
 

高放废物处置化学及核素迁移行为
研究现状与挑战
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摘要：安全处置高放废物是核能技术全生命周期管理的关键环节，直接影响核能作为清洁能源的社会接受度

和长期发展。高放废物处置的核心挑战包括核素迁移的复杂性与不确定性、多重屏障系统的长期稳定性、万

年尺度安全评价的局限性、社会与技术协同难题。核素在多重屏障系统中的迁移过程涉及多种机制，包括衰

变、吸附、对流、基质扩散和裂隙弥散等。天然屏障通过低渗透性和高吸附性限制核素迁移。工程屏障通过

物理阻隔和化学吸附双重作用增强安全性。当前研究在核素迁移机制、屏障材料开发及安全评价方法上已

取得显著进展，本文重点综述核素迁移的化学与物理机制、实验方法与技术、数学模型与数值模拟、研究难

点与技术挑战，并对未来的研究方向进行展望。
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Abstract:  Nuclear  energy,  as  a  low-carbon  and  highly  efficient  clean  energy  source,  relies  for  its
sustainable  development  not  only  on  advanced  reactor  technologies  and  fuel  cycle  efficiency,  but  more
critically,  on  the  ability  to  safely  and  permanently  dispose  of  the  high-level  radioactive  waste(HLW)
generated during its operation. The safe disposal of HLW constitutes the closing loop of the full life-cycle
management  of  nuclear  energy  technology,  serving  as  the  ultimate  safeguard  for  ensuring  its
environmentally friendly attributes. Whether this critical step is handled appropriately directly determines
the social acceptance of nuclear energy as a “clean energy” label and fundamentally impacts its potential
for  long-term  development.  Therefore,  the  safe  disposal  of  high-level  waste  is  not  merely  a  technical
challenge;  it  is  a  core  issue  concerning energy strategy,  environmental  protection,  and societal  trust.  The
core challenges facing high-level waste disposal are multidimensional and extremely complex. Firstly, the
complexity  and  uncertainty  of  radionuclide  migration  constitute  the  core  scientific  difficulty.  The  deep
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geological  environment  of  a  repository(e.g.,  groundwater  chemistry,  mineral  composition,  microbial

activity, temperature field, stress field) and its evolution over ten-thousand-year timescales are fraught with

variables, making the prediction of radionuclide(such as actinides and fission products) release, dissolution,

migration pathways,  and rates exceedingly difficult.  Secondly,  the long-term stability of  the multi-barrier

system  is  paramount.  An  ideal  repository  relies  on  a  “ defense-in-depth”   strategy,  combining  an

engineered barrier system(EBS)(e.g., waste matrix, waste container, buffer/backfill materials) and a natural

barrier  system(NBS)(i.e.,  the  host  geological  rock).  However,  the  degradation  mechanisms  of  materials

under  high  temperature,  high  radiation,  chemical  corrosion,  mechanical  stress,  and  over  vast  geological

time scales remain a major research topic. Thirdly, the limitations of safety assessment over ten-thousand-

year timescales present a unique challenge. Human experience and experimental data cannot directly cover

such vast time spans. Safety assessments heavily depend on mathematical models and scenario simulations,

the reliability of which hinges critically on the depth of understanding of key processes and the accuracy of

model parameters, inevitably leading to extrapolation uncertainties and knowledge gaps. Finally, the socio-

technical  coordination  challenge  cannot  be  ignored.  Even  if  a  technical  solution  is  scientifically  feasible,

socio-political  factors  such  as  public  participation,  risk  communication,  decision-making  transparency,

ethical considerations, and long-term stewardship responsibilities during siting, construction, operation, and

closure are often as important as, or even more critical than the technical challenges. Specifically, the key

process preventing the spread of radionuclides to the biosphere—radionuclide migration within the multi-

barrier  system—involves  a  series  of  coupled  physical,  chemical,  and  biological  mechanisms.  These

include:  radioactive  decay(spontaneously  reducing  total  nuclide  inventory  and  activity),  adsorption/

desorption(retention and release of nuclides at solid-liquid interfaces, controlled by surface complexation,

ion  exchange,  co-precipitation,  etc.),  advection(movement  with  bulk  groundwater  flow),  matrix

diffusion(molecular  diffusion  of  nuclides  in  pore  water  or  the  material  matrix,  the  dominant  migration

mechanism  in  low-permeability  media),  and  fracture  dispersion(diffusion  of  nuclides  in  rock  fracture

networks due to flow heterogeneity and hydrodynamic dispersion effects). The natural barrier(NBS), such

as low-permeability clay rocks(e.g., bentonite) or crystalline rocks(e.g., granite), primarily retards nuclide

migration  significantly  through  its  extremely  low  permeability,  limiting  groundwater  flow  velocity  and

flux,  and  the  strong  adsorption  capacity(high  distribution  coefficient  Kd)  of  mineral  surfaces.  The

engineered  barrier(EBS)  provides  active  protection;  for  instance,  high-integrity  waste  containers  offer

physical  containment,  preventing  waste-water  contact,  while  buffer/backfill  materials(e.g.,  compacted

bentonite)  combine  low  permeability  with  strong  chemical  adsorption  through  their  abundant  clay

minerals(e.g.,  montmorillonite)  surfaces,  further  enhancing  system  safety.  Significant  progress  has  been

achieved  in  the  aforementioned  key  areas.  Regarding  radionuclide  migration  mechanisms,  understanding

has  deepened  concerning  the  chemical  speciation,  solubility,  adsorption/desorption  behavior,  and

colloid/nanoparticle-facilitated  transport  of  key  nuclides(e.g.,  neptunium,  plutonium,  iodine,  technetium,

selenium)  in  complex  environments.  In  barrier  material  development,  research  continues  on  novel  waste

matrices(e.g., ceramics, glass ceramics), high-performance container alloys(e.g., copper, corrosion-resistant

steels),  and  optimized  buffer/backfill  formulations(e.g.,  high-bentonite  content  mixtures),  with  long-term

performance  assessed  through  accelerated  aging  experiments.  Safety  assessment  methodologies  are  also

advancing,  including  more  sophisticated  coupled  geochemical-transport  models,  probabilistic  safety

assessment(PSA) techniques,  and validation based on geological  analogues(e.g.,  the  Oklo natural  nuclear

reactor) and natural tracers(e.g.,  Paleogroundwaters).  This paper aims to provide a focused review of key

aspects  in  high-level  waste  safety  disposal  research.  We  will  delve  into  the  chemical  and  physical
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mechanisms  of  radionuclide  migration,  analyzing  key  processes  controlling  migration  rates  and  their
interactions;  systematically  review  the  experimental  methods  and  techniques  used  to  study  these
mechanisms,  including  laboratory  batch/column  experiments,  in-situ  tests,  advanced  characterization
techniques(synchrotron  radiation,  neutron  scattering,  high-resolution  microscopy),  and  accelerated  aging
experiments; outline the mathematical models and numerical simulation methods employed for long-term
behavior prediction, spanning coupled models from microscopic reaction kinetics to repository scale; and
critically analyze the difficulties and technical challenges in current research, such as uncertainties in ultra-
long-term  prediction,  experimental  validation  of  barrier  material  behavior  under  extreme  conditions,
simulation  of  complex  coupled  processes(thermo-hydro-mechanical-chemical-biological,  THMCB),  and
assessment of low-probability, high-consequence events. Finally, based on current knowledge and gaps, we
will offer perspectives on future research directions, such as developing more intelligent in-situ monitoring
technologies, exploring novel high-durability barrier materials, creating advanced methods for uncertainty
quantification  and  model  verification  &  validation(V&V),  strengthening  research  on  the  integrated
behavior  of  the  geological  disposal  system(EBS-NBS  coupling),  deepening  socio-technical  systems
integration studies, and promoting international collaboration and knowledge-sharing platforms.
Key words:  high-level  radioactive  waste；  geological  disposal；   radionuclide  migration；   leaching  source
term； redox reaction

核能作为低碳、高能量密度的能源，在全球

碳中和目标下被多国视为关键选项。截至 2023年，

全球 32 个国家运营着约 440 座核电站，贡献了约

10% 的电力供应 [1-2]。国际能源署（ IEA）预测，要

实现 2050 年净零排放，全球核电容量需在现有基

础上翻倍。然而，核废物管理问题已成为制约核

能可持续发展的核心矛盾，全球累计高放核废料

已达 40 万吨，且每年新增约 1 万吨。减碳压力驱

动、能源安全诉求、技术迭代突破催动核能发展，

但核电发展产生的高放废物处置始终是不可回

避的瓶颈难题。

多重屏障系统是核废物安全处置的核心设计

理念，通过工程屏障与地质屏障的多层次冗余防

护，实现核素在万年时间尺度内的有效隔离。工

程屏障通过废物形态固化、包容容器设计、缓冲 /

回填材料装填锻造人工可控的“千年包容和封

隔”，地质屏障利用岩体选择标准、水文阻滞机

制 、深度梯度防护实现地球深处的“万年阻

滞”，屏障协同作用构成万年千米时空尺度的核

素迁移阻滞链。多重屏障系统的本质是将不可

逆风险转化为可计算的失效概率。

核素在复杂地质处置环境中的化学行为是决

定其迁移性和长期安全隔离的关键因素，涉及溶

解 -沉淀平衡、表面吸附 /解吸、氧化还原反应等

多重动态过程。溶解度限度控制核素释放的源

项浓度水平，介质表面吸附导致选择性地截留或

释放核素，氧化还原反应使高价态核素转化为迁

移性弱的低价态核素，输运核素的胶体是不容忽

视的核素迁移载体。热-水-力-化学-辐射（THMCR）　

耦合导致核素迁移速率大幅提高。分子尺度模

拟和原位微区分析成为该领域前沿研究方向。

核素在地质环境中的化学行为本质上是多相界

面反应与流体动力学的时空博弈。当前挑战在

于如何量化胶体输运、微生物活动等非传统途径

的影响，这要求安全评估模型必须从“平衡态化

学”向“非平衡动态系统”升级，方能实现万年

尺度的可靠隔离。

迁移机制的多尺度耦合是理解核素在地质环

境 中 长 期 行 为 的 核 心 挑 战 ， 涉 及 从 分 子 尺 度

（Å级，1 Å=0.1 nm）的化学反应到地质尺度（千米

级）的流体输运的跨维度整合。这一耦合过程需

通过跨尺度建模与多物理场实验揭示其内在关

联性。在微观尺度上，重点考虑分子键合机制和

纳米级胶体效应；在孔隙尺度上，需重点考虑孔

隙网络模型和反应 -输运耦合；在岩体尺度上，需

重点考虑裂隙通道优势流和热-水-力-化学（THMC）　

耦合；在地质构造尺度上，需重点考虑冰川 -水文

耦合和构造活化风险。迁移机制的多尺度耦合

本质是将分子水平的“化学命运”映射到地质

时空的“环境风险”。当前最先进模型（如美国
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WFSC 法）仍存在 2～3 个数量级的不确定性，主

要源于胶体输运和微生物活动的量化难题。未

来需借助数字孪生技术，在虚拟处置库中同步迭

代分子动力学模拟与区域水文模型，方能在“深

时安全”与“计算可行性”间找到平衡点。

高放废物处置中的化学及核素迁移研究，已

从单一化学行为分析演进至多尺度、多物理场耦

合的系统性探索。尽管在工程屏障设计、数值模

拟与地质选址方面取得了重要进展 ，但胶体输

运、微生物作用机制以及社会风险沟通仍是亟待

突破的关键瓶颈。未来研究需依托跨学科协同

（如材料科学、微生物学与人工智能），构建更为

精细的动态预测模型，并深化国际合作以应对深

时尺度下的安全挑战。本文综述了核素迁移的

化学与物理机制、实验方法与技术、数学模型与

数值模拟、关键挑战与解决措施等方面，旨在为

高放废物处置化学及核素迁移研究的后续发展

提出方向性建议。 

1　核素迁移的化学与物理机制

核素迁移是指放射性核素在介质 （如地下

水、废物体、金属、土壤、岩石、大气等）中的运

移过程，其机制涉及复杂的物理、化学和生物作

用。核素迁移是物理输运与化学反应的耦合过

程，其速率和路径取决于核素性质、介质条件和

环境参数。理解这些机制对核废物安全处置、环

境污染修复及风险评估至关重要。对于高放废

物深地质处置，放射性核素随地下水迁移的基本

地下水景象是大概率场景，主要包括水侵入过程

和核素迁移过程 [3]。处置库近场和远场核素迁移

路径如图 1所示。 

1.1　地下水侵入

放射性废物衰变热在密封处置库近场形成较

高的温度 [4]（如在黏土中温度可达 95 ℃，在花岗岩

中温度可达 110～ 125 ℃，在岩盐中温度可达

200 ℃），在大约 1 000 年内，温度会降低到放射

性废物处置前的环境温度。近场中与钻孔接近

的岩石温度可能在前 100 年内升高到 200 ℃[5]。

对于高放玻璃体，需要考虑高达 200 ℃ 的情况 [6]。

因此在高放废物地质处置系统中，地下水入侵后

会依次接触高温的膨润土缓冲层、处置容器、

包装容器及固化体，此过程涉及复杂的物理化学

作用。

地下水首先渗透至膨润土缓冲层，明显的热-　

水 -力耦合效应将改变膨润土的物理、化学特性，

进而影响核素阻滞性能。放射性废物衰变热导

 

沉积层

含水层

岩石圈

处置库
100 m

河流
主导水裂隙

核素迁移
地下水流动

扰动带
回填区
围岩

导水裂隙

失效废物包 废物体

地下水侵入 固化体

围岩扰动层

地下水流出

缓冲材料

金属容器

近场核素迁移行为主要
包括固化体释出、金属
表面氧化还原沉积、缓
冲材料中扩散，热-水-力-

化学-辐射耦合效应明显

远场核素迁移行为主要包括基
岩扩散、裂隙弥散、胶体载带、
生物圈传导，时空尺度效应大

图 1    处置库近场和远场核素迁移路径

Fig. 1    Pathways of nuclide migration in near and far fields of disposal repository
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致膨润土水分蒸发 -冷凝循环，形成温度梯度驱

动的对流会加速局部传质。钠基膨润土（蒙脱石

质量占比＞75%）遇水膨胀率增大 30%，密度从

1.6 g/cm3 降至 1.2 g/cm3，渗透系数从干燥状态的

10−16 m/s 升至饱和后的 10−13 m/s，但仍远低于周围

岩体的渗透系数（如花岗岩渗透系数为 10−10 m/s）。

高温高压导致蒙脱石部分转化为伊利石，吸附容

量下降 [7]。

地下水突破膨润土后接触处置容器（如铜罐）

外壁。对于铜罐，在无氧地下水中，铜腐蚀速率

0.1 μm/a[8]（10 万年腐蚀厚度 1 cm），但局部硫化物

存在时 ，腐蚀速率将大增 ，生成 Cu2S/CuO 混合

层。废料衰变热导致铜罐热膨胀系数 （ 16 .5×

10−6/℃）与膨润土（8×10−6/℃）差异，产生界面剪切

应力（＞10 MPa），需通过柔性过渡层（如石墨垫

片）缓解。

处置容器失效后地下水接触内部包装容器。

典型设计材料是低碳钢（ASTM A516）或镍基合金

（ Inconel 625）。低碳钢腐蚀生成磁铁矿（Fe3O4）

层，厚度增长速率 0.5 μm/a，致密结构可延缓进一

步腐蚀。镍基合金在高温（200 ℃）下形成 Cr2O3

氧化膜，抑制 Cl−渗透（渗透率降低至 10−14 m/s）。

辐射分解水产生的 H2 渗透金属晶界，导致脆性断

裂风险 [9-10]。

包装容器失效后地下水接触固化体（硼硅酸

盐玻璃）。硼硅酸盐玻璃的化学腐蚀会使玻璃组

分和放射性核素进入水溶液中，并在玻璃界面形

成凝胶层，凝胶层包括无定形和 /或非结晶物质。

在反应进行过程中，各种新形成的结晶相将沉积

在凝胶层界面，这些过程在各种地下水中均会发

生，但反应产物的化学组成将随溶液组成的变化

而变化，这种第二结晶相也会在其他界面（例如

容器壁）上形成。

地下水与多重屏障的相互作用是一个动态平

衡过程，通过膨润土阻滞、容器抗腐蚀、固化体低

浸出的协同机制，可将核素释放延迟至万年尺度。 

1.2　高放废物浸出源项

高放废物处置源项研究是核废物地质处置安

全评价的核心环节，旨在弄清放射性核素从废物体

（如乏燃料、玻璃固化体）中被地下水浸出的过程。

在瑞典和芬兰的高放废物处置概念中，乏燃

料将被封装在带有厚重铸铁插件的铜罐中。如

果容器存在有限缺陷且地下水侵入 ，铁的厌氧

ϕ

腐蚀会导致氢气生成速率高于其扩散质量传输

速率。预计罐内溶液中溶解的 H2 浓度会迅速超

过其在地下水中的溶解度 [11-12]。Ekeroth 等 [13] 研

究了温度和燃料表面积对 H2 气氛下乏燃料溶解

动力学的影响，图 2 展示了初始条件为 25 ℃ 和

0.1 MPa H2 的条件下，4U6 高压反应釜中废核燃料

碎片（    250～500 μm）的浸出实验结果，浸出液为

10 mmol/L碳酸氢钠和 2 mmol/L氯化钠溶液。
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浸出液为 10 mmol/L碳酸氢钠和 2 mmol/L氯化钠溶液；乏燃料碎

片粒径：    = 250～500 μm；初始条件：p(H2) = 0.1 MPa，25 ℃
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图 2    4U6高压反应釜中锕系元素、镧系元素和

锝浓度的变化[13]

Fig. 2    Evolution of the concentrations of actinides, lanthanides

and Tc in autoclave 4U6[13]
 

如图 2 所示，铀在溶液中的浓度从初始的约

3×10−7 mol/L 降至 487 d 后的约 2×10−9 mol/L，这表

明源自燃料预氧化层的铀酰碳酸盐物种被还原

并沉淀为无定形的 UO2（ am）。

−
3

−
3

2−
4

−
3

−
3

2−
4 UO2CO2−

4

文献 [14] 研究了铀在模拟熔融堆芯 -混凝土

相互作用（MCCI）碎片中的浸出行为。在还原性

氩气气氛（含体积分数为 10% 的 H2）下，模拟样品

中铀主要以 UO2 形式存在，铀的浸出浓度为 10−8～

10 − 6  mol /L，中性条件下溶液中铀主要形态为

（UO2） 2CO3（OH）    ，碱性条件下溶液中铀主要形

态为 UO2（OH）    或 UO2（OH）    ；而在氧化性氩气

气氛（含体积分数为 2% 的 O2）下，铀在固化过程

中会形成高价态的 U3O8 或钙铀酸盐，铀的浸出浓

度为 10−6～10−5 mol/L，中性条件下溶液中铀主要

形态为（UO2） 2CO3（OH）    ，在碱性条件下，铀可能

主要形成 UO2（OH）    、UO2（OH）    和    。

Trocellier 等 [15] 研究表明 UO2 的水解和配位行为

受氧化还原条件、pH 和碳酸盐浓度的影响。对

第4期　　周　舵等：高放废物处置化学及核素迁移行为研究现状与挑战 423



氧化和还原条件下浸出的 UO2 进行了 X 射线光

电子能谱分析。在氧化条件下，铀的 4f 轨道明显

表现出 U（Ⅳ）和 U（Ⅵ）两种形式的分裂，而氧的

1s 轨道则表现出•OH 和 H2O 信号的增加；而在还

原条件下，铀的 4f 轨道保持为 U（Ⅳ），氧的 1s 轨

道明显呈现水化现象；说明了氧化条件下 UO2 出

现脱水铀矿（UO2（OH）2）的浸出过程。

TcO−4

NpO2(CO3)1−2n
n

NpO2(OH)1−n
n

文献 [16]研究了含 Np、Tc的玻璃在两种黏土

介质中的浸出行为，浸出结果表明，在氧化型黏

土中 Np 和 Tc 的浓度高于还原型黏土中的浓度；

在氧化型黏土中 Tc 的浓度达到 10−4 mol/L 以上，

以    形式存在，不被黏土吸附；在还原型黏土

中，Tc 的浓度小于 3×10−7 mol/L；因此在还原条件

下，从玻璃固化体中浸出的 Np（Ⅴ）和 Tc（Ⅶ），被

还原为不易溶解的 Np（Ⅳ）和 Tc（Ⅳ），被吸附或沉

淀在黏土中。文献 [17] 的研究结果表明，Np 在不

同浸出液中的溶解形式是不一样的；玻璃中 Np

的浸出结果显示，在 5 mmol/L 的碳酸盐浸出液中

有 45% 的 Np 吸附在玻璃界面膜上；而在磷酸盐

和硫酸盐浸出液中 Np 吸附在玻璃界面膜上的量

分别为 94%、67%；在碳酸盐溶液中 Np 的主要存

在形式为    （n=1、2、3）配合物；而在硫

酸盐溶液中，    配合物为主要存在形式。

NpO+2

地质处置条件下 R7T7 玻璃固化体中对 Np

和 Pu 的浸出行为 [18] 研究表明，在氧化环境中 Np

主要以可溶性的    形态存在，碳酸盐介质会通

过形成稳定的 Np-碳酸盐配合物显著提升其浸出

速率，而磷酸盐介质则促使 Np 形成难溶性磷酸

盐沉淀或复杂相；Pu 的浸出行为表现出显著特异

性，在蚀变层中 Pu（Ⅳ）通过沉淀或共沉淀作用被

有效固定，而在水溶液中 Pu 主要存在于胶体相，

溶解态含量极低，这些胶体颗粒可能源自蚀变层

的部分解离过程。

NpO+2
TcO−2

玻璃固化体中 Np、Pu、Am、Tc 等在浓盐水、

去离子水、重碳酸盐地下水、模拟地下水等水介

质中的浸出行为研究 [19-21] 表明，浸出液中 Pu 的浓

度为 4×10−8 mol/L，其中 90% 的 Pu 以胶体形式存

在；在氧化条件下，Np 以 Np（Ⅴ）的    形态存

在，Tc 以高价态的    形态存在，两者均表现出

较高的溶解态迁移特性；在还原条件下，Np 可能

转化为难溶的 Np（OH） 4，导致其浸出率显著降

低；值得注意的是，溶液中碳酸盐能与 Np 和 Tc 形

成稳定的水溶性配合物，显著增加 Np 和 Tc 的溶

解性。在缺氧和有氧条件下，Pu 和 Am 均更倾向

于形成 Pu（OH）4 胶体和 Am（OH）3 胶体。

总之，乏燃料和高放玻璃固化体浸出源项与

浸出液的氧化还原条件密切相关。 

1.3　关键核素氧化还原行为

UO2+
2 NpO+2 PuO+2 TcO−4

高放废物的长期安全隔离依赖于对核素化学

行为的精确控制 ，尤其是铀 （U） 、镎 （Np） 、钚

（Pu）、锝（Tc）、硒（Se）、碘（I）等在处置环境中的

氧化还原行为。U、Np、Pu、Tc 一般以正四价形

式固溶在玻璃网络中，被地下水浸出后以难溶二

氧化物形态存在，溶解度极低，如果遇到氧化环

境则会被氧化成溶解度较高且易迁移的高价形

态 （如    、    、    、    ）。氧化还原条

件对溶解度的影响列于表 1。

高放废物所含的高比活度 α、β、γ 辐射，使近

场环境温度升高，同时造成对水的辐射分解。地

下水的辐射分解导致氧化产物 （OH •、HO 2 •、

H2O2 和 O2 等）和还原产物（自由电子 e−•、氢原子

自由基 H•和 H2）的形成，这些活性物质必然导致

多价态核素的氧化还原反应。

文献 [22] 研究指出，由于歧化和还原反应，地

 

表 1   不同氧化还原条件下关键元素溶解情况

Table 1    Dissolution of key elements under different redox conditions

元素 氧化条件（Eh＞200 mV） 中性条件（Eh≈0 mV） 还原条件（Eh＜−200 mV）

U UO2+
2 （可溶） UO2（OH）2•H2O（沉淀） UO2（s）（难溶）

Np NpO+2 （可溶） NpO2（s）（难溶） NpO2（s）（难溶）

Pu PuO+2 （可溶） PuO2（s）（难溶） Pu（OH）3（s）（难溶）

Am Am3+（可溶） Am（OH）3（s）（难溶） Am（OH）3（s）（难溶）

Tc TcO−4 （可溶） TcO2•nH2O（s）（难溶） TcO2•nH2O（s）（难溶）

Se SeO2−
4 （可溶） SeO2−

3 （可溶） Se0/FeSe2（s）（难溶）

I I−（可溶） I−（可溶） I−（可溶）
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下水 （ 6＜ pH＜ 9，−400 mV＜Eh＜ 400 mV）中的

Np、Pu 以多种价态共存。文献 [23] 研究表明：溶

液中超铀离子价态对溶解度影响极大，在氧化性

水中，镎的存在主要以 Np（Ⅴ）为主，钚的存在以

Pu（Ⅴ）和 Pu（Ⅵ）为主；碳酸盐配合物的生成明显

改变超铀元素的氧化还原电位，聚合物或胶体的

生成也可抑制超铀元素发生歧化和还原反应的

能力。此外，超铀元素自身的 α 辐射作用也可使

不同氧化态的超铀离子发生歧化和还原反应。

文献 [24] 研究表明：在 Eh 值为 0.5 V 时，溶液中

Pu 的存在价态主要有 Pu（Ⅴ）和 Pu（Ⅳ）；在 Eh 值

为 0.2 V 时，Pu（Ⅳ）是主要的存在价态；Eh 值约为

−0.2 V时，Pu（Ⅲ）是主要的存在形式。

TcO−4
TcO−4

Allard 等 [25] 利用水解和氧化还原数据得出在

结晶岩石深地下水中 ，Tc 在还原条件下 （Eh＜

0.27−0.06pH，V）能形成固体 Tc（ s），溶液中 Tc 的

总浓度可能会降低到 10−9 mol/L 或更低；在中等还

原条件下（0.27−0.06pH＜Eh＜0.45−0.06pH，V），

Tc 的溶解度为 10−5 mol/L，这时溶液中的主要化学

形态为 TcO2（s）或 TcO（OH）2（s）；在更高的氧化还

原电势下（Eh＞0.5−0.06pH, V），    是主要存在

形式，在大部分天然水中    没有溶解度极限。

黄铁矿（FeS2）是一种普遍存在的硫化矿物，

常存在于花岗岩和泥岩中。早期研究 [26-35] 证实，

黄铁矿能够将水中的 Se（Ⅳ）、U（Ⅵ）和 Tc（Ⅶ）还

原为难溶形式。

高放废物中核素在地下水中的形态与价态高

度依赖氧化还原条件和化学环境。工程设计中

需通过多重屏障 （如膨润土还原缓冲、金属容

器抗腐蚀、固化体低浸出等）协同作用，将核素

锁定为低迁移性价态 （如 UO 2、NpO 2、 PuO 2、

TcO2•nH2O 等）。未来研究需重点关注微生物介

导还原、胶体输运及极端条件（辐射、高温）下的

形态演化机制。 

1.4　关键核素化学形态

β⊖1n

O2+
2 O+2

超铀元素在地下水中的溶解度不仅取决于氧

化还原条件还受地下水中阴离子配体的影响。

对应的水解稳定常数 lg     示于图 3[36-37]，由图 3

看出价态不同的超铀离子水解能力强弱顺序为：

An（Ⅳ）4+＞An（Ⅵ）    ＞An（Ⅲ）3+＞An（Ⅴ）    

[36-37]。

在无配体存在的中性溶液中，An（Ⅲ）、An（Ⅳ）可

生成单核、多核水解产物以及胶体。

超铀元素各种离子与地下水中常见配体的一

CO2−
3 SO2−

4 HPO2−
4

NO−3

MO+2 MO2+
2

CO2−
3

CO2−
3

级配合稳定常数 lg β11 之间的比较示于图 4[37-43]。由

图 4 可见：对氧化态单一的超铀元素，配合物稳定

常数被分为三组，这些阴离子与超铀元素的配位能

力大小顺序为：（    ，OH−）＞（F−，    ，    ）＞

（Cl−，    ）；对于某一阴离子，超铀元素不同氧化

态的配位能力为：M4+＞M3+≈    ＞    。地下

水中    的浓度随着 pH 值以及气相中 CO2 分压

的变化而变化。Kim[37]、Eiswirth 等 [44] 认为在高

 浓度的溶液中，由于 Pu（Ⅳ）的碳酸盐十分稳

定，不会发生歧化反应和还原反应。

总之，近中性水溶液中超铀元素的水解反应

抑制了它在地下水中的溶解度，同时又促进了超

铀元素真、假胶体的生成；在偏碱性地下水中，由
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图 3    锕系元素水解常数[36-37]

Fig. 3    Hydrolysis constants of vanadium series elements[36-37]
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图 4    不同氧化态超铀元素与无机阴离子的

配合稳定常数[37-43]

Fig. 4    Coordination stability constants of different oxidation

states of transuranic elements with inorganic anions[37-43]
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CO2−
3 CO2−

3于    具有相对较高浓度，超铀元素离子与  

的配位稳定性决定了其在地下水中的溶解度和

迁移性。 

1.5　核素迁移行为及其关键影响因素

1）  核素迁移的机制

高放废物地质处置的安全评价依赖于对核素

迁移行为的精准预测。核素在处置环境中的迁

移行为涉及多种机制，包括吸附、扩散、对流、弥

散、胶体携带及微生物介导等多种作用。

吸附行为是核素滞留的第一道防线，固相介

质表面吸附机制有离子交换和表面配位，pH 和

Eh是主要的环境影响因素。

扩散与对流是地下水驱动的迁移主路径，低

渗透基体（如膨润土、基岩）是扩散主导区，主要

的参数有扩散系数和迂曲度效应。高渗透裂隙

（如贯通性花岗岩裂隙）是对流主导区，主要考虑

流速影响和温度驱动效应。

水动力弥散作用是影响裂隙岩石中放射性核

素迁移的重要因素，它能极大地稀释浓度，并影

响溶质在主流向方向和横向上的首次到达时间 [45]。

经典对流 -弥散方程被广泛用于多孔介质中菲克

弥散行为的表征。然而，在裂隙岩石中的溶质传

输表现出异常的非菲克弥散行为 [46-47]。与经典对

流 -弥散方程（ADE）模型预测的线性增长速率相

比，羽流的弥散增长更快，表现为早期到达时间、

突破曲线上的长尾以及尺度依赖的弥散系数 [48]。

早期到达行为对于地质处置库的安全评价具有

重要意义，一旦释放剂量达到某一阈值，将影响

生态并威胁人类健康。值得注意的是，物理和地

球化学场的空间异质性可能导致传输参数的尺

度依赖性，这被称为尺度效应 [49]，这将给大规模

放射性核素迁移预测带来很大不确定性，经验模

型表明水动力弥散系数通常与尺度有关，且具有

渐近或指数形式。

胶体载带是不容小觑的核素迁移机制。与沉

淀、配合和吸附作用不同，胶体形成对放射性核

素迁移的影响较难明确界定，其作用取决于胶体

性质及溶液成分与条件。放射性核素既可形成

胶体尺寸颗粒（即生成真胶体），也可与地下环境

中现有胶体结合（即生成假胶体）。通过与胶体

结合 ，溶液中放射性核素的浓度得以降低。因

此，胶体通过维持溶液不饱和状态促进放射性核

素溶解度的提升，但同时也可能增强放射性核素

的迁移性 [50-51]。

微生物影响放射性核素的物理化学行为和迁

移 。 其 作 用 原 理 /途 径 主 要 是 ： （ 1） 改 变 环 境

pH 值；（2）改变氧化还原环境；（3）微生物代谢产

物与放射性核素配合作用；（4）细菌细胞膜上的

功能团与放射性核素反应（化学反应或物理化学

吸附）；（5）细菌在放射性核素沉淀中起“成核”

（或晶种）作用；（6）放射性核素被细菌“吃”进

入细菌细胞体内；（7）微生物的复杂作用使放射

性核素呈聚合或胶体状态改变核素的溶解和迁

移行为 [52]。

核素在环境介质（如地质体、水体、土壤等）

中的迁移过程涉及多种物理、化学和生物机制的

相互作用，核素迁移的多机制耦合建模是典型的

多学科交叉问题，需融合地球化学、流体力学、计

算数学和人工智能等多领域知识。未来的突破

将依赖于实验 -模型 -数据三位一体的协同创新，　

以及多尺度耦合理论和计算技术的进步。多机

制耦合与模型挑战列于表 2。

2）  影响核素迁移的关键因素

核素在地质处置环境中的迁移行为由化学与

物理机制共同控制，其核心影响因素包括地下水

成分或性质、温度场和围岩矿物组成。这些因素

通过改变核素的溶解 -沉淀、吸附 -解吸、氧化还

原状态及迁移路径，直接影响其长期安全性。

UO2+
2 TcO−4

地下水成分或性质（如 pH、Eh、离子强度与

配体）对核素化学行为有重要调控作用。地下水

pH 可以通过化学机制影响核素种态存在形式，如

酸性条件（pH＜5）促进铀（    ）、锝（    ）等以

 

表 2   多机制耦合与模型挑战

Table 2    Multi-mechanism coupling and model challenges

耦合机制 关键相互作用 模型不确定性来源

吸附-扩散 表面阻滞延长扩散时间 竞争离子效应（如Ca2+浓度）

对流-胶体 胶体加速核素在优势流通道迁移 胶体浓度分布与稳定性

微生物-化学 生物还原降低Eh，改变核素形态 微生物代谢速率参数缺失
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UO2+
2

CO2−
3

O−4

UO2+
2

PuCl2−
6

自由离子或可溶配合物形式存在，迁移性增强；

碱性条件（pH＞9）诱导铀酰离子（    ）与 Ca2+、

 形成难溶矿物（如钙铀云母），降低溶解度至

10−10 mol/L。pH 也可以通过物理机制改变介质的

物理性质，进而影响核素迁移行为，如高 pH 下膨

润土缓冲层膨胀率提升（＞30%），渗透系数降低

至 10−13 m/s，物理阻滞地下水流动。地下水氧化

还原电位（Eh）通过影响核素氧化还原态间接改

变核素的迁移性，如还原性环境（Eh＜−200 mV）　

将高迁移性的 Tc（Ⅶ）    还原为 Tc（Ⅳ）O2•nH2O

（溶解度＜0.1 μg/L），显著抑制迁移；氧化性环境

（Eh＞200 mV）维持 U（Ⅵ）的溶解态（    ），加速

迁移。地下水离子强度与配体通过化学机制改

变核素存在种态而影响核素迁移行为，如高浓度

Cl−（＞1 mol/L）与 Pu4+形成    配合物，溶解度

提升 100 倍 （如德国 Gorleben 盐矿 ） [53]；腐殖酸

（HA）与 Am3+形成稳定配合物 （稳定常数 lg β=

12.3） [54]，吸附量下降 80%。离子强度与配体也可

以通过物理机制改变介质性质来影响核素迁移

行为，如离子（如 Ca2+与 Cs+）竞争吸附导致膨润土

对核素的吸附分配系数减小。

温度场是热驱动的迁移加速器。温度场影响

核素迁移的化学机制包括：（1）高温矿物溶解与

转化，如高温（＞80℃）加速膨润土中蒙脱石向伊

利石转化，吸附容量下降 20%；（2）高温反应动力

学，如温度每升高 10 ℃，矿物表面吸附速率提升 2～ 　

3 倍（阿伦尼乌斯定律）。温度场影响核素迁移的

物理机制包括 ： （ 1）热对流效应 ，如废料衰变热

（初始 3 kW/罐）引发 Rayleigh 对流，Rayleigh 数

Ra＞ 1 700 时加速核素在裂隙中的迁移 ； （ 2）热

应力与裂隙效应，如温度梯度导致膨润土缓冲层

产生微裂隙，瞬时渗透率增加 103 倍，但自愈合后

恢复。

不同岩性介质的渗透性导致迁移路径迥异。

如低渗透围岩（如黏土岩）的渗透系数＜10−13 m/s，

核素以扩散为主（扩散速率＜0.1 m/a）；裂隙发育

围岩（如花岗岩）的渗透系数＞10−9 m/s，形成优势

流通道，核素迁移速率提升 100 倍。不同岩性介

质化学稳定性影响核素迁移行为。如花岗岩抗

压强度＞150 MPa，耐受冰川期冰盖压力（5 MPa）；

盐岩塑性流动特性可自愈合裂隙，但高 Cl−环境可

能加速金属容器腐蚀。

关键影响因素的确定可以明确优化方向以应

对工程挑战。通过地下水成分调控，可以抑制核

素迁移，如注入零价铁（Fe0）增强还原容量，抑制

Tc、U 迁移 [55-56]；使用碱性添加剂（如 Ca（OH） 2）维

持高 pH，降低 Am3+溶解度。通过温度场管理，可

以提高介质阻滞性能，如控制废料罐布局间距，

限制局部温度＜100 ℃ 以保护膨润土性能；开发

耐高温固化体（如掺 ZrO2 玻璃）。

通过围岩选型与改性，可以降低风险增强安

全性，如优选低渗透、高吸附性围岩（如黏土岩）；

预注浆封闭裂隙，减少优势流通道形成。

地下水成分、温度场与围岩矿物组成通过复

杂的化学-物理耦合机制，共同塑造核素迁移的路

径与速率。未来研究需聚焦多场耦合建模 （如

THMC 模型），量化极端条件（冰川加载、辐射损

伤）下的长期演化，并通过工程屏障创新（如智能

自修复材料）提升系统鲁棒性。只有将“化学控

制”与“物理阻滞”深度融合，才能实现核素万

年尺度的安全隔离。 

2　核素迁移实验研究方法与技术
 

2.1　吸附实验

核素随地下水在不同屏障介质材料中的吸附

行为决定了屏障介质对核素迁移的阻滞能力。

地下水中核素在膨润土、黏土矿物及花岗岩裂隙

填充物中的吸附能力一般通过吸附分配系数（Kd）

体现。批式吸附实验是测定 Kd 值的通用实验方

法。批式吸附实验方法是一种常见的静态吸附

研究手段，其在材料吸附性能评估中具有以下显

著优点：（1）操作简单且成本低，降低了实验设备

投入和操作难度；（2）参数控制灵活，便于探究单

一变量对吸附性能的影响；（3）适用性广泛，利于

快速筛选；（4）数据获取高效，通过短时间实验即

可获得吸附平衡数据，结合吸附等温线（如 Lang-

muir 模型 ）和动力学模型 （如准二级动力学模

型），可快速分析吸附机理（如化学吸附主导或物

理扩散）；（5）设备要求低且易扩展，简易批式吸

附装置可实现多条件同步筛选 ，适用于工艺优

化；（6）便于机理研究与材料筛选，通过批式实验

可直观比较不同吸附介质材料的性能差异，结合

表面性质分析（如孔隙结构、官能团），揭示吸附

机制（如静电吸引、配位作用）。

TcO−4 SeO2−
3 IO−3

锕系元素（U、Np、Pu、Am）吸附机制以离子交

换和表面配位为主 ，阴离子 （    、    、    ）
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吸附机制依赖改性或还原反应固定；关键影响因

素包括 pH、氧化还原条件、离子强度和矿物类

型；裂隙填充物的异质性需大量针对性实验验证。

建议未来需通过多尺度实验与跨学科建模，

揭示万年尺度下吸附-解吸动态平衡，为高放废物

地质处置提供可靠理论支撑。 

2.2　扩散实验

地下水中核素在膨润土、黏土矿物、花岗岩

及其裂隙填充物中的扩散行为是评估其长期迁

移能力的关键参数。地下水中核素在膨润土、黏

土矿物及花岗岩裂隙填充物中的扩散能力一般

通过有效扩散系数（De）和表观扩散系数（Da）体

现。主要扩散实验方法包括：毛细管扩散法、通

透扩散法、内/外扩散法等。

在核素迁移研究中，恒定源通透扩散法是一

种常用的实验方法，主要用于模拟核素（如放射

性核素）在特定介质（如岩石、土壤或工程屏障材

料）中的扩散行为。其核心特点是通过维持恒定

浓度的核素源，研究其在介质中的扩散动力学过

程。该方法的主要优点为：（1）实验条件可控性

强，恒定源设计能够精确控制核素的初始浓度和

边界条件，避免了浓度波动对实验结果的影响，

同时便于建立明确的数学模型；（2）简化数学模

型与参数反演，实验数据可直接用于计算扩散系

数（D）和阻滞因子（R）等关键参数，减少多变量干

扰；（3）适用于长期迁移行为研究，能够捕捉核素

与介质间吸附 -解吸、离子交换等复杂相互作用

的动态平衡；（4）边界条件明确，结果可重复性高。

TcO−4

扩散实验结果显示了材料类型差异和核素特

异性。膨润土与黏土岩因高吸附能力和低渗透

性 ，对多数核素 （尤其是阳离子 ）具有强阻滞作

用，但阴离子需依赖次生矿物或改性处理增强阻

滞 [57]。花岗岩基质致密，基质扩散可忽略，但裂

隙系统的存在需结合填充物性质评估长期迁移

风险。氧化还原敏感元素（如 U、Tc）的迁移性受

环境化学条件显著影响；阴离子（ I−、    ）需通

过工程屏障（如添加吸附剂）针对性阻滞。

扩散行为的精准表征是确保高放废物万年安

全隔离的核心，需通过跨学科合作突破现有技术

瓶颈。建议开发膨润土-纳米材料复合屏障，增强

对阴离子核素的吸附能力；研究多因素耦合（温

度 -应力 -化学腐蚀）对裂隙填充物长期稳定性的

影响；建立核素迁移的多尺度模型（分子动力学 -

实验室-场地尺度）。 

2.3　弥散实验

当温度差或水位差导致地下水产生对流的情

况下，介质中的核素随地下水发生弥散现象。在

溶质迁移（如核素在介质中的迁移）研究中，弥散

系数和弥散度是描述溶质因介质非均质性和流

动非均匀性导致机械弥散效应的关键参数。弥

散系数表征溶质在流体流动中因流速空间分布

不均（如孔隙通道弯曲、宽窄变化）导致的混合扩

散效应，是机械弥散与分子扩散的综合体现。弥

散度反映介质内部非均质性（如孔隙结构、裂隙

粗糙度）对溶质弥散的固有影响，是介质的特征

长度参数。弥散实验分为恒定源法和脉冲源法，

产生对流的方法主要有三种 ： （ 1）水压驱动法 ；

（2）电场加速法；（3）超重力法。 

2.4　高温高压地质处置模拟试验装置和方法

高放废物的深地质处置是核能安全领域的关

键挑战之一。为确保处置库长期安全，需通过模

拟试验研究极端环境下的材料行为、地质稳定性

及耦合效应。

高温高压地质处置模拟试验装置的核心组成

包括高温高压环境模拟系统、废物包壳模拟单

元、地质环境模拟模块、多参数监测系统和安全

与防护设计技术。关键试验方法包括极端条件

下材料稳定性测试（如加速老化实验、热 -机械耦　

合实验等）、地下水 -岩石 -废物相互作用研究（如　

渗流 -化学耦合模拟、胶体迁移实验等）、多场耦　

合效应研究（如热 -水 -力 -化学耦合实验、断层活　

化风险测试等）、长期安全评估方法（如概率安全

分析、天然类比研究等）。通过上述装置与方法，

科学家能够系统评估高放废物处置库的万年安

全性能，为实际工程提供关键数据支撑。这一领

域的进步不仅依赖技术创新，还需跨学科协作及

国际合作，以应对核能可持续发展的终极挑战。 

3　核素迁移数值模拟
 

3.1　数值模拟的基本流程

核素迁移模型构建要根据具体场景，选择物

理过程（如扩散、对流、吸附、化学反应（溶解 /沉

淀、氧化还原）、热-力耦合等），确定数学方程（如

对流 -弥散方程、多过程耦合方程等）。核素迁移

数值模拟输入参数包括实验获取参数（如扩散系

数 De、吸附分配系数 Kd 等、弥散度 α、矿物反应

速率等）、场地数据（如渗透率、裂隙网络结构、

地下水化学组成等）、水力学数据等。核素迁移
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数值求解与验证，使用有限元法（FEM）、有限差

分法（FDM）或粒子追踪法求解。通过实验室或

现场数据（如穿透曲线、原位示踪实验）验证模型

可靠性。核素迁移数值模拟情景分析与预测模

拟不同情景（如极端气候、地震活动）下的核素迁

移路径及浓度分布。 

3.2　常用数值模拟方法

常用数值模拟方法列于表 3。 

3.3　主流模拟软件与工具

主流模拟软件与工具列于表 4。

核素迁移数值模拟通过整合实验数据、多物

理场耦合和高效算法，成为核废物安全处置的核

心支撑技术。尽管面临参数不确定性、多尺度耦

合等挑战，随着人工智能与高性能计算的发展，

模型预测精度和实用性将持续提升，为核能可持

续发展提供关键保障。 

4　核素迁移关键挑战与解决措施
 

4.1　花岗岩真实阻滞系数获取

目前大量关于花岗岩吸附分配系数 Kd 值的

实验结果是通过核素在破碎后花岗岩粉末上的

批式吸附实验获得的，人为制造了新鲜表面积，

吸附比表面积被数百倍增大的同时单位面积上

的吸附性能也因新鲜破碎表面位点未经长期风

化而被百倍增强，导致获得的 Kd 值极度夸大，由

此计算出的阻滞系数严重失真，最终会造成安全

评价出现严重误判。为解决上述问题，必须开发

建立原位实验技术和表征方法，以获取真实可靠

的花岗岩吸附 Kd 值，进而得到符合实际的阻滞

系数。
 

4.2　长期稳定性验证

膨润土在辐射场（辐射剂量＞106 Gy）下的吸

 

表 3   常用数值模拟方法

Table 3    Common numerical simulation methods

方法 适用场景 特点

对流-弥散模型（ADE） 均质介质中简单迁移

（如膨润土中的扩散主导迁移）

忽略化学-力学耦合，

计算效率高，适合快速评估

多过程耦合模型（THMC） 复杂地质环境

（如裂隙花岗岩、高温高压下膨润土）

整合热-水-力-化学全耦合，

计算复杂，需高性能计算支持

随机模型 非均质介质

（如裂隙网络、黏土岩孔隙结构随机分布）

通过蒙特卡洛模拟量化参数不确定性，输出概率分布

反应输运模型 化学活性核素

（如U、Tc的氧化还原反应）

耦合地球化学软件，

预测矿物相变与核素形态演化

离散裂隙网络（DFN）模型 花岗岩裂隙系统中的核素迁移 显式表征裂隙几何（即开度与连通性等）特征，

并耦合Navier-Stokes方程模拟裂隙流（fracture flow）

 

表 4   主流模拟软件与工具

Table 4    Mainstream simulation software and tools

软件 功能特点 典型应用案例

COMSOL Multiphysics 多物理场耦合灵活，

支持自定义方程和几何建模 TcO−4

膨润土-核素热-力-化学耦合、

裂隙网络中的   迁移模拟[58]

TOUGHREACT 专为地下多相流与地球化学反应设计，

集成ECO2N、EOS7C模块

核素在花岗岩裂隙中的

吸附-氧化还原耦合迁移[59]

HYDRUS 一维/二维土壤中水分与溶质运移，

界面友好，适合快速建模

膨润土工程屏障中的

Eu(Ⅲ)胶体-对流-弥散模拟[60]

OpenGeoSys 开源平台，支持THMC全耦合，内置BGRa蠕变模型、

PHREEQC化学数据库

黏土岩长期变形与

核素阻滞协同模拟[60-61]

FEFLOW 三维地下水流与溶质运移，

擅长处理复杂边界条件

核素在含水层中的

大规模迁移预测[62]

PFLOTRAN 高性能并行计算，

适用于大尺度、高分辨率模拟

核废料处置库万年尺度下的

核素释放风险评估[63]
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附容量会大幅衰减 （实验显示 10 8  Gy 时 Cs+的

Kd 值下降 30%） [64-65]；花岗岩裂隙填充物对核素的

吸附性能产生较大影响 [66]，因此处置库屏障介质

的阻滞性能长期稳定性亟待验证。为解决上述

问题，应加强研究处置条件下屏障介质演化规律

及其对核素吸附机理的影响机制。 

4.3　跨尺度耦合

多尺度耦合挑战之一是微观矿物反应（nm级）

与宏观裂隙网络 （ km 级 ）的跨尺度建模耦合难

题。可以建立机器学习降阶模型（ROM），用神经

网络替代高分辨率化学计算解决此难题。也可

以研究混合尺度建模，实现从微观反应动力学到

介观格子玻尔兹曼方法（LBM），再到宏观连续介

质模型的跨尺度耦合，系统性地整合不同尺度的

模型，同时解决数据传递、时间步长匹配和计算

效率等挑战。 

4.4　长期预测不确定性

万年尺度的模型预测缺乏直接验证数据，万

年时间尺度的模型外推可靠性问题难以解决。

可以通过天然类比验证研究 ，对比天然铀矿床

（如澳大利亚 Olympic Dam）的 THMC 过程与现代

模拟结果，同时加强概率敏感性分析，通过 Sobol

指数筛选关键参数（如花岗岩导热系数、膨润土

膨胀模量），最终将天然类比研究（如 Oklo 天然核

反应堆）与加速老化实验相结合解决此问题。 

5　未来展望

高放废物处置化学与核素迁移研究现已取得

显著进展。

在理论机制研究方面，核素迁移理论机制研

究已从单一物理化学过程描述 ，发展为多场耦

合、多尺度交互的复杂系统科学，但仍面临长期

演化预测、复杂介质建模及生物地球化学作用量

化等挑战，未来突破将依赖于跨尺度理论创新、

智能算法驱动及实验-模拟深度融合，同时需加强

多学科交叉（如地球科学、材料学、生物学）与国

际合作，为高放废物地质处置的万年安全提供坚

实的理论支撑。

在核素迁移实验研究方面，测定了关键核素

在膨润土、黏土岩、花岗岩及其裂隙填充物中的

关键迁移参数，为核素迁移数值模拟计算提供大

量的关键数据，核素迁移实验研究已从单一介质

吸附扩展到多场耦合模拟，但仍需在复杂环境响

应、长期预测及技术转化上突破。未来研究需结

合智能化实验平台、跨介质模型和社会应用场

景，为核能可持续发展提供科学支撑。

在数值模拟计算方面，核素迁移数值模拟已

从单一物理场模型发展为多场耦合、多尺度集成

的复杂体系，但仍面临长期预测可靠性、计算效

率与复杂介质建模等挑战。未来突破将依赖于

智能算法（AI/ML）、高性能计算与跨学科数据融

合，同时需加强国际协作与标准化研究，为高放

废物地质处置的万年安全提供科学支撑。

此外，在各行各业中崭露头角的 AI 技术在核

素迁移行为研究中的应用前景也日益广阔，尤其

在处理复杂多物理场耦合、多尺度建模及高维度

数据分析方面展现出独特优势。核素迁移涉及

地下水流动、吸附-解吸动力学、化学反应等多过

程耦合，传统数值模型常受限于计算效率和参数

不确定性，AI 可通过多变量非线性关系拟合与动

态参数自适应调整等方式优化建模；核素迁移研

究需整合微观界面反应（如离子交换、表面配合）

与宏观迁移规律，AI 可在微观机制解析与宏观迁

移预测等方面发挥桥梁作用；在核素迁移的实时

监测与风险预警中 AI 的应用方向包括传感器数

据智能分析和不确定性量化；在污染源识别与修

复策略制定中 AI 具有逆向建模和修复方案优化

的潜力；尽管前景广阔，AI 在核素迁移中的应用

仍需突破数据质量与标注、模型可解释性、算力

与能耗等瓶颈。未来，随着 AI 与地球科学、材料

科学、环境科学、计算化学和核工程等多领域的

深度融合，核素迁移研究有望从“经验驱动”转

向“数据 -模型双驱动”，从“被动监测”转向

“智能调控”，为核废物处置、环境污染修复等

重大需求提供更高效的解决方案。

总之，面对长期安全性与复杂环境适应性这

一核心挑战，高放废物处置化学与核素迁移研究

必须从理论机制探索、实验技术创新、数值模拟

突破三个方面协同发力，进一步融合材料科学、

计算科学及工程技术创新，充分发挥 AI 在高效建

模与预测及跨学科整合等方面的能力，构建更高

效、更可靠的“全链条”处置体系，为核能可持

续发展与生态安全提供技术保障。
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