
 

土壤孔隙介质中钚胶体、Sr2+、氚水的运移速率
差异：实验和原理研究
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摘要：放射性污染物在地下水中的运移速率是预测其是否对生态环境构成威胁的重要参量。Pu（Ⅳ）吸附于天

然胶体表面生成的复合胶体比孔隙水运移速率快的现象已被广泛报道。然而准确取得胶体和孔隙水间相对

运移速率的问题仍未解决，以往的单点法仅是一种大致的估计，很多情况下甚至无法使用。为此，完成了混

合示踪源（钚胶体、氚水、Sr2+）在土壤孔隙介质中的运移实验（氚水与孔隙水的运移行为一致）。结果表明：钚

胶体、氚水（TW）、Sr2+的运移速率关系为 v（Pu）＞v（TW）＞v（Sr2+）。由负电性钚胶体（分布于孔隙通道中心）、

电中性氚水（均匀分布于整个孔隙通道）、Sr2+（分布于孔隙通道壁面区域）与负电性孔隙通道壁面间的静电作

用差异和抛物线状孔隙水流，推导出 v（Pu） /v（TW）和 v（Sr2+） /v（TW）的表达式，通过使用穿透曲线上所有数据

取得了准确的相对运移速率：v（Pu） /v（TW）  = 1.4，v（Sr2+） /v（TW）  = 0.58。
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Abstract:  The  transport  velocity  of  radioactive  pollutants  in  groundwater  is  an  important  parameter  for
predicting  whether  they  pose  risks  to  the  surrounding  ecological  environment  at  nuclear  test  sites.  It  has
been widely reported that  Pu(Ⅳ)  adsorbed on the surface of  natural  colloids(i.e.,  formation of  plutonium
pseudo-colloids) has faster transport velocity than that of the porewater in porous media. However, how to
accurately obtain the relative transport velocity between colloids and porewater remains unanswered. The
previous single-point method(i.e., using only one data point on each of the two breakthrough curves), lack
of the theoretical support, is considered as only a rough estimate. This method cannot even be used in many
cases.  For  example,  when there  is  little  difference in  the  transport  velocities  between colloidal  pollutants
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and  tritiated  water,  the  effluent  concentration  peaks  both  appear  in  the  same  test  tube  collecting  the
effluent(i.e.,  they  have  the  same  effluent  volume).  Note  that  the  transport  behavior  of  tritiated  water(an
electroneutrally inert tracer) is consistent with that of the porewater. In a long-pulse transport experiment,
the breakthrough curves exhibit prolonged plateaus rather than showing concentration peaks. As there is no
concentration peak, it  is  impossible to compare the transport velocity of the two pollutants.  In this study,
the mixed tracer sources containing plutonium pseudo-colloids, tritiated water, and Sr2+ were injected into a
column  packed  with  porous  media(soils)  to  conduct  a  transport  experiment.  The  column  effluent  was
collected at regular intervals. The breakthrough curves for plutonium pseudo-colloids, tritiated water, and
Sr2+ were obtained after  their  concentrations(or  activity)  in  the effluent  were measured.  The results  show
that the transport velocity relationship between plutonium pseudo-colloids, tritiated water(TW), and Sr2+ is
v(Pu)＞v(TW)＞v(Sr2+). The quantitative relationships between relative transport velocities still need to be
accurately determined. The negatively charged plutonium pseudo-colloids were electrostatically repelled to
the  center  of  the  pore  channels.  The  electroneutral  tritiated  waters  were  uniformly  distributed  within  the
channels.  In  contrast,  the  positive  Sr2+  ions  were  electrostatically  attracted  near  the  channel  walls.
Accordingly,  the  expressions  for  the  relative  transport  velocities  of v(Pu)/v(TW) and v(Sr2+)/v(TW) were
deduced based on the parabolic porewater flow and the differences in the electrostatic interactions between
plutonium  pseudo-colloids,  tritiated  water,  Sr2+,  and  the  negatively  charged  pore-channel  walls.  The
accurate relative transport velocities were thus determined by using all data from the breakthrough curves
of plutonium pseudo-colloids, tritiated water and Sr2+: v(Pu)/v(TW)=1.4, v(Sr2+)/v(TW)=0.58.
Key words:  soil porous media； plutonium pseudo-colloid； Sr2+； tritiated water； electrostatic interaction；
transport velocity

地下核试验产生的钚和裂片核素（如 90Sr 等）

进入地下含水层，并随地下水流动，构成对试验

区域周边生态环境的污染风险 [1-2]。地下水中放

射性污染物的迁移速率是评估其运动能力和环

境污染风险的一个重要参数。锶通常以稳定的

Sr2+形态存在。天然胶体（粒径为 1 nm～1 μm）在

地下水中广泛存在 [3-4]。由于 Pu（Ⅳ）具有强吸附

性，易与胶体表面的官能团配位，最终以吸附到

胶体表面生成的钚（假）胶体（简称钚胶体）形态

赋存在地下水中 [1, 2, 5-6]，因此，钚的迁移速率实际

反映的是钚胶体的迁移速率。

研究指出，孔隙介质中胶体形态的 Pu（Ⅳ）、

Am（Ⅲ）、Np（Ⅴ）比氚水的运移速率快 [7-10]。氚水

是电中性和惰性的示踪剂，其运移速率反映孔隙

水的平均流动速率。土壤胶体、膨润土胶体、高

岭土胶体也有比氚水、硝酸盐、溴化物等惰性示

踪剂更快的运移速率 [11-14]。通常，胶态物质的运移

速率增强现象可以用基质扩散（matrix diffusion）
机制解释 [15-16]：由于胶体尺度的影响，胶态物质在

孔隙通道中的扩散速率相对较慢，因此被孔隙通

道壁附近的区域（此区域水流速最慢）排除，结果

表现为快于平均孔隙水流速的运移速率。孔隙

通道包括介质 -介质间的空间和介质内部大于胶

体尺度的空间。

虽然胶态物质的运移速率增强现象已被广泛

报道，但仍有关键问题尚未解决：胶态物质究竟

比孔隙水的运移速率快多少，即如何定量取得胶

态物质（如钚胶体）与孔隙水（氚水）间的相对运

移速率。以前观察到的运移速率的差异仅是一

种大致的估计，没有理论模型的支持 [7-9, 17-18]：两条

穿透曲线中，将胶态物质的峰值浓度和氚水的峰

值浓度对应的释出体积的比值作为它们间的相

对运移速率。这种单点法仅使用了胶态物质穿

透曲线上一个样品的信息和氚水穿透曲线上一

个样品的信息，可能导致大的偏差。此外，由于

经常难以确定哪一个点是峰值浓度，单点法在很

多场景中无法使用。例如，当胶态物质和氚水的

运移速率差距不大时，两者的释出浓度的峰值出

现在一个收集样品中，即有相同的释出体积 [17, 19]；

长脉冲实验中，穿透曲线是一个长的平台，而没

有峰值浓度 [20-21]。

自然水环境中，胶体和固相介质的表面均为

负电荷特性 [22-23]。由于负电性钚胶体在介质的孔

隙通道中运移时与负电性孔隙壁面间产生静电
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排斥现象，钚胶体则主要分布在孔隙通道的中心

轴区域。因为中心轴区域的水流速最大（毛细管

道中水流速率为抛物线状分布），钚胶体则表现

为比孔隙水快的运移速率。如果孔隙通道中存

在 Sr2+，Sr2+则因静电吸引主要分布在通道壁附近

的区域（此区域水流速最慢），可能表现为相对慢

的运移速率。根据钚胶体和 Sr2+与通道壁间的静

电作用差异及抛物线状孔隙水流速，推理出了钚

胶体 /氚水和 Sr2+/氚水相对速率的表达式，通过使

用穿透曲线上所有数据取得两个比值。

本工作拟根据污染物与孔隙通道壁面间静电

作 用 的 差 异 和 孔 隙 水 流 形 状 ， 建 立 钚 胶 体 和

Sr2+与氚水间相对运移速率的模型，通过使用柱实

验取得的穿透曲线数据取得 v（ Pu） /v（ TW）和

v（Sr2+） /v（TW），解决以往的单点法无法准确取得

污染物间相对运移速率的问题。将含有钚胶体、

Sr2+、氚水的混合示踪源注入装有土壤孔隙介质

的柱体中，完成污染物的运移实验，测量钚、Sr2+、

氚水的浓度（或活度），获得其穿透曲线。 

1　实验部分
 

1.1　仪器和试剂

Amicon Ultra-4 10 kD 超滤管，Millipore 公司；

D/MAX-2500 X 射线衍射光谱仪，日本理学株式会

社；Axios X 射线荧光光谱，荷兰 Panalytical 公司；

ASAP2020 吸附仪，Micromeritics 公司；Zetasizer

Nano ZS纳米粒度电位仪，英国Malvern公司；Wal-

lac 1414 液体闪烁谱仪，PerkinElmer 仪器有限公

司；VISTA-MPX 电感耦合等离子体原子发射光谱

仪（ICP-OES），Agilent 公司；ELEMEN 电感耦合等

离子体质谱计（ICP-MS），Finnigan MAT。

2-噻吩甲酰三氟丙酮 （TTA，纯度为 99%） ，

Sigma-Aldrich 公司；Sr（NO3） 2、NaNO2、NaCl、Na-

OH 溶液均由市售分析纯试剂配制；氚水为核试

验场地下水经蒸馏提纯后的产物。

将新疆某地未污染的土壤样品自然风干，过

筛后将其用于制备污染物运移实验中的土壤孔

隙介质（粒径 300～700 μm，下同）和土壤胶体（由

粒径＜300 μm的土壤样品提取）。 

1.2　土壤胶体的提取

土壤胶体提取的主要过程 [6]：将 150 g 风干过

筛后的土壤样品（粒径＜300 μm）转移到玻璃烧杯

中，用 HCl 溶液去除钙盐，再超声分散（15 min）、

沉降；将粒径＜1 μm 的上层土壤胶体悬浮液虹吸

到另一烧杯中，低温（4 ℃）储存；将 5 份超声分散

后的土壤胶体悬浮液（25.0 mL）分别转移至凹形

聚四氟乙烯膜中，红外灯 50 ℃ 烘干后称量。土

壤胶体母液质量浓度为（267 ± 6）  mg/L，稀释可取

得各种浓度的土壤胶体溶液。提取的土壤胶体

用于制备钚胶体。 

1.3　土壤孔隙介质和土壤胶体的表征 

1.3.1　化学表征　土壤样品的物相组成由 X 射线

衍射光谱测量：50%（质量分数，下同）  石英，15%

斜长石，11% 绢云母，6% 正长石，5% 方解石，4% 白

云石，4% 绿泥石，2% 闪石，1% 石膏，1% 黄铁矿，

1% 其他。土壤样品的化学成分由 X 射线荧光光

谱测量：60.48%（质量分数，下同）SiO2，10.44% Al2O3，

8.95% CaO，3.55% Fe2O3，3.25% MgO，2.37% K2O，

2.04% Na2O，0.44% TiO2，0.10% MnO，7.78% 烧

蚀量。 

1.3.2　比表面积　土壤孔隙介质和土壤胶体的氮

气吸附 /脱附等温线由吸附仪在 77 K 低温条件下

测量完成。用 BET 比表面积法处理吸附等温线

实验数据，土壤孔隙介质和土壤胶体的比表面积

分别为 15.7、 69.4 m2/g，孔体积分别为 0.022  5、

0.263 cm3/g。 

1.3.3　胶体粒径　土壤胶体的粒径由纳米粒度电

位仪测量。悬浮液的组成为：0.002 mol/L Na+，pH =

8.5，100 mg/L 土壤胶体。测得的土壤胶体粒径为

（460±78）  nm，且相对稳定。 

1.3.4　表面电性　取约 5 g 土壤孔隙介质于玛瑙

研钵中磨碎，由重力沉降法去除粒径大于 10 μm

的组分。由纳米粒度电位仪分别测量小于 10 μm

的组分和土壤胶体悬浮液的电动电位（n=2，pH=

8.5和 0.001～0.5 mol/L Na+）。 

1.4　钚胶体、Sr2+、氚水混合示踪源

≡ SOPu(OH)3

将纯化后的 239Pu（Ⅳ）溶液逐滴加入由聚四氟

乙 烯 瓶 盛 放 的 土 壤 胶 体 悬 浮 液 中 ， 磁 力 搅 拌

5 min，用 0.5 mol/L NaOH 溶液调整悬浮液 pH 至

8.5，此溶液即为 Pu（Ⅳ）吸附到土壤胶体表面生成

的钚胶体悬浮液。Pu（Ⅳ）与土壤胶体表面的硅羟

基有强配位能力 ，生成的主要表面配位种态是

 

[6]。将适量的氚水和 Sr（NO3）2 再分

别添加到钚胶体悬浮液中，即为钚胶体、Sr2+、氚

水的混合示踪源。混合示踪源的组成为：总钚浓

度为 1×10−9 mol/L，土壤胶体质量浓度为 100 mg/L，
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氚比活度为 800 Bq/g，Sr2+浓度为 0.006 5 mol/L，Na+

浓度为 0.01 mol/L，pH= 8.5。有关 Pu（Ⅳ）纯化和钚

胶体制备的更详细流程可参考文献 [5]。

超滤分析结果表明，混合示踪源中 Sr 主要以

Sr2+形态存在 （ c（Sr2+） /c to ta l（Sr）＞98.2%），表明

Sr2+不是以吸附到土壤胶体表面的复合胶体的形

态存在，钚胶体的表面配位基团及钚胶体的表面

负电性与 Sr2+间产生的静电吸引作用不会影响钚

胶体和 Sr2+与氚水的相对运移速率。为证实 Pu（Ⅳ）

稳定吸附在土壤胶体表面，完成以下验证实验，

结果列入表 1。取 1 mL 钚胶体悬浮液于 10 kD 超

滤管中过滤，钚胶体滞留在滤膜上，未吸附的水

溶态 Pu（Ⅳ）透过滤膜至超滤管底部，经质谱测量

Pu（Ⅳ）浓度。由 η=（c0–cB） /c0×100%，可得吸附在

土壤胶体表面的 Pu（Ⅳ）（胶态钚）在钚胶体悬浮

液中的份额 η（即胶态钚的份额）。c0、cB 分别为

总钚浓度、水溶态钚浓度。由表 1 可知：钚胶体

悬浮液中 Pu（Ⅳ）主要以胶态钚存在 ，离子强度

c（Na+）对 Pu（Ⅳ）的形态影响不大。
  

表 1    钚胶体悬浮液中吸附在土壤胶体表面的

Pu（Ⅳ）份额

Table 1    Sorption percentage of Pu(Ⅳ) on soil colloid

in colloid suspensions

c（Na+）/（mol•L−1） η/% c（Na+）/（mol•L−1） η/%

0.002 99.6 0.20 99.3

0.012 99.4 0.30 99.2

0.054 99.6 0.40 99.2

0.11 99.3 0.50 98.6

　　注：c0=1×10−9 mol/L，土壤胶体质量浓度为100 mg/L，pH=8.5
  

1.5　运移实验

土壤孔隙介质（粒径为 300～700 μm）装填于

聚丙烯材料制作的柱体 （内径 2.0 cm，高 10 cm）

中。由蠕动泵将纯水输送至柱体（顶部），直到土

壤孔隙介质的含水量稳定，先后输送一个孔体积

的土壤胶体悬浮液、一个孔体积的混合示踪源

（注入流速为 2.25 mL/min），用自动部分收集器连

续收集柱体底端的释出液，最后输送一个孔体积

的土壤胶体悬浮液。柱体主要参数包括土壤孔

隙介质装填密度（1.56 g/cm3）、孔体积（12.3 cm3）、

有效孔隙率（0.41）。 

1.6　钚、氚、锶的分析方法

释出液中氚水的活度由液体闪烁谱仪测量，

Sr2+浓度由 ICP-AES 测量（n=2，释出液用质量分数

为 1% 的 HCl 稀释 10 倍，特征波长 430.544 nm）。

有关 239Pu 的价态分析方法和质谱测量前样品的

处理方法可详见文献 [24-25]。

释出液中 239Pu 的价态由 TTA 溶剂萃取的方

法 [24] 实现，基本原理为：当 pH=0.5（0.6 mol/L 的

HClO4 实现）时 Pu（Ⅳ）进入 TTA有机相；当 pH=4.5

（0.1 mol/L 的醋酸-醋酸盐缓冲液实现）时 Pu（Ⅲ）、

Pu（Ⅳ）、Pu（Ⅵ）进入 TTA有机相。

样品中 239Pu 的浓度由 ICP-MS 经同位素稀释

法测量完成（242Pu为稀释剂），主要过程为：将242Pu

定量移入 239Pu 溶液，NaNO2 氧化 -还原 30 min，将

钚溶液转移至装有活化过的 Dowex 树脂的色谱

柱，采用 3 mL 8.00 mol/L HNO3 和 3 mL 3.00 mol/L

HNO3 分别淋洗树脂 ，最后用 2 mL 0.32 mol/L

HNO3-0.01 mol/L HF 溶液解吸钚，将约 1.5 mL 解吸

液转移至 1.5 mL离心管，送质谱测量 [25]。 

2　结果和讨论
 

2.1　土壤孔隙介质和土壤胶体的表面电性特征

不同 Na+（NaCl）浓度时，土壤孔隙介质（粒径

300～700 μm）和土壤胶体（粒径＜1 μm）表面的

Zeta 电位示于图 1。由图 1 可知：Zeta 电位为负值

表明土壤孔隙介质和胶体表面呈负电荷特性，该

负电荷来自酸性官能团 [22, 26] 和结构电荷，在 pH=8.5

下 ，酸性官能团在土壤表面占主导地位 ，随着

Na+浓度的增大，负电性变弱，表明悬浮液中引入

阳离子 Na+时中和了胶体的表面电荷。因为土壤
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■——土壤孔隙介质（粒径为 300～700 μm），

●——土壤胶体（粒径＜1 μm）

图 1    不同 Na+（NaCl）浓度时土壤孔隙介质和土壤胶体

表面的 Zeta 电位

Fig. 1    Zeta potentials of soil porous media and soil colloid as

function of Na+ concentration
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孔隙介质和土壤胶体源自相同的土壤样品，两者

的表面 Zeta电位差异不大。 

2.2　柱实验中钚胶体、Sr2+、氚水的运移速率

≡ SOPu(OH)3

土壤孔隙介质中钚胶体、氚水、Sr2+的运移结

果示于图 2。由图 2 可知：钚胶体、氚水、Sr2+的峰

值浓度对应的示踪源释出体积 V 分别为 17.84、

20.11、 22.35 mL，因此它们的运移速率关系为

v（Pu）＞v（TW）＞v（Sr2+）。由于 Sr2+与负电性孔隙

通道壁面间的静电吸引作用，Sr2+分布在通道壁面

附近的区域，而远离通道中心区域。通道壁面区

域的孔隙水流速最慢，因此 Sr2+表现为最慢的运

移速率。通道壁面附近的 Sr2+缓慢移动，使 Sr2+的

穿透曲线有明显的拖尾现象。研究指出，水溶性

离子在裂隙介质表面的基质扩散速率也与其电

性特征有直接的关系：Cs+比电中性氚水分子的扩

散速率快，而 Cl−和 I−比氚水的扩散速率慢 [27-29]。

钚胶体表面和孔隙通道壁面均为负电特性，两者

间呈现静电排斥作用，钚胶体则远离孔隙通道壁

面，分布在通道中心区域。孔隙通道中心区域的

孔隙水流速最快，因此钚胶体表现为最快的运移

速率。氚水为电中性分子，与负电性孔隙通道壁

面间没有静电作用，均匀分布在孔隙通道中，因

此氚水的运移速率介于钚胶体和 Sr2+之间。图 2

还指出大量钚胶体滞留在土壤孔隙介质中。钚

胶体滞留的主要原因是机械截留 （mechanical

interception）的作用，即当钚胶体的尺度大于介质-

介质间的孔空间时被截留；另外 Pu（Ⅳ）与土壤孔

隙介质表面基团发生的配位 （    ）也

对钚胶体的滞留有一定的贡献。 

2.3　钚胶体、Sr2+、氚水运移速率差异的原理分析

实验结果观察到钚胶体、Sr2+、氚水的运移速

率差异，需要定量它们之间的相对运移速率，为

此建立了污染物在孔隙通道中运移的概念模型

（图 3）。

（1）  钚胶体和氚水的相对运移速率

v0 R当流体以恒定流速    流过半径为    的毛细管

通道时，溶质移动速率（v）通常用层流抛物线公式

（式（1））表示 [30]。

v = 2v0

Å
1− r2

R2

ã
（1）

r

n

R L

nπR2L

式中： v，距离毛细管通道中心轴的径向距离    处

溶质的运移速率 ； 2v0，中心轴处溶质的运移速

率。通道壁处（即 r=R）溶质的运移速率为零。将

土壤孔隙介质的孔隙通道的网络结构等效为由  

个半径为    、长度为    的均匀孔隙通道组成，且通

道内可充满流体（即饱和状态）。介质系统内的

总孔隙水体积（    ）可表达为式（2）：
nπR2L = θVm （2）

Vm πa2h a h

r1

式中：θ，测量的柱体内介质的含水量，cm3/cm3；Vm，

柱体内介质的装填体积，    =    ，    和    分别是

柱体的内半径（1.0 cm）和高（10.0 cm）。孔隙通道

径向距离    处的孔隙水体积表达为式（3），该区域

为因静电排斥产生的钚胶体的传输空间（图 3）。
nπr2

1L = θVm− θex-PuVm （3）

θex-Pu

R− r1

式中：    是钚胶体排除含水量，cm3/cm3，即通道

内（    ）区域的含水量。由于钚胶体与通道壁
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C、C0 分别代表即时浓度（活度浓度）、初始浓度（活度浓度），混合示踪源的组成为：总钚浓度为 1×10−9 mol/L，土壤胶体质量浓度为

100 mg/L，氚水比活度为 800 Bq/g，c0（Sr2+）=0.006 5 mol/L，c0（Na+）=0.01 mol/L，pH=8.5（下同）；注入土壤孔隙介质流速为 2.25 mL/min

图 2    土壤孔隙介质中钚胶体、Sr2+、氚水的穿透曲线

Fig. 2    Breakthrough curves of plutonium pseudo-colloid, Sr2+, and tritiated water in soil porous media
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R− r1

r2
1/R

2

面间的静电排斥作用， （    ）区域内不含钚胶

体。式（2）、（3）联立，取得式（4）中的    。
r21
R2 =

θ− θex-Pu
θ

（4）

r1 v′
将式（4）代入式（1）的水流速率分布模型，取

得    位置处钚胶体的运移速率    （Pu），见式（5）。

v′(Pu) = 2v0
θex-Pu
θ

（5）

r

v0 r = r1

v(Pu)

钚胶体的传输区域从    = 0（该点有最大的水

流速率，2   ）到    ,该区域内钚胶体的平均运移

速率    可处理为式（6）。

v(Pu) =
2v0+ v′(Pu)

2
= v0

Å
1+
θex-Pu
θ

ã
（6）

氚水分子均匀分布于孔隙通道内，其平均运

移速率（v（TW））即孔隙水的平均流速（v0） ，v（TW）=

v0。由式（6）可得钚胶体和氚水的相对运移速率

的表达式（式（7））。

v(Pu)/v(TW) = 1+
θex-Pu
θ

（7）

V

Rc

Rc Rp

由于钚胶体的释出时间早于氚水，同一时刻

（即同一释出体积    ，图 2）两者的收集百分数不

一致，钚胶体的收集百分数大于氚水的收集百分

数。柱实验中某时刻污染物的收集百分数    的

定义见式（8），    不同于污染物的回收百分数  

（即回收率，式（9））。

Rc =
某时刻污染物的累积释出质量
污染物的总释出质量

×100% （8）

Rp =
污染物的累积释出质量Me

污染物的起始注入总质量Mi
×100% （9）

Rp Rp

相同收集百分数时，钚胶体和氚水对应的混

合示踪源的释出体积分别为 V（Pu）和 V（TW） ，

显然 V（Pu）＜  V（TW）。两者的差 ΔV（TW−Pu）  =

V（TW）  − V（Pu）即为分离体积，可通过穿透曲线

数据取得。柱实验中，惰性示踪源（如 Cl−和氚水）

的回收率    很高（接近 100%），一般用    =50% 时

示踪源对应的释出体积取得它们之间的分离体

积 [31]。钚胶体为非惰性示踪源，其回收率（＜1%）

不能用于确定分离体积的参量。由此，当氚水和

钚胶体的收集百分数均为 50% 时，定义两者的分

离体积 ΔV（TW−Pu）为式（10）：

∆V(TW−Pu) = VRc=50%(TW)−VRc=50%(Pu) （10）

VRc=50%(TW) VRc=50%(Pu)式中：    和    分别为氚水和钚的

收集百分数为 50%时混合示踪源的释出体积。

Me

Mi Me Mi Rc

Me Rp Me Mi

Rp Rc

∆V(TW−Pu)

对惰性示踪剂而言，当柱实验完毕时其累积

释出质量    接近于其注入柱体的起始注入总质量

 （即    ≈   ），而当    =50%时污染物的释出质量

为    ×50%，此时    =（    ×50%） /    ×100%≈50%，

即    ≈    =50%。因此，式（10）是计算示踪源分离

体积    的通用表达式，既适用于惰性示

踪源，也适用于非惰性示踪源。

θex-Pu孔隙通道内钚胶体排除含水量    由式（11）

计算。

 

c

负电性孔隙通道壁面

负电性孔隙通道壁面

R

r2

r 1

钚胶体 Sr2+

氚水 氚水驱替的孔隙水
钚胶体传输的区域 Sr2+传输的区域

Vex-Pu：(R− r1) 区域
的通道空间体积

Vex-Sr2+：r2区域
的通道空间体积

负

电

性

孔

隙

通

道

壁

面

(a) (b)

钚胶体为 Pu（Ⅳ）吸附（表面配位）到土壤胶体表面生成的复合体

（a）—横切面视图，（b）—纵切面视图（沿通道中心轴的切面）

图 3    钚胶体、Sr2+、氚水在孔隙通道中的分布和传输过程

Fig. 3    Distribution and transport of plutonium pseudo-colloid, Sr2+, and tritiated water in one pore channel
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θex-Pu =
∆V(TW−Pu)

πa2h
（11）

由式（7）、（11）联立即可取得钚胶体和氚水的相

对运移速率 v（Pu）/v（TW）。

（2）  Sr2+和氚水的相对运移速率

R− r2 r2

由于 Sr2+与通道壁面间的静电吸引作用，通道

内 Sr2+的传输空间限制在    区域，即半径为  

的区域内不含 Sr2+（图 3）。
r2 nπr2

2L孔隙通道内，半径    区域的孔隙水体积（    ）

可表达为式（12）。
nπr2

2L = θex-Sr2 + Vm （12）

θex−Sr2+ r2

r2
2 R2

式中，    是通道内不含 Sr2+区域的含水量，即  

区域的含水量，cm3/cm3。式（12）和（2）联立，取得

式（13）中    /   的比。

r22
R2 =

θex-Sr2 +

θ
（13）

r2

将式（13）代入式（1）的水流速率分布模型，取得

Sr2+在孔隙通道内    位置处的运移速率（v'（Sr2+）），
见式（14）。

v′(Sr2+) = 2v0

Å
1− θex-Sr2 +

θ

ã
（14）

r = r2 r = R R− r2

r = R vr=R

从    到    的传输区域内（即    区域），

Sr2+的平均运移速率（v（Sr2+））处理为式（15）。通

道壁面上（    ），孔隙水流速    =0。

v(Sr2+) = v′(Sr2+)+ vr=R

2
= v0

Å
1− θex-Sr2 +

θ

ã
（15）

因为 v（TW）  = v0，由式（15）可得 Sr2+和氚水的

相对运移速率，见式（16）。

v(Sr2+)
/

v(TW) = 1− θex-Sr2 +
θ

（16）

相同收集百分数时，Sr2+和氚水对应的混合示

踪源的释出体积分别为 V（Sr2+）和 V（TW），显然

V（Sr2+）＞V（TW）。两者的差即为分离体积，可通过

穿透曲线（图 2）数据取得。当氚水和 Sr2+的收集百

分数均为 50%时，定义两者的分离体积（式（17））。
∆V(Sr2+−TW) = VRc=50%(Sr2+)−VRc=50%(TW) （17）

VRc=50%(TW) VRc=50%(Sr2+)

θex-Sr2+

式中：    和    分别为氚水和 Sr2+

收集百分数为 50% 时混合示踪源的释出体积。

孔隙通道内不含 Sr2+区域的含水量    由式（18）

计算。

θex-Sr2 + =
∆V(Sr2+−TW)

πa2h
（18）

由式（18）和（16）可得 Sr2+和氚水的相对运移速率。

∆V θex（3）     和    参数的确定

Rc

∆V

θex

θex-Pu

θex-Sr2+

柱体的内半径 a=1.0 cm，柱内介质的装填高

度 h=10.0 cm，测量的柱体中介质的含水量 θ=

0.31 cm3/cm3。由图 2 的穿透曲线可得钚、氚水、

Sr2+的收集百分数    =50% 时混合示踪源的释出

体积分别为 13.3、17.2、21.3 mL。分离体积    、排

除含水量    、钚胶体 /氚水和 Sr 2 + /氚水的相对

运移速率列入表 2。由表 2 可知：ΔV（TW−Pu）=

3.9 mL，    =0.124 cm3/cm3， v（Pu） /v（TW）=1.4，

ΔV（Sr2+−TW）=4.1 mL，    =0.130 cm3/cm3，v（Sr2+）/

v（TW）=0.58。
 
 

∆V θex表 2    分离体积    、排除含水量    、钚胶体 /氚水和 Sr2+/氚水的相对运移速率

∆V θexTable 2    Separation volume    , exclusion water content    , and relative transport velocity

(plutonium pseudo-colloid/tritiated water and Sr2+/tritiated water)

钚胶体 Sr2+ 相对运移速率

ΔV（TW−Pu） /mL θex-Pu/（cm3•cm−3） ΔV（Sr2+−TW） /mL θex-Sr2+/（cm3•cm−3） v（Pu）/v（TW） v（Sr2+）/v（TW）

3.9 0.124 4.1 0.130 1.4 0.58
 
 

2.4　讨　论

尺度排除（size exclusion）效应，即流体动力学

色谱（hydrodynamic chromatography）效应，也是胶

体运移速率增强现象的一种解释 [32-33]。胶体的尺

度排除效应是指胶体的传输优先被排除在更小、

更曲折的通道之外，即胶体的传输路径更单一、

更直。因此，钚胶体相对快的运移速率是其传输

路径多样性程度降低的结果。尺度排除效应强

调的是传输路径多样性的变化，而不是通道中污

染物分布区域的差异，适合于研究电中性粒子的

相对运动，而不适合于传输区域因静电作用而改

变的带电物质。此外，自然环境中胶体和介质不

可避免地呈现复杂多样的尺度分布，很难通过尺

度排除机制建立定量的速率关系模型，迄今未曾

有相关的研究报导。建立的概念模型（式（7）和

（16））解决了定量确定污染物间相对运移速率的

问题。

分离体积 ΔV（TW−Pu）的物理意义是因静电
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θex-Sr2+

排斥作用负电性钚胶体无法进入区域的空间体

积（Vex-Pu，图 3（a）），而电中性的氚水分子通过分

子扩散机制可均匀分布在孔隙通道内整个区域。

由于静电排斥作用，钚胶体分布在孔隙通道中心

轴区域的空间，钚胶体表现为更快的运移速率，

模型的定量计算结果为 v（Pu） /v（TW）  = 1.4。由于

静电吸引作用 ， Sr 2 +分布在紧邻通道壁面的区

域，通道中心轴区域内不含 Sr2+的含水量    =　

0.130 cm 3 /cm 3， Sr 2 +的相对运移速率 v（ Sr 2 +） / 　

v（TW）= 0.58。Cs+、Cl−、I−、氚水等水溶性物质的

基质扩散研究结果表明，阳离子的扩散速率比氚

水快，阴离子的扩散速率比氚水慢 [28-29]。由于阳

离子有相对快的扩散速率，与负电性通道壁面间

能更快地达到静电吸引的平衡状态，阳离子则表

现为相对慢的运移速率。这与由概念模型得出

的 v（Sr2+）/v（TW）  = 0.58 ＜1的结果一致。 

3　结　论

钚胶体和 Sr2+是钚和锶最为稳定的形态和价

态。为了探索钚胶体和 Sr2+相对于氚水（氚水和

孔隙水的运移行为一致）的运移速率，完成了钚

胶体、Sr2+、氚水混合示踪源在土壤孔隙介质中运

移的实验，得到以下结论。

（1）  钚胶体最先从土壤孔隙介质中释出，Sr2+

最后释出，其运移速率关系为 v（Pu）＞v（TW）＞

v（Sr2+）。

（2）  土壤孔隙介质和土壤胶体的表面 Zeta 电

位的测量实验表明，土壤孔隙介质和土壤胶体的

表面均为负电性，负电性钚胶体与负电性孔隙通

道壁面间的静电排斥作用使钚胶体分布在孔隙

通道的中心轴区域，因此 v（Pu）最大；Sr2+与负电

性通道壁面间的静电吸引作用使 Sr2+分布在孔隙

通道的壁面区域，v（Sr2+）则最小，Sr2+静电吸引于

通道壁面，使 Sr2+的释出过程发生严重拖尾现象；

，

θex-Pu θex-Sr2+

（3）  根据污染物与通道壁面间的静电作用机

制和孔隙水流形状，建立了钚胶体和 Sr2+与氚水

的相对运移速率模型    通过使用穿透曲线数据，

取得孔隙通道内不含钚胶体和 Sr2+区域的含水

量，    =0.124 cm3/cm3，    =0.130 cm3/cm3；进一

步取得钚胶体 /氚水和 Sr2+/氚水的相对运移速率

分别为  1.4、0.58。该模型可用于带电性质污染物

的运移速率的研究，克服了以往的单点法不准确

甚至无法使用的局限性。
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