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处置库膨润土胶体吸附迁移性及核素共同迁移特性 
研究进展 
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摘  要：在阐述高放射性废物深地质处置库内膨润土胶体吸附迁移特性的基础上，总结了胶体与核素的共迁移试验、

作用机理和模拟等方面研究成果。结果表明，膨润土胶体的吸附、迁移性受胶体浓度、地下水离子强度和 pH 影响显著，

已有成果难以评价膨润土胶体对核素的吸附能力以及胶体的迁移能力。实验室动态柱试验和原位偶极子流场试验都关

注到可移动胶体对核素迁移的促进作用以及过滤胶体对核素迁移的阻滞作用，但缺乏原位远距离胶体和核素共迁移试

验成果。膨润土胶体和核素共迁移效果受胶体的吸附-解吸和胶体过滤作用控制，鲜少考虑介质的阻塞作用。双重渗透

率模型和双重孔隙介质模型能够模拟特定条件下膨润土胶体和核素的共迁移穿透曲线，但考虑的裂隙系统简单，未考

虑核素的竞争吸附效应。最后，提出了试验和理论方面的研究建议。 
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Abstract: On the basis of elaborating the adsorption and migration properties of bentonite colloids in deep geological 

repository of high-level radioactive waste, a comprehensive review and summary of the co-migration experiments, interaction 

mechanisms and simulations of bentonite colloids and nuclides are summarized. The results show that the adsorption and 

mobility of the bentonite colloids are significantly affected by the concentration of the colloids, the ionic strength of 

groundwater and pH. The existing studies are difficult to evaluate the adsorption capacity of the bentonite colloids for nuclides 

and the migration capacity of the colloids themselves. The laboratory dynamic column tests and the in-situ dipole flow field 

tests both focus on the promotion of the mobile colloids and the blocking effects of filter colloids on the migration of the 

nuclide. There is a lack of examples of the co-migration of long-distance colloids and nuclides. The co-migration effects of the 

bentonite colloids and nuclides are controlled by the adsorption-desorption effect of the colloids and the filtering effect of the 

colloids, rarely considering the blocking effect of the medium. The dual permeability model and double-porosity model can 

simulate the co-migration breakthrough curves of the bentonite colloids and nuclides under specific conditions, but the fracture 

system considered is simple, and the competitive adsorption effect of the nuclides is not considered. For this reason, some 

suggestions for further experimental and theoretical researches are put forward.  
Key words: high-level radioactive waste; bentonite colloid; adsorption-migration property; nuclide; co-transport; mechanism; 

achievement

0  引    言 
在高放射性废物深地质处置中，压实膨润土因具

良好的吸附性、膨胀性以及低渗透性被确定为首选缓

冲/回填材料[1-3]。花岗岩等结晶岩因力学强度高，完
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整性较好而作为处置库围岩备选之一，如中国处置库

预选区甘肃北山新场围岩为花岗岩[4-5]。然而，处置库

建设过程中开挖扰动产生的围岩裂隙[6]，以及岩体内

部存在大量剪切形成的连通微裂隙，成为地下水的优

势渗流通道[7]。地下水侵蚀作用下，处于裂隙围岩交

界处的压实膨润土会释放 1～1000 nm 粒径的膨润土

胶体（BC）到地下水中，这些胶体颗粒的主要矿物成

分为蒙脱石，比表面积较大，对放射性核素具有较强

的吸附和交换能力[8]。在有利地下水环境中，稳定、

移动的膨润土胶体可通过吸附作用与放射性核素结

合，沿导流裂隙快速迁移，从而威胁处置安全[9]（图

1）。 

 

图 1 膨润土胶体形成及核素迁移[9] 

Fig. 1 Colloid formation and radionuclide migration [9]  

通常，足够浓度的稳定胶体能吸附放射性核素，

而胶体移动且吸附不可逆时，则会对核素迁移产生重

要影响[10]。为此，国外学者开展了大量与膨润土胶体

相关的试验和模拟研究。例如，欧盟关于工程屏障长

期性能和核素迁移影响项目(BELBaR)，重点关注了膨

润土侵蚀和胶体的产生机理及其稳定性 [11]；瑞士

GTS(Grimsel Test Site)试验场进行的原位胶体迁移和

阻滞项目(CRR)[10]、胶体形成和迁移项目(CFM)[12]，

重点考察了膨润土胶体相关的放射性核素迁移行为。

目前，中国学者主要针对高庙子（GMZ）膨润土胶体

的稳定性[13-15]、吸附性和迁移特性以及胶体和单一核

素（U(Ⅵ)、Eu(Ⅲ)）的共迁移特性开展了相关试验研

究[16-17]，揭示各因素影响下的作用规律和机理，但缺

乏原位试验和模拟研究。 
本文全面归纳和总结处置库膨润土胶体的吸附迁

移特性，阐述了膨润土胶体-核素共迁移的试验和模拟

研究成果，并进一步揭示了胶体和核素的共迁移作用

机理，以期为中国高放废物处置库工程屏障系统的设

计和长期性能评估提供依据。 

1  膨润土胶体吸附迁移特性 
膨润土胶体吸附、迁移特性影响胶体与核素共迁

移作用，已有研究揭示了胶体浓度、地下水离子强度

和pH等对胶体吸附迁移特性的影响规律和作用机理。 
1.1  胶体吸附特性 

膨润土胶体主要矿物成分为蒙脱石，粒径小，比

表面积大，表现出对核素离子较强的吸附性。由批式

吸附试验得到的吸附率 q和吸附分配系数Kdsor分析发

现，膨润土胶体对核素吸附性能受初始胶体浓度、核

素浓度、地下水化学条件和温度影响明显，受胶体粒

径影响不大[17-19]。 
研究表明，胶体对核素吸附率随胶体浓度增加而

增加。图 2（a）中，GMZ 膨润土胶体在 1 mM NaCl
电解质中对 Eu(Ⅲ)的吸附率、吸附分配系数均随胶体

浓度增加先呈指数增长，后保持不变；B3378 膨润土

胶体在离子强度为 2 mM 的模拟雨水中对 Cs(Ⅰ)和
U(Ⅵ)的吸附率随胶体浓度增加呈线性增长，而吸附分

配系数随胶体浓度增加呈指数衰减。胶体浓度决定胶

体表面的吸附位点数量，随浓度增加，有效吸附位点

增加直至饱和[17-18]。核素初始浓度对吸附性影响也与

胶体浓度相关，图 2（b）中，当胶体浓度较低时，Cs(Ⅰ)
和 U(Ⅵ)的吸附率、吸附分配系数随核素初始浓度增

加而下降；而胶体浓度较高时，两者随核素初始浓度

增加先增加后减小。此外，Cs(Ⅰ)，U(Ⅵ)共存时，竞 
争吸附会降低核素的吸附率[18]。 

地下水的离子强度、阳离子价态、pH 等水化学条

件对膨润土胶体吸附性影响显著[17-18]。当地下水离子

强度较高或存在二价阳离子时，因离子竞争吸附或络

合反应，吸附率明显下降。在高离子强度（169 mM）、

较高浓度 Na+，Ca2+的地下水中，B3378 膨润土胶体

对 Cs(Ⅰ)和 U(Ⅵ)的吸附率都低于 60%[18]。图 2（c）
中，当 pH 值小于 7 时，GMZ 膨润土胶体对 Eu(Ⅲ)
的吸附率随离子强度和 Eu(Ⅲ)浓度的增加呈明显下降

趋势。膨润土胶体对 Eu(Ⅲ)的吸附率在 pH 值小于 7
时，随 pH 值增加逐渐提高至 90%，而后随 pH 值增

加吸附率基本不变。这是因为随 pH 值增大，膨润土

胶体对 Eu(Ⅲ)的吸附由外表面络合转变为内表面络

合，而内表面络合基本不受离子强度和 pH 影响[17-18]。  
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图 2 不同因素影响下的胶体吸附性  

Fig. 2 Adsorption properties of bentonite colloids under different  

influences  

此外，膨润土胶体对 Eu(Ⅲ)的吸附为自发吸热反

应[17]，升温可提高金属离子在吸附剂表面的亲和力或

增加吸附剂表面的电荷和电势，从而提高吸附性[20]。 
1.2  胶体迁移特性 

膨润土胶体在低离子强度、弱碱性地下水中呈现

快速迁移的特性，表现为胶体先于示踪剂 HTO 达到

穿透曲线的峰值，如图 3 所示[21]。 

 
图 3 膨润土胶体的快速迁移特征[21] 

Fig. 3 Rapid migration characteristics of bentonite colloids [21]  

胶体在尺寸排阻和电荷排阻效应的耦合作用下，

迁移速率可达平均水流速率的 1.4 倍。膨润土胶体相

对于溶质离子粒径更大，在岩石基质中的扩散作用可

忽略不计；在尺寸排阻效应作用下，胶体在裂隙中迁

移时更容易进入水力传导性更强、孔隙更大的区域。

此外，膨润土胶体和裂隙岩石表面在中性、碱性条件

下均带负电荷，在电荷排阻效应作用下胶体被驱动着

远离介质表面向流速更快的区域运动，进一步加快胶

体迁移[22]。胶体的迁移速率可采用阻滞因子 Rf定性评

价[21]：  

 trac d
f

col
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V K

R
V




     ，       (1) 

式中，Vtrac为示踪剂流速，Vcol为胶体流速，Kd为吸

附分配系数（cm）， 为柱填充材料体积密度（g/mL），
θ为孔隙度。 

胶体的迁移穿透能力采用最大穿透率（Max C/ 
C0）和回收率（质量回收率）Re进行评价[23-24]。穿透

试验表明，同流速下测得的膨润土胶体回收率要明显 
低于示踪剂，是胶体过滤所致[21, 25]。 

膨润土胶体的迁移穿透能力受胶体浓度以及地下

水流速、离子强度和 pH 影响显著，如图 4。胶体浓度

较高时，黏度增加导致颗粒间作用增强，产生熟化过

滤效应，使胶体回收率下降[26]。地下水流速越高，胶

体在介质中迁移时间越短，水动力剪切作用越大，胶

体和介质形成的联结容易被剪断，胶体不容易被介质

过滤而滞留在裂隙表面，随流速增大回收率提高[21,26]。

地下水离子强度和 pH 通过改变胶体的粒径和电荷特

性，使稳定性变化，随离子强度升高或酸性增强，分

散、稳定的胶体形成大的絮凝体沉积下来，使胶体最大

穿透率和回收率下降[15, 17, 25]。此外，当地下水由高离子

强度转变为低离子强度时，过滤的胶体难以恢复迁移能

力，而二价阳离子会大大降低胶体迁移性[17, 25]。 

 

图 4 不同因素影响下的胶体迁移性[17, 25] 

Fig. 4 Migration properties of bentonite colloids under different  

influences [17, 25] 

2  膨润土胶体-核素共迁移试验 
膨润土胶体和核素共迁移试验主要采用动态柱和

偶极子流场试验，关注移动和过滤胶体对核素迁移的

作用。 
2.1  动态柱试验 

动态柱试验能够有效控制试验变量，常用于实验
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室研究迁移规律。装置见图 5，由进液瓶、蠕动泵、

层析柱和自动部分收集器组成，通过在岩块间、岩块

和套筒之间预留接缝构造单一、平行裂隙[27-28]，或在

层析柱中填充花岗岩碎屑、石英砂等构造多孔介质来

模拟岩石裂隙系统[16-17, 29]，但难以反映真实处置库中

复杂的岩石裂隙系统。试验过程包括预平衡、穿透和

淋洗 3 个阶段，当背景电解质平衡好层析柱后开始穿

透实验，注入一定孔隙体积的样品（浓度为 C0）并间

隔收集流出液（浓度为 C）至浓度稳定后，改用背景

电解质淋洗层析柱，直至流出液检测不到样品[16-17]。 

 

图 5 柱试验装置示意图[17, 27-28] 

Fig. 5 Schematic diagram of column test devices [17, 27-28] 

动态柱试验结果（表 1）表明，膨润土胶体和核

素的共迁移作用依赖于地下水离子强度和 pH。低离子

强度、碱性地下水中，胶体稳定、可移动，可促进核 
素迁移[16, 21, 29]；反之，高离子强度、存在二价阳离子、

酸性地下水中，胶体不稳定，反而阻滞核素迁移[17, 30]。 
低离子强度、碱性电解质中，膨润土胶体促进了

Cs(Ⅰ)，U(Ⅵ)在饱和花岗岩碎屑和 Sr(Ⅱ)在裂隙中迁

移（图 6（a））。去离子水中，Cs(Ⅰ)单独迁移时测得

的活性度极低，而加入膨润土胶体后，部分 Cs(Ⅰ)不
可逆地和胶体吸附位点结合后由胶体快速迁移，活性

度提高至 2%。对胶体、Cs(Ⅰ)共迁移时的流出液分析，

发现 98%的 Cs(Ⅰ)从胶体表面解吸出来滞留在裂隙表

面[29]。离子强度 50 mM、pH9.5 的 NaClO4电解质中，
85Sr(Ⅱ) 单独迁移穿透曲线呈单峰，而和 FEBEX 膨润

土胶体共迁移的穿透曲线呈现 3 个主峰，分别对应不

同的阻滞因子和回收率，其中第一个峰值反映 Sr 吸附

在移动胶体上不受阻滞地迁移，且吸附可逆（Rf～1；
Re=1%）；第二个峰值反映 Sr 以溶质态迁移，且和岩

面相互作用（Rf～6；Re=8%）；第三个峰值反映了 Sr
被岩面胶体所吸附（Rf～20；Re=40%）。Sr(Ⅱ)总回收

率由单独迁移 72%增至共迁移 100% [21]。类似地，离

子强度 1 mM、pH 7 的 NaCl 电解质中，GMZ 膨润土

胶体促进了 U(Ⅵ)的迁移，最大穿透率由 45%提高至

68%[16]。 

表 1 离子强度和 pH 对共迁移影响 

Table 1 Effect of ionic strength and pH on co-migration   

核素- 
胶体 

电解质 
(Ⅰ; pH) 

胶体 
状态 

/%回收率

最大穿透率
 效果 文献 

Cs(Ⅰ) 
DW 

稳定、 
可移

动 

0.08 
促进 文献

[29] Cs+BC 1.89 

Sr(Ⅱ) NaClO4 
50 mM; 

9.5 

稳定、 
可移

动 

72 
促进 文献

[21] Sr+BC 100 

U(Ⅵ) NaCl 
1 mM; 7 

稳定、 
可移

动 

45 
促进 文献

[16] U+BC 68 

Cs(Ⅰ) 

碳酸盐 
微咸水 

170 mM; 
7.6 

不稳

定 

0.03～0.29 
促进 

文献
[30] 

Cs+BC 0.27～0.31 
Ce(Ⅲ) 17～41 

阻滞 
Ce+BC 0.8～1.4 
U(Ⅵ) 39～67 

阻滞 
U+BC 23～40 
Eu(Ⅲ) NaCl 

1 mM; 6.5 

稳定、

可移

动 

34 
促进 

文献
[17] 

Eu+BC 78 

Eu(Ⅲ) NaCl 
10 mM; 

6.5 

不稳

定 
68 

阻滞 
Eu+BC 18 

Eu(Ⅲ) NaCl 
1 mM; 3.5 

不稳

定 
58 

阻滞 
Eu+BC 39 

高离子强度或酸性电解质中，膨润土胶体阻滞了

Ce(Ⅲ)在碳酸盐裂隙和 Eu(Ⅲ)在饱和石英砂中的迁移

（图 6（b））。在 170 mM、pH 7.6、含高浓度 Ca2+地

下水中，膨润土胶体不稳定，Cs(Ⅰ)在胶体表面的吸

附性、迁移性均较差，胶体加入对 Cs(Ⅰ)回收率影响

较小；失去迁移性的胶体会抑制 Ce(Ⅲ)自身形成的真

胶体进入和穿透裂隙，并与 Ce(Ⅲ)胶体絮凝形成大的

异质胶体集合沉积下来，使 Ce(Ⅲ)的回收率大幅下降；

U(Ⅵ)与 Ca2+，CO3
2-形成络合物，抑制其吸附在胶体

和裂隙表面，胶体对其迁移影响较小[30]。类似地，低

离子强度、弱酸性电解质中，GMZ 膨润土胶体促进了

Eu(Ⅲ)迁移，最大穿透率提高，而高离子强度或酸性

电解质中胶体则阻滞 Eu(Ⅲ)迁移[17]。此外，pH 和流

速会改变迁移介质对核素的吸附阻滞特性，从而影响

胶体和核素共迁移作用。如 pH 为 8 时，MX80 膨润

土胶体促进 Np(Ⅴ) 迁移，而 pH 为 10 时，高流速（0.8 
mL/min）条件下胶体促进 Np(V)迁移，低流速（0.3 
mL/min）则阻滞迁移。花岗岩对 Np(V)的吸附性随 pH
增大而增强，流速越大胶体越不容易被介质过滤[28]。 
2.2  偶极子流场试验 

偶极子流场试验能够模拟复杂岩石裂隙系统，更

接近真实工况，多用于原位试验。学者在 GTS 试验场

的花岗岩剪切区开展了 CRR、CFM 原位偶极子流场
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试验，研究了多种核素共存时，膨润土胶体对其在裂

隙剪切带迁移的影响规律。 

 

 
图 6 动态柱胶体-核素共迁移试验结果 

Fig. 6 Results of dynamic column co-migration tests 

CRR、CFM 原位偶极子流场试验如图 7（a），CRR
试验中注射流量为 10 mL/min，提取流量为 150 
mL/min，迁移时间约 1 h，而 CFM 试验通过减小提取

流量（25 mL/min）来提高迁移时间[11, 31]。其中，原

位偶极子流场试验中的水流速度比天然地下水流速大

几个数量级，可能对试验结果带来一定影响[32]。因此，

有学者设计了室内偶极子流场试验（图 7（b）），在裂

隙岩块中钻取若干和水平主裂隙相交的钻孔，其中注

射钻孔和高效液相色谱注射泵相连，提取钻孔和馏分

收集器相连，注射流量为 0.25 mL/min [33]。偶极子流

场试验过程及结束条件和柱试验基本一致。 

 
图 7 偶极子流场试验原理 

Fig. 7 Schematic diagram of dipole flow field tests 

CRR 偶极子流场试验混合核素单独迁移以及和

FEBEX 膨润土胶体共迁移结果见表 2 和图 8[34]。由表

2 的回收率分析可知，在离子强度为 1.2 mM，pH9.6
的花岗岩地下水中，膨润土胶体对 Am(Ⅲ)、Pu(Ⅳ)、
U(Ⅵ)）的迁移起到促进作用，对 Np(Ⅴ)的迁移起到阻

滞作用，而对 Sr(Ⅱ)迁移影响较小。由表 2 的胶体分数

分析可知，Am(Ⅲ)，Pu(Ⅳ)，Th(Ⅳ)单独迁移时其自

身会水解成真胶体而加快迁移，穿透曲线峰值位置出

现时间略早于示踪剂 I。Np(Ⅴ)和 U(Ⅵ)的穿透曲线基

本一致，均存在明显的拖尾现象。Cs(Ⅰ)穿透曲线出

现两个峰值，第一个峰值反映少量的 Cs(Ⅰ)由胶体携

带运输，阻滞因子较小，而第二个峰值反映大部分

Cs(Ⅰ)的迁移受到迁移介质的强烈阻滞[10, 34]。膨润土

胶体对 Sr(Ⅱ)迁移影响很小，这是因为胶体对 Sr(Ⅱ)的
吸附可逆，容易被裂隙表面吸附。此外，室内偶极子

流场试验结果同样表明，Sr(Ⅱ)和膨润土胶体在共迁移

过程中会从胶体表面解吸出来，在高浓度胶体过滤作

用下 Sr(Ⅱ)的回收率降低，迁移被阻滞[33]。 
表 2 偶极子流场胶体-核素共迁移结果[34] 

Table 2 Co-migration results in dipole flow field [34]  

试验内容 胶体分数/% 阻滞因子 回收率/% 

1 
单

独

迁

移 

I(Ⅰ)-131 0 1 100 
Sr(Ⅱ)-85 0 3 87 

Am(Ⅲ)-243 6~58 0.88 30 
Pu(Ⅳ)-242 5~58 0.87 18 
Th(IV)-232 20~30 0.86 — 
Np(Ⅴ)-237 0~10 1 97 
U(Ⅵ)-238 0~12 1 53 

2
共

迁

移 

I(Ⅰ)-131+BC 0 1 92 
Sr(II)-85+BC 0 2.5 88 

Am(Ⅲ)-241+BC 99 0.9 55 
Pu(IV)-244+BC 84 0.9 77 

Th(IV)-232 + BC 94 0.9 55 
Np(Ⅴ)-237 + BC 0~1 1 78 
U(Ⅵ)-233 + BC 6 1 98 

Cs-137+BC 8 0.81;121 70 

 
图 8 原位偶极子流场共迁移试验结果[34]  

Fig. 8 Results of dipole flow field migration [34] 

3  膨润土胶体-核素共迁移作用机理 
膨润土胶体-核素的共迁移作用取决于胶体的吸
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附-解吸作用以及胶体的过滤作用，并与迁移介质表面

特性有关。 
3.1  胶体吸附-解吸作用 

溶解性和移动性较差的核素在胶体吸附作用下成

为放射性假胶体，提高了其在水中的有效浓度[35]；同

时，尺寸排阻、电荷排阻效应以及水动力弥散作用使

得核素的基质扩散和孔隙表面对其吸附反应等阻滞作

用被减弱，核素由胶体携带着快速迁移[22]（图 9（a））。
然而，只有胶体表面存在核素的强吸附且不可逆吸附

位点，即核素在胶体表面的解吸作用较弱时，携带核

素的胶体才有可能在岩石裂隙中进行长距离迁移[36]。 

 

图 9 胶体-核素共迁移作用机理[22, 35]  

Fig. 9 Mechanism of colloid and nuclide co-migration[22, 35] 

膨润土胶体对不同核素具有不同的吸附-解吸特

性[37-38]，见图 10。FEBEX 膨润土胶体对 Cs(Ⅰ)的第

一次解吸分配系数小于吸附分配系数且基本不随时间

变化，而随解吸次数增加，解吸分配系数增大且随接

触时间增加而提高。分析认为，部分 Cs(Ⅰ)在胶体表

面的吸附可逆，位于阳离子交换位点上，容易进入胶

体表面，为弱吸附。胶体对 U(Ⅵ)的第一次解吸分配

系数略大于吸附分配系数，且随解吸次数增加而增大，

但基本不随时间变化，反映出胶体对 U(Ⅵ)吸附不是

单纯阳离子交换，且 U(Ⅵ)在胶体上不存在动态结合

位点。由此可见，Cs(Ⅰ)和 U(Ⅵ)在膨润土胶体上的吸

附不完全可逆[37]。研究发现，在胶体和 Cs(Ⅰ)共迁移

中，Cs(Ⅰ)极易从胶体表面解吸出来滞留在裂隙表面，

导致胶体对迁移的促进作用较小[39-40]，从胶体表面解

吸出来的核素有可能进一步吸附在裂隙填充物上。地

下水同时存在胶体、核素、裂隙填充物时，胶体对

Am(Ⅲ)，Pu(Ⅳ)，Th(Ⅳ)呈现强吸附特性，而对 Np(Ⅴ)，
U(Ⅵ)和 Tc(Ⅶ)呈现弱吸附特性。由式（2）计算解吸

速率，发现 Pu(Ⅳ)和 Th(Ⅳ)的解吸速率明显小于

Am(Ⅲ)[38]。 

0( ) e ktC t C                  (2) 
式中，C(t)为 t 时刻核素浓度（mol/L），C0 为核素初

始浓度（mol/L），k为解吸速率（h-1），t为时间（h）。 

图 10 核素在膨润土胶体的吸附-解吸动力学[37] 

Fig. 10 Adsorption-desorption kinetics of bentonite colloids [37] 

3.2  胶体过滤作用 

悬浮移动的胶体受介质环境影响，发生絮凝、过

滤或沉降，从水相中去除。这种胶体移动性降低，由

移动液相转变为不可移动固相的过程称为过滤作用。

胶体过滤作用取决于胶体电荷和粒径特性、迁移介质

固体表面化学特性以及地下水流速和化学条件[21]。 
膨润土胶体在裂隙中迁移，受地下水流速、离子

强度以及 pH 影响显著，是因为胶体稳定性和移动性

受地下水动力和化学条件影响。一方面，地下水流速

降低，胶体迁移滞留时间增加，胶体和裂隙面碰撞几

率增大，导致介质表面对胶体吸附作用增强。另一方

面，地下水离子强度、pH 以及阳离子都会改变胶体表

面电荷分布及粒径[13, 15]，进而改变稳定性和移动性。

当地下水离子强度较高且超过胶体聚沉值时，胶体絮

凝形成较大集合体，在孔隙收缩处形成多颗粒架桥现

象，或发生重力沉降附着在裂隙表面。酸性地下水中，

胶体边缘电荷由负电荷转变为正电荷，附着在带负电

荷的介质表面。阳离子吸附在胶体表面，进而对胶体

表面电荷起到屏蔽作用，增加胶体和介质表面的静电

吸引作用。吸附核素的胶体因过滤作用滞留在介质表

面，从而阻滞核素迁移[17]（图 9（b））。 
3.3 介质阻塞作用 

介质阻塞效应多指多孔介质中迁移的胶体，在表

面过滤、附着以及内阻塞等机理作用下[41]，滞留在介

质中并阻塞孔隙，导致介质渗透性下降[35]。当较大浓

度胶体和核素共迁移时，会引发介质阻塞效应。高浓

度核素离子会促使胶体絮凝沉积在介质表面，同时高

浓度胶体则会在孔隙处聚集，絮凝成大颗粒，从而堵

塞迁移通道[42-43]。阻塞效应还受到胶体和迁移介质的

相对电荷特性[44]、胶体粒径和介质孔径的相对大小[45]
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以及地下水流速[43]、离子强度和 pH[42]等影响，本质

是胶体稳定性和移动性的改变。阻塞效应在裂隙介质

中的膨润土胶体和核素共迁移研究中鲜有报道。 
 

4  膨润土胶体-核素共迁移模拟 
膨润土胶体和核素共迁移穿透曲线可采用双重渗

透率和双重孔隙介质模型模拟[46-47]，描述特定裂隙-

孔隙介质下膨润土胶体对核素迁移的促进现象。 
4.1  双重渗透率模型 

双重渗透率模型是由 Ibaraki 等[46]基于胶体促进

水相污染物在离散断裂多孔介质的迁移机理建立的二

维数值模型，能够描述对流-弥散水相溶质在岩石基质

和裂隙中的迁移，胶体在裂隙中的迁移以及溶质在裂

隙、移动和过滤胶体表面的吸附反应，主要控制方程

为[27] 

f d f d 0i
i i j

C C CR q D R C
t x x x

   
   

   
   

 ， (3) 

i ij
ij

hq K
x


 


  ，              (4) 

式中，θ 为基质孔隙度，C 为基质中溶质浓度，qi 为

基质中达西流量， dD 为有效弥散系数， d 为衰变常

数， ijK 为水力传导系数，h为水头。 
分布在水中、裂隙表面、移动胶体和过滤胶体表

面的核素质量，通过下式描述各相间的交换过程： 

f f f
f f d f2 C C Cb q D C

t x x x


          
 

m s2 0S S S
t t t 
            

  ，    (5) 

式中，2b为裂隙宽度，Cf为核素在裂隙中的浓度，qf

为沿裂隙的达西通量，Df为核素弥散系数，Ss，Sm，Sσ

为吸附在裂隙表面、移动和过滤胶体表面的核素质量。

Sm，Sσ 分别采用下式描述： 

m m m
m m d m2 S S Sb q D S

t x x x


          
 

f m f m m 0c SR q S
t



   
  ，        (6) 

fd f m m
1 1 12 0C S
S

b S R q S
b t b b t 


 

        
，(7) 

式中，Dm为胶体的弥散系数， f 为胶体过滤系数(m-1)，

mq 为胶体在裂隙中的流速。 
采用平衡或动力学吸附反应方程式描述核素在移

动、过滤胶体表面的吸附反应：  
m m f f d dS K C S K C    ，   ，       (8) 

m
m dm f m dσ f( )  ( )

SS K C S K C S
t t


  


     

 
， ， (9)

式中， dmK ， dσK 为移动、过滤胶体的吸附分配系数，

βm，βσ 为移动胶体、过滤胶体的吸附动力学速率常数。 
由式（8），（9）可知，双重渗透率模型模拟胶体

和核素共迁移参数包括：①裂隙系统几何参数，如地

下水流动通道、裂隙宽度、孔隙度、渗透系数等；②

吸附、迁移相关参数，如吸附分配系数、动力学反应

速率和胶体移动速度等[31]。该模型模拟室内 Kunipia-F
膨润土胶体和 Cs(Ⅰ)的共迁移穿透曲线见图 11，发现

仅考虑平衡吸附或动力学吸附反应时，模拟结果与试

验值偏差较大，而同时考虑动力学吸附和胶体过滤的

结果比较准确[27]。此外，对 CRR 现场试验中 FEBEX
膨润土胶体和 Am(Ⅲ)的共迁移模拟发现，同时考虑动

力学吸附以及胶体尺寸、电荷排阻效应时，双重渗透

率模型计算值和试验数据较吻合[31]。 

 
图 11 双重渗透率模型模拟结果[27] 

Fig. 11 Simulated results of dual permeability model[27] 

4.2 双重孔隙介质模型 

双重孔隙介质模型由 Baek 和 Pitt 建立，以描述胶

体促进核素在饱和岩石基质和单一平面裂隙系统中的

迁移行为，可同时考虑胶体过滤和再活化作用[47-48]。

模型中核素和移动、过滤胶体间的交换反应 Qm，Qσ

为 
m m cm dm f m[ ]Q k C K C C     ，     (10) 

d f[ ]cQ K C K C C         。      (11) 
而胶体和裂隙表面的交换反应，包括过滤和再活

化作用为  

f cm mb
c

c c c
C

Q u C b R C
t





 


  。    (12) 

胶体促进的核素迁移过程为 
2

f f f
f m fr2

1C C Cu D Q Q
t z z b

  
     

  
 

fp d f dn fn
1 1

n
Q Q C C
b b       。  (13) 

式中  Ccf，Ccm，Ccσ 为吸附在裂隙、移动和过滤胶体

的浓度（mol/m3）；Cf，Cm，Cσ 为溶解在水中、吸附

在移动和过滤胶体上的核素浓度（mol/m3）；km，kσ

为核素在移动和过滤胶体上的吸附动力学反应速率

(a-1)；Rmb为胶体的再活化系数（a-1）；uc，u为胶体、
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核素的平均速度（m/a）；Qfr，Qfp为核素和岩石裂隙、

基质孔隙的交换过程；n为核素相关指数。 
双重孔隙介质模型中，吸附分配系数 Kd、吸附动

力学反应速率 k、过滤系数 λf 和再活化系数 Rmb 都对

模拟结果准确性起着关键作用。图 12 为模拟 CFM 项

目 GTS 试验场偶极子流场试验 FEBEX 膨润土胶体和

核素同系物共迁移的穿透曲线，结果表明，核素从胶

体上解吸后快速吸附到裂隙填充材料上，胶体在裂隙

表面的过滤、再活化等动态过程可解释试验结果[48]。

此外，岩石也可吸附核素，因此考虑胶体和岩石表面

吸附作用的 LANL 模型用于 CFM 胶体和核素共迁移

模拟，可考虑不同吸附、解吸速率以及胶体核素结合

的时间效应，更好地模拟试验结果[12]。 

 

图 12 双重孔隙介质模型模拟结果[48] 

Fig.12 Simulated results of double-porosity model [48] 

5  结论及展望 
近年来，各国学者从工程实际出发，在高放射性

废物深地质处置库膨润土胶体的吸附迁移特性以及膨

润土胶体和核素的共迁移试验、模拟、共迁移作用机

理等方面都进行了一定的探索研究，可得到 3 点结论。 
（1）膨润土胶体的吸附迁移特性受胶体浓度、地

下水离子强度和 pH 影响显著。一定胶体浓度范围内，

随胶体浓度增加，胶体吸附性提高而迁移性下降；随

离子强度升高和 pH 下降，胶体的吸附迁移性下降。

然而已有成果难以评价膨润土胶体对核素的吸附性及

胶体的迁移能力。 
（2）动态柱和偶极子流场试验研究同时关注了移

动胶体对核素迁移的促进作用以及过滤胶体对核素迁

移的阻滞作用。然而，胶体的阻滞作用依赖于地下水

化学环境，不利于胶体稳定的地下水环境中是否存在

较高浓度的胶体是值得关注的问题，目前尚缺乏原位

膨润土胶体携带核素远距离迁移的研究成果。 
（3）膨润土胶体和核素共迁移效果依赖胶体的吸

附-解吸作用以及胶体的过滤作用，裂隙介质的孔隙、

电荷特性的变化值得进一步关注。 

（4）双重渗透率模型和双重孔隙介质模型能够模

拟一定试验条件下膨润土胶体和某些核素的共迁移穿

透曲线，研究成果集中在国外 FEBEX 膨润土胶体和

核素的共迁移模拟，模拟的裂隙系统多为单一平行裂

隙，鲜少考虑核素的竞争吸附效应。国内已有试验成

果集中在饱和多孔介质，尚未开展膨润土胶体-核素在

真实岩石裂隙中的室内及原位迁移试验，缺乏模拟所

需的相关参数，如裂隙几何参数、胶体解吸动力学参

数及过滤系数等，因此未见关于国内 GMZ 膨润土胶

体和核素的共迁移穿透模拟成果的报道。  
总体而言，对处置库膨润土胶体和核素迁移的研

究尚处于试验研究阶段，理论研究成果也不够成熟。

试验方面，需要深入开展膨润土胶体对多种核素的竞

争吸附-解吸试验，考察胶体迁移过程中对裂隙岩石介

质潜在的阻塞效应；同时，开展大尺度原位迁移试验，

评估胶体-核素的远距离共迁移能力。理论方面，进一

步考虑多核素共存时胶体表面的竞争吸附效应；可建

立复杂裂隙网络系统并合理建模，改进已有模型，综

合评价胶体对核素迁移的作用。 
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