70-72]（图 40），通过非饱和

渗流模拟分析和边坡稳定分析发现，渗滤液诱发填埋

场失稳存在 3 种主要模式：主水层引发沿堆体内部深

层整体失稳、滞水层引发浅层局部失稳和导排层水与

主水层连通引发沿防污屏障界面整体失稳（图 41），
并提出填埋场边坡稳定控制的警戒水位确定方法，通

过离心模型试验及对实际失稳案例的反分析验证了警

戒水位确定方法的合理性（图 42）[73-74]。该警戒水位

确定方法已被（CJJ176—2012）作为强制性条文采纳。 

 
图 40 防污屏障（土工膜/GCL）界面软化特性 

Fig. 40 Softening properties of barrier interface (geomembrane/ 

GCL) 

 
图 41 渗滤液诱发填埋场失稳的三种模式 

Fig. 41 Slope failure induced by leachate in MSW landfills 

苏州七子山填埋场扩建工程是在原有 80 m 高垃

圾堆体上扩建增高 40 m。为增强其稳定性，在扩建堆

体坡脚增设 120 m 长、20 m 高的固废反压层，并将原

设计的土工膜/GCL 防污衬垫结构改为糙面土工膜/压
实黏土。按上述方法确定扩建堆体警戒水位为堆体高

度的 0.5 倍（图 43）。采用立体导排系统控制水位小于

该警戒水位，工程实践表明基于该方法的增容效果较

显著（由 21 t/m2提高至 41 t/m2）。 

 
图 42 离心模型试验验证填埋体失稳警戒水位 

Fig. 42 Centrifuge verification of warning leachate level for slope 

.failure 

 
图 43 固废堆体主水位上升对填埋场安全系数的影响 

Fig. 43 Effect of main leachate level on safety factor 

（5）填埋场液气立体导排 
如前所述，高水位填埋场存在渗滤液渗漏、填埋

体失稳风险高及填埋气收集率低等问题。渗滤液水位

降低会提高填埋体的稳定性，且有利于填埋气的导排

收集。基于固废液相水平渗透系数大于竖向渗透系数

及填埋体深部液相渗透系数小的特点[75]，设计研发了

渗滤液立体导排系统[2, 76]：①通过水平导排盲沟降低

填埋体浅层水位；②通过深层抽排竖井降低深层水位；

③基于渗滤液水位降低后填埋体气体渗透系数提高的

特点，设计兼具渗滤液和填埋气导排功能的抽排竖井。 
上述液气立体导排系统在南方某填埋场的稳定安

全控制和填埋气收集中得到成功应用。该填埋场渗滤
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液水位雍高显著，最高达填埋面以下 2 m。2008 年雨

季期间高达 60 m 的堆体边坡出现了滑坡险情，约 1.5
×104 m2 边坡发生了显著滑移，最大滑移速率达 75 
cm/d，累积滑移量高达 4 m，导致 6×104 m3 渗滤液和

污泥泄露（图 44），极可能发展为 9.8×106 t 固废堆体

整体滑坡。 

 

图 44 填埋场局部滑移、失稳造成渗滤液和污泥泄露 

Fig. 44 Sludge and leachate leakage due to slope failure 

为解决上述问题，在失稳滑移区域打设了 14 口渗

滤液抽排竖井，15 d 内迫降水位 3～5 m，堆体水平位

移速率从 75 cm/d 降至 0.1 cm/d，有效控制了滑坡险情；

此后，全场建设了 10 条水平导排盲沟与 88 口液气联

合抽排竖井所组成的液气立体导排系统（图 45），半年

内渗滤液水位降幅达 10 m，治理后 4 a 填埋场水位一

直控制在警戒水位以下，保障了该场长期安全运行；

此外，抽排竖井收集的填埋气量相比立体导排实施前

提高了 2.6 倍（图 46），可满足 8 台机组满负荷运行，

碳减排量每天新增 970 t，碳交易每天增收 5842 欧元。 

 
图 45 填埋场液气立体导排系统 

Fig. 45 Three-dimensional liquid-gas drainage system 

 
图 46 填埋场液气立体导排实施前后填埋气收集量 

Fig. 46 Landfill gas collection before and after implementation of  

.three-dimensional leachate/gas drainage system 

 

4  土体污染及控制 
当外部污染源作用于土体时，污染物以液相和气

相的形式在土体内发生迁移，引起土体、地下水、大

气的环境破坏。本节在第 1 节控制方程的基础上，给

出了污染物迁移方程，总结了土的环境土工特性测试

方法，描述了土体渗流、变形和污染物扩散的耦合行

为；并以此为基础，提出了防污屏障被污染物击穿的

机理和设计方法，以及污染土的勘测和评价方法。 
4.1  土中污染物迁移方程 

土体中污染物的迁移过程，通常并不伴随土颗粒

自身的生化降解，故可以忽略由于骨架弱化而引起的

应力应变关系的变化以及液相水体积变化系数的改

变，即 St=0，Rt=0。此外，土体中固相颗粒、水、液

相溶质、气相组分均不再生成或消耗，即 fw=0，fl
i=0，

fg
i=0。从式（31）、（48）、（58）、式（95）可得，土中

污染物迁移的控制方程： 
a w

ua uw uu
u u
t t t t

   
   

   
u bC C C   ，  (176) 

a w
wa ww wu w

u uC C
t t t

  
   

  
uC v  ， (177) 

a wl
lc la lw lu

i
i i i iu ucC C C

t t t t
  

  
   

uC  

   l w l l 2     ( 1,2, , 1)i i ic c i n        v D ，(178) 

g a w
gg ga gw gu1+

i
i i i iu u uC C C

t t t t
   

  
   

uC   

gu2 3      ( 1,2,3, , )i i
gC RT i n

t
 

    


u N 。(179) 

式（176）～（179）由 3 个变形方程、1 个孔隙水

运移方程、n2-1 个液相溶质运移方程及 n3个孔隙气运

移方程等 n2+n3+3 个方程构成。独立的控制变量有 3
个位移变量 u，1 个液相压力 uw，n2-1 个液相溶质浓

度 cl
i以及 n3个气相压力 ug

i，总共也是 n2+n3+3 个。 
由式（176）～（179）可见，骨架变形引起孔隙

率的变化，导致土体渗透性的改变，从而影响水气运

移以及污染物迁移；水气运移引起水气压力的变化，

进而引起土体有效应力和基质吸力的改变，导致骨架

变形；同时，水气运移产生的流体渗流，也会引起或

者加速污染物迁移。由于假定溶质迁移不影响骨架变

形和流体运移，因此控制变量 cl
i 仅在式（178）中存

在；气相组分分压 ug
i与骨架变形和孔隙水运移呈弱耦

合关系。在求解时，先根据骨架变形方程、孔隙水运

移方程及气相总体运移方程（式（103））来求解 ua，

uw和 u这 3 类状态变量，然后将其代入液相溶质迁移

控制方程和气相各组分运移控制方程，求得 cl
i和 ug

i。 
本文的控制方程式（176）～（179）综合考虑了

骨架变形、液体运移、液相溶质迁移和气相溶质运移

等 4 种运动间的耦合关系，且还能考虑气体内不同组

分各自的运移通量。若将这 4 种运动进行组合，可以
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得到土中污染物迁移控制方程的不同退化形式，每种

退化形式对应着不同的工程问题。下面给出几个典型

问题的一维控制方程。 
（1）考虑固结的非饱和土液相污染物迁移 
如果不考虑气相中每个组分的运移，把所有气体

组分认为是单一气体，与固结变形、液体运移、溶质

迁移进行耦合之后，可以得到考虑固结的非饱和土液

相污染物迁移方程： 
a w

ua uw uu
zu u u bC C C

t t t t
   

   
   

 ，  (180) 

a w w
wa ww wu

zzu u vuC C C
t t t z

  
   

   
 ， (181) 

a wl
lc la lw lu

i
i i i i zu uc uC C C C

t t t t
  

  
   

  

  l
l w l

i
i i

z z
cc v D

z z z
  

       
  ，      (182) 

a w
ga gw gu1

zu u uC C C
t t t

  
  

  
 

2
g

gu2
z NuC RT

t z z


 
  

  ，          (183) 

式中， 
1

ga a a s s( )C u R S S R       ，  (184) 
1

gw a s s( )C u R S S R 
     ，    (185) 
1 T

gu1 aC u R S P 
    ，         (186) 

gu2 a=C u   。                (187) 

Seetharam 推导了热传导–液体运移–溶质迁移

–骨架变形的控制方程[14]，若将热力学部分退化并不

考虑气体的溶解，则其与式（180）～（183）不考虑

土体对液相溶质吸附的情况相同。 
（2）考虑固结的饱和土液相污染物迁移 
如果土体是饱和的，即 ua=uw，s=0。式（176）～

（179）可退化为 
w

uw uu
zu u bC C

t t t
  

  
  

  ，   (188) 

w
wu

zz vuC
t z


 

 
  ，         (189) 

 l l
lc lu l w l

i i
i i i iz

z z
c u cC C c v D
t t z z z

    
          

，(190) 

式中， 
uwC P   。                (191) 

Peters 也得到了该问题的基本方程 [77]，与式

（188）～（190）基本相同，主要区别是在计算固结

时，Peters 控制方程采用太沙基固结方程，而式

（188）～（190）采用的是 Biot 固结方程。 
（3）不考虑固结的非饱和土污染物迁移 

假设土骨架没有压缩，即 uz=0，可以得到不考虑

固结的非饱和土污染物迁移方程： 
a w w

wa ww
zu u vC C

t t z
  

  
  

  ，  (192) 

a wl
lc la lw

i
i i iu ucC C C

t t t
 

  
  

 

  l
l w l

i
i i

z z
cc v D

z z z
  

      
  ，     (193) 

g ga w
gg ga gw+

i i
i i iu Nu uC C C RT

t t t z
  

  
   

 。 (194) 

 如果假定气相压力始终为一个大气压且土对污染

物为线性吸附，则可以变化到Rowe[78]中的非饱和土污

染物迁移方程。 
（4）不考虑固结的饱和土液相污染物迁移 
当只考虑液体运移和溶质迁移这两种运动时，由

于土体没有压缩，故不存在位移，uz=0，此外，没有

气相组分，ua=uw。此时方程可以退化为不考虑固结的

饱和土液相污染物迁移控制方程： 
w0 zv
z


 


  ，            (195) 

 l l
lc l w l

i i
i i i

z z
c cC c v D
t z z z

   
        

 。 (196) 

将各个系数代入式（195）、（196），只考虑单种污

染物时可以得到： 
2

s l l l
w l 2

l

(1 ) z z
c c c cn n v D
c t z z

    
         

。(197) 

如果假定土体与污染物的吸附关系为线性吸附，

式（197）可以进一步表示为 
* 2 2

s l sl l l l
2 2

d d d

v vc c D c c
t R z R z R z

   
   

   
，(198) 

d
d p1R K

n


    ，            (199) 

*l
l s

zD D v
n

    。            (200) 

式中，vs为渗流速度， d 为土颗粒干密度，Kp为分配

系数（m3/kg）， l 为纵向弥散度（与水流方向平行），

D*为有效扩散系数。将式（198）与传统的饱和土中

污染物迁移方程[19]对比，两者完全相同。 
 如果不考虑吸附，即 Kp =0，可以得到： 

2 2
*l l l l

s l s2 2

c c c cv D v
t z z z


   

   
   

 。 (201) 

在此基础上，如果土体内不存在渗流，则 vs=0，
式（201）可以写为纯扩散的形式： 

2
*l l

2

c cD
t z

 


 
  。           (202) 

（5）不考虑固结的非饱和土气相污染物迁移 
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当只考虑液体运移和气相运移这两种运动时，由

于土体没有压缩，故不存在位移，uz=0。此时方程可

以退化为不考虑固结的非饱和土气相污染物迁移的控

制方程： 
a w w

wa ww
zu u vC C

t t z
  

  
  

  ， (203) 

g ga w
gg ga gw+

i i
i i iu Nu uC C C RT

t t t z
  

  
   

。(204) 

假设气体为单一组分，式（204）可以写为 

ga w
ga gw

Nu uC C RT
t t z

 
  

  
  。  (205) 

式（203）～（205）与现有的用于分析覆盖层水

气运移规律的方程相同[79]。  
4.2  土对污染物的吸附及扩散特性 

第 1 节阐述了土对液相污染物和气相污染物扩散

和吸附的物理本质，如何测定土对污染物的扩散和吸

附特性参数是利用 4.1 节理论和控制方程研究土体中

污染物迁移规律的关键。因问题的复杂性，研究土对

液相污染物的扩散和吸附特性时仅考虑饱和土的情况。

研究土对气相污染物的扩散特性仅考虑干土的情况，对

一定饱和度的非饱和土可通过饱和度修正得到[78]。 
根据式（198），饱和土中液相溶质污染物迁移主

要包含对流、分子扩散、机械弥散以及吸附作用 4 个

过程。对流主要由渗流速度描述，根据达西定律

vs=ki/n，即 vs取决于土的液相渗透系数 k、孔隙率 n，
以及水力梯度 i；描述分子扩散的主要参数为有效扩

散系数 D*，主要取决于土的表观弯曲因子 τa和溶质在

自由水中的扩散系数 D0，D*=τaD0；描述机械弥散的

主要参数为机械弥散系数 Dm，通常认为它是平均孔隙

流速 vs的线性函数，Dm=αlvs， l 为纵向弥散度[19, 80]；

描述吸附的主要参数为阻滞因子 Rd，与土的干密度，

体积含水率以及溶质在土与孔隙水间的分配系数 Kp

有关，Rd=1+Kp d /n，其中 d 为土的干密度。 
上述污染物运移参数可通过室内实验分步骤测定[81]。

首先，对于渗透性系数，可通过渗透实验测得。其次，

通过无吸附性离子（也称惰性离子）在一维土柱中的

纯扩散实验（无水头作用，称为扩散实验），可以测得

该离子的有效扩散系数，进而根据其在溶液中的自由

扩散系数算得土的表观弯曲因子。通常认为渗透系数

和表观弯曲因子均为土体本身的性质参数，与溶质种

类无关[12]。然后，在以上实验的基础上，通过有水头、

无吸附性离子在一维土柱中的运移实验，即通常所说

的土柱实验，测得机械弥散系数。最后，通过有吸附

性离子的纯扩散实验或土柱实验测定目标离子在土柱

中运移时的阻滞因子。如果要考虑土体的非线性吸附，

可通过 Batch 试验测定。 

（1）液相溶质的分子扩散特性测试 
离子在土中的扩散特性一般通过惰性离子的一维

扩散实验进行测试。如图 47 所示，扩散实验在密闭的

有机玻璃筒内进行。筒中溶液选用不被土体吸附的惰

性离子如氯离子等，浓度为 C0。筒中土样经固结后制

得，为饱和土样。筒下端出水口用镊子夹紧，无水流

出。实验开始后，溶质只在分子扩散的作用下在土样

中运移。一定时间 t 后将土样从筒中取出，测试不同

深度 z 处孔隙水中溶质浓度 C。经式（202）的解析解

反算得到溶质在土中的有效扩散系数 D*。 
表 5 给出了常见离子在自由水中的扩散系数（如

Cl-的 D0为 20.3×10-10 m2/s），根据 D*和 D0求出土的表

观弯曲因子。 

 

图 47 液相溶质机械弥散特性测试与分析 

Fig. 47 Tests and analyses of solute mechanical dispersion 

表 5 常见的离子在自由水中的扩散系数 D0（25℃） 

Table 5 Free diffusion coefficient D0 of ions in water (25℃) 

                                          （10-10 m2/s） 

阴离子 D0 阳离子 D0 有机物 D0 

F- 

Cl- 

Br- 

OH- 

SO4
2- 

CO3
2- 

PO4
2- 

14.70 

20.30 

20.80 

52.70 

10.70 

9.50 

6.12 

H+ 

Na+ 

K+ 

NH4
+ 

Mg2+ 

Ca2+ 

Pb2+ 

93.10 

13.30 

19.60 

19.80 

7.05 

7.93 

9.45 

苯酚 

二氯甲烷 

苯 

三氯乙烯 

乙酸 

丙酮 

甲苯 

 9.68 

12.60 

11.60 

 9.93 

11.90 

12.80 

 9.68 
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土的表观弯曲因子与土的种类、孔隙比等土的性

质有关。文献中报道的不同种土类表观弯曲因子的大

小如图 48 所示[82]。表观弯曲因子的典型值在 0.15～
0.44 之间。对于黏性土来说，表观弯曲因子的典型值

在 0.15～0.35 范围内。对于具体土样的表观弯曲因子

需通过实验具体确定。 

 
图 48 不同类型土的表观弯曲因子汇总 

Fig. 48 Summary of apparent tortuosity in soils 

（2）液相溶质机械弥散特性测试 
污染物在土中的机械弥散系数一般通过惰性离子

的一维土柱实验进行测试。如图 49 所示，由上至下土

柱实验装置主要包括：供液并保持常水头装置马氏瓶，  

 

 

图 49 液相溶质分子扩散特性测试与分析 

Fig. 49 Tests and analyses of solute molecular diffusion 

连接导管和有机玻璃筒。马氏瓶中溶质浓度为 C0。筒

中土样经固结后制得，为饱和土样。溶质在土样中经

对流、扩散和机械弥散共同作用下运移。一定时间 t
后将土样从筒中取出，测试不同深度 z 处孔隙水中溶

质浓度 C。经式（201）的解析解反算得到溶质在土中

的纵向弥散度 l 。 
根据所研究对象的不同，现场的 l 要比实验室所

得到的 l 大 1～3 个量级[20, 83]，Gelhar 等[84]提出了估

计 l 与尺度 x 的经验关系式。 
（3）液相溶质的吸附特性测试 
通过前述实验得到土的渗透系数、表观弯曲因子、

纵向弥散度等参数后，可根据吸附性离子（如重金属

离子）的扩散实验或土柱实验测得土对目标离子的阻

滞因子。吸附性离子的扩散实验或土柱实验中溶质运

移过程的同时发生吸附作用，利用污染物浓度沿土柱

分布的测试数据及式（198）的解析解得到阻滞因子

Rd。常见的金属离子在土中的阻滞因子如图 50所示[82]，

土颗粒对金属离子的阻滞因子大多在 3～40 之间，其

对重金属离子 Pb 和 Cd 的吸附量相对较大，如 Pb 的

阻滞因子典型值为 30～300。 

 

图 50 常见金属离子在土中的阻滞因子 

Fig. 50 Retardation factors of metal ions in soils 

对一般情况：  
d

d 1 SR
n C
 

 


  。         (206) 

单位体积固相吸附溶质的质量 S 与孔隙水中溶质

浓度 C 的关系有多种模式，如线性吸附 S=KpC、

Freundlich 等温吸附、Langmuir 等温吸附[85]，以及分

段式等温吸附[86]，相应的阻滞因子和分配系数可通过

Batch 实验测得[85]。 
图 51 总结了有机污染物在土中的分配系数，各种

不同的有机污染物的分配系数在 0.5～5 mL/g 之间。

土颗粒对不同有机污染物的吸附能力差别也较大，如

甲苯的分布系数典型值在 1～10 之间，而二氯甲烷的

典型值则在 0.2～0.5 之间[82]。 
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图 51 常见有机污染物在土中的分布系数 

Fig. 51 Distribution coefficients of typical organic pollutants in  

soils 

如图 52 所示，扩散实验、土柱实验和 Batch 实验

测得的不同离子的分配系数相差较大，一般来说Batch
试验的结果明显要大于扩散实验，而扩散试验结果则

大于土柱试验[82]。 

 
图 52 不同实验方法测得的有机污染物分配系数 

Fig. 52 Distribution coefficients of typical organic pollutants by  

three different tests 

（4）气体在土中扩散特性 
描述土体的气体扩散特性参数：二元组分气体的

有效扩散系数 e
ijD 和有效努森扩散系数 e

MiD ，分别取决

于土的孔隙率 n、曲折因子 τ、二元组分扩散系数及努

森扩散系数。在干土中， e
ijD 和 e

MiD 可以表示为[22] 
e ( / )ij ijD n D   ，         (207) 
e
M M( / )i iD n D   。        (208) 

常见的二元组分扩散系数 Dij见表 6。 
表 6 常见二元气体扩散系数[87] 

       Table 6 Binary gas diffusion coefficients    (10-4 m2/s) 

气体 
组分 二元扩散系数 气体 

组分 二元扩散系数 

N2-O2 0.2083 O2-Ar 0.1928 
N2-CO2 0.1649 O2-CH4 0.2263 
N2-Ar 0.1954 CO2-Ar 0.1525 
N2-CH4 0.2173 CO2-CH4 0.1705 
O2-CO2 0.1635 Ar-CH4 0.2045 

努森扩散系数由气体的性质以及土的孔径决定，  

0
M

8
3 πi

i

d RTD
M

   ，         (209) 

式中，d0为土体的平均孔径，可以用压汞法测得，Mi

为i气体的摩尔质量。 
图53给出了曲折因子τ的测试方法。水平双室扩散

池中左右两边为等体积的封闭室，室内装有风扇，保

持封闭室内部气体均匀；两室中间装有待测土样。 

 

图 53 水平双室扩散池试验装置示意图[88] 

Fig. 53 Apparatus of two-chamber diffusion system 

试验开始时往左右两室充入等体积的气体 i 和 j，
此时，气体在土体中发生扩散，试验过程中分别监测

左右两室中气体 i 和气体 j 的浓度。气体 i 的扩散用下

式描述： 

g*=
i

i i

c
N D

z



  ，          (210) 

式中， g
ic 为气体 i 的浓度，Ni为单位土截面的 i 气体

通量。 
根据在不同时间测得的室内气体 i 浓度，可以反

算求得 *
iD 。根据式（76）可得 *

iD 与 e
ijD 、 e

MiD 的关系： 
e e

M*
e e

M+
ij i

i
ij i

D D
D

D D
   。          (211) 

再将代入式（207）、（208），求得 τ 的表达式： 

M
*

M+
ij i

ij i i

D D n
D D D

    。         (212) 

一般干土中土体气体扩散的曲折因子为 2 左右[89]。 
4.3  土体渗流、变形和污染物扩散的耦合行为 

污染物迁移过程受骨架变形、液相水运移和气体

运移的影响，下面通过两个算例揭示这种影响。 
（1）算例一 
2 m 厚的土层，顶部存在浓度 c0的污染源，底部

浓度边界条件为 0c
z





，土层的基本参数见表 7。考

虑3种工况，其初始条件和其他边界条件如图54所示。 
表 7 算例基本参数 

Table 7 Basic parameters 

名称 符号 数值 
初始孔隙率 n0 0.25 
有效扩散系数 De 8.0×10-10 m2/s 
干密度 ρd 2.03 g/cm3 
液相渗透系数 Kv 1.05×10-7 cm/s 
固结系数 Cv 1.40×10-3 cm2/s 
水头高度 Hw 5 m 
上部荷载 P 150 kPa 
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图 54 3 种工况下的孔压边界和初始条件 

Fig. 54 Pore water pressure boundary conditions and initial  

conditions for 3 cases 

图 55，56 分别给出了 3 种工况下土层底部污染

物浓度随时间变化以及 T=1 a 时污染物随深度的分

布。从图中可以可以看出，根据排水条件的不同，

固结对于污染物迁移有不同的影响。当土层为单面

（底面）排水固结时，固结引起的渗流方向与污染

物迁移方向均向下，因此有加速的作用。当土层为

双面排水固结时，在土层上半部分由固结引起的渗

流方向向上，与污染物迁移方向相反，固结渗流起

到了阻滞的作用。虽然土层下半部分的渗流方向与

迁移方向相同，能加速污染物迁移，但在过程中影

响相对较小。故从整体上看，双面排水下的固结对

污染物迁移有阻滞的作用。 

 

图 55 土层底部的污染物浓度随时间变化曲线 

Fig. 55 Contaminant concentration versus time at bottom of soils 

 

图 56 T=1 a 时污染物随深度的分布曲线 

Fig. 56 Contaminant concentration versus depth at 1 a 

（2）算例二 
土层条件和污染物浓度如算例一。考虑 4 种工况，

如表 8 所示。 

表 8 4 种工况说明表 

Table 8 Description of four calculation cases 

工况编号 
水头 

/m 

荷载 

/kPa 

饱和 

条件 

考虑 

固结 

排水 

条件 

1 5 150 饱和土 是 双面排水 

2 0 200 饱和土 是 底面排水 

3 0 200 饱和土 否 — 

4 0 200 

0～0.5 m 

饱和区 

0.5～2 m 

非饱和区 

否 — 

工况 4 的土层底部饱和度为 40%，初始饱和度线性

分布。土体非饱和区的有效扩散系数计算参考文献[78]。 
图 57，58 分别给出了 4 种工况下土层底部污染物

浓度随时间变化以及 T=2 a 时污染物随深度的分布。

从图中可以看出：①对比工况 1 和工况 3 的情况，可

以发现土体内的渗流对于污染物运移有加速作用；②

对比工况 3 和工况 4，可以发现土中的气体存在会对

污染物迁移有阻滞作用；③对比工况 2 和工况 3，在

底面排水的条件下，如果不考虑变形与污染物迁移的

耦合作用，则会明显低估污染物运移速率。 

 
图 57 土层底部的污染物浓度随时间变化曲线 

Fig. 57 Contaminant concentration versus time at bottom of soils 

 

图 58 T=2 a 时污染物随深度的分布曲线 

Fig. 58 Contaminant concentration versus depth at 2 a 

4.4  防污屏障及服役性能 

防污屏障是用于防止水、空气及污染物扩散的土

工结构。根据其布置形式及功能分为水平屏障、竖向

屏障及覆盖屏障。填埋场通常在底部设置水平屏障，
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或在周边设置竖向屏障，封场后在顶部设置覆盖屏障。

污染物击穿防污屏障且击穿浓度达标准的浓度阈值所

需的时间称为击穿时间（breakthrough time），是反映

屏障服役性能的重要指标。 
（1）水平防污屏障 
图 59 是水平防污屏障结构形式，其中渗滤液导排

层的作用是收集和排出渗滤液，控制填埋场渗滤液水

头；防渗层的作用是防止未及时排走的渗滤液发生渗

漏。防污屏障的服役寿命即为污染物运移击穿屏障所

需的时间，应大于填埋场运营期与固体废弃物稳定化

时间之和，通常长达 50 a。 
水平防渗材料包括土工膜（Geomembrane，简称

GM），土工聚合黏土衬垫（Geosynthetic Clay Liner, 简
称 GCL），压实黏土衬垫（Compacted Clay Liner, 简
称 CCL），以及天然土壤保护层（Attentunation liner，
简称 AL）。其中土工膜为一种柔性聚合材料，渗透性

极低，渗透系数达 0.5×10-13 cm/s；GCL 由土工织物

夹膨润土制成，膨润土遇水膨胀，渗透系数达 1×
10-8～1×10-10 cm/s。通常要求 GCL 渗透系数不得大

于 5×10-9 cm/s，CCL 不得大于 1×10-7 cm/s，AL 不

得大于 1×10-5 cm/s。图 60 为典型的几种水平屏障结

构形式，其中 60（a）～60（d）为中国标准（CJJ 113
—2007）推荐，60（e）为美国 EPA 推荐。 

 

图 59 水平防污屏障结构形式 

Fig. 59 Structure of horizontal barriers 

 

图 60 典型水平防污屏障结构形式 

Fig. 60 Typical horizontal barrier structures  

填埋场导排层渗滤液水位直接影响着污染物的击

穿时间，世界各国均规定导排层水位不得高于 0.3 m。

中国填埋场渗滤液产量大，导排层负荷高，极易产生

淤堵，导致导排层水位大于控制标准。本课题组曾测

得某填埋场导排层水位高达 8 m。 
针对不同污染物种类、防污屏障结构、水头高低、

结构完好程度以及各结构层间接触情况，污染物击穿

屏障的主导因素相差很大。完整的土工膜渗透性很低，

其被污染物击穿主要靠分配作用和扩散作用[90-91]。分

配作用是污染物在土工膜与邻界流体的界面行为，分

配系数指污染物在土工膜与邻界流体中浓度比值，反

映了污染物与土工膜亲和的难易程度，污染物与土工

膜分子结构越相似其分配系数越大[92]。疏水性有机物

的分配系数（10～300）大于亲水性有机物的分配系数

（0.01～0.2），远大于氯离子等无机成分的分配系数

（0.0001～0.001）[82]。 
由于施工等原因，实际填埋场屏障中土工膜往往

存在一些漏洞。对于有缺陷的土工膜组成的复合衬垫，

水头作用下污染物会发生渗漏，渗漏速率随水头的增

加而增大[93]。此外，土工膜和下伏结构层接触不紧密

会使污染物击穿时间变短[94]。 
结合不同结构形式的防污屏障，基于式（197）得

到了重金属和有机污染物在不同工况下的运移解答，

包括单层压实黏土屏障考虑黏土最大吸附量的两阶段

吸附和扩散耦合作用解[95]；土工膜与 CCL 组成的屏

障考虑渗漏–分子扩散–对流–机械弥散–吸附耦合

作用解[96]；GCL 与 CCL 组成的屏障考虑对流–分子

扩散–机械弥散–吸附耦合作用解[97]；GM 与 GCL、
CCL 组成的屏障考虑有机物污染物运移的扩散–吸

附耦合作用解[98]。表 9 比较了 4 种屏障结构的防污性

能[99]。可见，GM + GCL 对重金属离子具有较好的防

污性能，但对有机物防污性能很差；2 m CCL 对有机

污染物的防污性能较好，其击穿时间要比 GM + GCL
大 2～3 个数量级；对高水头情况，GM + CCL 的防

污性能优于 2 m 黏土；GM + AL 的防污性能较差。

渗滤液水头对屏障防污性能的影响很大，10 m 水头作

用下 4 类屏障有机污染物的击穿时间均未能达到服役

寿命大于 50 a 的要求。 
表 9 4 种衬垫被 Cd2 + 和苯击穿时间的比较[99] 

Table 9 Penetration time of Cd2 + and benzene in 4 types  

of liners [99] 

击穿时间/a 

重金属 Cd2 + 有机污染物 苯 衬垫 
类型 hW 

=0.3 m 
hW 

=10 m 
hW  

=0.3 m 
hW 

=10 m 
GM + 

0.75 m CCL 57.4 19.8 35.0 25.50 

GM + 
0.75 m AL 10.7  3.5 8.70 6.70 

GM +GCL 77.1 72.6 0.37 0.37 
2 mCCL 31.1 13.6 52.0 17.50 



30                         岩  土  工  程  学  报                                    2014 年 

为了提高防污屏障服役寿命，一方面应对防污屏

障材料改性降低渗透系数、提高吸附能力从而延长击

穿时间[100-102]。另一方面应控制导排层水头小于 0.3 m，

该水头取决于导排层的渗透系数和导排管间距[103]。填

埋场运行时，由于导排层和导排管淤堵，往往造成导

排层水位上升，应对导排层水头进行监测，如图 61
所示。一旦水位上升，应对导排管淤堵进行反冲洗，

如图 62 所示。 
（2）竖向防污屏障 
竖向屏障是指采用防渗防污性能良好的材料或结

构将污染土体围封，使其与外界环境隔绝，达到防止

污染物扩散的效果。如图 63 所示，污染物运移通过竖

向屏障，主要发生对流、分子扩散、机械弥散和吸附

这 4 个过程。当污染物运移使屏障外侧达到国家评价

标准规定的浓度阈值时，即认为屏障被污染物击穿。 

 

图 61 导排层渗沥液水头监测 

Fig. 61 Monitoring of leachate head  

 

图 62 导排管淤堵反冲洗 

Fig. 62 Clogging wash of drainage pipes 

 
图 63 竖向屏障控制地下水土污染 

Fig. 63 Vertical barrier to control underground pollution  

当竖向屏障打入不透水层形成全封闭防污结构

时，污染物在屏障中的运移是一维问题，可求解式

（198），获得污染物浓度随时间和墙厚的分布[104]。图

64 是防污屏障下游边界浓度随运移时间变化曲线，其

中 Ogata 解[105]是半无限条件下式（198）的解析解，

Van Genuchten 解[106]是式（198）在有限土层厚度下的

解析解，谢海建解[86]是式（198）在分段吸附模式下

的解析解。可见边界条件及吸附模式对击穿时间影响

很大。原因在于 Ogata 解的下边界为污染物零浓度边

界（第一类边界条件）[107]，而 Van Genuchten 解的下

边界为污染物零浓度梯度边界导致污染物浓度累积，

因而 Van Genuchten 解得到的击穿时间比 Ogata 解短；

谢海建解考虑屏障材料对污染物有最大吸附值，达到

最大吸附值后该位置处的屏障材料就不再吸附污染物

了，污染物立即向前运移，因而谢海建解比线性吸附

的 Ogata 解和 Van Genuchten 解的运移速度快，击穿

时间短。 

 
图 64 运移时间与浓度关系 

Fig. 64 Relationship between concentration and migration time 

图 65 给出了有限厚度条件下，击穿时间随墙两侧

水头差、屏障材料渗透系数、阻滞因子、水动力弥散

系数的变化关系，其中，击穿时间以 10%的相对浓度

定义。可见，渗透系数和阻滞因子是影响击穿时间的

关键因素；水动力弥散系数仅在渗透系数较大时才对

击穿时间有较大影响；水头高度仅在较小时，其变化

对击穿时间影响较大。因此要增加防污屏障的服役寿

命，可以降低屏障材料渗透系数，增大屏障材料阻滞

因子，同时采取降水措施降低屏障内侧水头高度。 
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图 65 击穿时间影响因素分析 

Fig. 65 Analysis of factors affecting penetration time 

受水利工程防渗墙设计和施工经验影响，目前中

国大多采用塑性混凝土作为竖向屏障墙体材料。塑性

混凝土具有抗渗性好、强度高、抗水力劈裂性能好的

特点，但费用相对较高。也有采用水泥搅拌桩墙、注

浆帷幕作为竖向屏障，但由于成墙质量难以控制，渗

透系数大，难以满足服役寿命要求。土–膨润土墙由

于防渗性能及化学相容性好，在国外用得较为普遍。

中国膨润土储量占世界总量的 60%，该屏障结构型式

在中国具有良好应用前景。 
对于渗透系数较大的粉土、粉砂土地基，污染物

扩散问题严重。图 66 给出了粉土、黄土和不同膨润土

掺量粉土的渗透系数与固结压力的关系。可见，同一

配合比粉土–膨润土试样的渗透系数随着有效固结应

力减小而增大；粉土中膨润土掺量大于 4%时，该土

–膨润土墙体材料渗透系数能够达到10-9 m/s及以下；

黄土的渗透系数比粉土约低一个数量级。图 67 和表

10 给出了粉土、黄土、膨润土和黄土改良土–膨润土

（BLS）对 Pb（II）的等温静态吸附试验结果。可见，

黄土对 Pb（II）的吸附能力远大于粉土和膨润土；黄

土掺量为 20%的 BLS 对 Pb（II）的阻滞因子大致是粉

土的 4 倍。 

 
图 66 渗透系数与有效固结压力关系 

Fig. 66 Relationship between hydraulic conductivity and effective  

.consolidation pressure 

表 10 静平衡吸附试验结果 

Table 10 Results of equilibrium adsorption tests 
土类 Kd/(mL·g-1) Rd 
粉土 20 60 
BLS  80 240 
黄土 200 600 

膨润土 40 120 

  

图 67 静平衡吸附曲线 

Fig. 67 Equilibrium adsorption isotherms 

根据上述试验结果，以粉土为母土，掺入 4%～

6%膨润土和 20%黄土所组成的防污屏障材料，其渗透

系数能够从母土的 10-5 cm/s 降低到 10-7 cm/s，阻滞因

子增大到原来 4 倍，大大增加了防污屏障服役寿命。 
上述通过防污屏障材料改良、按服役寿命设计竖
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向屏障的方法已编入《生活垃圾卫生填埋场岩土工程

技术规范》（CJJ176—2012）。 
如果在实际工程中不透水层埋深较深，设计时可

采用悬挂式防污屏障。此时竖向屏障没有完全截断地

下水渗流通道，污染物在土层中的运移是二维的，除

了穿过竖向屏障水平运移，可能绕过屏障底部污染下

游水土。因此，设计悬挂式屏障时击穿时间要取浅部

水平向击穿和底部绕流击穿这两种情况的较小值。此

外，土–膨润土墙成墙稳定性对保证墙体质量非常重

要[108-109]。 
（3）覆盖屏障 
覆盖屏障的主要功能：①减少降雨和其他外来水

侵入垃圾堆体内，从而降低填埋场的渗滤液产量；②

阻止填埋场中填埋气无组织释放，污染大气，为填埋

气的收集提供缓冲时间和抽气区域。 
覆盖屏障从最初的简易覆土到最近基于水分储存

–释放原理的土质覆盖层，已有近 40 a的发展历史[110]。

土质覆盖层通过降雨时储存水分，随后由地表蒸发和

植被蒸腾向外界排出水分来降低渗漏量[111]，同时通过

其低气体渗透性来减少填埋气的释放。它主要可以分

为两种类型：单层土质覆盖层（一层细粒土构成）和

毛细阻滞型覆盖层（细粒土层下卧粗粒土层构成）。毛

细阻滞型覆盖层利用粗细两种土之间非饱和水力特性

的差异减少细粒土层的水分向粗粒土层的入渗，从而

使上层细粒土存储更多的水分，其防渗闭气性能更好，

因此近些年毛细阻滞型覆盖层被广泛地研究[112]。 
土质覆盖层防渗闭气原理见图 68：①在 a 阶段，

无降雨时，土质覆盖层内含水率较少，释放出少量的

填埋气；②在 b 阶段，发生降雨入渗，由于水气运移

的相互阻滞作用，造成气压累积，填埋气的释放速率

降低；③在 c 阶段，持续降雨使得覆盖层表面接近饱

和，此时覆盖层各深度处气压相等，填埋气不能释放；

④在 d 阶段，降雨仍然持续，覆盖层表面完全饱和，

造成覆盖层各深度处气压积累到土壤的进气值，此时，

填埋气会击穿表面饱和水层而释放，表层气压恢复到

大气压，同时该阶段湿润锋到达防渗层底部，渗漏量

开始产生；⑤在 e 阶段，如果持续降雨，则恢复到第

c 阶段， c，d 和 e 这 3 个阶段一直往复进行，在这个

往复过程中，渗漏也持续产生；⑥在 f 阶段，当降雨

停止，覆盖层各深度处的气压会逐渐恢复到线性分布，

填埋气的释放量相对增多，渗漏量则逐渐减小。 
下面以西安江村沟填埋场两种土质覆盖层为例，

分析其防渗闭气性能，结构形式见图 69。分析基于前

文水–气二相流控制方程式（203）和（205）。降雨采

用 2008 年西安情况，年降雨总量为 525 mm，如图 70
所示。土质覆盖层中细粒土采用黄土。本课题组对压

实黄土的土水特征曲线、饱和渗透系数和气的渗透系

数进行了测试[113]。其土水特征曲线见图 71。实测饱和

渗透系数为 1.95×10-7 m/s、黄土残余含水率所对应的气

体渗透系数为 1.76×10-7 m/s，采用 V-G 模型计算导水和

导气系数。碎石的相关参数参考文献获得[114-115]。 

 
图 68 土质覆盖层水气二相流原理 

Fig. 68 Mechanism of water-gas two phase flow in earthen final  

cover 

 

图 69 两种土质覆盖层结构形式示意图 

Fig. 69 Schematic diagrams of 2 earthen final covers 

 

图 70 西安市 2008 年日降雨量 

Fig. 70 Daily rainfall of Xi'an in 2008 

两种土质覆盖层中黄土和碎石的初始含水率分别

定为 20%和 5%，而初始孔隙气压力的分布底部为 0.75 
kPa（参考规范 CJJ112—2007）线性减少到表层大气

压。上边界取为图 70 中的降雨流量边界，下边界孔隙

水压力梯度为 0；上边界气压不超过黄土的进气值 2 
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kPa，一旦超过该值，填埋气击穿覆盖屏障，释放到大

气中，气压变为 0 kPa，下边界气压保持常值 0.75 kPa。 

 

图 71 压实黄土的土水特征曲线 

Fig. 71 Soil-water characteristic curve for loess 

图 72，73 分别给出了两种土质覆盖层各深度处体

积含水率和孔隙气压力随时间变化。可见，在前 200 d，
两种土质覆盖层各深度处的体积含水率几乎相同；200 
d 后，单层土质覆盖层各深度处的体积含水率在饱和

值以下波动，而毛细阻滞型覆盖层上层持续储存水分，

上层各深度处长期维持饱和。从图 72（b）中还可以

看出，由于毛细阻滞作用和气压的影响，很少水分进

入碎石层。 

 

 

图 72 两种土质覆盖层不同深度处体积含水率随时间的变化 

Fig. 72 Variation of volumetric water contents at different depths 

with time for 2 earthen final covers 

从图 73 可知，降雨时，两种土质覆盖层各深度处

的孔隙气压力随之升高；单层土质覆盖层在降雨期间

会发生渗漏，以至各深度处的孔隙气压力最大只能积

累到 0.75 kPa；而毛细阻滞型覆盖层在后期，由于各

深度处长期饱和，气压积累明显，达到进气值 2 kPa。 
图 74，75 分别给出了两种土质覆盖层渗漏量和填

埋气释放量随时间的变化。单层土质覆盖层和毛细阻

滞型覆盖层一年中每平方米填埋气的释放总量分别为

57 kg 和 53 kg，渗漏总量分别为 248 mm 和 0 mm。由

此可知，相比较单层土质覆盖层，毛细阻滞型覆盖层

的防渗闭气性能更加优越。 

 

 

图 73 两种土质覆盖层不同深度处孔隙气压力随时间的变化 

Fig. 73 Variation of pore gas pressures at different depths with  

time of 2 earthen final covers  

 

图 74 两种土质覆盖层渗漏量随时间的变化 

Fig. 74 Variation of percolation with time of 2 earthen final covers  
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当降雨量增大时，如湿润气候区，毛细阻滞型覆

盖层的入渗量随之增大，通过在粗细土层间增设导排

层，可有效减少渗漏量[116]。图 76 给出了含导排层毛细

阻滞型覆盖层模型试验装置示意图[117-118]，覆盖层由

0.2 m 厚的粉土层、0.1 m 厚的砂土导排层与 0.1 m 厚

的碎石层组成，边坡坡度为 1V∶3H。通过在粉土中

添加不同掺量的膨润土来调节降雨入渗量。共进行 3 
组试验，试验Ⅰ为基本工况，试验Ⅱ和Ⅲ在粉土中添

加不同掺量的膨润土，试验中降雨强度 65～76 mm/h，
3 组试验实际入渗量见表 11。土层中埋设张力计测试

基质吸力的变化。 

 

图 75 两种土质覆盖层填埋气释放速率随时间的变化 

Fig. 75 Variation of landfill gas emission rate with time of 2  

earthen final covers  

 

图 76 模型试验装置示意图 

Fig. 76 Schematic diagram of test apparatus  

图77给出了试验Ⅰ中覆盖层7个位置处基质吸力

的变化。从图 77 可知，#7 张力计最先开始变化，并

很快达到饱和；#5 张力计随后发生变化；#1 张力计响

应时间明显快于#2、#3 及#4，表明有水分朝模型的坡

脚方向运移。表 11 给出了 3 组实验的水量平衡结果。

可见，毛细阻滞性覆盖层渗漏量很小，最大小于入渗

量的 10%；降雨量较大时，砂土导排层发挥了一定的

作用，导排量达 10%以上；大部分水量储存于粉土层

中。行业建设标准《生活垃圾卫生填埋场岩土工程技

术规范》已给出了毛细阻滞型覆盖层的设计方法。 
（4）屏障服役寿命的离心模拟验证 

20 世纪 80 年代末 90 年代初，Arulanandan 等开始

应用离心模型试验研究污染物在土体中的运移。利用

高速旋转的长臂离心机，产生 N 倍的重力加速度 g，
加速污染物在土体中的运移。污染物在模型中以对流、

分子扩散、机械弥散和吸附的形式运移。由于模型尺

度缩小 N 倍，液体的流速增加到 N 倍，模型中污染物

对流和分子扩散时间缩短为原型的 1/N2[119-121]。由于

流速的增大，模型中污染物的机械弥散作用增大，吸

附作用减小，模型和原型间不存在简单的相似关系。

下面介绍本课题组利用试验研究低渗透性高岭土中机

械弥散与吸附作用离心机模拟相似性的结果[122-123]。 

 

图 77 试验Ⅰ实测基质吸力随时间的变化 

   Fig. 77 Change of matric suction in TestⅠ   

表 11 三组试验水量平衡表 

             Table 11 Water balance of 3 tests           (L) 
实验

编号 
降雨 
总量 径流量 入渗量 粉土 

导排 
砂层 
导排 

土层 
储存 

渗漏

量 
Ⅰ 1240.5 861.6 378.9 0.2 43.1 299.1 36.5 
Ⅱ 1571.2 1203.7 367.5 0 54.4 300.0 13.1 
Ⅲ 1764.4 1625.4 139.0 0 19.0 120.0 0 

a）机械弥散作用的离心机模拟相似性 
图 78 给出了高岭土常重力土柱试验和超重力离

心机土柱试验获得的水动力弥散系数 Dh 与流速 vs 的

关系，其中示踪离子为氯离子。可见，随着流速越大，

对应的 Dh也越大，弥散度 =0.000924 m。 

 
图 78 水动力弥散系数与流速的关系 

Fig. 78 Relationship between hydrodynamic dispersion coefficient  

and pore velocity 
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前人[124]定义Pe=vsd/Dd，则 
h

d

Pe  
D
D d


  ，

      
      (213)

 
式中，Dd为纯溶液分子扩散系数。图 79 给出了图 78
所示高岭土的 Dh/Dd-Pe 关系图，其中平均粒径

d=0.003 mm，模型的弯曲因子 τ=0.339。 

 
图 79 Dh/Dd 与 Pe 的关系图 

Fig. 79 Relationship between Dh/Dd and Pe 

图 79 还给出了文献[124]粉土和粉砂的土柱试验

结果。可见当 Pe 小于某一临界值时，Dh/Dd基本保持

为常数，离心模型满足机械弥散相似的要求。对于粉

土和粉砂，该临界值约等于 1。对于高岭土，该临界

值 Pe=6.05×10-4，相应的模型最大容许流速 vs=4.09× 
10-7 m/s。 

根据最大容许流速及离心模型试验水头可确定临

界的离心加速度，试验时离心加速度小于该值时，渗

流速度对水动力弥散作用的影响可忽略。以 2 m 厚高

岭土衬垫为例，当水头差为 10 m 时，对应的临界离

心加速度为 50g，此时获得的击穿时间与原型相比的

误差小于 10%。因此屏障击穿时间离心模拟试验时，

可控制离心加速度小于临界值，或利用图 79 修正试验

获得的击穿时间。 

b）吸附作用的离心机模拟相似性 
同研究机械弥散作用相似性类似，图 80 给出了土

柱试验获得的重金属离子阻滞因子随流速的变化关 
系[123, 125-126]。可见，溶液流速增大，吸附的阻滞因子

变小；对不同的土和不同的重金属离子，流速对阻滞

因子的影响程度不同；超重力离心加速度增大了溶液

的流速，使得土颗粒对重金属的吸附能力变小。因此

离心模型试验和原型相比，吸附阻滞作用变小，获得

的屏障击穿时间偏小。屏障击穿时间离心模拟试验时，

可利用低流速的土柱试验得到的阻滞因子对高流速的

离心模型试验结果进行修正。  
c）屏障击穿时间的离心模型试验 
本课题组开展了高水头条件下氯离子击穿低渗透

性高岭土屏障的离心机模型试验研究[127]。原型土质屏

障厚度 2 m，水头差 12 m，采用离心加速度 50g。离

心模型采用高含水率的高岭土泥浆固结制成，高度 4 
cm，模型水头差 24 cm，示踪离子为氯离子，离心试

验历时 3.52 h。衬垫模型的运移参数： =0.0038 m，

k=3.2×10-9 m/s， *
dD =4×10-10 m2/s， hD =5.7×10-9 m2/s。

试验后，经切片分析获得氯离子浓度随深度的分布，

结果如图 81 所示。 

 

图 80 阻滞因子随流速的变化 

Fig. 80 Retardation factors for varied contact times 

图 81 还给出了利用运移参数计算得到浓度分布

曲线，当击穿浓度控制在 4%的初始浓度时，屏障的

击穿时间为 1 a，当击穿浓度控制在 10%的初始浓度

时，障的击穿时间为 1.97 a。若水头差控制在 0.3 m，

屏障击穿时间为 30.5 a。 

 
图 81 氯离子浓度剖面及击穿时间模拟 

Fig. 81 Measured Cl-1 concentration profile and predicted  

penetration time 

综上所述，对流和分子扩散作用满足离心模拟相

似要求，离心机试验可有效用于以对流作用或分子扩

散作用为主导的污染物运移研究。流速增大，使机械

弥散作用偏大，吸附作用偏小，离心试验获得的屏障

击穿时间偏小，用于设计偏安全，可通过 1g 常重力土

柱试验结果加以修正。 
4.5  土体污染勘察和评价 

（1）土体污染勘察方法 
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土体污染勘察的目的是查清土体污染的范围、深

度及污染程度。传统的手段主要包括现场取样和室内

测试分析。取样点的平面布置和深度确定取决于调查

区域的环境污染状况。要求取样器不仅能保持土样的

物理原状性，而且也要保持化学原状性。污染土各项

指标的室内测试分析方法很多，如样品的消解可以用

传统消解法，也可以用微波消解法；重金属测定可以

用原子吸收法，也可以用原子发射光谱法。不同的测

试方法所得到的结果差异较大。 
近年来，随着化工产业的发展，非水相液体

（NAPLs）及重金属离子对土壤及地下水的污染问题

逐渐凸显出来。该类型的污染场地空间分布离散性大、

污染物迁移深度深，造成勘察困难增大。物探初勘–

触探快速筛查–钻探取样相结合的勘察方法是一个新

的发展方向。首先通过物探的方法（如探地雷达、高

密度电法等）对场地进行初勘，界定污染区域的平面

位置。其次利用原位连续贯入技术对污染场地进行深

度方向的筛查。最后利用保持土样物理、化学原状性

的取样器进行有针对性的钻探取样测试，进一步确定

污染区域的范围与污染程度。物探方法，如探地雷达、

高密度电法等勘察污染土的敏感性及最大勘察深度已

获得了较好的验证[128-129]。 
同轴电缆电磁波反射（TDR）技术是正在发展的

一种污染土勘察触探技术。TDR 通过信号发射器发出

电磁脉冲，该脉冲沿着传输线传播，当遇到阻抗不连

续时发生反射，通过分析该反射波形计算土体电学参

数：介电常数和电导率[130]。目前，TDR 技术在岩土

工程领域得到了广泛的应用，如：滑坡监测[131-132]，

一般岩土介质中含水率及干密度的监测[133-135]，高电

导率岩土介质含水率的监测[136-138]等。 
图 82验证了利用TDR技术探测NAPLs污染土的

可行性[139]。其中 S210 表示高度为 210 mm 的饱和砂

土试样；S50-P50-S110 表示一个分层的试样，第一层

为高 50 mm的饱和砂土，中间层为高 50 mm的NAPLs
污染砂土层，最下层为 110 mm 高的饱和砂土层；试

样 S80-P50-S50、S110-P50-S50 含义与上述相同。从

图 82（b）和 82（c）可见，反射点 A，B 为 TDR 探

头首尾端反射点，反射点 C，D 为污染土层上下界面

反射点（如图 82（a）所示），TDR 反射波形清晰的反

映了污染土层的上下界面；污染试样的介电常数相比

于未污染试样，其介电常数显著减小。因此利用 TDR
技术可敏感地发现饱和污染土层中 NAPLs 的存在。 

图 83 给出了 TDR 监测离子型污染土的结果[140]。

当土体中侵入 CuSO4溶液，污染峰经过#1，#2 和#3TDR
探头时，测得的电导率急剧上升。因此，利用 TDR
技术可敏感的探测离子型污染土。 

 

 

 

图 82 TDR 测试 NAPLs 污染土 

Fig. 82 Detection of NAPLs contamination soils using TDR 

传统 TDR 探头无法连续贯入测试，限制了它在污

染场地勘察中的应用。TDR 触探头将 TDR 电极附着

于绝缘棒，随着绝缘棒连续地贯入土体，通过测试贯

入过程中触探到土体的介电常数和电导率判别土体的

污染程度。由于绝缘棒的引入降低了 TDR 测试目标介

质的敏感性，从而使测试精度降低。因此，如何优化

电极分布是提高测试精度的关键。 

 



第 1 期                     陈云敏. 环境土工基本理论及工程应用 37

 
图 83 离子型污染土的 TDR 监测 

Fig. 83 Detection of ionic contamination soils using TDR 

图 84 给出了贯入式探头的电极优化分析结果[141]。

可见，浙大探头、Lin 探头[142]和 Redman 探头[143]在目

标测试介质中的能量分布比例为 57.42%、47.17%及

26.91%，探头结构形式的优化明显地提高了其敏感性。 

 

图 84 贯入式 TDR 探头电极优化 

Fig. 84 Optimization of electrode array for TDR penetrometer 

（2）土体污染的评价和控制 
场地土体受到污染后，对人类健康带来极大威胁

和隐患，它的风险大小取决于污染物的种类及其污染

程度。土体污染评价还处于探索阶段，每个国家都有

各自的标准和尺度。目前主要采用的评价方法有土壤

质量标准法[144]、地累积指数法[145]、富集系数法[146]、

潜在生态危害指数法[147]和有机指数法[148]。根据场地

土体评价结果，一般应进一步对污染的发展进行预测，

基于场地的使用目的，决定是否采取降低水位、设置

竖向防污屏障等控制土体污染的手段，并在土体污染

得到有效控制后进行修复。 
淮南填埋场位于淮南市的东南方向，离市区约 5 

km。填埋场南面有舜耕山、大通山，北边 6 km 外有

淮河，地势南高北低，坡度约为 0.4%。填埋场填埋区

面积约 30000 m2，已运行 17 a，堆体平均高度为 15 m。

通过对该填埋场地质勘查，其 1～2 m 厚为耕植土层、

2～4 m 厚为粉质黏土层、5～8 m 厚为老黏土层、9 m
以下为基岩。该填埋场的污染土钻探取样布置见图 85。 

 
图 85 钻孔布置图 

Fig. 85 Locations of soil sampling at contaminated site 

针对重金属，共测试分析了 Cu，Pb，Zn，Cr 等 4
种离子。图 86 为 Cu、Pb 的测试结果[149]，其中 NO.7
孔在填埋场上游，且远离填埋场，其深部土层的重金

属含量测试结果可作为背景值（即 NO.7 的测试结果）。

以 Cu 为例，图 86（a）可看出，深度方向上，Cu 在 0～
2 m 深度含量较高，2 m 以下逐渐降低并接近背景值。

因此，Cu 击穿了浅部渗透系数较大的耕植土层。该填

埋场深部的低渗透性粉质黏土和老黏土层因具有良好

防扩散性能，Cu 未能击穿该土层。水平方向上，渗滤

液中 Cu 迁移至距填埋场边缘 35 m 的 NO.4 钻孔处。此

外，随着水平距离的增加（NO.3～NO.6），Cu 含量呈

降低趋势，且其含量峰值出现的深度也逐步变深，这

与地下水位逐渐降低的趋势类似。Pb 的情况也相似。 

 
图 86 勘察孔中重金属总含量沿深度分布 

Fig. 86 Variation of heavy metal contents with depth 
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图 87 给出了填埋场内外各土层有机质含量沿深

度的分布。图中 NO.1、NO.2 孔地表处土样有机质含

量分别为 3.89%和 4.64%，NO.3 为 2.31%。随深度增

加，有机质含量显著下降，到 l m 深度已降至 1%以下，

到 2 m 深度以下基本维持较低水平并趋于背景值。填

埋场外部 No.4、No.5、No.6 孔表层土有机质在 1%附

近，随深度增加也呈下降趋势，到 2 m 深度后有机质

含量趋于背景值。 

 
图 87 各土层有机质含量垂直方向分布 

Fig. 87 Variation of organic contents with depth 

针对以上勘测结果，采用质量标准法对重金属污

染进行了评价，结果均满足二级标准要求[49]。采用有

机指数法对有机物污染进行评价，填埋场底部表层土

及场外 NO.3 表层土有机指数较大，属于Ⅳ类有机污

染 ，填埋场内 0.5～2 m 深度属于Ⅲ类污染，2 m 以

下属于有机污染较轻部位。此外，也给出了地累积指

数法、富集系数法、生态危害指数法的评价结果[150]。 
图 88 对场地污染的发展进行了进一步的预测[151]。

可见，填埋场运行 17 a 后氯离子分布的现场勘察结果

与运行 20 a 后的预测结果接近；50 a 后该填埋场渗滤

液在深度方向继续向下运移至 4～5 m，在水平方向往

下游运移至 40 m。从长期看，该填埋场应采取污染控

制措施。 

 
图 88 氯离子浓度分布预测与实测值比较 

Fig. 88 Prediction and measurement of concentration of Cl 

 

5  结    语 
本文建立了环境土工的基本理论和控制方程。与

仅考虑骨架变形和水气运移的传统土力学理论相比，

该理论还考虑了土体的生化反应及多组分液气污染物

迁移，描述了生化反应过程中固、液、气三相物质的

生成与消耗以及由此引起的土体骨架变形特性、孔隙

水体积变化特性和渗透特性等的变化。 
利用该理论，揭示了高厨余城市固体废弃物填埋

场存在严重的酸化抑制、骨架弱化和液气传导相互阻

滞现象，为中国填埋场环境灾害防控提供了依据；提

出了填埋场固废压缩变形及液气产生机理，以及污染

物运移与土体固结相互作用、污染物击穿防污屏障和

覆盖屏障防水闭气的原理；形成了系统的工程方法和

技术，应用于工程实践，取得了良好的技术效果和环

境效益。 
随着人类自身生存环境不断恶化，新的环境土工

问题将进一步出现，如核废料填埋。希望本文起到抛

砖引玉作用，有更多的岩土工程工作者加入该领域研

究。本文不当之处望批评指正。 
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