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重金属污染淤泥一维大变形电渗固结–离子迁移耦合 
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摘  要：电动处理技术在淤泥高效脱水和重金属污染物同步去除方面潜力巨大。基于分段线性差分法，将电渗固结和

溶质迁移理论相结合，建立了一维大变形电渗固结-重金属离子迁移耦合模型 ECT1。该模型可以模拟电场、渗流场和

化学场的耦合作用，可以考虑电动处理过程中土性参数的非线性变化，以及吸附/解吸、中和/电离、沉淀/溶解等多种化

学反应。分别采用 Alshawabkeh 污染土电动修复试验及数值模拟、高含水率重金属污染土电动处理试验，验证分析了

ECT1 模型的可靠性。通过算例分析，进一步阐述了高含水率污染淤泥电动处理过程中重金属迁移与电渗固结的耦合机

理。 
关键词：电渗固结；离子迁移；重金属；淤泥；电动处理 

中图分类号：TU431       文献标识码：A       文章编号：1000–4548(2022)10–1827–10 
作者简介：周亚东(1985— )，男，博士，副教授，主要从事软土地基处理、环境岩土等方面的研究工作。E-mail: 

zyd476300@126.com。 

One-dimensional coupled model for large-deformation electroosmotic 
consolidation and heavy metal ion migration of silt  

ZHOU Ya-dong1, 2, ZHAI Xin-dong1, YANG Wen-qing1 
(1. Key Laboratory of Soft Soils and Engineering Environment of Tianjin Province, Tianjin Chengjian University, Tianjin 300384, China;   

2. College of Civil Engineering, Tongji University, Shanghai 200092, China) 

Abstract: Dewatering and metal removal of silt can be obtained by applying electrokinetics. A coupled model for 

one-dimensional electroosmosis consolidation and ion migration, called ECT1, is proposed. It employs the piecewise linear 

finite difference method to simulate the ion migration and large-strain consolidation of soils under the coupling action of 

electric field, seepage field and chemical field, and to account for the nonlinear variation of physical and electro-chemical 

properties of soils, such as adsorption / desorption, neutralization / ionization, and precipitation / dissolution. The model is 

verified by Alshawabkeh's electrokinetic remediation experimental results for contaminated soil, numerical solutions and 

treatment tests on high-moisture content heavy metal-contaminated soil electrokinetic. The proposed model is applied to 

example studies to elucidate the coupling mechanism of heavy metal migration and consolidation in the electrokinetic treatment 

of high-moisture content contaminated silt. 
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0  引    言 
港口、河湖大规模的疏浚清淤工程产生了大量的

疏浚淤泥。疏浚淤泥不仅含水率高、渗透性差，且往

往含有大量的重金属等有毒有害污染物。为避免淤泥

的二次污染，淤泥的脱水减量和降低污染物风险尤为

重要。电动处理技术有望在淤泥脱水减量的同时去除

重金属污染物，目前国内外学者已开展了相关的试验

研究[1-3]。而合理的计算方法，对该技术的推广应用具

有较高的实用价值。 

国内外关于土体电渗固结（脱水）和污染土电动

修复的计算理论和数值模型已有较多研究，而将电渗

固结（脱水）与重金属迁移相结合的计算方法鲜有报

道。在电渗固结方面，Esrig[4]基于小变形假设和施加

均匀电压，建立了一维电渗固结理论，用于解释电渗

固结过程中负孔隙水压力的增长现象。Hu 等[5]基于
─────── 
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Biot 固结控制方程和水、电渗流叠加原理，考虑固结

过程中土性指标非线性变化，分别求解了一维和二维

排水场的孔压。吴辉等建立了考虑电阻率变化的电渗

固结模型[6]。王军等[7]考虑了线性堆载下软黏土一维

电渗固结问题。在直流电场作用下，高含水率高压缩

性土体产生较大的固结沉降，土性参数随时间呈非线

性变化。依靠大变形、非线性固结理论计算，更符合

实际情况。基于此，Feldkamp 等[8]推导了电渗作用下

土体的一维大变形固结理论且采用有限差分法对方程

进行求解。王柳江等[9]以超静孔压作为变量，建立了

一维非线性大变形电渗固结理论方程，并推导出相应

的解析公式。Yuan 等[10-11]采用有限元方法建立饱和土

体大应变弹性电渗固结理论模型，并考虑土力学性能、

孔隙水迁移与电场的耦合问题，适用于大应变多维的

黏土电渗固结的数值解。Zhou 等[12]基于分段线性差分

法，建立了一维大变形电渗固结模型。冯源[13]结合渗

流场、电场和浓度场的相互作用规律，建立了污泥电

动脱水多场耦合模型。 
围绕重金属污染土，Corapcioglu[14]基于质量守恒

和连续性方程，建立可耦合电、化、水的控制方程。

Alshawabkeh 等[15-16]考虑多场耦合建立一维模型，预

测重金属和 pH 值分布。同样考虑多场耦合，Yeung
等[17]引入现象系数建立控制方程，比如渗流量=（现

象系数 f（梯度）），但忽略了固液相与污染物之间的

相互作用。Al-Hamdan 等[18]在 Alshawabke 模型基础

上引入电化学反应，考虑离子化学形态、沉淀/溶解

和吸附—解吸过程，较好地预测了高岭土中多种重金

属离子的迁移。Masi 等[19]将理论方程与经验方程相

结合建立电动修复模型，该模型可以描述扩散、电迁

移和电渗共同作用下的离子迁移，同时考虑沉淀/溶
解、离子化学形态及其相互作用的影响，能够较好的

模拟港口沉积物电动修复过程中多种重金属离子的迁

移。 
综上所述，当前电渗固结理论通常基于渗流场和

电场叠加，很少考虑离子的迁移问题。而基于电动修

复的离子迁移模型主要预测离子浓度、pH 值，关注污

染场地修复情况，基本不考虑土体固结变形，难以用

现有模型对重金属污染疏浚淤泥进行大变形固结和离

子迁移耦合分析。基于此，本文在一维大变形电渗固

结模型 EC1[12]的基础上引入溶质迁移理论，建立了一

维大变形电渗固结–重金属离子迁移耦合模型 ECT1，
该模型能够考虑直流电场作用下土性参数的非线性变

化和溶质迁移过程中的化学反应，能够模拟高含水率

重金属污染土电渗固结和重金属离子迁移的耦合作

用，为淤泥电动处理技术提供计算手段。 

 

1  模型建立 
1.1  几何图形 

ECT1 初始土层几何形状如图 1（a）所示（t≤0），
设阳极位于土层左端，阴极位于土层右端。模型采用

欧拉坐标系，以底面为基准面，向上为正。将土层视

为单位宽度，其初始高度为 H0，长度为 L。沿水平方

向自阴极向阳极依次将土层均匀划分 jR 个单元，各单

元长度 0 / jl L R 。设土层初始孔隙比为 0e ，左右边界

可以设定成透水或不透水边界。 
t >0 时，在土层两端施加电压为 m

tV 的直流电场，

在电势差的作用下，孔隙水及溶质发生迁移，单元属

性随时间增量不断更新，土层产生竖向固结变形，如

图 1（b）。设单元 j中心节点高程为
t
jz ，左、右顶点

高程分别为 c,
t
jz 和 c, -1

t
jz ，则该单元平均高度为

c, c, 1( )/2t t t
j j jH z z   。 

图 1 几何模型示意图 

Fig. 1 Schematic diagram of model geometry  

1.2  土性参数非线性关系 

为模拟电渗固结过程中土性参数的非线性变化，

ECT1 采用与 EC1 一致的基本关系[12]，包括压缩性曲

线和渗透性关系曲线，实际物理关系由理论或者试验

给出，如常见的非线性关系式： 
/ lg ce C      ，           (1) 

h k/ lge k C     。           (2) 
电渗系数 ek 的非线性关系采用下式[12]： 

,0
0

a

e e
nk k
n

 
  

 
  ，            (3) 

式中， a为拟合参数，由试验给出。 
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式（1）可根据每个单元孔隙比
t
je 的更新，计算

出相应的有效应力，单元 j 中心节点处的竖向总应力
t
j 可由其上覆土自重计算得出，进而根据有效应力原

理可计算得出 t时刻单元 j 中心节点处的孔隙水压力
t
ju 。 

式（2），（3）非线性关系式可计算出不同时刻每

个单元的渗透属性，两个连续单元 j 和 j-1 之间的等

效渗透系数（水力渗透系数或电渗透系数） ,
t
sx jk 可由

下式计算： 

, 1 ,
s ,

, 1 ,

2 t t
x j x jt

x j t t
x j x j

k k
k

k k







  ，         (4) 

式中，下标 x代表 h 或 e。 
1.3  电导率和电势 

离子浓度对土体电导率的影响不可忽略。在

ECT1 中， t时刻单元 j的有效电导率
*
e,
t
j 可由下式表

示[20] 

* *
e, , ,

1

nS
t t t
j i j i j i

i
F c u z



    ，        (5) 

式中， nS 为孔隙液中溶质种类的数量，F为法拉第常

数， ,
t
i jc 为 t时刻单元 j第 i种离子的浓度， iz为第 i种

离子的带电量， *
,
t
i ju 为 t 时刻单元 j第 i 种离子的有效

电迁移系数，可表示为 
*
, ,
t t t
i j j i ju n u   ，            (6) 

式中， ,
t
i jn 为 t 时刻单元 j的孔隙率， 为土体曲折系

数。 
设无重金属污染的土体初始电导率为 ,0e

[21]，则 t
时刻单元 j的总电导率 total,

t
j 为 

*
total, e,0 e,
t t

j j      。         (7) 

电阻率为电导率的倒数，故单元 j的电阻率

total,1/t t
j j  ，根据 ECT1 的几何关系，单元 j的电阻

e,jR 可表示为 

0
e, 2

t
jt

j t
j

l
R

z
 




  。            (8) 

当 ECT1 模拟恒压通电模式时，设 t时刻施加在

土体两端的电压为 m
tV ，则单元节点 j处的电势

t
jV （阴

极边界电势为 0）为 
1

e, e,
1

m

e,
1

2+

j

j
t t
j j

jt t
j R

t
j

j

R R
V V

R











   。     (9) 

当 ECT1 模拟恒流通电模式时，根据欧姆定律，

式（9）可以改写为 

             e,
1

j
t t t
j i

i
V I R



    ，          (10) 

式中， tI 为 t时刻通过土体的总电流。 
1.4  渗流和沉降 

在一维耦合流动理论中，t时刻单元 j与 j-1 之间

的流体通量 w,
t
jJ ，即断面平均渗流速度，可表达如下： 

w, sh, , se, e,
t t t t t
j j h j j jJ k i k i    ，        (11) 

式中， sh,
t
jk 和 se,

t
jk 分别为单元 j和 j-1 间的等效水力渗

透系数和电渗透系数。h,
t
ji 和 e,

t
ji 分别为元 j和 j-1 间的

水力梯度和电势梯度，可表示为 

, , 1
h,

0

t t
t j t jt

j

h h
i

l


   ，            (12) 

1
e,

0

t t
j jt

j

V V
i

l


   ，             (13) 

式中， ,
t
i jh 为 j单元的水头： 

,
w

t
jt t

i j j

u
h z


    。             (14) 

时刻 t单元 j和 j-1之间的单位渗流量
t
jq 可表示为 

w, c, 1
t t t
j j jq J z    。             (15) 

在 +t t 时刻，单元 j的平均高度
t t
jH


和孔隙比
t t
je
 

可更新为 

1

0

( )t t
j jt t t

j j

q q t
H H

l
  

    ，     (16) 

0,

0,

(1 )
1

t t
j jt t

j
j

H e
e

H


 

    。       (17) 

+t t 时刻，单元 j的沉降量
t t
jS


，土体的平均沉

降量 avg
t tS  以及平均固结度 avg

t tU  分别为 

0
t t t t
j jS H H     ，         (18) 

1
avg

jR
t t
j

jt t

j

S
S

R



 
   ，           (19) 

avg
avg

f

t t
t t S

U
S


    ，             (20) 

式中， fS 为土体的最终平均沉降量。 
1.5  溶质运移和质量守恒 

多孔介质在水力梯度、电势梯度和化学梯度作用

下，溶质的质量通量可由电渗流、电迁移和扩散来估

算。在 ECT1 模型中，t时刻第 i种离子在单元 j和 1j 
之间的质量通量为 

* *
, , c, , , , se, e, , sh, h,( )t t t t t t t t t t
i j i j i j i j i j j j i j j jJ D i c u k i c k i    ，(21) 

式中， c, ,
t
i ji 为在单元 j和 j-1 间离子 i的浓度梯度，可

表示为 

, , 1
c, ,

0

t t
i j i jt

i j

c c
i

l


   。         (22) 
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*
,
t
i jD 为多孔介质中离子 i的有效扩散系数，可表示

为 
*
,
t t
i j j iD n D   ，            (23) 

式中， iD 为该离子在自由溶液中的扩散系数。 
根据质量守恒原则， t t  时刻离子 i在单元 j中

的浓度更新为 

, , , 1 , ,
1 ( )t t t t t t

i j i j i j i j i jt
j

c c J J R t
n




 
     

  
 ， (24) 

式中， ,
t
i jR 为源汇项，表示第 i种化学物质溶解态单位

体积的生成率。 
1.6  化学反应 

ECT1 模型考虑在电场作用下，各物质间的化学

反应，包括重金属离子的吸附/解吸附、沉淀/溶解、

氧化/还原以及水的中和/电离。 
其中，水的中和反应和重金属阳离子 m+Me 的沉淀

反遵循如下化学平衡： 
14

H OH
10wc c K 

    ，       (25) 

m
m

Me(OH)2
spOH Me

c c K  ≤   ，       (26) 

式中， wK 为水的离子积常数， mMe(OH)
spK 为重金属氢氧

化物沉淀 mMe(OH) 的溶度积。 
ECT1模型采用依赖pH值变化的等温线性吸附模

型[22]来描述重金属污染物在土中的吸附现象，具体的

重金属吸附量与 pH 值之间的关系可由试验得出。 
电极附近的电解水反应生成 H+和 OH-的速率分

别为 +H
R 和 OH

R  ，若电极直接与电解液接触，则某时

刻 t阳极和阴极上生成 H+和 OH-的速率为 

+H OH

t
t t IR R

F
    ，        (27) 

式中，  为描述电解液缓冲能力、电解效率等因素的

集总参数，可通过测量电解液 pH 值的变化进行计算。 
在 ECT1 中，电极与土体直接接触，考虑到电极

与孔隙液的接触面积有所折减，故阳极和阴极处的有

效电解集总系数分别为 

*
anode j

t t
Rn    ，         (28a) 

*
cathode 1
t tn    。         (28b) 

1.7  边界条件 

在 ECT1 中，渗流和离子运移方向是一维的，只

考虑几何图形的左右边界。在阳极（左边界）和阴极

处（右边界），边界排水条件的设定取决于紧邻边界的

外侧是否与自由水连通，设紧邻阴极右侧和阳极左侧

的总水头分别为 w1h 和 w2h 。表 1 中给出了 ECT1 的排

水边界。 

表 1 ECT1 排水边界条件 

Table 1 Drainage boundary conditions of ECT1 
条件 阳极 阴极 

不透水 e,b h,b 0t ti i   e,1 h,1 0t ti i   

透水 

m
,

0

w2 ,
h,b

0

2( )

2( )

j

j

t t
Rt

e b

t
t Rt

V V
i

l
h h

i
l







 

1
e,1

0

,1 w1
h,1

0

2

2( )

t
t

t
tt

Vi
l
h h

i
l






 

注：e,b
ti 和 h,b

ti 为阳极边界处的电势梯度和水力梯度，e,1
ti 和 h,1

ti 为

阴极边界的电势梯度和水力梯度。 
ECT1 离子通量的边界条件确定由表 2 给出。考

虑到电解反应，阳极处 H+通量和阴极处 OH-
通量通过

其电解反应的生成速率 +H
tR 和 OH

tR  加以描述。 
表 2 ECT1 离子通量边界条件 

Table 2 Species flux boundary conditions of ECT1 
离子 阳极 阴极 

Mem+ m+ m+ w,bMe ,b Me ,b
t t tJ c J  m+ m+ w,1Me ,1 Me 1

t t tJ c J
,

 

H+ H
w,bH ,b H ,b

j

t
t t t

t
R

R
J c J

H


    
+ + ,1H ,1 H ,1
t t t

wJ c J  

OH- t
w,bOH ,b OH ,b

t tJ c J   OH
w,1OH ,1 OH ,1

1

t
t t t

t

R
J c J

H


    

注：下标 b 代表阳极边界，下标 1 代表阴极边界。以阳极边界

为例， m+Me ,b
tJ 和 m+Me ,b

tc 分别为重金属离子 Mem+在阳极边界（阳

极电解室）处的通量和浓度，当阳极边界封闭或无该离子补充

时， m+Me ,b
0tJ  。 

1.8  时间增量 

ECT1 采用随参数变化的时间增量 t ，计算时取

4 种判别标准中的最小值： 
2

w v, 0 0 0, f ,

0, w ,

0.001 ( )
min , ,

(1 ) (1 )

t
j j j

t t t
j j j j

a l H e e
t

k e e J
 

  
   

2
0

, , 1 ,

0.01( ) ,
8 ( )

t t
i j

t t t
i j i j i j

c nl
J J J




 
  ，        (29) 

式中， 0.4  ，压缩系数 v,
t
j 由 0, je 和

t t
je


计算得来，

f , je 为单元 j的最终孔隙比。其中前两项为保证控制程

序计算中单元排水和沉降的稳定性和精确性，第三项

和第四项为溶质运移和离子浓度计算提供连续性和精

确性。 

2  模型验证 
2.1  与电动修复对比验证 

当前国内外关于高含水率重金属污染土电渗固结

-重金属离子迁移耦合模型的研究较少，本文首先采用

Alshawabkeh 的污染土电动修复模型及试验[15, 23]对

ECT1 进行验证。该试验用土为高岭土样与砂的 1∶1
混合物，并加入 Pb(NO3)2溶液，将其配制成 Pb 浓度

为 5322 mg/kg的试样。试验在恒定电流密度 1.33 A/m2
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条件下对 Pb 污染高岭土进行电动修复试验，详细的

试验装置及流程见文献[23]。 
ECT1 计算过程中模型输入参数如表 3 所示，边

界条件设为阳极和阴极均可透水。采用等温线性吸附

模型，Pb 吸附公式由 Yong 等的研究给出[24]。考虑

Pb2+、 3NO  、H+和 OH- 4 种离子在土体中的迁移，其

扩散系数和电迁移系数见表 4。经对比分析，计算单

元数取 jR =51 既能较好的满足精度要求。 
表 3 数值模拟输入参数[15] 

Table 3 Input parameters of numerical simulation 
参数 取值 

水力渗透系数 kh/(m·s-1)  6.79×10-10 
电渗系数 ke,0/(m2·s-1·V-1)  1×10-9 

压缩系数 av/(MPa-1)  2.27×10-2 
初始孔隙比 e0 1.27 

干重度 d /(kg·m-3) 1800 
恒定电流密度 I/(A·m-2)  1.33 

模型几何边长 L/m 0.7 
初始铅浓度 Pb,0c /(mg·kg-1) 5320 

初始酸碱性 pH0 4 
土样阳离子交换能力 CEC/(mEq·100g-1) 1.06 

土样曲折系数  0.44 

表 4 扩散系数与离子迁移率 

Table 4 Diffusion coefficient and ion mobility of species 

物质种类 
扩散系数 

iD /(m2·s-1) 
离子电迁移率 

iu /(m2·s-1·V-1) 
2+Pb  9.45×10-10 7.36×10-8 

+H  93.1×10-10 36.25×10-8 
OH  52.7×10-10 20.58×10-8 

3NO  19.0×10-10 7.44×10-8 

图 2 分别给出了电动修复过程 15，22 d 时污染土

中的 pH 分布曲线的 ECT1 计算值和 Alshawabkeh 试

验值及数值模拟结果。可以看出 ECT1 模拟结果和

Alshawabkeh 试验结果吻合较好。总体上 ECT1 模型

可以较为合理地预测电动修复中 pH 值的变化。 

 

图 2 土体 pH 分布 

Fig. 2 Distribution of pH value of soils 

图 3 分别给出了电动修复 15，37 和 50 d 时污染

土中总 Pb含量的ECT1数值解和Alshawabkeh的试验

及数值模拟结果。如图所示，相比 Alshawabkeh 数值

模拟结果，ECT1 计算值与 Alshawabkeh 的试验结果

更接近。这是因为，ECT1 考虑了土体渗透性 ke，kh

和孔隙率 n随时空的不均匀变化，更加符合实际情况。 

 

图 3 土体总铅含量分布 

Fig. 3 Distribution of total lead in soils  

2.2  室内试验验证 

与污染土电动修复试验不同，高含水率污染土需

同时考虑污染物的去除和土体脱水固结。本文通过高

含水率重金属污染土的电动处理室内试验进一步研究

ECT1 的可靠性。 
本试验用土取自天津市某基坑开挖淤泥质黏土，

呈灰色，重金属 Pb 未检出。土样烘干过筛后分别加

入蒸馏水及 Pb(NO3)2溶液，配置成预定含水率及重金

属浓度的试样，通过室内试验得到其基本物化参数见

表 5。试验装置如图 4 所示，由试验模型箱、直流电

源、量筒等组成。试验模型箱为有机玻璃材料，其中

土样室内缘长宽高分别为 315 mm×150 mm×190 
mm，阴极室底部开孔并连接导液管与量筒用来记录

排水量。试验前将污染土样搅拌均匀分层填入模型箱，

土样高度 15 cm，并静置 24 h 后开始试验。 
试验电极采用 EKG 电极，由 KXN-645D 直流电

源施加 30 V 恒定电压。试验过程中每 2 h 记录电流示

数和量筒内液体体积。试验结束后，沿土样长度方向

等间距取 5 个位置的土样，采用微波消解仪将土样消
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解，并用原子吸收分光光度计测试 Pb 含量。 
表 5 基本物化参数 

Table 5 Basic physical and chemical parameters of kaolin sample 
物化参数 取值 

初始含水率 79.2% 
相对密度 sG  2.65 
初始孔隙比 0e  2.1 

初始水力渗透系数 h,0k /(m·s-1) 2.1×10-9 
水力渗透指数 kC  0.9 

初始电渗系数 e,0k /(m2·sV-1) 5.8×10
-9 

初始酸碱性 pH 8.32 
压缩指数 cC  0.4 

初始铅浓度 Pb,0c /(g·kg-1)  1 
阳离子交换能力 CEC/(mEq·100g-1) 2.07 

曲折系数  0.45 

 
图 4 试验装置示意图 

Fig. 4 Schematic diagram of test device  

采用 ECT1 模拟计算试验过程，取单元数 jR =51，
并设阳极边界为不透（补）水边界，阴极边界为透水

边界。根据阴极流出液 pH 值和电流量，采用式（27）
反算得出集总系数 平均值为 0.19，与 Kim 等[22]研究

结果接近，其余输入参数如表 5 所示。图 5 给出了试

验污染土样排水量的实测值与 ECT1 数值模拟预测

值。如图所示，ECT1 计算值与实测值吻合较好，通

电 128 h，土体排水量达到 1595 mL，占初始土样体积

的 17.8%，土样变形较大。 

 
图 5 淤泥排水量随时间变化 

Fig. 5 Change of discharge of soils with time  

图 6 给出了试验结束后重金属 Pb 实测值和 ECT1
计算结果。如图 6 所示，ECT1 计算结果与试验实测

值整体趋势基本吻合。通电 128 h，阳极区土体重金属

Pb 去除率较高，阴极区域土体重金属 Pb 产生较多聚

集。这是因为阴极电解反应生成的OH 向阳极迁移，

与 Pb2+反应生产沉淀，其中，距阴极约 86 mm 处重金

属 Pb 总量高出初始值达 213%。有效中和电解反应生

成的OH 将有利于重金属的去除。 

 

图 6 归一化 Pb 含量分布 

Fig. 6 Distribution of normalized total lead in sludge  

3  算例分析 
本文结合算例分析进一步探讨电压及土性参数对

电渗固结与离子迁移的影响规律。ECT1 单元数

jR =51，表 6 给出了算例使用的输入参数，设阳极为

不透水边界，阴极为透水边界。ECT1 使用随土体 pH
值变化的线性等温吸附模型来描述吸附和解吸反应，

算例中 Pb 的吸附量与 pH 值之间的关系由 Kim 等[22]

的试验结果给出。 
表 6 算例输入参数 

Table 6 Input parameters of example 

参数 取值 
初始水力渗透系数 h,0k /(m·s-1) 2.08×10-9 

水力渗透指数 kC  0.99 
初始电渗系数 e,0k /(m2·sV-1) 2.35×10-9 

压缩指数 cC  0.5 
初始孔隙比 0e  1.9 
初始孔隙率 0n  0.66 
初始相对密度 sG  2.62 

阳极和阴极间电势差 mV /V 30 
模型几何边长 L×W×H(m×m×m)  1×1×1 

初始铅浓度 Pb,0c /(g·kg-1) 1.9 
初始酸碱性 pH 6.6 

阳离子交换能力 CEC/(mEq·100g-1) 1.7 
曲折系数  0.4 
集总系数  0.19 

3.1  电压对电渗固结及离子迁移的影响 

图 7 给出了不同电压下土体平均沉降量和平均固
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结度随时间的变化曲线。随着电压增加土体固结速率

加快，电压越大相同时刻土体平均固结度和表面平均

沉降越大。Vm=10，20，30 V 和 50 V 情况下，土体最

终平均沉降量分别达到 0.178，0.237，0.272和 0.316 m，

最终应变分别为 17.8%，23.7%，27.2%和 31.6%，变

形较大，属于大变形固结。 

 
图 7 平均固结度和平均沉降量随时间的变化 

Fig. 7 Change of average degree of consolidation and average  

settlement with time 

将土体沿电势方向均分为阳极区域、中部区域和

阴极区域，图 8 给出了不同电压条件下不同区域土体

Pb 的平均残余率随时间的变化。从图 8 可以看出，阳

极区域 Pb 的平均残余率随时间逐渐降低为零，且电

压越大 Pb 的去除越快；中部区域 Pb 的平均残余率先

升高后降低，说明 Pb 在该区域有短暂聚集，但最终

仍能完全去除；阴极区域 Pb 的平均残余率随时间逐

渐升高，Pb 在该区域逐渐聚集，不同电压条件下平均

残余率均达到 250%后处于平衡状态。 

 
图 8 土体局部铅平均残余率随时间的变化 

Fig. 8 Change of local average residual rate of lead in soils with  

time 

结合图 7 可以发现，Pb 的去除或聚集平衡时间较

土体固结完成时间更快。以 Vm=30 V 电压为例，第 18

天阳极区域、中部区域和阴极区域 Pb 的平均残余率

分别为 0，2.8%和 248.6%，而此时土体平均固结度仅

达到 27.9%。从重金属去除角度，此时 Pb 在各区域的

含量分布已基本固定，而土体固结脱水仍处于前期阶

段。 
图 9 给出了不同电压条件下 pH 和归一化总铅含

量的时空分布。如图 9 所示，电动处理过程中，阳极

区域土体逐渐酸化，而阴极区域逐渐碱化，且土体两

端施加的电压越大，土体中酸性锋面和碱性锋面对向

迁移的速度越快。当 Vm≥30 V，电动处理至第 14 天

和第 20 天，土体中酸性区域已明显大于碱性区域，这

一方面是因为 H+比 OH-
的电迁移系数大（ H OH

/u u  = 
1.76），且渗流方向与 H+迁移方向相同；另一方面，

阴极区域 Pb2+与 OH-发生化学反应并沉淀，消耗了大

量 OH-
，这也是阴极区域总铅含量聚集并出现峰值的

原因。 
阳极区域土体中 Pb的迁移与 pH分布仍具有明显

相关性，该区域土体中 Pb 的完全去除依赖酸性锋面

的移动。这是因为 Pb 在土中的吸附/解吸附随 pH 变

化，根据 Kim 等温吸附试验模型[22]，当 pH<4.6 时 Pb
开始解吸附，并转化为可迁移的溶解态 Pb。因此，保

持土体在酸性条件将有利于 Pb 的去除。 
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图 9 土体 pH 值与归一化总 Pb 含量的时空分布 

Fig. 9 Distribution of pH value and normalized total lead of soils 

图 10 给出了不同电压条件下考虑离子迁移与不

考虑离子迁移土体平均沉降量随时间的变化。如图 10
所示，相同电压下不考虑离子迁移的土体最终平均沉

降量偏小，且这种差异随电压增大而增大。当电压从

10 V 增大到 50 V，离子迁移对土体最终沉降量的影响

从 6 mm 增大到 12 mm。 

 

图 10 土体平均沉降随时间的变化 

Fig. 10 Change of average settlement of soils with time 

3.2  渗透性及压缩性对离子迁移的影响 

电渗透系数是衡量土体电渗固结脱水速率的主要

指标，而离子迁移则受电迁移和电渗流等因素的共同

作用。设 Pb2+电迁移系数 2
*
Pb 0u ，

保持不变，当土体两

端电压为 30 V 时，图 11，12 分别给出了不同初始 Pb2+

电迁移系数与初始电渗系数比值（ 2
*

e0Pb 0
u k，

/ ）条件下

土体 pH 和归一化总铅含量的时空分布。从图 11 可以

看出 2
*

e0Pb 0
u k，

/ 越小，即电渗透系数越大，H+迁移速率

越快，酸锋面移动速度越快，土体酸性区域越大碱性

区域越小。这是因为电场作用下孔隙水渗流方向与 H+

迁移方向相同，与 OH-迁移方向相反。 
同理，从图 12 可以看出，电渗系数越大，Pb2+

迁移速率也越快。此外，酸性区域扩大有利于土体中

Pb 解吸附，溶解态 Pb2+增多；土体碱性区域减小，Pb
的沉淀聚集越靠近阴极，此时更多的 Pb2+将可能移出

阴极边界。当 2
*

e0Pb 0
u k，

/ =1，第 20 天阴极处 pH=8.2，
总 Pb 含量峰值位于阴极处。故较大的电渗系数有利

于 Pb 的去除。 

 

图 11 不同 2
*

e0Pb 0
/u k，

条件下土体 pH 值的时空分布 

Fig. 11 Distribution of pH value of soils under different 2
*

e0Pb 0
/u k，

 

 
图 12 不同 2

*
e0Pb 0

/u k，
下归一化总 Pb 含量的时空分布 

Fig. 12 Distribution of normalized total lead under different  

2
*

e0Pb 0
/u k，

 
为进一步探讨土体压缩性对 Pb 迁移的影响，图

13 给出了不同压缩指数 Cc条件下总 Pb 含量的时空分

布。如图 13 所示，当 Cc≤0.5，土体压缩性越高，Pb
的迁移速率越快；而当 Cc≥0.5，土体压缩性增加对

Pb 的迁移速率影响不大。这可能是因为，当土体压缩

性较小时，相同条件下土体渗流排水量减少，相对降

低了离子迁移速率；而土体压缩性较大时，孔隙比（率）

变化较大，虽然渗流排水量增大，但据式（22），孔隙
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率的降低使电迁移系数等参数减小，一定程度上抵消

了渗流量增大引起的离子迁移加速。 

 

图 13 不同压缩指数下归一化总 Pb 含量分布 

Fig. 13 Distribution of normalized total lead under different  

compression indices 

3.3  初始 pH 对离子迁移的影响 

初始pH值对土体中重金属的化学形态影响较大，

设土体初始 pH 值分别为 4，7 和 10，进一步研究土体

初始酸碱性对重金属 Pb 迁移的影响。图 14 给出了不

同初始 pH 值条件下总铅含量的时空分布。如图 14 所

示，土体初始 pH 值越小，Pb 的迁移速率越快，且 Pb
在土体中的富集范围越小。这是因为随初始 pH 降低，

土体中溶解态 Pb2+占比增加，更易在电场作用下向阴

极迁移。可见，在实际工程中对污染土酸化预处理可

进一步提高重金属的去除效果。 

 

图 14 不同初始 pH 值下归一化总 Pb 含量时空分布 

Fig. 14 Distribution of normalized total lead under different  

initial pH values 

 

4  结    论 
本文建立了一种高含水率重金属污染土一维大变

形电渗固结-离子迁移耦合模型 ECT1，采用前人电动

修复数值模型和自主开展的室内试验数据对模型进行

了分析验证，并进行了算例分析，主要得到如下结论： 
（1）该模型可以考虑电动处理过程中土性参数的

非线性变化和多种化学反应，可以对高含水率重金属

污染土固结脱水和重金属去除开展同步分析。 
（2）电动处理过程中重金属在阴极区域聚集，中

部区域先聚集后去除，阳极区域去除效率较高；Pb 在

土体中迁移平衡时间比固结脱水更快。 
（3）电压越大 Pb 的迁移速率越快，相同时刻土

体酸性区域越大碱性区域越小，保持土体处于酸性条

件有利于 Pb 的去除。 
（4）较大的电渗系数有利于 Pb 的去除，低压缩

性土体，压缩性越高 Pb 的迁移速率越快；对污染土

体酸化预处理使初始pH值降低有助于重金属的去除。 
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