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土壤中钚的迁移行为研究
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摘 要:我国表层土壤中存在的钚主要来自于 20 世纪中后叶大气层核试验之后的全球沉降。本研究以土壤中现
存的钚为研究对象，利用加速器质谱( AMS) 和电感耦合等离子体质谱( ICP － MS) 对环境中痕量水平钚同位素精
准测量技术，在我国部分典型地区进行了现场土壤纵向分层采样和实验室测量。在此基础之上，将对流 －弥散方
程在单次瞬时输入情况下的解与我国不同地区土壤柱中钚核素的垂直分布数据进行了拟合，得到新疆、湖北、贵

州、重庆、甘肃土壤中钚核素的表观对流系数为 0. 046 ～ 0. 163 cm /a，表观扩散系数为 0. 058 ～ 0. 339 cm2 /a，土壤

中239 + 240Pu浓度峰的迁移速率为 0. 063 ～ 0. 187 cm /a。实测结果表明，钚同位素在土壤中的迁移速率与土壤有机
质含量有明确的负相关关系。
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钚( Pu) 是与核军工和核电工业密切相关的重
要且敏感的核素。20 世纪 40—80 年代以美国和
前苏联为主的有核国家进行的一系列大气层核试

验，向环境释放了大量的 Pu。这些 Pu同位素随大
部分核爆产物可以直接进入平流层充分混合，之

后随落下灰在全球范围内通过干湿沉降至地球表

面［1］。沉降到地表的 Pu 可以通过植物吸收进入
生物圈，也会向土壤介质内迁移。包含 Pu 元素在
内的关键超铀元素在土壤介质中的迁移速率是关

系到核环境安全评价的重要参数。过快的迁移速
率会加速核素进入地下水，有可能增加内照射风

险［2］。因此，研究 Pu在土壤中的迁移行为对于核
与辐射安全评价具有重要意义。
核素迁移的研究手段主要有理论模拟、实验

室土柱喷淋试验和野外土柱喷淋试验。最常用的
理论方法是利用土壤溶液的对流 － 弥散方程
( convection dispersion equation，CDE) 在不同条件

下进行求解计算，并通过与实际测量结果的拟合

得到表观对流系数 v 和表观扩散系数 D［3 － 6］。除
此之外隔室模型( compartment model) 和随机行走
模型( random walk model) 也被用于核素深度分布
曲线的模拟［7］。Smith 等［4］对早期应用于土壤中
核素迁移的几种模型进行了比较后认为基于对流

－弥散方程的模型具有更直接的物理意义，并且
能够较好地拟合土壤中核素的活度 －深度分布曲
线。最近 Jarvis 等［8］针对土壤生物对土壤 ( 尤其
是浅层土壤) 中核素迁移的影响，在对流 －弥散模
型的基础上增加了生物扰动项来模拟核素迁移过

程中由于生物活动引起的土壤中核素混合作用。
另外，不同土壤性质和土壤因素对迁移的影响也

有大量的研究报道。Lee 等［9］研究了韩国土壤中
有机物、土壤 pH 值及黏土含量对239 + 240 Pu、90 Sr
和137 Cs 迁移的影响。除此之外 Sheppard 等［10］、
Gil － Garcia 等［11］对影响迁移过程的重要参数分
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配系数 Kd 也进行了大量的研究。国内报道的研
究中，王榕树等［12］利用拉普拉斯变换给出了对流

－弥散方程在一维近似条件下的解，李书绅等［13］

对237Np、238 Pu和241 Am 在包气带黄土中的迁移行
为进行了模拟实验研究，给出了237 Np、238 Pu 和
241Am三种核素的平均迁移速率分别为 3. 03 ×
10 －3、2. 33 × 10 －4和 2. 33 × 10 －4 cm /d，说明这些核
素在土壤中的迁移十分缓慢。司高华等［14］采用
静态吸附法和动态柱法对239Pu在粘土中的迁移行
为进行了研究，研究表明动态喷淋情形下粘土

对239Pu的延迟系数为 2 × 104，相比静态吸附实验

更加接近于实际情况，这也说明了野外现场测量

的重要性。
实验室研究可以计算出与核素迁移相关的土

壤参数如延迟系数、分配系数。原状土或者单一介
质的喷淋实验也能进一步给出表观的迁移参数如

迁移速率、表观对流系数等。但由于实验土壤和实
际环境土壤存在差异，即使是从野外采集的原状土

柱，土壤温湿度、有机质含量、微生物含量以及环境
降水、土壤演化等动态因素仍然无法与实际环境保
持一致。最重要的是，实验室的土柱喷淋实验持续
时间较短，很少超过两年。因此，包括 Pu 在内的锕
系元素在实验室模拟自然环境条件下，很难在短时

间内观测到明显的迁移。文献报道的 Pu 在土壤中
的迁移速率一般为几 mm/a［15 － 16］，因此仅仅利用短

期喷淋给出的迁移结果来描述实际环境中核素的

长期迁移其参考意义有限。
近年来，伴随测量手段和技术的进步，环境样

品的 Pu核素探测下限不断降低，特别是加速器质
谱( AMS) 和电感耦合等离子体质谱( ICP － MS) 这
些质谱技术的应用，使得环境样品中 Pu 核素已经
可以达到极低的探测限 ( fg /g 量级) ，逐渐成为环
境中痕量 Pu 核素分析的重要手段。这也使得在
真实环境中，以全球放射性落下灰中包括 Pu 元素
在内的重要锕系元素为对象，测量和研究其在土

壤介质中的迁移规律成为可能。如前文所述，上
世纪的大气层核试验之后核爆产物的全球沉降可

以作为研究核素迁移的理想示踪剂来源，特别是

包括239Pu、240Pu在内的一些长寿命核素依然维持
在沉降时几乎相同的水平。
为了研究实际环境中 Pu 核素在土壤介质中

的迁移行为规律，本实验室自 2007 年以来开展了

我国不同地理区域、不同土壤类型的垂直土壤柱
的纵向采集，利用 AMS和 ICP － MS 测量了样品中
的 Pu 核素，得到了239 + 240 Pu 活度浓度在这些土壤
柱中的垂直分布。在对环境样品进行真实测量的
基础上，为了进一步分析比较 Pu 核素在不同环境
土壤中的迁移行为的差异及原因，本文利用对流

－弥散方程在单次瞬时沉降条件下的解对不同环
境土壤样品的实际测量结果进行了拟合，给出了

Pu核素在土壤介质中的表观对流系数和表观扩散
系数，并与国内外不同环境中的研究结果进行了

比较，最后本文讨论了影响迁移参数的可能因素，

并对 Pu 在土壤中的长期迁移规律进行了理论
预测。

1 材料与方法
1. 1 土壤样品采集和测量
土壤样品采集是本研究实施的关键步骤。采

样考虑了我国不同的地理区域，不同土壤类型; 采

样点选在地势平坦，无水流流经区域，同时，近 40
～50 年人工扰动可能性极小的地点。本研究采样
地理区域包括湖北、新疆、重庆、贵州和甘肃，土壤
类型包括砂土、壤土、粘壤土，在这 5 个区域各采
集了一个土壤柱样品。土壤柱样品的采样方法
是:在满足条件的采样点挖一边长约 0. 5 m，深约
40 cm的土坑。土坑一面切面规整，垂直地表，利
用钢尺进行标度纵向分层，最后用小铲采集每层

样品，装袋。样品分层情况为: 0 ～ 10 cm 每 2 cm
为一个样品，10 ～ 30 cm 每 5 cm 为一个样品。甘
肃采样点由于条件所限只采集到 20 cm 深度，新
疆和湖北两地采样深度为 25 cm，重庆和贵州两地
采样深度为 30 cm。
将样品于干燥箱中 105 ℃ 烘干 6 h 后，过

2 mm振动筛，除去土壤中的砾石及植物根茎等。
然后利用灼烧失重法，将样品置于马弗炉中在

600 ℃下灼烧 4 h，通过灼烧前后失重计算土壤的
有机物含量，并称取样品 1 g 用于239 + 240 Pu 测量。
测量早期采用的是加速器质谱方法( AMS) ，在澳
大利亚国立大学的 14UD串列加速器上完成，测量
系统对239 Pu 的检测限能达到约 0. 1 fg /g ( 2. 30 ×
10 －4mBq /g) ;后期测量采用型号为 Element2 型电
感耦合等离子体质谱仪 ( ICP － MS) ，与 APEX 膜
去溶进样系统联用后对土壤样品中239Pu 的检测限
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为 0. 14 fg /g( 即 3. 21 × 10 －4mBq /g) 。这两种方法
都能很好地满足现存真实环境土壤样品中痕量水

平239 + 240Pu的测量要求。利用 AMS和 ICP － MS这
两种方法测量土壤样品 Pu 同位素时样品化学前
处理和核心是 Pu同位素富集和干扰杂质去除，特
别是去除土壤中高于 Pu 元素 6 个数量级的水平
存在的 U 元素。相应的仪器及方法已有很多报
道［16］，本文不再详述。采样信息和测量方法列于
表 1。

表 1 垂直土壤样品采集和测量信息表
Tab. 1 Sampling information and determination

methods of soil samples

样品编号 HB XJ CQ GZ GS
采样地点 湖北荆门新疆巴音郭楞重庆武隆 贵州贵阳 甘肃瓜州

土壤环境 森林 荒漠 森林 森林 荒漠

测量方法 AMS AMS ICP － MS ICP － MS ICP － MS

1. 2 对流 －弥散模型
理论模型研究通常采用的是对流 － 弥散模

型。该模型的前提条件是核素随着土壤溶液的对
流和弥散 ( 包括机械弥散和分子扩散) 而进行迁

移。该模型基本假设为［15］: ( 1 ) 土壤颗粒对核素
的吸附在短时间内完成; ( 2) 核素在土壤颗粒和土
壤溶液之间的分配系数不随时间和核素浓度、形
态而改变; ( 3) 核素表观对流系数 v和表观扩散系
数 D不随土壤深度而变化; ( 4) 核素迁移为一维垂
直迁移，不考虑核素在水平方向上的迁移。对流
－弥散方程如下:

C
t

= D 
2C
x2

－ v C
x

－ λC1 ( 1)

式中，C为核素的体积浓度，mBq /cm3 ; D 和 v 分别
为表观扩散系数和表观对流系数，单位分别为

cm2 /a和 cm /a; x 为土壤深度，cm; λ 为衰变常数。
Smith和 Elder总结了该方程在不同初始条件( 瞬
时沉降和持续均匀沉降) 和边界条件下的解，认为

单次瞬时沉降是对全球沉降的有效合理简化，对

流 －弥散方程在该条件下的解与实测结果符合较
好［4］。在全球沉降的 Pu同位素素的迁移研究中，
由于所关心的 Pu同位素239 Pu 和240 Pu 半衰期很长
( 分别为 24 110 a和 6 163 a) ，因此可以不考虑迁
移过程中 Pu 放射性核素的衰变。忽略核素的衰
变后对流 －弥散方程在单次瞬时沉降条件下的解
被广泛地应用于描述核素在土壤中的迁移，其表

达式为［15］:

C( x，t) = C0
1

2 π槡 Dt
exp － ( x － vt) 2

4[ ]Dt
2
( 2)

需要注意的是对流 －弥散方程 ( 1 ) 及其解 ( 2 ) 中
的 C为核素的体积浓度，而通过质谱直接测量得
到的为土壤灰化之后的核素质量浓度 ( mBq /g) 。
因此，在进行拟合之前需要根据土壤容重( g /cm3 )

将 Pu核素的质量浓度转化为体积浓度。
本研究使用公式( 2 ) 对实地采样测量得到的

我国不同环境土壤中的 Pu 核素的垂直分布结果
进行拟合，通过拟合得到当地环境类型下的土壤

中 Pu核素的相关迁移参数。为了更加直观地比
较不同土壤条件中 Pu的迁移快慢，本文利用土壤
中239 + 240Pu浓度峰值出现的深度与迁移时间之比
粗略计算了 Pu核素浓度峰的迁移速率。最后，本
文利用拟合的表观对流系数和表观扩散系数对核

素在今后长时间范围内的迁移行为进行了预测。

2 结果与讨论
大气层核试验之后的大气监测结果显示，来

自于全球沉降的放射性核素的沉积量随时间逐年

变化，1963 年北半球达到沉积峰值［1］。因此将
1963 年等效为全球沉降的放射性核素沉降到地表
的年份。本实验测量和计算得到的不同环境土壤
中 Pu核素体积浓度的垂直分布数据及对流 －弥
散方程解的拟合结果如图 1 所示。
图 1 中实点为土壤中 Pu 垂直分布实测数值，

实线为理论拟合曲线。值得注意的是，我国是在
1963 年之后( 1964 年) 才开始在新疆罗布泊核试
验场进行核试验，因此不排除我国核试验局地沉

降的 Pu有异于全球沉降的 Pu 迁移行为。但就目
前的研究报道来看，我国核试验的影响范围有限

而且空间上沉降不均匀［21］。本文所研究的几个
土壤柱的 Pu的沉积通量也差别很大:远离核试验
场的重庆地区土壤柱的239 + 240 Pu 沉积通量为 114
Bq /m2，和试验场下风向的甘肃地区土壤柱 ( 122
Bq /m2 ) 相近，但采自试验场的上风向新疆土壤柱

的239 + 240Pu沉积通量( 56 Bq /m2 ) 却与同纬度全球

沉降( 55. 4 Bq /m2 ) 相当。目前从拟合结果来看尚
未发现我国核试验导致 Pu 核素在土壤中的迁移
行为差异的直接证据。
从实测结果和拟合曲线的吻合程度可以看
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图 1 我国不同地区土壤中 Pu核素垂直分布
实测结果及拟合曲线

Fig. 1 Vertical distribution and its simulation results
of Pu in soil cores collected in different areas

到，湖北、贵州和重庆三地的土壤中 Pu 核素实测
结果和理论模拟分布曲线拟合得相对较好，优于

新疆和甘肃土壤中两者的拟合度。可能的原因是
湖北、贵州、重庆三地采样地区森林覆盖率高，土
壤状态保存较好，采样点的土壤柱未受到人为扰

动和水土流失等自然过程的破坏，因此能够较好

地反映出 Pu核素沉降之后的迁移情况;而新疆和
甘肃地区由于沙尘暴严重，导致沉降的 Pu 核素很
难完整地得到保存，同时由于再悬浮严重，土壤中

的 Pu除了来自于全球沉降，也很可能有来自于其
他地区的再悬浮颗粒中 Pu 核素的加入，导致模型
所用到的单次瞬时沉降的简化条件不能完全地模

拟实际 Pu核素来源情况。
根据实测结果拟合得到的迁移参数列于表 2

中。从测量结果可以看出，相比于富含有机物的
森林土壤，荒漠地区( 新疆和甘肃) 土壤中的 Pu核

素表现出更快的迁移速率。其中甘肃土壤中 Pu
的迁移最快，239 + 240Pu 浓度峰值出现在 9 cm 处( 8
～ 10 cm 土壤层 ) ，浓度峰的迁移速率为 0. 187
cm /a，约为迁移最慢的重庆土壤中的 Pu 浓度峰迁
移速率( 0. 063 cm /a) 的 3 倍; Pu 核素迁移较慢是
湖北、贵州和重庆三个采样点，其土壤柱中
239 + 240Pu浓度峰值分别出现在 4 cm ( 3 ～ 5 cm) 、5
cm( 4 ～ 6 cm 土壤层) 和 3 cm ( 2 ～ 4 cm 土壤层)
处。从土壤参数来看，不同地区，不同类型的土壤
有机物含量差别很大。重庆、贵州，湖北这三个采
样点的土壤为有植被覆盖的森林土壤，有机物含

量丰富，重庆土壤中的有机物含量高达 14. 3%。
相比之下，新疆和甘肃处于荒漠化严重的干旱地

区，土壤有机物含量明显低于另外三处，新疆土壤

样品中有机物含量甚至低于 1%。此结果说明土
壤有机物含量是影响 Pu核素迁移的重要因素，两
者之间存在负相关的定性关系。
但比较湖北与甘肃的数据，可发现除了有机

物含量外，还有其它重要的环境因素影响迁移速

率。这是因为虽然两地土壤中有机物含量相近
( 分别为 7. 5%和 5. 8% ) ，但湖北土壤中 Pu 的表
观对流系数( 0. 067 cm /a) 和表观扩散系数( 0. 103
cm2 /a) 都明显低于甘肃采样点中 Pu 的相关值，甘
肃土壤中 Pu 核素浓度峰的迁移速率也约为湖北
采样点的 3 倍。湖北与甘肃的环境条件相比，两
地的降水量大小存在显著的差别。甘肃采样点所
在的瓜州县属于干旱地区，年均降雨量仅为50 mm
左右，而湖北荆门的年降水量最高则可达1 000
mm以上。因此不同地区年降水量可能也是影响
土壤中 Pu 核素迁移行为的重要因素。由于湖北
和甘肃两地的土壤性质也相差很大，因此影响两

地土壤中 Pu 核素迁移行为差异的原因还需要进
一步的研究。

表 2 不同环境土壤中 Pu核素迁移参数与有机物含量比较

Tab. 2 Comparison of Pu migration parameter and organic matter content in soil of different regions

采样地点 表观对流系数 v( cm /a) 表观扩散系数 D( cm2 /a) 浓度峰迁移速率( cm /a) 有机物含量( % ) 参考文献
HB 0. 067 0. 103 0. 068 7. 5
XJ 0. 138 0. 092 0. 159 ＜ 1
GZ 0. 118 0. 339 0. 104 11. 3
CQ 0. 046 0. 058 0. 063 14. 3
GS 0. 163 0. 256 0. 187 5. 8

Poland — — 0. 3 － 0. 5 3. 4 － 6. 6 ［23］
Kopachi 0. 150 ～ 0. 197 0. 021 ～ 0. 110 — — ［3］
Bohemia — 2. 23 ～ 3. 25 0. 65 ～ 0. 94 4. 2 ～ 6. 5 ［6］
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另外，我们还注意到尽管湖北和重庆两地有

机物含量相差一倍，但是迁移速率和表观对流系

数却几乎相同。同时气象数据也表明两地的降水
量并无太大差别。这说明除了之前讨论的土壤有
机物含量和地区降水量以外，Pu 核素的迁移还受
到其他因素的影响，比如土壤孔隙度、含水量、粒
径分布、阳离子交换量、微生物活动等，这也是今
后研究中需要关注的方向［22］。
表 2 同时还给出了我国不同环境土壤中 Pu

核素的迁移参数和国外文献报道值的比较结果。
与国外已有的文献报道相比，本文得到我国环境

中 Pu核素的表观对流系数与 Bossew 等［3］利用对
流 －弥散模型计算得到的切尔诺贝利核电站附近
Kopachi地区土壤值相近。Kopachi 地区的土壤类
型为草地，有机质和粘土含量低，相比本文所研究

的两种土壤也更接近于荒漠土壤 ( 新疆和甘肃) ，

该地区土壤的表观对流系数也与本文的荒漠土壤

表观对流系数( 0. 113 ～ 0. 168) 更相近。本文所研
究的土壤中 Pu 浓度峰迁移速率低于 Komosa
等［23］和 Hoklgye等［6］的报道值。主要的原因可能
是 Hoklgye等的研究使用的是隔室模型，该模型通
过计算每一层土壤层中 Pu 的迁移速率，使用的是
平均迁移速率来表征 Pu 核素迁移的快慢。鉴于
我国不同环境中计算得到的239 + 240 Pu 浓度峰迁移
速率之间最大也相差 3 倍之多( 甘肃和重庆) ，环
境条件和土壤参数的不同也可能是本文结果低于

国外报道值的另一个重要原因。和国内的报道值
相比，本研究计算得到的239 + 240 Pu 在环境土壤中的
迁移速率( 0. 063 ～ 0. 187 cm /a) 也与李书绅等［13］

利用实验室土柱喷淋实验 ( 1 073 天) 计算得到
的238Pu 的迁移速率 ( 2. 33 × 10 －4 cm /d，即 0. 085
cm /a) 相近。
在本文所研究的新疆等 5 个地区不同环境的

土壤柱样品中，重庆采样点土壤样品中 Pu 核素垂
直分布的实测结果与对流 －弥散方程在简化条件
下的解拟合程度最高( Ｒ2 = 0. 984) 。因此我们利用
拟合得到的重庆森林土壤中的表观对流系数 v =
0. 046 cm/a和表观扩散系数 D =0. 058 cm2 /a对 Pu
在该采样点的长期迁移行为进行了模拟。迁移时
间分别取 98 a、148 a和 248 a( 距采样时间 50 a、100
a、200 a之后) ，得到的结果如图 3所示。
从图 3 中可以看到，随着迁移时间的增加，土

图 3 重庆采样点土壤中 Pu核素的长期迁移情况模拟
Fig. 3 Prediction of plutonium migration in

forest soil of Chongqing Province

壤中的 Pu核素逐渐向下迁移。在采样时间( 2011
年) 之后 50 a、100 a和 200 a的时间里，239 + 240Pu浓
度峰仅迁移到 3. 2 cm、4. 3 cm和 6. 7 cm的土壤深
度。这也说明在有机物含量丰富的森林土壤中，
Pu核素的迁移十分缓慢。

3 结论和展望
近年来质谱分析技术的发展迅速，高精度、低

检测限的 AMS 和 ICP － MS 被越来越广泛地应用
于环境中痕量元素的测量，已经成为土壤中长半

衰期痕量 Pu 核素的迁移研究中不可或缺的重要
手段。伴随质谱测量技术的发展，以大气层核试
验之后的全球沉降核素作为土壤中核素迁移研究

的示踪剂成为可能。由于沉降核素在实际环境中
的迁移时间长于目前实验室土柱喷淋实验的迁移

时间，相比于实验室土柱喷淋实验的研究方法，毋

庸置疑实地采样测量的结果在土壤中核素迁移行

为研究中更具有实际意义和参考价值。
新疆、湖北、贵州、重庆、甘肃等 5 地土壤中 Pu

核素迁移结果显示，有森林覆盖，土壤保持良好地

区的土壤中239 + 240 Pu 浓度的实测结果与理论模拟
曲线的拟合程度高于再悬浮严重的干旱地区; 对

流 －弥散模型在单次瞬时的简化沉降条件下的解
能够较好地描绘全球沉降的 Pu 核素在土壤介质
中的迁移行为;拟合得到不同地区土壤中 Pu 核素
的表观对流系数为 0. 046 ～ 0. 163 cm /a，表观扩散

·5·



辐射防护 第 37 卷 第 1 期

系数为 0. 058 ～ 0. 339 cm2 /a。239 + 240 Pu 浓度峰迁移
速率为 0. 063 ～ 0. 187 cm /a，略低于国外文献报道
值，这可能是由于所采用的模型不同以及土壤参

数和环境条件的差异造成的。
本工作实测结果定性地表明: 土壤有机质含

量是影响 Pu核素土壤迁移速率的重要因素，二者
之间有明确的负相关关系;而地区降雨量与 Pu 核
素迁移速率有正相关关系。利用对流 －弥散模型
进行预测，Pu核素在有机物含量丰富的重庆采样

点土壤中迁移十分缓慢，在今后 200 年时间里，土
壤中239 + 240Pu浓度峰仍然位于表层 10 cm 的深度
范围内( 6. 7 cm) 。
本研究还发现，除土壤有机质含量和地区降

雨量之外，土壤 Pu核素迁移行为还受到其它土壤
特性因素如土壤质地( 土壤分类) 、孔隙度、阳离子
交换量( CEC) 、土壤 pH 值等的影响。定性的、更
细致的 Pu核素迁移相关性分析，是今后工作的关
注方向之一。
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Study on the migration of Pu in soil

Ni Youyi，Bu Wenting，Dong Wei，Guo Qiuju

( National Key Laboratory of Nuclear Physics and Technology，School of Physics，Peking University，Beijing 100871)

Yang Bin，Quan Wei，Meng Ｒuijie

( Nuclear and Ｒadiation Safety Center，MEP，Beijing 100082)

Abstract: The ultra-trace level of Pu ( plutonium) isotopes in Chinese surface soil are mainly resulted from
global fallout following the world-wide atmospheric nuclear tests last century． The vertical migration behaviors of
Pu in soil were studied by field sampling and laboratory measurements using AMS ( Accelerator Mass
Spectrometry) and ICP － MS ( Inductively Coupled Plasma Mass Spectrometry ) ． Subsequently by fitting the
vertical distribution of 239 + 240Pu with the solution of convection － dispersion equation in single pulse condition，
the apparent convection coefficient V in Chinese soils was found to be 0． 046—0． 163 cm /a，the apparent
diffusion coefficient D ranged from 0． 058 to 0． 339 cm2 /a and the migration velocity of 239 + 240Pu concentration
peak in soils of different areas from 0． 063 to 0． 187 cm /a． Based on these，the predicted 239 + 240Pu concentration
peak would remain in top 10 cm of the surface soil in Chongqing province after 200 years’migration． The
results indicated that the organic matter content of soil would be a key factor influencing the migration behavior
of Pu． Besides，other soil parameters such as porosity，soil particle size，cation exchange capacity etc． tend to
have influences on the migration velocity of Pu in soils．
Key words: Pu; radionuclides migration; AMS; ICP － MS; convection － dispersion equation

·7·


