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摘　要：挥发性污染物泄漏进入天然水体造成水污染，因其挥发又造成空气污染。为反映水污染与

空气污染的耦合影响，以压缩型ＶＯＦ算法为基础，根据挥发作用中的双膜理论，利用无量纲亨利常

数，建立挥发性污染物水气耦合扩散模型。利用基于非结构网格的高分辨率有界格式，对三氯乙烯

和三溴乙烯点源泄漏造成的水、空气污染实现耦合模拟，模拟结果比单相模型计算结果更接近实验

值。分析了环境温度和风速对不同无量纲亨利常数污染物在气液交界面上传质过程的影响。
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　　挥发性污染物泄漏进入天然水体造成水污染，

因其挥发作用又造成空气污染。严重情况下，由此

造成的水气污染演变为环境灾害，危害公共安全，因

此准确预测泄漏后挥发性污染物在水体和大气中的

时空分布有重要意义。挥发性污染物在气液交界面

的挥发传质过程与水体和空气中的污染物浓度相

关，所以水体和空气中的污染物浓度是相互耦合的。

已往都用单相模型研究挥发性污染物扩散，即污染

物气液相是独立建模的，气液交界面传质属边界条

件。气液交界面传质研究中，Ｗｅｓｅｌｙ
［１］，Ｍｏｏｇ

［２］假

设空气中污染物浓度为零，这样的假设统称为单相

单阻力模型，即污染物由液相挥发变为气相后，瞬时

无限扩散，气相扩散无阻力，仅有液相扩散阻力。显

然单相单阻力模型使得挥发性污染物水气耦合作用

体现不出来。Ｂａｄｅ
［３］和 Ｈａｒｄｔ

［４］提出单相双阻力模

型，认为污染物挥发时气液相各存在一阻力。
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Ｆａｎ
［５６］建立单相三阻力模型，该模型除气液相各存

在一阻力外，气液交界面上还假设有一准层流阻力。

上述的单相模型中气液相阻力是分开建立的，即气

液相阻力仅与各自传质系数成反比，并假设气相和

液相传质系数之间无关联。可见单相模型不能反映

挥发性污染物水气耦合作用。此外，污染物在天然

水体中因各向湍流扩散系数差别大而属各向异性扩

散，但在空气中扩散属各向同性扩散［７８］。所以，从

扩散的性质讲，挥发性污染物在水气中的扩散是有

界的。

两相流中ＶＯＦ方法是应用广泛的界面流数值

方法［９１０］，其实现了水气同时计算，因此满足挥发性

污染物水气耦合扩散求解的要求。Ｃａｂｏｕｓｓａｔ
［１１］和

Ｄｏｌｂｏｗ
［１２］通过反复地界面重构实现ＶＯＦ算法，界

面重构的ＶＯＦ算法计算效率低下。

常规的离散格式不能很好地用于界面流，是因

为低阶的离散格式造成界面附近严重的假扩散，锋

利的界面被抹平；高阶离散格式又会造成非物理振

荡。Ｌｅｏｎａｒｄ
［１３］最初提出了变量归一化（ｎｏｒｍａｌｉｓｅｄ

ｖａｒｉａｂｌｅｄｉａｇｒａｍ，ＮＶＤ）的有界离散格式。此后

ＳＴＯＩＣ等ＮＶＤ型有界格式都是在不同的差分格式

之间进行切换，易造成求解不稳定［１４］。ＨＬＰＡ 和

ＣＬＡＭ格式应用了逐渐切换函数以避免求解的不

稳定。但 ＨＬＰＡ 和 ＣＬＡＭ 格式仅适合结构网格

上［１５］。Ｊａｓａｋ等
［１６］人提出了建立在非结构网格上的

ＮＶＤ型高阶Ｇａｍｍａ有界格式，该格式是基于物理

量梯度的归一化方法，采用了一阶迎风差分和中心

差分之间光滑过渡。

论文引入人工压缩项，构造出压缩型 ＶＯＦ算

法。据此，再由挥发作用的双膜理论［７］，利用无量纲

亨利常数建立挥发性污染物水气耦合扩散模型，实

现挥发性污染物水气扩散同时求解。压缩型 ＶＯＦ

算法结合Ｇａｍｍａ有界离散格式，可以自动处理界

面的拓扑演化，无需界面重构，提高计算效率［１７］。

该文数值模拟挥发性污染物三氯乙烯和三溴乙烯点

源泄漏后的水气耦合扩散过程，将模拟结果与实验

比较，得到挥发性污染物泄漏后在水体和空气中耦

合扩散过程的规律。

１　压缩型犞犗犉算法构造

１．１　水体犞犗犉压缩型模型

ＶＯＦ的基本原理是通过研究网格单元中液体

和网格体积比函数α来构造和追踪气液交界面。若

α＝１，说明该单元为液体；若α＝０，则该单元为气

体；当０＜α＜１时，该单元为气液交界面。令β＝

１α，网格单元的密度、黏度和速度等场量都表示为

液体和气体的体积加权平均，如网格单元流速狌犻如

下：

狌犻＝αｕα犻 ＋β狌β犻 ＝α狌α犻 ＋（１－α）狌β犻 （１）

式中狌α犻、狌β犻 为液体、气体流速 ｍ／ｓ，α网格单元

中液体与网格体积之比，β网格单元中气体和网格体

积之比 。

基于流体属性的表达，界面流可利用单场方程

描述。网格单元连续性方程和动量方程分别如下：

　　　　　　　　　
狌犻

狓犻
＝０ （２）

ρ狌（ ）犻
τ

＋
ρ狌犼狌（ ）犻
狓犼

＝


狓犼
μｔ
狌犻

狓（ ）
犼

－
狆
狓犻
＋ρ犳犻

（３）

式中：ρ为密度ｋｇ／ｍ
３；狆为压强，Ｐａ；μｔ为湍流

粘性系数，ｋｇ／ｍｓ；犳犻为质量力，Ｎ／ｍ
３。

α的尖锐性和有界性的特征在离散时很难得到

保留。为解决此问题，许多研究者采用界面实时重

构，精确计算界面附近流体进出，得出合理的界面。

界面实时重构使得计算效率低下。该文摒弃界面重

构，导出体积比函数α压缩型方程。具体做法是由质

量守恒定律得出网格单元内α、β的变化率：

α
τ
＋
狌α犻α

狓犻
＝０，

β
τ
＋
狌β犻β

狓犻
＝０ （４）

将式（１）代入式（４）得出体积比函数α的压缩型

微分方程：

α
τ
＋
狌犻（ ）α
狓犻

＋
 狌α犻 －狌β（ ）

犻
１－（ ）（ ）αα

狓犻
＝０

（５）

方程第３项称为压缩项，反映了气液交界面上

气液相对速度对气液交界面的影响。压缩项只在界

面附近过渡区域起作用，α＝１和α＝０的单相区域

内不起作用。方程式（５）有一重要特征，其解自动满

足０＜α＜１有界性。

１．２　挥发性污染物耦合扩散压缩型模型

挥发作用的双膜理论通常用来解释气液传质过

程。该理论假设物质由液相向气相挥发过程中要通

过气液界面上的一个薄“液膜”和一个薄“气膜”组

成的界面，即克服气液膜两阻力，而物质在此界面上

的变化是达到瞬时气液平衡，这一平衡遵循亨利定

律［７］。由亨利定律表达式知污染物在气相中的浓度

犆β与液相中的浓度犆α 之比为无量纲亨利常数犎ａｗ，

即犎ａｗ＝犆β／犆α。犎ａｗ是物质与其分子结构和环境温

度有关的物性参数，可从相关化学手册查得。可见文

中的耦合模型是建立在双阻力基础上，通过无量纲

３０１第５期 陈丽萍，等：挥发性污染物水气耦合扩散数值模拟
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亨利常数耦合气液相浓度的。影响挥发传质过程的

因素有污染物的蒸汽压，但一定温度下，蒸汽压与气

相浓度一一对应，成正比关系。也就是说蒸汽压不是

独立于无量纲亨利常数的另一影响因素，蒸汽压对

挥发传质的影响可归为无量纲亨利常数的影响。此

外，环境温度也是通过无量纲亨利常数影响挥发传

质的，故将无量纲亨利常数作为重要影响因素进行

研究。

网格单元污染物总浓度表示为液体和气体的体

积加权平均，再根据 犎 ａｗ，得到犆α 、犆β 与网格单元

总浓度犆的关系：

　　　　犆α ＝
１

α＋ １－（ ）α犎ａｗ

犆，

　　　　犆β＝
犎ａｗ

α＋ １－（ ）α犎ａｗ

犆 （６）

式中犆β、犆α 和犆浓度ｋｇ／ｍ
３。

由质量守恒定律得污染物在水、空气中单相迁

移方程分别为式（７）和式（８）：

　　　　
α犆（ ）α
狋

＋
狌犻α犆（ ）α
狓犻

＝

　　　　


狓犻
犈犻
α犆（ ）α
狓（ ）

犻
＋犽αα犆α （７）

　　　　
β犆（ ）

β

狋
＋
狌犻β犆（ ）

β

狓犻
＝

　　　　


狓犻
犇
β犆（ ）

β

狓（ ）
犻

＋犽ββ犆β （８）

式中狌犻为网格单元总速度，ｍ／ｓ；犈犻、犇 分别为

污染物在水、空气中湍流质扩散系数，ｍ２／ｓ；犽α、犽β
为污染物一级反应动力学系数，１／ｓ。

式（７）、（８）相加，并将式（６）代入，整理后得出污

染物的水气迁移耦合扩散模型：

犆

狋
＋
狌犻（ ）犆

狓犻
＋



狓犻
狌α犻 －狌β（ ）

犻
α １－（ ）α

１－犎ａｗ

α＋ １－（ ）α犎ａｗ
［ ］犆

＝

２

狓犻狓犻

犈犻α＋ １－（ ）α犎ａｗ犇

α＋ １－（ ）α犎ａｗ
［ ］犆 ＋

α犽α＋ １－（ ）α犽β犎ａｗ

α＋ １－（ ）α犎ａｗ

犆 （９）

等号左边第３项是挥发性污染物在气液交界面

的交换量。水中α＝１，式（９）与式（７）一致；空气中

α＝０，式（９）变为式（８）。因此挥发性污染物在水

体、空气及气液交界面的迁移过程可用式（９）统一描

述。

２　方程离散

２．１　犌犪犿犿犪格式

湍流计算采用κε模型，数值离散用有限体积

法（ＦＶＭ），采用交错网格，速度压力耦合用ＰＩＳＯ算

法，时间差分采用ＣｒａｎｋＮｉｃｈｏｌｓｏｎ格式，离散方程

组的求解用ＡＤＩ法，先求解方程式（２）、（３）、（５），得

出水气动力学参数后，再解方程式（９）。

界面流对离散格式要求高，不满足有界性的离

散会产生严重的界面耗散和非物理振荡。该文采用

Ｇａｍｍａ离散格式以保证迁移扩散中物理量的有界

性。以一维流动为例说明 Ｇａｍｍａ格式的思想，如

图１中网格节点。

图１　网格节点

由犲面上流通量的方向确定Ｄｏｎｏｒ和Ａｃｃｅｐｔｏｒ

网格单元，物理量φ的归一化过程
［１３］如下：

珘
φ犘 ＝１－

φ犈 －φ犘
２ （ ）φ 犘·犱

（１０）

式中犱为Ｄｏｎｏｒ与 Ａｃｃｅｐｔｏｒ网格单元间的距离矢

量。

Ｇａｍｍａ差分格式中，界面上物理量φ犲取值：

当珘φ犘 ≤０或
珘
φ犘 ≥１，φ犲 ＝φ犘

当β犿 ≤φ＜１，φ犲 ＝犳犲φ犘 ＋ １－犳（ ）犲φ犈

当 ０ ＜ 珘φ犘 ＜ β犿，φ犲 ＝ １－γ１－犳（ ）［ ］犲 φ犘 ＋

γ１－犳（ ）犲φ犈

其中γ＝
珘
φ犘

β犿
，犳犲 ＝犲犈／犘犈，β犿 是常数，通常

０．１≤β犿 ≤０．５。

２．２　压缩项相对速度的处理

方程式（５）和式（９）的压缩项上存在气液相对速

度，用体积比函数α的单位梯度定义水气交界面法

线方向狀犻，数值求解时相对速度 狌α犻 －狌β（ ）
犻
在狀ｉ方

向的通量犉狀 的如下：

犉狀 ＝犳犫·狀犻狊犻 （１１）

式中犳犫 称为约束通量，以保证犉狀 有界，犳犫 ＝

ｍｉｎα犳狌，ｍａｘ犳（ ）（ ）狌 。犳狌是狌犻在控制容积表面狊犻上

的单位面积通量 ，即犳狌 ＝
狌犻狊犻
狊犻

。

３　模型验证

３．１　物理模型与计算模型

为验证压缩性挥发性污染物水气耦合扩散模型

的正确性，对三氯乙烯（Ｃ２ＨＣｌ３）点源泄漏进行数值

模拟和实验验证。实验水槽长１４．０ｍ，宽０．４ｍ，深
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０．４ｍ，底坡为３／７００，均匀流处水深０．０８７ｍ，水流

方向为狓方向，水槽宽度为狔方向。狕方向垂直向

上。为消除水槽进出口水流的影响，仅水槽中部作

为实验观察段，坐标原点设在水槽中部且岸边处，水

槽底部狕＝０。水中湍流扩散系数的计算参考文献

［１８］，空气中湍流质扩散系数犇＝νｔ／犛犮ａ，νｔ，犛犮ａ为

湍流运动粘性系数和Ｓｃｈｍｉｄｔ数。实验在密闭的室

内进行，因此室内风速可忽略。模拟计算域水槽部

分５ｍ×０．４ｍ×０．４ｍ，空气部分５ｍ×３ｍ×１０

ｍ。网格为结构非均匀网格，自由水面附近区域对

网格加密。进口边界划分为水流速度进口和空气速

度进口，进口的犽、ε由经验公式给出。假设出口断

面为充分发展的湍流，所有物理量一阶法向梯度为

零。５０ｍＬ浓度为２ｇ／Ｌ的三氯乙烯溶液在狓＝０，

狔＝０．１６ｍ处分别瞬时泄漏。取样断面狓值分别为

１．００ｍ、１．４１ｍ、１．６３ｍ、２．２１ｍ和２．４８ｍ处。根

据文中建立的污染物的水气迁移耦合扩散模型，文

中重点研究的是三氯乙烯点源泄漏后三维水气耦合

扩散过程。而２．４８ｍ横断面后，水中三氯乙烯溶液

横向扩散完毕，只有简单的纵向一维扩散，故２．４８

ｍ横断面后不再取样。

为确定水气采样点的位置，自行设计了图２所

示的叉形采样定位器。

图２　采样定位器

定位器的横梁和各叉支均标有刻度。采集水样

时将注射器固定于采样定位器叉支相关位置，进行

同一断面多点同时取样，隔一段时间再用预先准备

好的同样取样装置进行取样。取样断面变化时，在

同样的水力条件下，再次投放５０ｍＬ浓度为２ｇ／Ｌ

的三氯乙烯溶液，重复上述取样过程。气体采样中

将多孔玻板吸收管固定于采样定位器。采用气相色

谱法测定水样中的三氯乙烯，其原理是：在密闭的顶

空瓶中，三氯乙烯分子从液相逸入到液面上部空间

的其体重，在一定温度条件下，三氯乙烯分子在气液

两相之间达到动态平衡，此时三氯乙烯在气相中的

浓度和它在液相中的浓度成正比，通过对气相中三

氯乙烯浓度的测定，即可计算出水样中三氯乙烯的

质量浓度。气样用吡啶－碱比色法测定三氯乙烯浓

度，原理是三氯乙烯与吡啶和碱反应生成红色，比色

定量。吡啶作为吸收剂，串联两个各装１０ｍＬ吸收

液的多孔玻板吸收管，置冰盐浴中，用抽气机抽气。

采样后，用吸收管中的吸收液洗涤进气管内壁３次，

由每个吸收管中各量取５．０ｍｌ样品溶液，分别放入

比色管中，供测定用。配制三氯乙烯标准液：于２５

ｍＬ量瓶中加入１０ｍＬ吸收液，准确称量，加１～２

滴三氯乙烯，再准确称量。２次称量之差即为三氯

乙烯的质量，加吸收液至刻度，计算１ｍＬ溶液中三

氯乙烯的含量。再用吸收液稀释得三氯乙烯的标准

溶液。标准管的配制：向标准管中各加入１ｍＬ氢

氧化钠溶液（１０ｇ／Ｌ）混匀，在７０℃水浴中加热３

ｍｉｎ，取出加３ｍＬ水，混匀，３ｍｉｎ后目视比色定量。

按标准管配制的操作条件，将处理后的样品与标准

管目视比色，求出三氯乙烯含量。

３．２　模拟与实验分析

３．２．１　计算效率比较 　对上述物理模型，该文用

压缩ＶＯＦ计算比较 Ｃａｂｏｕｓｓａｔ的三点界面重构、

Ｄｏｌｂｏｗ的ＸＦＥＭ界面重构和Ｇａｍｍａ算法。所用

的微机为双核ＩｎｔｅｌＰｅｎｔｉｕｍ４ＣＰＵ３．００ＧＨｚ，计

算节点数１２５２２３，表１列出计算流动１ｓ时计算机

的耗时。可见 Ｇａｍｍａ算法省时，比三点界面重构

和ＸＦＥＭ界面重构计算效率高１５．４％和１３．３％。

表１　计算效率比较

算法 三点界面重构 ＸＦＥＭ界面重构 Ｇａｍｍａ

耗时／ｓ ７３２ ７１４ ６１９

３．２．２　模型比较　图３是忽略风速，水流平均流速

９．３５ｃｍ／ｓ，环境温度２５℃，泄漏后２０ｓ时，狓＝１．６３

ｍ断面上三氯乙烯浓度分布图。其中图（ａ）是应用

耦合模型模拟所得等值线，气液相浓度场同时得到

计算。而单相模型则无法实现气液相浓度场同时计

算。由图（ａ）可见水中垂向三氯乙烯浓度已达到均

匀一致，而空气中垂向浓度差别大。狔值相同时，离

液面越远，三氯乙烯浓度越低。由于泄漏点偏离水

槽轴线，受水槽侧壁影响，浓度中心两侧浓度等值线

疏密不均。图（ｂ）是该断面上高０．１ｍ处气体浓度

实验、该文耦合模型计算及单相单阻力、单相双阻

力、单相三阻力模型计算的比较。图（ｂ）中耦合模型

计算的结果与实验值较吻合。而单相单阻力模型认

为空气中污染物浓度为零，与实验值有较大差别。

单相双阻力和单相三阻力模型虽优于单阻力模型，

但也不能较好地反映气体浓度空间分布的特性，是

因为单相双阻力和单相三阻力模型忽略了气相浓度

的梯度，故计算结果仅成直线。
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图３　三氯乙烯横向浓度分布

取样点狓＝１．６３ｍ，狔＝０．１６ｍ，狕＝０．０７ｍ，耦

合模型及单相单阻力、单相双阻力、单相三阻力模型

计算所得的水体中三氯乙烯浓度与实验值的比较显

示于图４。犆／犆０ 为三氯乙烯浓度与投放浓度之比。

图中可见，对于固定位置，随浓度中心的到来，水中

三氯乙烯浓度从零升至峰值后又迅速下降。实验和

模型计算都反映了这一特性，与单相单阻力、单相双

阻力、单相三阻力模型相比，该文耦合模型更接近实

验值。单相单阻力模型计算结果低于实验值，是因

为气体浓度为零的假设加剧了挥发传质过程，使得

单相单阻力模型计算得到的水中污染物浓度较实际

情况偏低。单相双阻力、三阻力模型用于液相浓度

计算的误差小于用于气相浓度计算的误差。

图４　水体中三氯乙烯浓度比较

３．２．３　挥发性污染物浓度场分析　图５是５个取

样断面上狔＝０．１６ｍ，狕＝０．０７ｍ点水中三氯乙烯

浓度与投放浓度犆０ 之比随时间变化关系曲线。图

中可见：耦合模型模拟值和实验值较吻合，离泄漏点

越远的截面，达到峰值浓度的时间越长，且峰值浓度

越低。各截面的浓度曲线在时间上不对称，浓度衰

减的速率小于其上升的速率。离泄漏点越远的截

面，浓度曲线在时间上不对称性越明显。

图５　三氯乙烯浓度变化（狔＝０．１６犿）

图６是５个取样断面上狔＝０．２４ｍ，狕＝０．０７ｍ

点水中三氯乙烯浓度与投放浓度犆０之比随时间变

化关系曲线。此图上的曲线变化规律与图５一致。

较狔＝０．１６ｍ，狔＝０．２４ｍ点在横向上距泄漏点远

些，故图６五个截面上狔＝０．２４ｍ点三氯乙烯峰值

浓度比图５中相应的浓度低些。

图６　三氯乙烯浓度变化（狔＝０．２４犿）

耦合模型模拟所得狔＝０．１６ｍ纵截面上三氯乙

烯各时刻浓度见图７，图中显示：随流动时间延长，

污染团中心浓度下降，同时污染团长度不断增大，说

明污染团随着水流进行有限的纵向延伸。就某固定

位置而言，浓度中心经过前的污染团长度要小于浓

度中心离开后的污染团长度，所以三氯乙烯峰值浓

度后的下降速率随时间延长而变小，也就是浓度随

时间变化曲线在时间上呈现不对称特性的原因。

３．３　挥发性污染物水气耦合扩散影响因素分析

３．３．１　环境温度及挥发性污染物种类的影响　环

境温度对污染物挥发作用的影响是通过无量纲亨利

常数体现的。不同挥发性污染物的无量纲亨利常数

受环境温度影响不同，因此，其水体泄漏后浓度变化

也就不同。论文比较了三氯乙烯和三溴乙烯（ＣＨＢｒ３）
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图７　三氯乙烯泄漏各时刻浓度图

在不同环境温度下泄漏后水气耦合扩散过程。图８

显示三氯乙烯和三溴乙烯无量纲亨利常数与环境温

度的关系［７］。随着环境温度的升高，三氯乙烯的无

量纲亨利常数迅速增加，而三溴乙烯的无量纲亨利

常数上升极其缓慢。

５０ｍＬ浓度为２ｇ／Ｌ的三氯乙烯和三溴乙烯溶

液泄漏后，在各环境温度下水中的峰值浓度与０℃

时水中的峰值浓度之比显示于图９，忽略风速，犆０℃

表示０℃时水中三氯乙烯和三溴乙烯的峰值浓度。

图８　无量纲亨利常数与环境温度的关系

图９　不同环境温度下水中污染物峰值浓度衰减

图９显示：随挥发时间的增长，环境温度为

１０℃、２０℃和３０℃时三溴乙烯水中的峰值浓度与其

０℃时水中的峰值浓度之比缓慢下降，平均每秒下降

分别为０．０２１％、０．０６０％和０．０８１％。环境温度越

高，水中三溴乙烯的峰值浓度下降得越快，说明挥发

作用随环境温度升高而增强。与三溴乙烯相比，随

挥发时间的增长，环境温度为１０℃、２０℃和３０℃时

水中三氯乙烯的峰值浓度与其０℃时水中的峰值浓

度之 比 下 降 明 显 加 快，平 均 每 秒 下 降 分 别 为

０．１５４％、０．３１０％和０．５１８％。这说明无量纲亨利

常数随环境温度变化大的污染物的挥发作用受环境

温度的影响也大。

３．３．２　风速的影响　挥发性污染物在水体和空气

中的浓度相互耦合，所以水面上空气流速必然作用

于气液交界面的挥发传质过程，也就影响水中污染

物浓度。图１０是环境温度２５℃时，不同风速下污

染物泄漏２０ｓ后，水中三氯乙烯和三溴乙烯峰值浓

度犆与无风时水中峰值浓度犆ｎｏｗｉｎｄ的比较。

图１０　不同风速下污染物浓度比较

模拟与实验均反映了由于风速的存在，污染物

挥发加速，水中污染物浓度减少，使得图１０中犆与

犆ｎｏｗｉｎｄ之比小于１，且风速越大，比值越小。三溴乙烯

的犆与犆ｎｏｗｉｎｄ之比随风速的增大下降的程度大于三

氯乙烯。由双膜理论知：污染物从液相挥发到气相

属相际传质过程，此传质过程中主要受到液相和气

相两个方面的阻力，由于液相污染物分子间吸引力

远大于其气相分子间吸引力，故液相阻力大于气相

阻力，可见气液相阻力属过程量。而无量纲亨利常

数是污染物气相浓度与液相浓度之比，属状态量。

无量纲亨利常数越高，说明污染物气液动态平衡时

气相浓度越高，污染物越易挥发，也说明挥发传质过

程中气相阻力越小。因此无量纲亨利常数越高，液

相阻力与气相阻力差别越大。加大风速，减小气相

阻力，使得气液交界面的挥发传质总阻力降低，从而

增加挥发量，这对低无量纲亨利常数的污染物起的
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作用大。对于高无量纲亨利常数的污染物，液相阻

力远大于气相阻力，也就是说液相阻力成为其挥发

传质主要影响因素，而气相阻力的作用小，可见通过

加大风速减小气相阻力并不能显著提高挥发量。因

此随无量纲亨利常数的增加，污染物在水中的浓度

受风速影响是减弱的。

４　结论

１）该文构造出压缩型ＶＯＦ算法，基于该算法，

根据挥发作用中的双膜理论，利用无量纲亨利常数，

建立了挥发性污染物水气耦合扩散模型，污染物在

水体、空气及气液交界面的迁移过程可用该模型统

一描述。压缩型 ＶＯＦ算法结合 Ｇａｍｍａ有界离散

格式，可以自动处理界面的拓扑演化，无须进行界面

重构，提高计算效率。

２）应用挥发性污染物水气迁移耦合扩散模型，

对三氯乙烯和三溴乙烯点源泄漏造成的水、空气污

染实现同时、耦合模拟，模拟结果比单相模型计算的

结果更接近实验值，可见挥发性污染物水气迁移耦

合扩散模型较准确反映了污染物在水气交界面的传

质过程。

３）无量纲亨利常数是影响污染物耦合扩散的一

重要因素。无量纲亨利常数随环境温度变化大的污

染物的挥发作用受环境温度的影响也大。随无量纲

亨利常数的增加，污染物在水中的浓度受风速影响

是减弱的。
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