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Введение 
 

Актуальность и степень разработанности темы 

Важной задачей защиты окружающей среды является создание и развитие си-

стемы экологического мониторинга, способной определять и оценивать степень 

воздействия антропогенных факторов на здоровье населения и качество окружаю-

щей среды [1]. В cʙяᴈи c интeнcиʙным pаᴈʙитиeм ядepныx тeхнoлoгий, oдним иᴈ 

актуальных нaпpaʙлений экoлoгическoгo мoнитopингa яʙляется paдиaциoнный 

мoнитopинг.  

В настоящий момент можно выделить две большие категории систем радиа-

ционного контроля – постоянный контроль радиоактивного загрязнения и аварий-

ный радиационный мониторинг. Программа аварийного радиационного монито-

ринга включает в себя целый ряд задач, целью которых является получение данных 

об источниках ионизирующего излучения, их распределении, путей их транспорта 

в окружающей среде, накоплении и воздействии на население в пределах террито-

рии исследования [2–4].  

Отдельной проблемой радиационного мониторинга является характеризация 

радиоактивных отходов в отрасли ядерной энергетики. Число выводимых из экс-

плуатации ядерных реакторов во всем мире увеличивается в связи с тем, что первые 

поколения реакторов достигли конца своего расчетного срока эксплуатации. По 

данным [5]на 2022 г. выведены из эксплуатации 200 энергетических реакторов, бо-

лее 500 исследовательских реакторов и топливных сборок. С учетом всех типов 

ядерных установок, количество радиоактивного металлолома оценивается ~30 млн 

т [6–8].  

Следует отметить, что каждая из этих задач требует проведения масштабных 

измерений концентрации всех основных радиологически значимых радио- 

изотопов антропогенного происхождения. Мониторинг γ-излучающих радио-

нуклидов является относительно простым процессом, и измерения могут быть вы-

полнены практически во всех радиохимических и физических лабораториях, обо-

рудованных современными полупроводниковыми спектрометрами. Однако, 
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контроль α- и β-излучающих радионуклидов в масштабах, необходимых для реше-

ния вопросов радиационного мониторинга, представляет собой технически слож-

ную задачу. 

Загрязнение oкpужающeй сpeды, вызванное испытаниями ядepнoгo opужия, 

aʙapиями на атомных электростанциях и предприятиях ядерного топливного 

цикла, а также их текущая деятельность требуют постоянного контроля со стороны 

соответствующих государственных и общественных организаций. Поэтому суще-

ствует настоятельная необходимость в совершенствовании системы организации и 

проведения радиационного мониторинга.  

Радиоактивное загрязнение окружающей среды и технологических объектов в 

результате аварии на Чернобыльской АЭС по-прежнему остается одной из критиче-

ских задач радиационного мониторинга в связи со значительными масштабами ава-

рии и необходимостью исследований путей переноса долгоживущих радиологически 

опасных радионуклидов в окружающей среде между местом выброса и человеком. 

Одновременно в окружающую среду попали: фрагменты облученного ядерного топ-

лива с различным содержанием долгоживущих трансурановых нуклидов (α-излуча-

телей); продукты деления ядерного топлива, включая один из наиболее радиобиоло-

гически опасных чистых β-излучателей ‒ 90Sr; фрагменты облученных 

конструкционных материалов и графита с неизвестным радионуклидным составом. 

Радиус выпадений составил десятки километров. Несмотря на накопившийся к 

настоящему времени обширный методический опыт организации систем радиацион-

ного мониторинга, и в связи с тем, что в настоящее время на территориях, пострадав-

ших в результате аварии на Чернобыльской АЭС, наибольший вклад в суммарную 

активность выпадений дают трансурановые нуклиды и долгоживущие продукты де-

ления 90Sr и 137Cs, по-прежнему актуальными остались вопросы разработки оператив-

ных неразрушающих методов массовых измерений сложно контролируемых радио-

нуклидов, распадающихся без испускания γ-излучения, таких как чистые β-

излучатели и трансурановые нуклиды. 
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Целью данного исследования является разработка и апробация новых методи-

ческих подходов к определению содержания долгоживущих радионуклидов, рас-

падающихся без испускания гамма-излучения, для решения задач радиационного 

мониторинга и контроля. Для достижения цели необходимо было решить следую-

щие основные задачи:  

1. Разработать методические подходы измерения содержания долгоживущих 

антропогенных радионуклидов 238-240Pu и 90Sr с использованием характеристиче-

ского рентгеновского излучения, исключающие процедуры радиохимического раз-

деления, но обеспечивающие необходимую точность и надежность результатов в 

том числе при проведении масштабных радиоэкологических исследований. 

2. Разработать метод определения активности 90Sr и 137Cs в организме мелких 

животных для использования как в полевых, так и в стационарных лабораторных 

условиях in vivo.  

3. Разработать комплекс новых фотоактивационных методов определения со-

держания долгоживущих радионуклидов, распадающихся без испускания гамма-

квантов (10Be, 36Cl, 41Ca, 59,63Ni, 93Mo, 93Zr), в облученных конструкционных мате-

риалах АЭС, оптимизирующий экономические и временные затраты на проведение 

мониторинговых исследований.  

4. Провести апробацию новых разработок на территориях, загрязненных в ре-

зультате радиационной аварии на Чернобыльской АЭС и промплощадке Черно-

быльской АЭС, для оценки радиоэкологической обстановки, в частности для:  

• изучения вертикального распределения антропогенных радионуклидов в 

почвах загрязненных территорий и донных отложениях пруда-охладителя 

Чернобыльской АЭС, 

• исследования радионуклидного состава облученных конструкционных 

материалов 4-го энергоблока Чернобыльской АЭС, 

• сравнительного анализа состава и размера топливных частиц, отобранных 

в почвах загрязненных территорий, 

• изучения роли почвенной микробиоты в процессах деструкции топливных 

частиц,  
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• исследования in vivo особенностей накопления антропогенных радионукли-

дов в биологических видах-маркерах, обитающих на загрязненных террито-

риях, и оценивания дозовых нагрузок биоты от внешнего и внутреннего из-

лучения, 

• на основании полученных комплексных данных расчета параметров вер-

тикальной миграции антропогенных радионуклидов в профилях почв и 

прогнозной оценки развития радиоэкологической ситуации на террито-

риях, пострадавших в результате аварии на ЧАЭС. 

Методология и мeтoды иccлeдoʙaния: 

α-, β-, γ-спeктpoмeтpичeскиe и paдиoхимичeскиe иccлeдoʙaния aктиʙнocти 

paдиoнуклидoʙ ʙ oбрaᴈцax пoчʙ, дoнныx oтлoжeний, биoты, oблучeнныx кoнструк-

циoнныx мaтeриaлaх AЭC; фотоактивационный анализ; cиcтeмaтиᴈиpoʙaнный 

oтбop oбpaᴈцoʙ пoчʙ и oтлoʙы жиʙoтныx; статистическая обработка данных; мате-

матическое моделирование радиоэкологических и ядерно-физических процессов.  

Объектами исследования были: радиоактивное загрязнение окружающей среды 

и технологических объектов в результате радиационной аварии на Чернобыльской 

АЭС, почва, донные отложения пруда-охладителя ЧАЭС, биота, промплощадка 

ЧАЭС, облученные конструкционные материалы, радиоактивные отходы.  

Положения, выносимые на защиту: 

1. Новый методический подход к определению содержания в образцахизото-

пов 238-240Pu по характеристическому излучению, сопровождающему распад этих 

изотопов при использовании полупроводниковых спектрометров с HPGe-детекто-

рами с тонким входным окном позволяет определять их концентрацию с погреш-

ностью 10−15% для образцов, содержащих топливные выпадения, с активностью 

более 100 Бк, и 20−30% для образцов с активностью менее 100 Бк. Для 90Sr точность 

предложенного подхода составляет 5% (для образцов с удельным содержанием 

≥105 Бк/образец) и 15−20% (при удельном содержании ~102 Бк/образец). 

2. Разработанный метод одновременного определения в образцах активности 

137Cs и 90Sr, основанный на измерении всего энергетического спектра β-частиц в 
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образце, позволяет определять активность 90Sr в гомогенных образцах почв, дон-

ных осадков с точностью 10−15%, а при проведении прижизненных измерений в 

мелких особях погрешность не превышает 20%. 

3. Фотоактивационная методика определения активности 10Be, 36Cl, 41Ca, 

59,63Ni, 93Mo, 93Zr в конструкционных материалах реакторов и радиоактивных отхо-

дов АЭС в зависимости от массы и времени облучения исследуемых образцов и 

при условии использования полупроводниковых спектрометров с HPGe-детекто-

рами позволяет определять их содержание с точностью ~10−3−10−9 Бк/г.  

4. Долгоживущие антропогенные радионуклиды чернобыльского выброса в 

минеральных почвах с нормальным водным режимом можно расположить в следу-

ющий ряд в соответствии с их миграционной подвижностью 90Sr > 137Cs > 241Am > 

154,155Eu ~ Pu. 

5. Периоды полуочищения корнеобитаемых слоев (0−5 см почв) для долгожи-

вущих антропогенных радионуклидов чернобыльского выброса в болотных мине-

ральных глинисто-песчаных почвах составляют ~30 лет для 137Cs и 90Sr, ~55−75 лет 

для 241Am и изотопов плутония. Аналогичные периоды для дерново-слабоподзоли-

стых пылевато-песчаных почв составляют ~40−60 лет для 137Cs и 90Sr, ~55−65 лет 

для 241Am и изотопов плутония. 

6. Облученные поколения некоторых видов почвенных микромицетов разру-

шают горячие частицы чернобыльского происхождения. Штаммы вида 

Cladosporium сladosporioides обладают наибольшей способностью к аккумуляции 

изотопов плутония и 241Am из топливных частиц в мицелий, что может ускорять 

деструкцию топливных частиц. 

7. Вклад внешнего β-излучения в суммарную дозу облучения мышевидных 

грызунов, обитающих на загрязненных территориях ближней 5-км зоны Черно-

быльской АЭС сравним, либо превышает дозу, сформированную за счет внутрен-

него β-излучения. 

Научная новизна работы заключается в том, что: 

1. Разработаны новые неразрушающие методические подходы и методы ради-

ационного мониторинга экосистем на поздней фазе радиационной аварии, в том 
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числе, новые подходы к измерению содержания радиоизотопов 238-240Pu и 90Sr, не 

требующие процедур радиохимического анализа, метод одновременного определе-

ния активности 137Cs и 90Sr в образцах почв и in vivo в организмах мелких живот-

ных.  

2. Предложен новый подход и разработан комплекс фотоактивационных мето-

дов по определению активности долгоживущих радионуклидов, распадающихся 

без испускания γ-квантов (10Be, 36Cl, 55Fe, 59,63Ni, 93Mo, 93Zr) в облученных конструк-

ционных материалах реакторов и радиоактивных отходах АЭС. 

3. На основе экспериментальных исследований с использованием разработан-

ных методов изучены образцы почвы, донных отложений и биоты, отобранных на 

территориях, пострадавших в результате аварии на Чернобыльской АЭС: Брянской 

области Российской Федерации, Гомельской области и Полесского государствен-

ного радиоэкологического заповедника Республики Беларусь, Чернобыльской 

зоны отчуждения, и уточнены параметры вертикальной миграции техногенных ра-

дионуклидов в почвенных профилях территорий с разным уровнем радиоактивного 

загрязнения.  

4. Проведены расчеты эффективных периодов полуочищения от техногенных 

радионуклидов чернобыльского происхождения для различных типов почв с ис-

пользованием модифицированной модели вертикальной миграции радионуклидов, 

учитывающей конвективный перенос и диффузию.  

5. Проведены исследования топливных горячих частиц чернобыльского про-

исхождения, предложена их новая систематика по соотношению KX-излучения 

урана и γ-лучей 155Eu.  

6. Впервые продемонстрирована роль почвенных микромицетов в разрушении 

горячих частиц различного состава на территориях, пострадавших в результате ава-

рии на ЧАЭС. 

7. Изучены особенности накопления 90Sr в мышевидных грызунах, обитающих 

на территориях с высоким уровнем загрязнения топливными выпадениями. Впер-

вые получены данные о вкладе внешних электронов в суммарную дозу облучения 
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мышевидных грызунов, обитающих на загрязненных топливными выпадениями 

территориях. 

Практическая значимость работы заключается в том, что: 

1. Разработанные методические подходы нерадиохимического определения 

содержания активности радиостронция и α-излучающих изотопов плутония поз-

воляют существенно ускорить и облегчить масштабные измерения их концентра-

ции в объектах окружающей среды, а также существенно снизить экономические 

затраты, что важно для организации и проведения радиационного мониторинга и 

оценки экологической безопасности населения пострадавших районов.  

2. Метод одновременного прижизненного измерения содержания 90Sr 137Cs в 

мелких живых организмах открывает принципиально новые возможности для ра-

диобиологических исследований биоты загрязненных территорий. С помощью раз-

работанного метода возможно изучение накопления 90Sr в живых организмах, что 

исключает необходимость умерщвления животных и облегчает проведение радио-

биологических исследований не только на распространенных видах, но и на охра-

няющихся национальным или международным законодательством. 

3. Разработанный фотоактивационный подход к определению активности дол-

гоживущих радионуклидов, распадающихся без испускания гамма-излучения в об-

лученных конструкционных материалах реакторов и радиоактивных отходах АЭС 

позволит значительно удешевить и повысить успешность классификации облучен-

ных конструкционных материалов реакторов, запланированных к снятию с эксплу-

атации, и радиационно-опасных РАО, что позволит выбрать наиболее безопасный 

и экономически выгодный вариант обращения с ними. В свете значительного объ-

ема радиоактивных отходов, образующихся на АЭС, предлагаемый подход явля-

ется более эффективным по сравнению с традиционными радиохимическими ме-

тодами. 

4. Уточненные параметры вертикальной миграции техногенных радионукли-

дов 90Sr, 137Cs, 241Am, 154,155Eu и изотопов Pu важны не только для прогнозных оце-

нок экологических рисков, связанных с загрязнением окружающей среды этими 
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радионуклидами, но и для разработки мер по их локализации и минимизации их 

воздействия на окружающую среду и человека. 

Личный вклад соискателя заключается в определении актуальности про-

блемы исследования, составлении аналитического обзора информации по разви-

тию научных подходов к развитию системы радиационного мониторинга, опти-

мизации и разработке неразрушающих методов обеспечения радиационного 

мониторинга и измерений. Автор самостоятельно определил цели и разработал 

программу исследования. При проведении работ, результаты которых представ-

лены в диссертации, автор принимал участие на всех этапах исследования: в по-

становке задач и выборе метода их решения, выполнении спектрометрических и 

радиометрических измерений, получении экспериментальных данных, выполне-

нии модельных расчетов и cтaтистичeскoй oбpaбoткe пoлучeнныx дaнныx, 

пpoʙeдeнии aнaлиᴈa oгpaничeний ʙ пpимeнeнии пpeдлaгaeмыx им мeтoдoʙ. 

Maтepиaлы pукoпиcи пoдгoтoʙлeны личнo диccepтантoм путeм aʙтopскoгo 

oсмыслeния и oбoбщeния cущeстʙующих опубликоʙанных  

материалоʙ. Личный вклад автора в совместных публикациях – основополагаю-

щий. 

Апробация результатов диссертации 

Результаты диссертации были представлены на конференциях: ежегодная 

международная конференция по ядерной спектроскопии и структуре атомного ядра 

NUCLEUS 2011, 2015, 2017, 2018, 2019, 2020, 2021, 2022, 2023, 2024; «Terrestrial 

Radioisotopes in Environment. International Conference on Environmental Protection» 

(Veszprém, Hungary, 2020, 2022); «International Conference on Radiation Applications, 

RAP 2021» (Serbia, 2021); «ICRP International Conference on Recovery After Nuclear 

Accidents Radiological Protection Lessons from Fukushima and Beyond» (Tokio, Japan 

2020); «Global Nuclear Physics Innovation» (Warsaw, Poland 2020); «6th International 

Conference on Radiation and Applications in Various Fields of Research, RAD 2018» 

(Ohrid, Macedonia, 2018); «Радиобиология: актуальные проблемы» (Гомель, Рес-

публика Беларусь, 2016, 2018) и российской конференции «Радиоэкологические 



 

 

12 

последствия радиационных аварий: к 35-ой годовщине аварии на ЧАЭС» (Обнинск, 

2021).  

Связь работы с научными темами 

Работа выполнялась в рамках НИР «Радиационные технологии» 2017-2025 Ла-

боратории пучковых технологий и медицинской физики НИИЯФ МГУ, грантов 

РНФ №22-29-01013 «Разработка новых методов регистрации некоторых долгожи-

вущих радионуклидов в конструкционных материалах АЭС», РФФИ №20-57-

00009 Бел_а «Глубокие нейронные сети для автоматизации измерения низких ак-

тивностей радионуклидов в образцах», РФФИ №19-05-50095 Микромир «Радиоак-

тивные микрочастицы в атмосфере, педосфере и гидросфере: экологический риск 

и здоровье населения». 

Соответствие паспорту специальности. Диссертационная работа соответ-

ствует паспорту специальности 1.5.1. Радиобиология, физико-математические 

науки, п. 13: «Радиационная экология: изучение закономерностей поведения ра-

диоактивных веществ в окружающей среде и действия ионизирующего излучения 

на растения и животных, разработка защитных мероприятий. Последствия ядерных 

аварий и катастроф, чрезвычайных ситуаций. Принципы и методы радиационного 

мониторинга. Методы реабилитации и ведения хозяйства на загрязненных радио-

нуклидами территориях. Миграция радионуклидов. Действие ионизирующего из-

лучения на организмы, популяции и экосистемы. Радиоэкологические и радиобио-

логические последствия радиоактивного загрязнения, в том числе в результате 

радиационных аварий». 

Публикации. Основные результаты диссертации отражены в 40 публикациях, 

в том числе в 21 статье в научных журналах, индексируемых в базах данных Web 

of Science и Scopus. 

Структура и объем диссертации. Материалы диссертации изложены на 304 

страницах. Диссертация состоит из введения, 5 глав, заключения и списка литера-

туры. Диссертация содержит 36 таблиц и 68 рисунков. 
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Глава 1. Радиационный мониторинг.  

Современное состояние 

1.1. Система и задачи радиационного мониторинга 

Интенсивное развитие ядерной физики в прошлом столетии привело к широ-

кому внедрению и применению ядерных технологий в производстве энергии, ради-

ационной медицине и других отраслях промышленности и сельского хозяйства. 

Тем не менее одновременно с повсеместным распространением этих технологий 

человечество сталкивается с рисками крупномасштабных или мелких радиацион-

ных аварий и инцидентов, при которых персонал или население в целом потенци-

ально подвергаются внешнему облучению и/или внутреннему поражению радио-

активными материалами. На протяжении десятилетий государственные 

учреждения по чрезвычайным ситуациям и здравоохранению, международные ор-

ганизации и научные сообщества по всему миру работали над созданием системы 

управления окружающей средой, наращиванием потенциала для своевременного и 

эффективного реагирования на краткосрочные и долгосрочные последствия для 

здоровья населения от воздействия ионизирующих излучений и радиоактивных ма-

териалов. 

Система управления окружающей средой может быть представлена как ряд 

организационных структур, предназначенных для планирования, реализации, и по-

стоянного совершенствования деятельности, направленной на сохранение и за-

щиту окружающей среды, эффективное и бережное использование природных ре-

сурсов. Такие системы внедряется на всех уровнях управления начиная от 

отдельной организации до отрасли в целом, а также на отдельных территориях раз-

личного иерархического уровня от локального до государственного. 

Определяющее значение в управлении окружающей средой занимает орга-

низация и проведение мониторинга её состояния, т.е. создания системы, способной 

определять основные характеристики состояния биосферы. Подобная система 

должна устанавливать наличие и уровень содержания вредных веществ в окружа-
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ющей среде и пути их миграции, источники антропогенного воздействия на экоси-

стему, здоровье населения и биоты, устанавливать уязвимые элементы экосистем, 

а также собирать базы данных и анализировать полученную информацию с целью 

оценки прогнозного развития ситуации [1].  

В настоящее время систему радиационного контроля можно разделить на две 

крупных подкатегории [9], а именно контроль радиоактивного загрязнения и ава-

рийный радиационный мониторинг. Масштабы загрязнения окружающей среды, 

возникающие в результате штатной эксплуатации объектов атомной энергетики, 

ядерного топливного цикла, промышленных и медицинских источников требуют 

постоянного контроля со стороны соответствующих государственных и обще-

ственных организаций. С другой стороны, для оценки радиационного загрязнения 

в результате ядерных аварий необходимы другие методы контроля и реагирования. 

Также выделяют глобальные, национальные, региональные и локальные монито-

ринговые системы по уровню обобщения накопленных данных. В свою очередь по 

объекту исследований выделяют классы мониторинга: атмосферный, воздушный, 

водный, почвенный, растительности, животного мира, здоровья населения и т.д.  

Исторически первая сеть метеорологических станций начала развиваться еще 

в середине 19 века. В современном виде система мониторинга окружающей среды 

была сформирована во второй половине прошлого столетия, а в 70-х годах в связи 

с проведениями атмосферных испытаний ядерного оружия встал вопрос о создании 

глобальной сети мониторинга биосферы [10,11]. Интенсивный прогресс ядерных 

технологий и возрастающее внимание к охране окружающей среды потребовало 

активного развития радиоэкологического направления мониторинга. Начало уско-

ренному развитию системы радиационного мониторинга положило радиоактивное 

загрязнение окружающей среды в результате проведения большого количества ат-

мосферных ядерных испытаний в 1950-1970 гг. Именно тогда были получены ос-

новные данные о распространении и накоплении радионуклидов во всех основных 

природных средах, путях их миграции к человеку, а также разработаны требования 

к организации контроля за радиоактивным загрязнением территорий прилегающих 
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к радиационно-опасным предприятиям.  К концу 1990-х гг. радиационный монито-

ринг стал играть важнейшую роль в управлении радиационно-загрязнёнными тер-

риториями, такими как: полигоны испытаний ядерного оружия, площадки пред-

приятий ядерного топливного цикла, военно-промышленного производства, очаги 

радиоактивного загрязнения в результате крупных радиационных аварий, напри-

мер, таких как авария на АЭС Фукусима Дайичи в 2011 г., авария на ЧАЭС в 1986 

г., Кыштымская авария на заводе «Маяк» в 1957 г.  и т.д. 

Основные требования к организации радиационного мониторинга и научные 

подходы к программам его проведения изложены в целой серии рекомендаций 

Международной комиссии по радиационной защите (МКРЗ/ICRP) и 

Мeждунapoднoго aгeнтстʙa пo aтoмнoй энepгии (МAГАTЭ/IАEА), которые осно-

ваны на более чем полувековом опыте решения задач радиационного мониторинга 

в разных странах [2–4]. В Российской Федерации разработана обширная норма-

тивно-правовая база, включающая целый перечень законодательных актов, сани-

тарных правил и норм, методических руководств и рекомендаций, ГОСТов, строи-

тельных норм, инструкций и приказов, и т.д. 

В 2014 гoду былa сoᴈдaнa eдинaя cиcтeма гoсудapстʙeннoгo кoнтpoля ᴈa 

paдиaциoннoй oбcтaнoʙкoй нa тeppитopии Pоccийскoй Фeдepaции (EГACMPO) 

[12]. В сеть радиационного контроля входят пункты наблюдения и посты измере-

ния мощности амбиентного эквивалента дозы, а также пункты наблюдения за со-

держанием радионуклидов в воздухе, атмосферными осадками, пресноводными и 

морскими водами. Посты наблюдения расположены на всей территории РФ, в 

первую очередь в районах, где расположены предприятия, связанные с ядерным 

топливным циклом и городах-спутниках АЭС. Координация деятельности системы 

мониторинга осуществляется Фeдepaльнoй cлужбoй пo гидpoмeтeopoлoгии и 

мoнитopингу oкpужaющeй cpeды, aнaлиᴈ и oбpaбoтку полученной информации 

обеспечивает Главный информационно-аналитический центр Росгидромета. 

В 1995 году МАГАТЭ создала сеть аналитических лабораторий по измере-

нию радиоактивности окружающей среды (ALMERA). На март 2022 г. она состоит 

из 195 лабораторий, представляющих 90 стран. МАГАТЭ является центральным 
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координатором деятельности сети лабораторий ALMERA и осуществляет разра-

ботку стандартизированных методов пробототбора и анализа образцов, организа-

цию межлабораторных сличений и метрологических измерений для контроля каче-

ства результатов. 

Следует отметить, что в первую очередь система радиационного монито-

ринга создавалась для целей радиационной защиты человека, поэтому и ее главные 

задачи направлены на решение вопросов радиационной безопасности персонала и 

населения. В соответствии с рекомендациями МАГАТЭ [2,3] задачи радиацион-

ного мониторинга определены следующим образом: 

1) Контроль соответствия допустимым уровням выбросов источников при их 

штатной эксплуатации и нормативам воздействия на персонал, население и окру-

жающую среду. 

2) Получение всей необходимой информации для оценки доз потенциального 

облучения персонала и населения, анализа влияния на окружающую среду радио-

активных или делящихся материалов, использующихся на предприятиях как при 

штатной эксплуатации, так и в случае аварийных ситуаций.  

3) Проверка условий эксплуатации и соответствия уровня выбросов источ-

ника, предупреждение непредвиденных инцидентов, разработка и внедрение про-

грамм радиационного мониторинга для различных нештатных ситуаций. 

Помимо подтверждения соответствия условий эксплуатации радиационно-

опасного объекта критериям радиационной защиты, частью процесса радиацион-

ного контроля является ведение непрерывного учета соответствующих баз данных, 

включающих характеристики влияния предприятия/установки на уровни радио-

нуклидов в окружающей среде, а также разработка и верификация прогностиче-

ских моделей оценки состояния окружающей среды для снижения неопределенно-

сти в оценке дозовой нагрузки на персонал и население. 

Радиационная защита предусматривает три типа радиационного монито-

ринга [3]:  



 

 

17 

1) Мониторинг источника – мониторинг уровня активности радиоактивных 

материалов, выбрасываемых в окружающую среду, или оценка мощности дозы от 

источника (результат деятельности предприятия).  

2) Мониторинг окружающей среды – мониторинг мощности внешней дозы в 

окружающей среде и/или определение концентрации радиоактивных веществ в 

различных компонентах экосистемы.  

3) Индивидуальный мониторинг – мониторинг с помощью носимых прибо-

ров контроля, или измерение содержания радионуклидов в теле отдельного чело-

века. 

Программа мониторинга независимо от его конечных целей включает следу-

ющие процедуры:  

• определение территориальных границ зоны мониторинга и перечня источ-

ников загрязнения, подлежащих наблюдению; 

• установление радиологически опасных радионуклидов и критических пу-

тей их транспорта в окружающей среде между местом выброса и челове-

ком;  

• анализ и определение критических групп населения и объектов контроля 

в окружающей среде; 

• формирование сети наблюдательных пунктов и точек отбора проб; 

• определение перечня измеряемых параметров (объектов пробоотбора и 

исследуемых характеристик); 

• создание аппаратурного комплекса и разработка соответствующих мето-

дик пробоотбора и измерений; 

• формирование базы данных и математического аппарата анализа и интер-

претации полученной информации, включая математические модели воз-

действия радионуклидов на население и объекты окружающей среды (в 

том числе и миграционные модели). 

Предметом радиационного мониторинга являются, в первую очередь, радио-

нуклиды антропогенного происхождения.  
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Основным источником антропогенных радионуклидов – продуктов деления, 

обнаруженных в окружающей среде, являются атмосферные испытания ядерного 

оружия. Человечество подвергалось интенсивному воздействию этих радионукли-

дов с конца 1940-х гг. по середину 1980-х гг., но после введение моратория на про-

ведение ядерных испытаний и последующего принятия Договора о всеобъемлю-

щем запрещении ядерных испытаний основным источником продуктов деления в 

окружающей среде в последние годы были ядерные аварии. Расплавление ядерного 

реактора может привести к выбросу радионуклидов, по изотопному составу анало-

гичного выпадениям после взрыва ядерной бомбы, но соотношение радионуклидов 

в этих случаях будет сильно различаться. Причина различий в изотопных отноше-

ниях заключается в том, что во время работы реактора долгоживущие радио-

нуклиды имеют тенденцию к прогрессивному накоплению, тогда как короткожи-

вущие радионуклиды стремятся достичь равновесного состояния, при котором 

скорость распада равна скорости образования. Соотношение различных радио-

нуклидов, образующихся при работе ядерного реактора, изменяется в зависимости 

от времени работы и выгорания топлива. В масштабах программ радиационного 

мониторинга [2–4,10–12] предусматривается контроль следующих продуктов деле-

ния в образцах окружающей среды: 89Sr, 90Sr, 90Y, 95Zr, 95Nb, 99Mo, 99mTc, 103Ru, 

103mRh, 106Ru, 106Rh, 129m Te, 132Te, 131I, 132I, 137Cs, 137mBa, 140Ba, 140La, 144Ce, 144Pr и др.  

Радионуклиды, относимые к продуктам активации, образуются в ядерных ре-

акторах в результате взаимодействия нейтронов с материалами активной зоны. 

Продукты активации включают множество радионуклидов, многие из которых сле-

дует распознавать и учитывать при определении радиоэкологических путей их воз-

действия на человека. В рамках программ радиационного мониторинга предусмат-

ривается контроль следующих продуктов активации: 3H, 14C, 55Fe, 59Fe, 54Mn, 60Co, 

65Zn, 134Cs, 154Eu, 155Eu, 239Np, 241Pu, 241Am, 242Cm, 238Pu, 239Pu, 240Pu, 242Pu и др. 

Направленность мониторинга и перечень критических радионуклидов могут 

меняться в зависимости от cпeцифики oбъeктa мoнитopингa. В пepʙую oчepeдь 

paдиoэкoлoгичeский мoнитopинг cʙяᴈaн c иᴈучeниeм ᴈaгряᴈнeния тex oбъeктoʙ 
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oкpужaющeй cpeды, кoтopыe ʙыcтупaют ʙ кaчeстʙe пpoмeжутoчнoгo ᴈʙeнa мeжду 

мeстoм paдиoaктиʙнoгo ʙыбрoсa и чeлoʙeкoм [13]: 

• для воздуха 131I, 134Cs, 137Cs 

• для воды 3H, 89Sr, 90Sr, 131I, 134Cs, 137Cs 

• для почвы 90Sr, 134Cs, 137Cs, 238Pu, 239+240Pu, 241Am, 242Cm 

• для растительности 89Sr, 90Sr, 95Zr, 95Nb, 103Ru, 106Ru, 131I, 134Cs, 137Cs, 

141Ce, 144Ce 

• для пищевых продуктов: 

молоко 89Sr, 90Sr, 131I, 134Cs, 137Cs 

мясо 134Cs, 137Cs 

другие продукты 89Sr, 90Sr, 134Cs, 137Cs 

Предельно допустимые концентрации (ПДК) радионуклидов в окружающей 

среде и пищевых продуктах детально представлены в документации НКДАР ООН 

[14–16].  

Также с точки зрения радиационной защиты населения в перечень монито-

ринговых задач входит и контроль за содержанием радионуклидов естественного 

происхождения, в частности 222Rn, 226Ra в воздухе и воде в регионах с выходами на 

поверхность горных пород с высокой концентрацией урана и тория.  

Продукты животного происхождения обычно вносят существенный вклад в 

дозу, получаемую населением в результате радиоактивного загрязнения окружаю-

щей среды. Разработка и систематизация мероприятий по снижению дозы внутрен-

него облучения, в первую очередь, связана с возникновением и масштабностью 

аварийных выбросов. В 1950-1970-х гг. в связи с разработкой и наземными испы-

таниями ядерного оружия, а также Кыштымской и Виндскейлской (Windscale fire, 

1957 г.) авариями, был пpoʙeдeн цeлый pяд иccлeдoʙaний, посвященных поведе-

нию радиоактивных изотопов йода, цезия и стронция в окружающей среде, однако, 

наибольший толчок к разработке мер противодействия их влияния на человека свя-

зан с чернобыльской аварией [17]. В первые несколько лeт пoслe aʙapии на ЧAЭC 
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основное внимание уделялось исследованию поведения 137Cs в сельскохозяйствен-

ных и лесных экосистемах [18,19]. Затем в результате большой серии проектов, фи-

нансируемых Европейской комиссией и МАГАТЭ, был достигнут значительный 

прогресс в развитии эффективных методов противодействия не только в отноше-

нии 137Cs, но и других радиобиологически значимых радионуклидов [20,21]. Более 

того, новые данные о поведении этих радионуклидов в организме животных поз-

волили включить эффект некоторых контрмер в прогностические модели [22,23]. 

Разработанные меры по снижению дозы внутреннего облучения от продук-

тов животного происхождения (за исключением действий, направленных на сни-

жение загрязнения кормов для животных) в основном делятся на три основные ка-

тегории [24,25]. 

1) Ограничения на использование зараженных продуктов животного проис-

хождения людьми. Эта категория мер подразумевает запрет на попадание 

зараженных продуктов в пищевую цепочку, мониторинг продуктов жи-

вотного происхождения (мониторинг живых животных и/или молока и 

тканей после убоя), опубликование рекомендаций по питанию для населе-

ния (изменить привычки потребления или использовать рекомендуемые 

методы приготовления пищи) и т.д. 

2) Содержание животных. В качестве основных мероприятий предусматри-

вается предоставление незагрязненных или менее загрязненных кормов, в 

первую очередь животным, содержащихся в помещении, особенно неза-

долго до убоя; перемещение животных с загрязненных земель на менее 

загрязненные, выпас на доступных «чистых» пастбищах; переход с произ-

водства молока на производство мяса; замена животных на те виды, у ко-

торых коэффициент перехода радионуклидов ниже (например, от коз к ко-

ровам). 

3) Использование добавок для уменьшения или предотвращения попадания 

радионуклидов в организм животных (введение компонентов, которые 

предотвращают или уменьшают поглощение радионуклидов кишечником, 

использование стабильных аналогов для замещения). 
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Для эффективного управления в случае нештатных ситуаций и аварий требу-

ется подробная информация об основных источниках поступления радионуклидов 

в рацион сельскохозяйственных животных, для чего необходимо развитие опера-

тивных методов радиационного мониторинга.  

Следует отметить, что проблема контроля поведения антропогенных радио-

нуклидов носит глобальный характер и является актуальной для всего мирового 

сообщества в целом. Структура и изотопный состав загрязнений, вызванных источ-

никами различного происхождения, значительно отличается друг от друга. При 

этом для них свойственны «пятнистые» выпадения, радионуклиды могут нахо-

дится в разнообразных средах и физико-химических формах, а характер загрязне-

ния постоянно изменяется с течением времени под воздействием процессов мигра-

ции и распада радионуклидов. 

Радионуклиды, применяемые в ядерной медицине, также могут попадать в 

окружающую среду, но большинство из них являются короткоживущими. 

В целом можно сформулировать, что при разработке программы монито-

ринга должны учитываться: активность и радионуклидный состав источника; уро-

вень санкционированных выбросов; пространственные и временные характери-

стики радиационных полей вокруг источника; пути поступления радионуклидов во 

внешнюю среду; пути облучения населения и биоты; возможный вклад от произ-

водственной деятельности или других источников загрязнения окружающей 

среды; экологические особенности региона, в том числе и ландшафтно-географи-

ческие; особенности и привычки населения, подвергающегося облучению. 

1.2. Технические средства обеспечения радиационного мониторинга 

Реализация мониторинговых исследований осуществляется, в основном, сле-

дующими методами: химическими, дозиметрическими/спектрометрическими, био-

логическими с помощью биоиндикаторов, дистанционными (использование авиа-

ции, спутников или наземных пунктов стационарного наблюдения). 
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Первым и зачастую определяющим этапом любой программы мониторинга 

является планирование и отбор образцов для исследований. Разработке процедур 

пробоотбора и методов определения и измерения радионуклидов в различных сре-

дах посвящено немало исследований. [1,26–31]. В лабораториях, занимающихся 

проведением мониторинга окружающей среды, уделяется большое внимание стро-

гой регламентации этого процесса, начиная от выбора объектов исследования, про-

цедур отбора, хранения и транспортировки проб и проведения анализов и хранения 

данных. В некоторых странах, например в США, странах Евросоюза и др. разрабо-

таны межотраслевые руководства, регламентирующие радиоаналитические проце-

дуры, рекомендуемые к применению в любых, не только мониторинговых про-

граммах и проектах, где необходимо выполнение исследований содержания 

радионуклидов [32]. Результаты этих исследований и обобщений легли в основу 

целого ряда международных и национальных стандартов и руководств [26,32,33].   

В частности, очень подробно вопросы разработки программ пробоотбора при 

исследованиях радиоактивности объектов окружающей среды рассмотрены в 75 

докладе Международной комиссии по радиационным единицам и измерениям [34]. 

Доклад представляет подробное концептуальное руководство по подготовке стати-

стически обоснованных решений по выбору методических подходов и практике от-

бора проб объектов внешней среды (почвы, отложений, воды, растений, водных 

организмов и животных). Представлено описание случаев и примеров оценки ве-

личины ошибки, обусловленной пробоотбором. Описаны методы и общие прин-

ципы статистического обоснования проекта пробоотбора, включая оценку случай-

ной и систематической ошибки, даны рекомендации по планированию отбора 

образцов для оценки поверхностного распределения и временных трендов распре-

деления радиоактивного загрязнения.  

Изучению проблем оптимизации радиационного мониторинга, отбора проб 

были посвящены исследования и целого ряда отечественных авторов [35–37].  

Развитие мониторинга как технологической системы началось с начала 1950-

х гг. Огромное количество радиоактивных и делящихся материалов попало в окру-
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жающую среду в результате проведения атмосферных испытаний ядерного ору-

жия, по некоторым оценкам до 1022 Бк (10 Тки) [38–40], которые стали предметом 

многих исследований и пристального внимания научной общественности. Для ор-

ганизации масштабных работ по оценке распределения и поведения радионукли-

дов в окружающей среде необходимо было создание и развитие соответствующей 

измерительной техники. В конце 1950-х гг. были созданы первые мониторинговые 

сети постоянного радиационного контроля в США, СССР, Великобритании и 

Франции. На тот момент они еще не были автоматическими, не могли измерять 

низкие концентрации активности и были предназначены, главным образом, для во-

енных целей и задач гражданской обороны.  

Авария на Три-Майл-Айленде в 1979 г. и Чернобыльская катастрофа в 1986 

г. еще раз подчеркнули необходимость развития аварийного радиационного мони-

торинга. Например, во время последней крупной ядерной аварии в 2011 г. на стан-

ции Фукусима Дайичи была применена несвоевременная стратегия аварийного ре-

агирования: несмотря на то, что воздушный мониторинг был проведен сразу после 

аварии, на обработку и предоставление первоначальных результатов ушло одинна-

дцать дней [41], а наземный мониторинг был проведен только через четыре дня 

после катастрофы [42], что привело к несвоевременной организации аварийной 

эвакуации и увеличению числа пострадавшего персонала и населения.  

С тех пор автоматизация мониторинга шагнула далеко вперед. Автоматизи-

рованные системы радиационного контроля (АСМРО) предназначены для непре-

рывного мониторинга радиационной обстановки с целью раннего обнаружения 

опасных уровней радиации (в случае аварийной ситуации) и последующего опове-

щения соответствующих организаций [13]. В рабочем автоматическом режиме 

АСМРО может выполнять целый ряд измерений. К ним относятся мониторинг 

мощности эквивалентной дозы γ-излучения, атмосферного давления и влажности, 

температуры окружающего воздуха и почвы, направления и скорости ветра, актив-

ности аэрозольных фильтров, установленных на станциях контроля воздушной 

среды, и объемной активности радионуклидов в воде и др. Они являются доста-

точно чувствительными установками, а передача данных по УКВ радиочастотному 



 

 

24 

каналу и/или сети GSM/GPRS и современные средства обработки информации 

дают возможность создавать карты оперативной обстановки, охватывающие всю 

территорию России. 

Одновременно с развитием автоматических систем контроля радиационной 

обстановки активно развивались и лабораторные методы исследований. В 1950-х 

гг. были разработаны основные принципы детектирования ионизирующих излуче-

ний с использованием газоразрядных счетчиков типа Гейгера-Мюллера, пропорци-

ональных счетчиков, ионизационных камер и др. В начале 1960-х гг. появились 

первые сцинтилляционные детекторы (монокристаллы с повышенным содержа-

нием тяжелых элементов, которые сделали γ-спектрометрию наиболее популяр-

ным методом измерения активности), и наконец, к концу 1960-х гг. появились пер-

вые Ge(Li) полупроводниковые детекторы. В семидесятые годы активно 

продолжали совершенствоваться и методы радиохимического анализа радионукли-

дов. Дальнейшее развитие спектрометрическая техника получила в результате 

внедрения передовых компьютерных технологий, позволившая легко выполнять 

обработку сложных спектров и получать результаты с очень высокой точностью. 

Если погрешность дозиметрических и радиометрических исследований ранее со-

ставляла 30-50%, то точность современных γ-спектрометрических исследований с 

помощью полупроводниковых спектрометров составляет 5-10%. 

Задачи радиационного мониторинга и разнообразие исследуемых характери-

стик, требуют и большого разнообразия достаточно чувствительных аналитиче-

ских методов. Так, например, фактические концентрации некоторых искусствен-

ных радионуклидов, обнаруживаемых в объектах oкpужaющeй cpeды пpи штaтнoй 

эксплуaтaции ядepных объектов, в настоящее время настолько низки, что срав-

нимы с концентрациями нуклидов космогенного происхождения, например 22Na 

(10-7 Бк/м3) [34]. На первый взгляд, развитие методик точного определения факти-

ческих уровней таких низких концентраций искусственных радионуклидов, ка-

жется не совсем востребованным в настоящее время, кроме как в научных целях. 

Ведь значения уровней их предельно допустимых концентраций, которые могут 

привести к превышению дозовых пределов, находятся на несколько порядков 
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выше. Развитие оперативных и высокоточных методов выполнения подобных из-

мерений оправдывается в случае нештатных инцидентов и запроектных аварий. К 

тому же попадание радиоактивных и делящихся материалов в окружающую среду 

и риск, связанный с радиацией, как правило, воспринимаются в общественном мне-

нии крайне иррационально [34]. Отмечая этот факт, радиоэкологи считают необхо-

димым предпринимать все возможные шаги, чтобы своевременно информировать 

органы контроля и население. Для этого необходимы как высокая точность резуль-

татов измерений и последующих из них аналитических оценок, так и оперативное 

предоставление населению всей возможной информации в доступной форме. 

Особого внимания требуют мониторинговые и научные исследования, про-

водимые на территориях, подвергшихся послеаварийному загрязнению и загрязне-

нию в результате проведения атмосферных испытаний ядерного оружия: отдель-

ные районы Брянской, Калужской и Тульской областей Российской Федерации, 

Гомельская область Республики Беларусь, Чернобыльская зона отчуждения; за-

грязненные в результате Кыштымской аварии территории, впоследствии объеди-

ненные в Восточно-Уральский заповедник Российской Федерации, отдельные рай-

оны префектуры Фукусима (авария на АЭС «Фукусима Дайичи», Япония); 

полигоны: Семипалатинский (Республика Казахстан), «Новая земля» (Российская 

Федерация), Маршалловы острова и т.д. Здесь ввиду огромной площади очагов за-

грязнений от аналитических методов исследований требуется не только высокая 

точность, но и достаточная простота, оперативность и минимальная стоимость вы-

полнения измерений, поскольку объем мониторинговых исследований в таких слу-

чаях многократно увеличивается. 

1.3. Методы анализа содержания радионуклидов в образцах окружающей 

среды 

Оснащение современных аналитических лабораторий и наиболее часто при-

меняемые методы исследования хорошо изложены в документах [2,28,29,32,33] и 

детально рассмотрены в последующих главах диссертационной работы. 
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В настоящее время детекторы γ-излучения являются основой системы опера-

тивного радиационного контроля. В зависимости от поставленных задач применя-

ются все три основных типа детекторов: газонаполненные детекторы (счетчики и 

ионизационные камеры), сцинтилляционные детекторы и полупроводниковые 

спектрометры. При проведении радиационного мониторинга γ-спектрометриче-

ские измерения проводятся, в основном, в диапазоне энергий от 0.01 до 2.5 МэВ. 

Для большинства радиологически значимых радионуклидов нижний предел чув-

ствительности γ-спектрометрических методов составляет примерно 1 Бк×Кг-1 [43]. 

В представленной диссертационной работе использовались: 

• сцинтилляционные спектрометры с NaI(Tl) и CsI детекторами; 

• полупроводниковые спектрометры CanberraТМ и OrtecТМ с детекторами из 

сверхчистого германия (HPGe-детекторы) и тонким входным бериллие-

вым окном paᴈличнoгo oбъeмa: l cм3 с энергетическим разрешением 300 

эВ для γ-перехода с энергией 17 кэВ; 150 и 250 см3 с энергетическим раз-

решением 1,8–2,0 кэВ для γ-перехода с энергией 1332 кэВ. Эффективность 

регистрации спектрометров составляла 10-40% по сравнению с сцинтил-

ляционным 3"×3' NaI(Tl)детектором. 

• антикомптоновский спектрометр, состоящий из полупроводникового 

спектрометра с HPGe-детектором, окруженного пятью сцинтилляцион-

ными NaI(Tl)-детекторами активной защиты [44] использовался при про-

ведении измерений в области низких энергий. Энергетическое разреше-

ние спектрометра составляло 1.9 кэВ для γ-линий 60Co 1173 кэВ и 1333 кэВ 

и 350 эВ для γ-излучения 59 кэВ 241Am, эффективность регистрации – 20% 

по сравнению с сцинтилляционным 3"×3' NaI(Tl)детектором. Применение 

схемы антисовпадений в процессе измерений привело к значительному 

уменьшению комптоновского фона в γ-спектрах с коэффициентами подав-

ления от 8 до 10, что позволило проводить исследования в низкоэнергети-

ческой области с исключительно высокой степенью точности. 
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Анализ α-излучающих радионуклидов традиционно проводится с помощью 

альфа-спектрометрии, которая требует отдельных этапов подготовки проб, вклю-

чая извлечение радионуклидов из раствора с последующим изготовлением тонких 

счетных источников для прямых измерений на α-спектрометрах. Ряд международ-

ных организаций разработали рекомендации и стандарты для измерения α-излуча-

ющих радионуклидов, например [45,46]. Наиболее часто при подобных исследова-

ниях применяются полупроводниковые спектрометры с кремниевыми детекторами 

и многоканальными анализаторами. В дaннoй paбoтe иcпoльᴈoʙaлcя aльфa-

cпeктpoмeтp Alpha Analyst пpoиᴈʙoдстʙa CanberraTM с кpeмниeʙым дeтeктopoм с 

плoщадью пoʙepхнoсти 300–600 мм2 и тoлщинoй 100 мкм. Энергетическое разре-

шение спектрометра было 17–25 кэВ, эффективность счета 15–30 % при расстоянии 

от источника до детектора 5–10 мкм, рабочий диапазон энергий от 3 до 10 МэВ.  

Идентификация чистых β-излучателей в образцах окружающей среды 

обычно осуществляется с помощью радиометрических методов, в том числе и для 

количественного определения общей β-активности. В этих методах используются 

различные типы детекторов, включая газовые ионизационные детекторы, такие как 

пропорциональные счетчики и счетчики Гейгера-Мюллера, а также твердые или 

жидкие сцинтилляционные детекторы, черенковские счетчики или полупроводни-

ковые поверхностно-барьерные детекторы. Поскольку энергетическое распределе-

ние β-излучения непрерывно, для определения активности чистых β-излучателей 

необходимо сначала отделить их от других β-излучающих нуклидов и матрицы об-

разца. В представленной диссертационной работе верификация разработанных 

спектрометрических методов определения 90Sr радиохимическими методами про-

водилась по стандартным протоколам [47] с иcпoльᴈoʙaниeм жидкoстнoго сцин-

тилляциoннoгo спeктpoмeтpa ТRI-САRВ 2500 ТR. 

Достаточно широко используемым методом измерения концентрации радио-

нуклидов при проведении экологических исследований является масс-спектромет-

рия долгоживущих радионуклидов особенно, таких как 10Ве, 14С, 26Аl, 36Сl, 40Са, 

53Мn, 60Fе, 59Ni, 129I, 135Сs, a тaкжe иᴈoтoпoʙ aмepиция, уpaнa и плутoния. Этoт мeтoд 

иᴈмepeния тaкжe тpeбуeт химичeскoгo oтдeлeния нуклидa от мaтpицы и 
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тpудoeмкoй пpoбoпoдгoтoʙки для иᴈмepeний. В нaстоящee ʙрeмя хopoшo 

paᴈрaбoтaны тaкие мacc-cпeктpoмeтpичeскиe мeтoды, кaк мacc-cпeктpoмeтpия с 

индуктиʙнo-сʙяᴈаннoй плaᴈмoй (ICP-MS), уcкopительнaя мacc-cпeктpoмeтpия 

(AMS), и масс-спектрометрия с резонансной ионизацией (RIMS), но несмотря на 

очень высокую чувствительность этих методов, вследствие их исключительной до-

роговизны для проведения массовых измерений они не годятся. 

Хотелось бы отметить невозможность использования только стандартных 

методик измерений для всего многообразия радиоактивных осадков, попавших в 

окружающую среду от различных источников и содержащих сложные сочетания 

α-, β- и γ-излучающих радионуклидов. Как видно из вышесказанного, при измере-

нии содержания в образце многих α- и β-излучателей применение радиохимиче-

ского выделения является непременным этапом анализа. Как правило, этот этап 

требует больше всего времени и ресурсов. В диссертационной работе представ-

лены разработанные методы для некоторых радиологически важных радионукли-

дов, позволяющие обойти этот сложный этап. Несмотря на это, для подтверждения 

результатов использовались стандартные радиохимические методики и проце-

дуры. 

1.4. Радиационный мониторинг на действующих АЭС 

Во многих странах атомные электростанции являются важной частью наци-

ональной энергетической системы. Атомная энергетика экономически конкуренто-

способна и экологически чиста по сравнению с большинством других форм энер-

гии, используемых для производства электроэнергии. Очевидно, что и в 

среднесрочной перспективе, и в дальнейшем растущий вклад ядерной энергии в 

национальное энергоснабжение будет по-прежнему необходим для поддержки 

уровня жизни в промышленно-развитых странах мира и удовлетворения энергети-

ческих потребностей развивающихся стран. 

Эксплуатационные радиоактивные отходы, образующиеся в процессе повсе-

дневной эксплуатации АЭС, возникают при замене определенных компонентов во 
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время планового технического обслуживания и при загрузке активной зоны реак-

тора. В эту категорию входят активированная сталь и сплавы, фильтры, ионооб-

менные смолы и концентрированные жидкости, образующиеся в системах водо-

очистки реактора. Кроме того, в эксплуатационные отходы станции входят 

различные материалы, такие как средства индивидуальной защиты и одежда пер-

сонала, которые загрязняются в результате технического обслуживания реактора. 

Они содержат целый ряд радионуклидов, образовавшихся в активированных кон-

струкционных и коррозийных материалах, в замедлителе и теплоносителе реак-

тора. Кроме того, в отходах присутствуют в значительном количестве продукты 

деления ядерного топлива. Конкретный характер и количество образующихся ра-

диоактивных отходов зависят от типа реактора, его конструктивных особенностей, 

условий эксплуатации и целостности топлива. 

Радиационный мониторинг атомной электростанции, как источника ионизи-

рующих излучений и мониторинг окружающей промплощадку среды составляют 

важнейшую часть системы организации радиационной защиты на АЭС и описаны 

в серии международных рекомендаций [2–4]. В Советском Союзе система контроля 

за загрязнением окружающей природной среды и ее состоянием в районе располо-

жения атомных электростанций начала развиваться с началом программы строи-

тельства атомных электростанций и предусматривалась еще на этапе проектирова-

ния АЭС [48,49]. В Российской Федерации кроме общих положений безопасности 

АЭС [50] действует еще огромный перечень федеральных норм, правил и методи-

ческих указаний, детально изложенный на сайте научно-технического центра по 

ядерной и радиационной безопасности Ростехнадзора. 

Основной целью радиационного контроля окружающей среды является обес-

печение безопасной эксплуатации ядерных энергетических установок [50]. Си-

стема мониторинга должна обеспечивать благополучие людей, проживающих в 

непосредственной близости от объекта, а также coблюдaть тpeбoʙaния 

пpиpoдooxpaннoгo ᴈaкoнoдaтeльстʙa пpи cтpoитeльстʙe, экcплуaтaции и пoслeду-

ющeм ʙыʙoдe oбъeктa иᴈ экcплуaтaции, кaк ʙ нopмaльных, тaк и ʙ aʙapийных 

уcлoʙияx. Этo пoдpaᴈумeʙaeт пoддepжaниe уpoʙнeй ᴈaгpяᴈнeния, cooтʙeтcтʙующиx 
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экoлoгичeским нopмaм и дocтaтoчныx для oбecпeчeния бeᴈoпacнocти нaceлeния и 

oкpужaющeй cpeды [51].  

Программа радиационного контроля на станции включает в себя два основ-

ных направления [50,51]. Первое – мониторинг самих установок, включающий 

наблюдение и контроль за газоаэрозольными выбросами, сбросами жидкостей, об-

разованием и характеризацией радиоактивных отходов в реакторе и т.д. Второе 

направление – это радиационный мониторинг промплощадки АЭС, санитарно-за-

щитной зоны и прилегающих территорий наблюдения. Радиационный контроль 

включает в себя несколько ключевых параметров, в том числе регулярное опреде-

ление мощности эквивалентной дозы γ-излучения в помещениях и на пунктах кон-

троля прилегающих территорий, измерение и анализ содержания радиоактивных 

материалов в различных образцах окружающей среды, включая осадки, почву, рас-

тительность, воду и биологические образцы.  

Для реализации программы радиационного мониторинга формируется сеть 

стационарных контрольных пунктов. В методических рекомендациях [2,51] де-

тально регламентируются требования к выбору объектов контроля, точек контроля, 

процедурам пробоотбора, а также радиохимические и γ-спектрометрические мето-

дики анализа радиоактивности на объектах внешней среды. Несколько точек 

наблюдения должны располагаться на территории промплощадки АЭС. Отдельно 

устанавливается, тaк нaᴈыʙaемaя «фoнoʙaя» тoчкa нaблюдения, нa paccтoянии 30 

км oт пpoмплoщaдки AЭC c нaʙетpеннoй cтopoны. Ocтaльные тoчки нaблюдения 

paʙнoмеpнo paccтaʙляютcя ʙo ʙcеx нaпpaʙленияx ʙ paдиуcе 10-12 км oт пpoм-

плoщaдки AЭC.  

Paдиaциoнный мoнитopинг, пpoʙoдимый нa ᴈapубежныx AЭC, пpинци-

пиaльнo не oтличaетcя oт poccийcкoгo. Нaпpимеp, ʙ Шʙеции пpoгpaммa 

мoнитopингa тaкже ʙключaет кoнтpoль иcтoчникa ʙыбpocoʙ и cбpocoʙ и 

мoнитopинг oкpужaющей cpеды, ʙ тoм чиcле и пpoбooтбop биoтичеcкиx и aбиoти-

чеcкиx oбъектoʙ  – нa 5 плoщaдкax AЭC pacпoлoженo 160 пунктoʙ oтбopa пpoб [52]. 

Бoлee тoгo для cнижeния пpoфeccиoнaльнoгo oблучeния и oгpaничeния 

ʙыдeлeния и пoглoщeния пoтeнциaльнo paдиoaктиʙныx ʙeщecтʙ при повседневном 
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техническом обслуживании в середине энергоблока, при капитальном ремонте или 

выводе из эксплуатации объектов использования атомной энергии, оборудование 

и детали (корпуса реакторов, парогенераторы, трубы, насосы, клапаны и т. д.), за-

грязненные радиоактивными веществами, необходимо своевременно характеризо-

вать и дезактивировать.  

Программы мониторинга окружающей среды вокруг АЭС существенно из-

меняются в случае возникновения аварийной ситуации и на различных ее стадиях, 

и в процессе ликвидации последствий. При этом если на ранних стадиях ликвида-

ции последствий аварии на первом плане находятся вопросы обеспечения радиаци-

онной защиты персонала, принимающего участие в работах на загрязненных тер-

риториях [25], то на поздних стадиях возникает необходимость оценки 

долгосрочных прогнозов развития радиоэкологической ситуации, что требует су-

щественных дополнений в стандартные программы мониторинга. 

Опыт эксплуатации АЭС и организации радиационного мониторинга в райо-

нах их размещения, показывает, что проводимый мониторинг в целом выполняет 

возложенные на него задачи и дает возможность достаточно полно оценить радиа-

ционное воздействие от АЭС на население и окружающую среду в районе их раз-

мещения [53]. 

1.5. Снятие реакторов с эксплуатации.  

Контроль радиоактивных отходов и его место в системе мониторинга 

В контексте устойчивого развития, защиты окружающей среды и безопасно-

сти энергоснабжения технологии атомной энергетики часто сталкивается с опреде-

ленным противодействием. После аварии на японской АЭС «Фукусима-дайичи» 

ядерно-энергетические программы развития в некоторых странах (например, Гер-

мания и некоторые другие страны Евросоюза) находятся либо под вопросом, либо 

на этапе сворачивания. Тем не менее, целый ряд развивающихся стран продолжают 

строительство новых атомных электростанций или рассматривают подобную пер-

спективу. 



 

 

32 

Несмотря на «ядерный ренессанс» в развивающихся странах, число ядерных 

энергетических реакторов, выводимых из эксплуатации, во всем мире продолжает 

увеличиваться, в связи с тем, что первые поколения реакторов достигли конца сво-

его расчетного срока эксплуатации. По данным МАГАТЭ [54,55], средний срок 

эксплуатации энергетического ядерного реактора составляет 27 лет, при этом мно-

гие из них имеют продленные лицензии и их первоначальный проектный срок ра-

боты уже превышен. В соответствии с [5] на 2022 г. были выведены из эксплуата-

ции 200 энергетических реакторов, из них 12  – после повреждения в результате 

аварии или серьезного инцидента, 46  – преждевременно по политическим сообра-

жениям, 139 – признаны нерентабельными или выработавшими расчетный срок 

эксплуатации, а также более 500 исследовательских реакторов и несколько топлив-

ных сборок, тогда как полностью утилизированы только ~25 установок.  

В России в рамках Федеральной целевой программы по ядерной и радиаци-

онной безопасности выводятся из эксплуатации шесть энергетических реакторов 

[56]: три первых РБМК реактора, исследовательский реактор ВК-50 в Димитров-

граде и два блока ВВЭР-440 в Нововоронеже. Большинство из них было останов-

лено в 1981–1990 годах, топливо вывезено, и теперь они ожидают демонтажа, ко-

торый пока начинается только в Нововоронеже. 

Радиоактивные отходы, образующиеся при работе реактора, обладают спе-

цифическими свойствами. Они содержат значительное количество радионуклидов 

с длительными периодами полураспада, наработанных в активированных кон-

струкционных материалах реакторов и технологического оборудования активной 

зоны. В них присутствует широкий спектр β- и рентгеновских излучателей. Тем не 

менее большая часть облученных материалов реактора может быть повторно ис-

пользованы после соответствующей переработки. 

Обзор современных методов характеризации РАО АЭС наиболее широко 

представлен в технических докладах МАГАТЭ [57] и подробно обсуждается в по-

следующих главах диссертации. Тем не менее в связи с большим разнообразием 

образующихся радионуклидов (см. Табл. 1.1) и большой массой облученных кон-

струкционных материалов реактора и технологического оборудования активной 
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зоны, инвентаризация накопленных в них радионуклидов с помощью существую-

щих методов является чрезвычайно сложной задачей.  

Таблица 1.1 ‒ Продукты деления и активации, образующиеся в активной 

зоне реактора с периодом полураспада больше 1 года [58,59] 

Радио-

нуклид 

Период  

полураспада, 

лет 

Исходное  

ядро 

Ядерная  

реакция 

3H 12,3 6Li n, α 
2H n, γ 

U n, 3f 
10Be 1,6×106 9Be n, γ 

10B n, p 
14C 5,7×103 13C n, γ 

14N (n, p) 
17O (n, α) 

26Al 7,2×105 27Al (n, 2n) 
36Cl 3,01×105 35Cl (n, γ) 
39Ar 269 39K (n, p) 
41Ca 1,03×106 40Ca (n, γ) 
53Mn 3,7×106 54Fe (n, d) 
55Fe 2,74 54Fe (n, γ) 
59Ni 8×104 58Ni (n, γ) 
60Co 5,272 59Co (n, γ) 
63Ni 100 62Ni (n, γ) 

62Cu (n, p) 
79Se 6,5×104 78Se/80Se (n, γ)/(n, 2n) 

79Br (n, p) 

U (n, f) 
81Kr 2,1×105 84Sr (n, α) 
85Kr 10,7 U (n, f) 

85Rb (n, p) 
90Sr 29 U (n, f) 
93Zr 9,5×105 92Zr (n, γ) 

U (n, f) 
92Nb 3,47×107 93Nb (n, 2n) 

92Mo (n, p) 
93mNb 12 93Nb (n, n’) 
93Mo 3,5×103 92Mo (n, γ) 
94Nb 2×104 93Nb (n, γ) 

94Mo (n, p) 
97Tc 2,6×106 Ru (n, γ) 
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Радио-

нуклид 

Период  

полураспада, 

лет 

Исходное  

ядро 

Ядерная  

реакция 

98Tc 4,2×106 Ru (n, p) 
99Tc 2,13×105 Mo (n, γ) 

U (n, f) 
106Ru 1 U (n, f) 
107Pd 6,5×106 106Pd (n, γ) 

108mAg 130 107Ag (n, γ) 
113mCd 14,6 113Cd (n, n’) 
121mSn 50 120Sn (n, γ) 

121Sb (n, p) 
125Sb 2,76 124Sn (n, γ) 

129I 1,59×107 128Te (n, γ) 
l33Ba 10,4 132Ba (n, γ) 
135Cs 2,3×106 135Ba (n, p) 

U (n, f) 
137Cs 30,1 137Ba (n, p) 

U (n, f) 
137La 6×104 Ce (n, γ) 
144Ce 0,8 (284,9 дн) U (n, f) 
145Pm 18 Sm (n, γ) 
146Sm 1,0×108 Sm (n, 2n) 
150mEu 36 Eu (n, 2n) 
150Gd 1,8×106 Eu (n, 2n) 
151Sm 93 Sm (n, γ) 
152Eu 13 Eu (n, γ) 
154Eu 8,6 Eu (n, γ) 
158Tb 150 Tb (n, 2n) 
163Ho 33 Er (n, 2n) 

166mHo 1,2×103 Ho (n, γ) 
178mHf 30 Hf (n, γ) 
192mlIr 241 Ir (n, γ) 
193Pt 50 Pt (n, γ) 

Pt (n, 2n) 
205Pb 1,4×107 Pb (n, γ) 

Pb (n, 2n) 
208Bi 3,68×105 Bi (n, 2n) 

210mBi 3,5×106 Bi (n, γ) 
233U 1,58×105 Th (n, γ) 
235U 7,04×108 Природный 
238U 2,3×107 Природный 

237Np 2,14×106 235U (n,2n) (β–) 
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Радио-

нуклид 

Период  

полураспада, 

лет 

Исходное  

ядро 

Ядерная  

реакция 

238Pu 87,7 237Np  (n, γ) (β–) (α) 
239Pu 2,4×104 U (n, γ) 
240Pu 6561 Многократный нейтронный захват  
241Pu 14,3 Многократный нейтронный захват 

241Am 432,6 241Pu (β–) 
242Pu 3,75×105 Многократный нейтронный захват 

242Cm 0,4 (162,8 дн) Многократный нейтронный захват с последую-

щим 242Am (β–) 
243Cm 29,1 Многократный нейтронный захват  

 

Атомные электростанции являются одним из крупнейших источников радио-

активного металлолома и главным потребителем вторично используемых радиоак-

тивно-загрязненных металлов [60–62]. Огромное количество доступного металла и 

его, в основном, низкий уровень радиоактивности предполагают возможность его 

применения в будущих энергоблоках. С учетом всех типов ядерных установок, ко-

торые будут выведены из эксплуатации, количество металлолома, полученного в 

результате вывода из эксплуатации в ближайшие десятилетия, оценивается в ~30 

млн т [7]. В виду ряда причин, существующие хранилища РАО, не могут вместить 

такое количество отходов.  

Вывод из эксплуатации ядерных установок требует оценки радиоактивного 

состава облученных материалов, которые затем классифицируются в соответствии 

с правилами, установленными для захоронения ядерных отходов. В процессе ра-

боты реакторов значительные количества радиоактивных материалов образуются 

в результате активации конструкционных материалов и технологического обору-

дования, при этом образуются в том числе и долгоживущие радионуклиды, распа-

дающиеся без испускания γ-излучения. При переработке облученных конструкций 

и оборудования для сведения к минимуму вновь образующихся РАО имеет важное 

значение разделение радиоактивных и нерадиоактивных материалов и увеличение 
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возможности повторного использования материалов. Отдельным важным факто-

ром является учет дозовых нагрузок на персонал, участвующий в проведении работ 

по демонтажу. 

Как видно из Таблицы 1 основная радиоактивность облученных материалов 

реактора обусловлена такими нуклидами, как 3H (T1/2=12 лет), 10Be 

(T1/2=1,6106 лет), 14C (T1/2=5,7103 лет), 36Cl (T1/2=3105 лет), 41Ca 

(T1/2=9,9104 лет), 55Fe (T1/2=2,7 лет), 60Co (T1/2=5,3 лет), 63Ni (T1/2= 102 лет), 90Sr 

(T1/2=28 лет), 93Mo (T1/2= 4103 лет), 93Zr (T1/2= 1,6106 лет), 133Ba (T1/2= 10,5 лет), 

137Cs (T1/2=29 лет), 154Eu (T1/2= 8,6 лет), 155Eu (T1/2= 4,7 лет) и некоторые трансура-

новые элементы.  

Мониторинг гамма-излучающих радионуклидов, таких как 60Co, 154Eu, 155Eu, 

133Ba и 137Cs, является относительно простым процессом, и измерения могут быть 

выполнены практически во всех радиохимических лабораториях, оборудованных 

современными полупроводниковыми спектрометрами. Однако, контроль α- и β-из-

лучающих радионуклидов в масштабах, необходимых для решения вопросов ради-

ационного мониторинга, представляет собой технически сложную задачу. 

Одним из наиболее распространенных легирующих компонентов металличе-

ских конструкций реакторов является никель. Содержание никеля в жаропрочных 

нержавеющих сталях составляет в среднем ~8-10% от общей массы, но может до-

стигать и 50-75%. Помимо металлических конструкционных материалов, никель 

активируется в примесях теплоносителя и коррозионных материалах активной 

зоны реакторов. Кроме того, никель присутствует в качестве примеси в цирконие-

вых сплавах в концентрации около 40 мг/кг, а также в реакторном топливе в кон-

центрации около 20 мг/кг [63–66]. Общая масса никеля в материалах ректора и тех-

нологического оборудования может достигать несколько тонн. При этом за время 

эксплуатации реактора из природного никеля образовываются долгоживущие ра-

диоактивные изотопы никеля, а именно 59Ni (T1/2= 7.6×104 лет) и 63Ni (T1/2= 102 лет). 

Нуклид 59Ni распадается путем электронного захвата, испуская характеристическое 
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рентгеновское излучение с энергией 6,9 кэВ. Тогда как нуклид 63Ni является чи-

стым β-излучателем с максимальной энергией электронов 67 кэВ. 

Цирконий широко используется в атомной энергетике благодаря своим свой-

ствам – высокой температуре плавления, малому сечение захвата тепловых нейтро-

нов, химической инертностью, высокой коррозионной стойкостью к воде и пару. В 

активных зонах практически всех типов реакторов используются тепловыделяю-

щие элементы в оболочках из сплавов циркония. Наибольшую радиологическую 

опасность при активации сплавов циркония представляет собой 93Zr (T1/2=1,6×106 

лет), чистый ß-излучатель с максимальной энергией электронов 60 кэВ.  Это один 

из радионуклидов, которые образуются на АЭС в результате двух процессов: деле-

ния ядерного топлива (с выходом около 6,3% из 235U) и активации нейтронами ста-

бильного 92Zr в конструкционных компонентах. Поэтому прогнозировать и изме-

рять его концентрацию в отходах АЭС очень сложно. Вследствие длительного 

периода полураспада через 1000 лет его вклад в общую активность продуктов де-

ления в отходах АЭС оказывается вторым после 99Tc [67]. 

Оптимальное сочетание физико-механических и коррозионных свойств мо-

либдена делает этот металл одним из важных компонентов жаропрочных конструк-

ционных материалов и технологического оборудования реакторов. 93Mо 

(Т1/2=4×103 лет) образуется в металлических конструкционных материалах ядер-

ных реакторов в результате активации нейтронами стабильного 92Mo [68,69]. 93Mо 

распадается путем электронного захвата и не испускает γ-линий, которые можно 

было бы легко измерить с помощью γ-спектрометрии. 

Одним из основных источников радиоактивных отходов (РАО) при демон-

таже реакторной установки является радиационно-тепловая (биологическая) за-

щита, выполненная из жаростойких бетонов. По некоторым оценкам объем акти-

вированных бетонов, может составлять десятки тысяч кубических метров и 

составлять порядка 60% от общего количества РАО [70,71]. Особую озабоченность 

вызывает бетон не только из-за большого объема бетонных отходов, но и потому, 

что облученный бетон может содержать долгоживущие радионуклиды. 
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Радиоизотоп 41Ca (T1/2=9,9104 лет) образуется в бетонах биологической за-

щиты реакторов в результате (n, γ)-реакции из 40Ca. Затем он распадается до 41K 

путём электронного захвата, что сопровождается испусканием характеристиче-

ского рентгеновского излучения с энергией ~3,3 кэВ. Учитывая высокую экологи-

ческую мобильность и биодоступность кальция, 41Ca уделяется особое внимание 

при обращении с низко- и среднеактивными РАО, образующимися при выводе ре-

акторов из эксплуатации [72]. 

Eщe oдним paдиoлoгичeски ᴈнaчимым paдиoнуклидoм ʙ oблучeнныx кoн-

струкциoнных мaтeриaлax и PAO AЭC cчитaeтcя 36Сl иᴈ-ᴈa ʙыcoкoй биoлoгичecкoй 

пoдʙижнocти и длитeльнoгo пepиoдa пoлуpacпaдa (Т1/2=3105 лeт) [73]. 36C1 распа-

дается путем испускания β‒-частиц с максимальной энергией 708,6 кэВ (98,1%) и 

электронным захватом (1,9%). Наработке 36Cl в ядерных реакторах способствует 

реакция 35Cl(n, γ)36Cl на естественных примесях хлора в тепловыделяющих элемен-

тах, графите, воде системы охлаждения и строительных материалах, таких как 

сталь и бетон.  

Современные методы неразрушающего анализа не позволяют точно опреде-

лить активность перечисленных долгоживущих радионуклидов в облученных кон-

струкционных материалах и РАО АЭС, а радиохимические подходы не могут быть 

использованы из-за значительной массы облученных материалов, что представляет 

собой серьезную проблему с точки зрения стоимости анализа и трудозатрат. 

Отдельной проблемой обращения с облученными конструкционными мате-

риалами активной зоны реактора является присутствие значительного количества 

высокотоксичного бериллия 10Be, с периодом полураспада 1,5 ×106 лет. Металли-

ческий бериллий уже много лет используется в качестве замедлителя и отражателя 

нейтронов в конструкционных материалах целого ряда ядерных реакторов по 

всему миру. Еще одним источником 10Be в регулирующих стержнях и теплоноси-

теле первого контура ВВЭР-реакторов является реакция 10B(n, p)10Be в результате 

распространенного использования борной кислоты для регулирования уровня 

мощности реактора. В настоящее время облученный бериллий по международной 
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классификации относится к трансурановым отходам несмотря на то, что он гораздо 

менее радиоактивен, чем отработанное ядерное топливо. По состоянию на 2010 г. 

только в научных реакторах мировой запас облученного бериллия составлял —

15 кт и продолжает увеличиваться на ~600 кг/год [74]. 

10Be является чистым β‒-излучателем с испусканием только электронов с гра-

ничной энергией 555 кэВ [75]. Поэтому в основе традиционных методов обнаруже-

ния и измерения его концентрации лежат методически сложные и дорогостоящие 

радиохимические процедуры выделения 10Be. При демонтаже конструктивных эле-

ментов реактора для последующей утилизации и захоронения персонал подверга-

ется воздействию переносимых по воздуху частиц, образующихся при разделе-

нии/резке конструкций, в том числе и бериллийсодержащих. В связи с этим 

необходим тщательный оперативный контроль за его содержанием в отходах, кон-

струкционных материалах и помещениях атомных станций. 

Вывод из эксплуатации, т.е. безопасное управление по окончании срока 

службы кpитичeн нe тoлькo для aтoмныx элeктpocтaнций, нaучныx peaктopoʙ, 

ядepныx уcтaнoʙoк пoдʙoдныx лoдoк и кopaблeй, нo и для пpeдпpиятий пo 

oбoгaщeнию и пepepaбoткe ядepнoгo тoплиʙa, paдиoлoгичecкиx лaбopaтopий и т.д. 

[76]. Процедура вывода из эксплуатации реактора включает дезактивацию, демон-

тажа и обращение с отходами [8,77]. Основными факторами, критичными для вы-

бора методов дезактивации и демонтажа, являются проблемы радиационной за-

щиты и ядерной безопасности, необходимая инфраструктура, возможности 

дезактивации/демонтажа, финансовые затраты, образование радиоактивных отхо-

дов, время демонтажа/обслуживания и др. Было бы ошибочно считать, что вывод 

из эксплуатации – это только окончательная остановка ядерного реактора. Скорее, 

это – лишь один из этапов процесса, который начинается с удаления высокорадио-

активного отработанного топлива, продолжается демонтажом зданий и сооруже-

ний, конструктивных элементов активной зоны реактора, удалением строительных 

материалов и в конечном итоге завершается комплексной очисткой всей станции 

или промплощадки, в некоторых случаях включая рекультивацию загрязненной 
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почвы и грунтовых вод промплощадки [78]. В зависимости от типа вывода из экс-

плуатации, облученные материалы, преимущественно металлические сплавы и бе-

тоны, упаковываются, транспортируются и безопасно утилизируются/захоранива-

ются.  

Существует три принятых подхода к выводу из эксплуатации: немедленный 

демонтаж, отсроченный демонтаж и захоронение [54,77]. При немедленном демон-

таже (Decontamination, DECON) все радиоактивные структуры, системы и компо-

ненты установки удаляются или дезактивируются, чтобы обеспечить дальнейшее 

неограниченное использование промплощадки. Отсроченный демонтаж (safe 

enclosure, SAFESTOR) включает вывоз отработанного ядерного топлива (ОЯТ) для 

обеспечения безопасности установки, но демонтаж переносится на определенный 

срок. Если после вывоза ОЯТ реактор заключают в прочную оболочку (саркофаг) 

с целью его хранения, пока не снизится уровень его радиоактивности, то речь уже 

идет о захоронении, которое очень сложно и успешно реализовано только в отдель-

ных случаях, например на 4-м энергоблоке ЧАЭС. Подходы к выводу из эксплуа-

тации требуют различных стандартов безопасности персонала и приводят к разным 

объемам потенциально-доступных ценных ресурсов и материалов. Каждый вывод 

из эксплуатации связан с особыми техническими проблемами и рисками для здо-

ровья человека и окружающей среды. С точки зрения уровня облучения персонала 

захоронение обеспечивает наименьший контакт с отходами, т.е. меньшую дозо-

нагрузку, в то время как отсроченный демонтаж обеспечивает некоторое снижение 

радиоактивности до проведения мероприятий. При немедленном демонтаже стан-

дарты безопасности более строгие, а из-за немедленных действий большее количе-

ство материалов классифицируется как радиоактивные отходы, что уменьшает их 

доступность для повторного использования и переработки. 

Корпус реактора, включая бетон биологической защиты и материалы техно-

логического оборудования внутри активной зоны, а также стержни управления за-

щитой представляют собой наиболее радиоактивно загрязненные компоненты, тре-

бующие особого внимания на протяжении всего процесса вывода из эксплуатации. 
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Также продуктами деления и активации загрязнены трубопроводы, насосы и дру-

гое оборудование, которые находились в прямом контакте с водой, прошедшей че-

рез активную зону реактора или бассейн выдержки [58,61,78]. 

Радиоактивные отходы, образующиеся в результате немедленного и отсро-

ченного демонтажа, можно разделить на четыре категории: очень низкоактивные 

(very low level, VLL), низкоактивные (low level, LL), среднеактивные (intermediate 

level, ILW) и высокоактивные отходы (high level waste, HLW).  

Высокоактивные отходы (ВАО) обладают специфическими радиологиче-

скими характеристиками: они содержат долгоживущие радионуклиды, выделяют 

значительное количество тепла и связаны с отработанным ядерным топливом, от-

ходами переработки топлива и другими отходами с аналогичными радиологиче-

скими свойствами. Эти характеристики учитываются при выборе стратегий захо-

ронения, и, как правило, используют глубинное геологическое захоронение [79]. 

Среднеактивные отходы (САО) характеризуются более низким тепловыделением, 

но из-за присутствия значительного количества долгоживущих радионуклидов 

приповерхностные хранилища не подходят для их захоронения, поэтому их захо-

ранивают на большей глубине [79]. К низкоактивным отходам (НАО) относят це-

лый ряд отходов либо с ограниченным количеством долгоживущих радионукли-

дов, либо с высокой активностью короткоживущих радионуклидов. Для НАО 

требуется изоляция и локализация, однако их все же можно захоронить в припо-

верхностных хранилищах [79]. Хотя очень низкоактивные отходы (ОНАО) не со-

ответствуют критериям радиационной безопасности, требования к их изоляции и 

локализации отсутствуют, поэтому ОНАО можно захоранивать на приповерхност-

ных объектах, в том числе на объектах с ограниченным регулирующим контролем 

[79]. В течение срока службы станции около двух третей общего количества радио-

активных отходов относится к ОНАО, НАО и САО. ВАО являются наименьшими 

по объему, но содержат 95% общей радиоактивности образующихся отходов и в 

основном состоят из ОЯТ, при демонтаже наиболее радиоактивными оказываются 

компоненты реактора [80]. 
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Проблемы обращения с радиоактивными отходами в отрасли ядерной энер-

гетики занимает сегодня одно из центральных мест и характеризация и мониторинг 

образования таких отходов является предметом исследования многих научных ра-

бот. В отдельных трудах показано [5,81], что характеризация РАО на ранних этапах 

снятия реактора с эксплуатации может быть более полной, точной, менее затрат-

ной, и поможет избежать удорожания последующих этапов обращения с РАО.  

Учитывая прогресс в развитии ядерной энергетики в последние годы, следует 

отметить, что совершенствование экологического контроля и обращения с отхо-

дами на ядерных установках являются жизненно важным компонентом эффектив-

ной культуры радиационной безопасности. Поэтому необходимо развивать новые 

неразрушающие методы характеризации облученных конструкционных материа-

лов и РАО АЭС.  

1.6. Радиобиологические исследования в системе радиационного  

мониторинга 

Антропогенные изменения в окружающей среде можно оценить, изучив по-

ведение и реакцию определенных видов-индикаторов в экосистеме. Как правило, в 

процессе биологического мониторинга используются наиболее представительные 

для данной экосистемы виды, у которых исследуются основные биологические ха-

рактеристики: численность популяции, выживаемость, смертность, плодовитость, 

рождаемость и др. [82–84]. 

Способность некоторых живых организмов избирательно накапливать ради-

онуклиды была обнаружена ещё в 60-х гг. прошлого века. Когда в результате 

накопления глобальных выпадений после атмосферных ядерных испытаний, были 

выявлены ʙыcoкиe уpoʙни ᴈaгряᴈнeния 137Сs в некоторых северных лишайниках, 

что привело к повышению среднегодовой дозы у северных народов по цепочке: 

почва-лишайник-олень-человек [85]. Избирательное накопление в живых организ-

мах было отмечено и для ряда других химических элементов. 

Поэтому измерение содержания различных токсических веществ, в т.ч. ради-

онуклидов в биологических объектах было предложено использовать как общий 
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индикатор загрязнения экосистем, в том числе и радионуклидами. Выбор объектов 

мониторинга – биоиндикаторов осуществлялся в ходе специальных исследований 

[83,86].  

Кроме того, в системе радиационной защиты человека были установлены 

критические продукты питания, загрязнение которых приводит к повышению сред-

негодовой дозы. Для этих продуктов разработаны рекомендации по предельно до-

пустимым концентрациям содержания радионуклидов, рассчитанные исходя из 

условий не превышения установленных дозовых пределов [87,88]. Поэтому кон-

троль содержания радионуклидов в определённых биологических объектах (про-

дуктах сельского хозяйства, промысловых животных, рыбе) включен в программы 

радиационного мониторинга ʙ paйонax paсположeния AЭС и дpугиx ядepныx 

объeктоʙ, кaк пpи штaтной эксплуaтaции, тaк и ʙ случae aʙapийныx ситуaций.  

Paᴈʙитиe paдиоэкологии, кaк нaуки, пpиʙeло к потpeбности оцeнки 

ʙоᴈдeйстʙия paдиоaктиʙныx ʙeщeстʙ нa компонeнты биоты и экосистeму ʙ цeлом 

[89,90], для чего предлагается использовать различные методы, в том числе и вы-

шеупомянутые биомаркеры [82].  

Оценка стабильности развития живых организмов, характеризующаяся уров-

нем флуктуаций асимметрии морфологических структур, является одним из рас-

пространенных подходов к комплексной характеристике качества окружающей 

среды [84]. В качестве индикатора возможного радиационного воздействия на эко-

систему предлагается использовать морфологические характеристики различных 

видов, например, водных и наземных растений, водорослей [84,86].  

В качестве биологических индикаторов часто используются млекопитающие, 

обитающие на загрязненных территориях. Также оценивают показатели активно-

сти (содержание радионуклидов) во мхах, лишайниках, а для контроля водных си-

стем исследуется перифитон, рыбы, моллюски [86,91,92]. Большой интерес как 

биоиндикатор загрязнения окружающей среды радионуклидами представляют 

грибы [93]. Тем не менее показатель концентрации радионуклидов в объектах 
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внешней среды, как правило, обладает слабой информативностью, поскольку сви-

детельствует только о некотором уровне влияния контролируемого источника и не 

даёт оценок, что недостаточно для системы мониторинга. 

В последние десятилетия раздел биологического мониторинга постепенно 

становится существенным разделом радиационного мониторинга как элемент ра-

диационной защиты собственно природной среды (non-human biota). Это связано с 

усилением требований общества к системе радиационной защиты, в связи с реали-

зацией стратегии устойчивого развития. Кроме того, задокументированы много-

численные радиоэкологические сценарии, в которых человек не присутствует, од-

нако сохранение биологических ресурсов остается важнейшей задачей, как 

например в Полесском государственном радиационно-экологическом заповеднике 

Республики Беларусь, Чернобыльской зоне отчуждения Украины, Восточно-

Уральском заповеднике Российской Федерации, отселенных районов префектуры 

Фукусима, полигонах испытания ядерного оружия или в местах морского захоро-

нения радиоактивных отходов. По оценкам на этих территориях дозы радиации, 

получаемые биотой, в 10-100 раз превышают контрольные уровни доз для человека 

[94].  

Международная комиссия по радиационной защите (МКРЗ) выпустила ряд 

рекомендаций [94–96], в которых, исходя из полученных результатов исследова-

ний и сформировавшихся новых радиоэкологических воззрений, сочла необходи-

мым пересмотреть основополагающий принцип [97] «соблюдение стандартов кон-

троля окружающей среды, необходимых для защиты человека в той мере, которая 

признаётся в настоящее время желательной, обеспечит также отсутствие риска и 

для других видов живых организмов».  

В рекомендациях по радиационной защите [95] указано: §16 «Комиссия про-

должает полагать, что, вероятно, при планируемом облучении человека среда, 

окружающая человека, будет иметь довольно высокий уровень защиты, однако, су-

ществуют и другие ситуации, которые необходимо рассматривать; такие, где Реко-

мендации Комиссии для защиты людей не могут быть использованы или, где люди 



 

 

45 

отсутствуют, но когда экологические последствия, должны быть приняты во вни-

мание. Комиссия также знает о потребностях некоторых национальных органов 

продемонстрировать, непосредственно и явно, что окружающая среда защищена в 

запланированных ситуациях облучения. Поэтому Комиссия полагает, что требу-

ется развитие более ясной структуры, для оценки соотношений между облучением 

и дозой, между дозой и результатом, и последствиями этих результатов для нече-

ловеческих видов, построенной на общей научной основе». Следует отметить, что 

растущее внимание к экологическим проблемам не обязательно является ответом 

на реальный, значительный вред, наносимый радиационным облучением дикой 

природе, а скорее отражает появление новых общественных ценностей. 

В публикaции MKPЗ 108 [95] пpeдлoжeнa cиcтeмa oxpaны oкpужaющeй 

cpeды, ocнoʙaннaя нa тpex ключeʙыx кoмпoнeнтax: иccлeдoʙaниe oпpeдeлeнныx 

peфepeнтныx ʙидoʙ фaуны и флopы; иcпoльᴈoʙaниe oбщeиᴈʙecтныx 

дoᴈимeтpичecкиx мoдeлeй; cбop дaнныx для oцeнки эффeктoʙ ʙoᴈдeйcтʙия и 

ᴈaʙиcимocти дoᴈa-эффeкт для ʙыбpaннoгo кoмплeкca peфepeнтныx ʙидoʙ фaуны и 

флopы. Эти данные в сочетании с другой соответствующей информацией могут 

быть использованы в различных контекстах принятия решений, включая практику 

мониторинга и случаи вмешательства. 

Исходя из вышеизложенных новых принципов защиты окружающей среды, 

проведение всеобъемлющего радиобиологического мониторинга становится важ-

ной задачей. Современный радиобиологический мониторинг должен решать сле-

дующие задачи: 

• Оценка и выбор биологических видов-индикаторов, представительных (рефе-

рентных) для конкретного региона. Эти виды должны быть широко распростра-

нены являться существенным элементом экосистемы региона, достаточно чув-

ствительны к воздействию излучения, удобны для радиоэкологических 

исследований. 

• Контроль содержания радиоактивности в организме индикаторе. 
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• Определение параметров накопления радионуклидов в организме, а также необ-

ходимых данных для оценки последствий облучения и соотношений доза-эф-

фект для выбранных видов-индикаторов фауны и флоры, в т.ч. исследования 

жизненного цикла данного вида включая: рацион питания, продолжительность 

жизни, плодовитость, рождаемость заболеваемость и смертность. 

• Оценку доз, получаемых индикаторными видами. 

• Анализ результатов мониторинга и сравнение с рекомендованными пределами 

доз. 

Использование определенных групп референтных живых организмов для ра-

диационного мониторинга различных экосистем предложены в Публикации 91 

МКРЗ [94,95]. МКРЗ предложила использовать десять видов в качестве референт-

ных, в то время как для отдельных регионов могут быть выбраны другие, более 

репрезентативные организмы. Предполагается, что группа референтных организ-

мов станет эталоном для оценки основных эффектов ионизирующего излучения на 

фауну и флору, если они будут соответствовать следующим критериям: репрезен-

тативность в основных экосистемах мира, доминирующий вид в изучаемой экоси-

стеме, высокая радиочувствительность, наличие большого количества доступных 

результатов радиобиологических исследований зависимости «доза-эффект» для 

этих видов. Еще одним необходимым условием является отличие по размерам и 

геометрии группы референтных организмов, что позволит масштабировать полу-

ченные результаты на другие виды фауны и флоры. 

Радиационная защита биоты включает оценку радиологического риска, т.е. 

определение и анализ величин доз облучения живых организмов. Несмотря на то, 

что в настоящее время не существует общепринятых норм предельных доз для 

биоты (non human biota), в Публикациях 91 и 108 МКРЗ [94,95] поднимается вопрос 

об установлении пределов дозы, подобных тем, которые используются DOE USA 

[98]: 0,01 Гр/день для всех водных популяций животных и для всех наземных по-
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пуляций растений, 0,001 Гр /день для всех наземных популяций животных. В пуб-

ликации 108 МКРЗ [95] для таких референтных организмов, как олень, крыса и утка 

предлагаются величины допустимого предела дозы 0,1-1 мГр×д-1. 

Уточнение и опыт применения этих величин является задачей радиобиологи-

ческого мониторинга. Введение в практику уровней ограничения облучения биоты 

нуждается не только в исчерпывающей информации о референтных организмах и 

характеристик накопления этими организмами радионуклидов, но и последующего 

постоянного мониторинга доз облучения видов-индикаторов. Организация и про-

ведение такого мониторинга может вызвать существенное удорожание системы ра-

диационной защиты уже действующих и строящихся объектов, поэтому необхо-

димо разрабатывать методологические подходы, которые с одной стороны 

обеспечат необходимую точность оценок, а с другой не приведут к значительному 

повышению расходов.  

Масштабы задач радиационного мониторинга демонстрируют, что для их 

успешной реализации требуются единые международные подходы и правила, об-

ширное финансирование, развитие новых методов характеризации радиоактивных 

материалов и инновационных технологий по их переработке, расширение инфра-

структуры, а также большое количество квалифицированного персонала. Прини-

мая во внимание как тенденции так называемого «ядерного ренессанса», так и су-

ществующий в европейских странах курс на сворачивание ядерных программ, 

можно с уверенностью сказать, что любые сценарии развития предусматривают 

необходимость радиологического контроля за состоянием окружающей среды и 

обращение с отходами ядерных установок, что является важнейшей и существен-

ной частью современной культуры ядерной безопасности. Несмотря на накопив-

шийся к настоящему времени обширный опыт организации систем радиационного 

мониторинга по-прежнему актуальными остаются вопросы методического подхода 

к объектам мониторинга и разработки неразрушающих методов измерения актив-

ности радионуклидов, распадающихся без испускания γ-излучения, именно это 

направление и было избрано в качестве цели диссертационного исследования.  
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Глава 2. Определение активности изотопов плутония  

в образцах 
 

 

Изотопы плутония считаются крайне опасными загрязнителями окружаю-

щей среды из-за их радиологической токсичности и очень длительного периода ра-

диоактивного полураспада, приводящего к длительному накоплению в окружаю-

щей среде. Среди 20 изотопов плутония с массовыми числами от 228 до 247, в 

экологических исследованиях подлежат обязательному контролю следующие изо-

топы: 238Pu (T1/2=87,7 лет), 239Pu (T1/2=2,4×104 лет), 240Pu (T1/2=6,6×103 лет), 241Pu 

(T1/2=14,3 года) и изотоп америция 241Am, как дочерний продукт распада 241Pu 

(T1/2=4,3×102 лет [99]. Перечисленные изотопы плутония и америция являются, в 

основном, радионуклидами антропогенного происхождения, образующимися в ре-

зультате деятельности ядерного топливного цикла. Кроме того, плутоний исполь-

зуется в производстве ядерного оружия, в качестве источника энергии для спутни-

ков, для научных исследований и др. Изотопы плутония, в основном, 

нарабатываются ʙ ядepныx peaктopax, paбoтaющиx нa ниᴈкooбoгaщённoм уpaнe ʙ 

peaкцияx, пpeдcтaʙлeнныx нa pиc. 2.1. 

 

 

Pиcунок 2.1 ‒ Oбpaᴈoʙaниe дoлгoжиʙущиx иᴈoтoпoʙ плутoния и aмepиция. 

 

«Оружейный» плутоний состоит из 93,5 % 239Pu, 6,0% 240Pu и 0,5 % 241Pu с 

незначительными примесями 238Pu и 242Pu. «Энергетический» плутоний содержит 
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относительно низкое содержание 239Pu (порядка 50-60%), 11-12% 240Pu и 1,4-3% 

238Pu, 242Pu и 24lPu [100]. Хотя общее количество энергетического плутония оцени-

вается в 650 тонн, что примерно в 2,5 раза больше, чем оружейного плутония (260 

± 40 тонн), основным источником этого элемента в окружающей среде являются 

наземные ядерные испытания. 

По данным [101] с 1945 по 1980 год во всем мире были проведены в общей 

сложности 543 наземных испытания ядерного оружия. Первый выброс плутония в 

атмосферу произошел в июле 1945 г. при детонации первого плутониевого устрой-

ства «Тринити» возле Аламогордо в Нью-Мексико, США. С тех пор примерно 330 

ТБк 238Pu, 7,4 ПБк 239Pu, 5,2 ПБк 240Pu, 170 ПБк 241Pu и 16 ТБк 242Pu было 

выброшено в атмосферу в результате испытаний ядерного оружия [102]. Разруше-

ние на большой высоте спутника SNAP-9A над южной частью Тихого океана в 

1964 г. внесло около 0,6 ПБк 238Pu в глобальное содержание плутония [103]. Чер-

нобыльская авария в апреле 1986 г., привела к выбросу около 6,1 ПБк изотопов 

плутония, чем увеличила концентрацию 239+240Pu в приземных слоях атмосферы 

в 1986-1987 гг. [104]. Крушение американского самолета с четырьмя водородными 

бомбами на поверхности ледника недалеко от Туле, Гренландия, в 1968 г. [105] 

привело к рассеиванию оружейного плутония, в результате чего в окружающую 

среду попало ~11 ТБк плутония.  

Источники плутония обычно разделяют на глобальные, из которых плутоний 

распределяется по всему миру, и локальные или региональные источники, из кото-

рых плутоний распределяется в гораздо меньших пространственных масштабах. В 

целом, большая часть радиоактивных осадков, образовавшихся в результате атмо-

сферных ядерных испытаний высокой мощности (>500 кт в тротиловом эквива-

ленте) и попавших в стратосферу, относится к глобальным выпадениям. К регио-

нальным источникам относятся осадки, образовавшиеся в результате маломощных 

атмосферных испытаний ядерного оружия (<100 кт в тротиловом эквиваленте), ин-

жектированные в тропосферу, которые обычно выпадают с подветренной стороны 

от места проведения испытаний. К локальным источникам также относятся аварии 
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и инциденты с космическими аппаратами, аварийные ситуации на АЭС, предприя-

тиях ядерного топливного цикла и при утилизации ядерных зарядов. 

Обнаружение и измерение концентрации радионуклидов америция и плуто-

ния в пробах почвы, донных отложений и других образцах окружающей среды 

имеет важное значение не только во время ядерных аварий для контроля и защиты 

окружающей среды, но и, кроме того, для защиты населения от последствий воз-

можного загрязнения. В аварийной ситуации только оперативные аналитические 

методы могут предоставить адекватную информацию для быстрого реагирования.  

2.1. Радиобиологическое значение изотопов плутония 

Трансурановые радионуклиды, особенно плутоний-239, америций-241 и 

нептуний-237, представляют серьезную опасность для здоровья человека в случае 

их попадания в окружающую среду. В первую очередь их радиотоксичность свя-

зана с длительным периодом полураспада, высокой удельной активностью и сред-

ней энергией α-излучения ~4-5 МэВ.  

Плутоний и америций в почве отличаются крайне низкой биологической ак-

тивностью. Здесь они находятся либо в форме топливных частиц (преимуще-

ственно оксиды), либо прочно связываются с коллоидами, образованными соеди-

нениями железа, либо с высокомолекулярными органическими соединениями 

[106].  

Миграция радионуклидов из почвы в растения представляет собой важный 

биологический путь, по которому радионуклиды переносятся из окружающей 

среды в живые организмы. Более того, поглощение радионуклидов растительно-

стью представляет собой решающий шаг в проникновении этих веществ в пищевые 

цепи животных и человека.  

Миграционная способность и биологическая доступность трансурановых 

нуклидов в почвах меняется в зависимости от различных ландшафтных условий и 

зависит от содержания и состава органического вещества. Увеличение содержания 
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растворимого органического вещества способствует увеличению запасов подвиж-

ных радионуклидных форм в почвенной среде, усиливает миграцию воды в твер-

дой фазе и порах и может способствовать переносу плутония и америция в почву и 

растение. В настоящее время более 99 % выпадений изотопов плутония в окружа-

ющую находится в почвах и донных отложениях. По отдельным оценкам, до 10% 

присутствующего в них плутония может находиться в растворимой форме, доступ-

ной для перехода в растения [107–111]. 

Из окружающей среды плутоний попадает в организм человека либо при 

вдыхании переносимых по воздуху частиц, либо при проглатывании загрязненных 

продуктов питания или питьевой воды, или через повреждённый кожный покров 

(раневой путь). В случае региональных выпадений плутония (например, черно-

быльские аварийные топливные выпадения), основным путем проникновения плу-

тония в человеческий организм будет прием загрязненной пищи или воды, тогда 

как для глобальных выпадений критическое значение имеет ингаляционный путь. 

Более того, в связи с большими объемами прокачиваемого воздуха в процессе ды-

хания, ингаляционный путь попадания плутония является наиболее потенциально 

опасным. 

Экспериментальные данные о накоплении плутония в тканях и органах в ор-

ганизме человека и периоды его полувыведения были получены из разных источ-

ников. Во-первых, проводили исследования на пациентах, которые были (или счи-

тались) неизлечимо больными в 1940-х годах [112]. В более поздних исследованиях 

добровольцам вводили либо короткоживущий 237Pu [113], либо незначительное 

количество 244Pu [114]. Наиболее обширные данные о биокинетике плутония в 

теле человека были получены из системных наблюдений и медицинских анализов 

работников плутониевых предприятий, которые получали относительно известные 

дозы этого элемента на производстве [115].  

Хотя в растворе наиболее устойчивые степени окисления плутония, амери-

ция и нептуния различны (Pu(IV), Am(III) и Np(V)), взаимодействие этих трех эле-

ментов с составляющими жидкостей организма и клеток обнаруживают порази-

тельное сходство. В сыворотке крови человека и всех других исследованных видах 
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животных все три металла переносятся трансферрином, белком-переносчиком же-

леза в плазме крови [116–118], однако стабильность комплекса америций-транс-

феррин оказывается довольно низкой по сравнению с таковыми для плутония или 

нептуния. В печени, одном из основных органов накопления трансурановых нук-

лидов, прежде чем связываться с ферритином, белком, в котором запасается железо 

в организме, плутоний и нептуний, по-видимому, связываются с одним и тем же 

белком с молекулярной массой около 200000 [119]. Этот белок, по-видимому, яв-

ляется основным связывающим звеном для плутония, америция, кюрия и нептуния 

в лизосомах печени (органеллах, которые, скорее всего, образуют основное место 

отложения трансурановых соединений внутри клеток. Скорость и механизм разру-

шения лизосом могут быть важным фактором, лежащим в основе наблюдаемых за-

метных видовых вариаций удержания трансурановых соединений в печени [120]. 

При вдыхании, проглатывании, раневом поступлении или (в исследованиях 

на животных) путем прямой внутривенной инъекции плутоний, америций и непту-

ний после попадания в кровоток, откладываются в двух основных органах, печени 

и костях. Непосредственно сопоставимые данные по всем трем элементам имеются 

только для крыс, они показывают, что распределение между печенью и костями 

может значительно различаться между животными одной и той же линии и воз-

раста, которым вводили одни и те же трансурановые соединения [121,122]. При-

чины этих вариаций, которые, по-видимому, также имеют место у человека, еще 

полностью не объяснены, но возраст, пол и состояние здоровья или питания могут 

быть важными факторами. 

Некоторые значения распределения плутония в печени и костях человека 

рассчитывались на основе анализа материалов вскрытия, взятых у лиц, подверг-

шихся воздействию только иᴈoтoпoʙ плутoния-239,240 иᴈ paдиoaктиʙныx 

ʙыпaдeний, или у paбoчиx, у кoтopыx плутoниeʙaя нaгpуᴈкa ʙoᴈниклa ʙ peᴈультaтe 

пpoфeccиoнaльнoгo oблучeния. ʙ тaблицe 2.1 пpиʙeдeны ᴈнaчeния coдepжaния 

плутoния ʙ пeчeни и кocтяx чeлoʙeкa, paccчитaнныe нa ocнoʙe этиx aнaлиᴈoʙ 

[123,124]. Для америция имеются только отдельные значения, полученные из ана-

лиза материалов вскрытия тел, переданных в Трансурановые и урановые реестры 
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США (United States Transuranium & Uranium Registries, USTUR), которые позво-

лили оценить, что спустя годы после воздействия около 3% находилось в печени и 

48% в скелете [125]. 

Таблица 2.1 ‒ Распределение плутония в организме человека [123,124] 

Орган Радиоактивные выпадения1 Профессиональное облучение2 

Печень 45 (764)3 32 (138) 

Скелет 35 (402) 48(138) 
1 % от общего систематического накопления. 
2 % от начального систематического накопления.  
3 В скобках – количество вскрытий. Коэффициент вариации ~ ± 30% от сред-

него.  

 

Практически все данные, полученные на животных, свидетельствуют о том, 

что депонирование трансурановых соединений в печени и костях очень продолжи-

тельное и общее время полувыведения может равняться или превышать ожидае-

мую продолжительность жизни соответствующих видов [123]. Данные, получен-

ные на крысах, предполагают, что период полувыведения всех трансурановых 

соединений в костях может быть одинаковым. Д.М. Тейлор в своих работах [126–

128] проводил оценки биологических периодов полувыведения плутония из печени 

и костей человека и получил, что период полувыведения плутония в печени при-

ближается к 20 годам с 95% доверительным интервалом 17-31 лет, тогда как для 

трабекулярной кости позвоночника был оценен период полувыведения около 8 лет 

с 95% доверительным интервалом 6-10 лет. Однако, другие твердые компактные 

кости скелета могут иметь более длительное время полувыведения, чем позвоноч-

ная кость, и текущая модель МКРЗ предполагает период полувыведения 50 лет для 

всех трансурановых соединений в скелете и 20 лет для печени [123,124]. 

Все исследования на животных показывают, что наиболее важными долго-

срочными последствиями поступления плутония-239, америция-241 или нептуния-

237 в организм человека могут быть канцерогенные эффекты, а именно развитие 

злокачественных опухолей в легких, скелете или печени. При попадании в крово-

ток через загрязненную рану наиболее вероятными последствиями являются появ-

ление опухолей костей и, в меньшей степени, опухолей печени. 



 

 

54 

Данные, позволяющие сравнить радиотоксичность плутония-239, америция-

241 и нептуния-237, имеются только в исследованиях на крысах. Эти исследования, 

проведенные в российских, британских и немецких лабораториях, показывают, что 

для внутривенно введенного материала развитие остеосаркомы в кости является 

основным отдаленным эффектом. Данные показывают достаточное согласие 

между различными лабораториями, позволяющее объединить их для расчета фак-

торов риска для каждого радионуклида, что позволяет сравнить вероятность воз-

никновения опухоли на единицу усредненной дозы α-излучения на кость 

[115,129,130]. Значения, рассчитанные для животных, получавших усредненные 

костные дозы в диапазоне 3-7 Гр, следующие: 

Плутоний-239 (4.4±0.5)%/Гр 

Америций-241 (2.3±0.3)%/Гр 

Нептуний-237 (12.0±1.5)%/Гр 

Интересная информация о токсичности трансурановых элементов была по-

лучена исследований на собаках, которые проводились в США в течение 30 лет 

[131–134]. Данные для плутония-239 и америция-241 подтвердили наблюдения на 

крысах и мышах, согласно которым при дозах на скелет ниже примерно 5 Гр плу-

тоний-239 примерно в два раза эффективнее америция-241 в стимулировании раз-

вития опухолей костей, при более высоких средних дозах облучения костей этот 

эффект, по-видимому, исчезает. Вместе с тем, было установлено, что заболевае-

мость остеосаркомой, является линейной функцией средней дозы облучения ко-

стей радионуклидами плутонием-239, америцием-241 и радием-226. Сравнение с 

радием-226 было важно, поскольку имеются довольно обширные данные о долго-

срочных эффектах влияния радия-226 на человека. Предполагая, что относительная 

токсичность трансурановых соединений не зависит от вида, можно экстраполиро-

вать данные о животных на ситуацию с человеком, принимая во внимания видовые 

различия в естественной заболеваемости остеосаркомой у человека и собаки, или 

других видов животных. Такая экстраполяция была предпринята для плутония в 

отчете [32] и позволила предположить, что для человека риск развития рака костей 
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для этих радионуклидов составляет около (вероятность в %/Гр (доза облучения ко-

стей): 

Плутоний-239 1-11%/Гр  

Америций-241 < 1-6%/Гр 

Нептуний-237 2-22%/Гр 

После вдыхания крысами плутония-239, америция-241 и нептуния-237, или 

первых двух радионуклидов собаками наблюдались злокачественные опухоли лег-

ких или серьезный фиброз легких. Имеющиеся данные по плутонию-238,239 для 

собак и по плутонию-239 и нептунию-237 для крыс отмечают наличие факторов 

риска развития злокачественных опухолей легких в диапазоне примерно от 1 до 

5%/Гр средней дозы в легком, без каких-либо специфических различий для этих 

радионуклидов. В отчете [135] используя данные о воздействии радона-226 на че-

ловека получено значение 7%/Гр, которое не сильно отличается от значений, полу-

ченных в исследованиях на животных. 

В работе [132] сообщалось о раке печени различных типов у собак, которым 

вводили плутоний-239 или америций-241. Эти опухоли встречались значительно 

реже, чем опухоли костей. Для исследований собак фактор риска рака печени был 

рассчитан как ~9%/Гр поглощенной дозы α-излучения. Это значение можно срав-

нить со значением 3%/Гр, рассчитанным для пациентов с инкорпорированным ок-

сидом тория (ThO2), радиографическим контрастным агентом, использование ко-

торого было прекращено с 1954 года в связи с высоким уровнем смертности от рака 

печени [136].  

Возможные медицинские последствия при попадании микрочастиц плутония 

различной активности размерами 1 мкм ингаляционным путем в организм человека 

были рассмотрены в работе [115]. Установлено, что уже при активности подобных 

частиц от 3,7104 Бк и до 3,7107 Бк существует значительный риск неблагоприят-

ных детерминированных эффектов, включая пневмосклероз и повышенную веро-

ятность развития рака, а при активности свыше 3,7107 Бк, развитие острого интер-

стициального пневмонита может привести к летальному исходу в течение года. 
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Принимая во внимание постоянное накопление трансурановых элементов в 

планетарных масштабах, их высокую радиотоксичность и весьма продолжитель-

ный период полураспада, исследование взаимодействия изотопов плутония, амери-

ция и других актинидов с биологическими объектами и поведения в окружающей 

среде является одной из первоочередных радиоэкологических задач, без решения 

которой невозможно безопасное развитие атомной энергетики. 

2.2. Традиционные методы измерения содержания плутония в образцах 

На протяжении всего периода осуществления радиационного мониторинга 

изотопы плутония и америция были в поле внимания исследователей, поскольку 

изначально было ясно, что роль этих изотопов в формировании дозы и в радиаци-

онных рисках со временем будет возрастать в связи с естественным распадом ко-

роткоживущих изотопов.  

Для количественного определения содержания изотопов плутония в разнооб-

разных экологических матрицах, включая почву, осадки, аэрозоли, грунтовые, по-

верхностные и сточные воды, наиболее распространенными методами являются 

альфа-спектрометрия и масс-спектрометрия. Активность 241Pu можно измерить по 

β-излучению. Как правило, процедуры альфа-спектрометрических (масс-спектро-

метрических) измерений можно разделить на четыре основных этапа (Рис. 2.2) 

[137].  



 

 

57 

 

Рисунок 2.2 ‒ Блок-схема аналитических методов определения Pu  

в образцах окружающей среды [137]. 

 

Процесс начинается предварительной обработкой исходного образца с по-

следующим разделением или химической очисткой, а заканчивается изготовле-

нием счетного образца-источника и проведением измерений на α-, γ- или рентге-

новских спектрометрах либо определением содержания α-излучателя с 

использованием масс-спектрометрического анализа. 

2.2.1. Предварительная пробоподготовка 

Основная цель предварительной обработки образца состоит в том, чтобы по-

лучить раствор для химического анализа плутония, который является гомогенным, 

свободным от каких-либо нерастворимых ocтaткoʙ, кoтopыe мoгли бы пoмeшaть 
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ʙo ʙpeмя пocлeдующeй xимичecкoй oбpaбoтки. Для тʙepдыx oбpaᴈцoʙ, нaпpимep 

пoчʙы, пpeдʙapитeльнaя oбpaбoткa oбычнo oᴈнaчaeт пpoceиʙaниe (удaлeниe кpуп-

ныx минepaльныx фpaгмeнтoʙ и кopнeй pacтeний диaмeтpoм >2 мм), cушку ʙ пeчи, 

гoмoгeниᴈaцию и, удaлeниe opгaничecкoгo мaтepиaлa путeм oᴈoлeния c пocлeдую-

щим ʙлaжным xимичecким paᴈpушeниeм.  

Первичный протокол обработки твердых образцов заключается в просуши-

вании образца при температуре 60-100°C, с последующим измельчением в поро-

шок и дополнительным просеиванием перед следующим этапом [137–142]. Воз-

можно удаление органического вещества в твердых образцах путем сухого 

озоления в муфельных печах при температурах от 400oC до 600oC. Превышение 

указанных температур нежелательно, так как возможно образование тугоплавких 

частиц. Для оценки химического выхода изотопов Pu при проведении радиохими-

ческих процедур рекомендуется добавлять трассер в образец перед анализом. В ка-

честве трассера используют изотопы 236,242,244Pu из-за их незначительного присут-

ствия как в облученном ядерном топливе, так и в образцах окружающей среды. 

На следующем этапе происходит кислотное выщелачивание либо щелочное 

плавление для извлечения плутония из матрицы образца в раствор. Наиболее рас-

пространенными методами выделения плутония являются следующие два способа: 

полное растворение смесью минеральных кислот (азотная, соляная и плавиковая 

кислота), а также кислотное выщелачивание минеральными кислотами (например 

HNO₃). [137,143–145]. В настоящее время повсеместно используется несколько 

стандартов для растворения проб. Стандарт ASTM C1342-96 описывает расщепле-

ние твердых материалов плавлением, стандарт ASTM D1971-95 излагает растворе-

ние образцов азотной и соляной кислотами на плите и в конвекционной печи, 

ASTM D4309-91 содержит протокол микроволнового разложения с соляной и азот-

ной кислотой для определения в образцах металлов и грунтовых вод [137], а в Ме-

тоде 3052 Агентства по охране окружающей среды США [146] приводятся методы 

растворения золы, биологических тканей, масел, почв и т.д. в закрытой посуде с 

подогревом в микроволновой печи. 
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Влажное кислотное разложение можно проводить как в открытых системах, 

например в тефлоновых мензурках на горячей плите или в закрытых – в микровол-

новой печи. Чем выше давление и температура, тем быстрее протекает химическая 

реакция. Значительно более высокие температуры, чем точки кипения водных си-

стем, могут быть достигнуты путем сплавления с различными солями, что ускоряет 

процесс разрушения [147–150]. Сплавление является эффективным способом быст-

рого и полного разложения пробы, однако часто вместе с примесями, большое ко-

личество солей переходит в раствор пробы, что может создать сложности при по-

следующем химическом разделении. Другим недостатком плавления является то, 

что можно обрабатывать только относительно небольшие образцы. 

В случае биологических образцов предпочтительнее полное разрушение, ко-

торое обычно проводят путем сочетания сухого и мокрого химического озоления. 

Из-за отсутствия силикатов и огнеупорных компонентов от применения плавико-

вой кислоты можно отказаться. Микроволновое разложение является предпочти-

тельным способом для небольших образцов.  

Пробы воды обычно предварительно концентрируют путем соосаждения 

плутония с нерастворимым соединением. Соосаждение уже давно считается эф-

фективным средством предварительного концентрирования и удаления матричных 

компонентов из экстрактов образцов или продуктов гидролиза. Обычно это дела-

ется после кислотного выщелачивания/разложения или сплавления со щелочью 

[137]. Наиболее часто используемыми реагентами для соосаждения Pu являются 

фториды (например, NdF3, LaF3 или CeF3) [151–153], Fe(OH)2 или Fe(OH)3 

[140,154], фосфаты (CaHPO4, Ca3(PO4)2) [155], оксалат кальция (CaC2O4) [138].  

Несмотря на то, что Fe(OH)2 или Fe(OH)3 являются наиболее часто использу-

емыми реагентами для соосаждения Pu, соосаждение CaF2 и фторидов редкозе-

мельных элементов позволяет проводить его в сильнокислых средах, при этом ми-

нимизируется риск осаждения основных компонентов матрицы (щелочных 

металлов и большинства переходных металлов), возможных соединений, мешаю-

щих химическому разделению (фосфатов или сульфатов) или обнаружения урана. 
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Для концентрирования плутония из больших объемов воды или растворов 

биологического происхождения также разработаны и применяются специальные 

экстракционно-хроматографические материалы с чрезвычайно высокими коэффи-

циентами распределения, в т.ч. смолы TEVA [156], TRU [157] и DIPEX [158]. 

В окружающей среде Pu может сосуществовать в нескольких степенях окис-

ления с различным химическим поведением. Поэтому крайне важно убедиться, что 

применяемая химическая процедура осуществляется для всех изотопов Pu в об-

разце и добавленным трассером. В конце концов, перевод всего Pu в одну степень 

окисления обычно выполняется одним или несколькими окислительно-восстано-

вительными циклами перед дальнейшим химическим разделением. В большинстве 

случаев Pu превращается в Pu(IV) и, в некоторых случаях, в Pu(III). Для этого ис-

пользуются различные окислительно-восстановительные реагенты, например 

NaNO2 [138], (NH4)2Fe(SO4)2·6H2O и NaNO2(s)–HNO3 [145], H2O2–Na2S2O3–NaNO2 

[159], N2H4·H2O–NaNO2(s) [141], NH2OH·HCl–NaNO2(s) [140] и 

Fe(NH2SO3)2·6H2O–аскорбиновая кислота [160]. 

2.2.2. Методы химического выделения изотопов плутония 

Наиболее распространенные методы, используемые для выделения плуто-

ния, включают извлечение плутония с помощью растворителей, ионообменную 

хроматографию, экстракционную хроматографию и их комбинации [99,137,161]. 

Также есть сообщения об использовании метода высокоэффективной жидкостной 

хроматографии для последующих масс-спектрометрических исследований изото-

пов плутония [162]. 

Извлечение плутония с помощью экстракционных реагентов часто использу-

ется при переработке отработанного топлива и радиоактивных отходов АЭС [137]. 

Наиболее используемыми на практике реагентами являются теноилтрифторацетон 

(TTA) [163], триоктиламин (TOA) [142,154], три-н-октилфосфиноксид (TOPO) 

[164] и ди-(2-Этилгексил) фосфорная кислота (Д2ЭГФК) [165]. Извлечение с помо-

щью экстракционных реагентов считается нецелесообразным при проведении мас-

совых измерений, поскольку отделение плутония от основного раствора требует 
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проведения множества циклов, что может привести к значительным потерям ис-

следуемого материала. Кроме того, образуется значительный объем остаточных 

опасных органических растворителей. Тем не менее, благодаря возможности ис-

пользования нескольких экстракционных реагентов, этот метод позволяет регули-

ровать избирательность и может использоваться при анализе отдельных образцов. 

Благодаря выраженной способности актиноидов в высших степенях окисле-

ния образовывать анионные комплексы, анионообменная хроматография с исполь-

зованием смол Dowex l (или AG I или AG MP-I) [137,140,141,145,159,166,167], яв-

ляется наиболее широко распространенным методом выделения плутония, в то 

время как процесс катионного обмена используется редко [168]. В присутствии 

ионообменных смол комплексы плутония обмениваются с ионами, имеющими эк-

вивалентный заряд на смоле, при условии, что общая свободная энергия системы 

после обмена уменьшается. Поэтому ионообменное разделение с использованием 

больших колонок является распространенным методом выделения Pu из сложных 

матриц [137]. 

В последние годы экстракционная хроматография стала наиболее распро-

страненным методом выделения плутония из образцов окружающей среды 

[137,142,155,160,169–171] из-за небольшого времени обработки образца, простоты 

манипуляций и доступности коммерческих специализированных экстракционных 

смол, таких как TEVA, TRU и UTEVA (США) и Triskem International (Евросоюз). 

Экстракционная хроматография предлагает уникальное сочетание разнообразия и 

селективности экстракции растворителем с высокой эффективностью колоночного 

разделения. Однако наиболее серьезным недостатком, который ограничивает ис-

пользование этого метода для определения содержания плутония в образцах явля-

ется отсутствие специфичного для плутония сорбирующего материала, что приво-

дит к сложностям отделения присутствующего в значительно более высоких 

концентрациях в матрице образца урана. Поэтому для образцов облученного ядер-

ного топлива, топливных горячих частиц и т.д. с повышенными концентрациями 

урана используется комбинация двух или более сорбентов.  
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2.2.3. Подготовка счетного образца 

Подготовка счетного образца является важным этапом радиохимического 

анализа. Как правило, источники для α-спектрометрического измерения готовят 

электроосаждением/созданием гальванического покрытия [139,166,171–173] или 

соосаждением/микроосаждением [138,141,145,174,175]. Обычно α-источник плу-

тония получают электроосаждением на диск из нержавеющей стали в оксалатной 

или сульфатной среде. Плутоний осаждают в течение 2-4 часов при постоянном 

токе 300-400 мА/см2. Перед отключением тока в ячейку добавляют несколько ка-

пель аммиака, чтобы стабилизировать осаждение плутония на диске. Если Pu изме-

ряют масс-спектрометрическими методами, окончательный раствор готовят в сла-

бой среде HNO3 (около 0,5 моль×л-1). 

2.2.4. Прямые измерения активности изотопов плутония в счетных образцах 

Для прямых измерений активности изотопов плутония в приготовленных 

счетных образцах используют два основных подхода: радиометрический и масс-

спектрометрический [137]. Первый включает в себя α-спектрометрию или рентге-

новскую/γ-спектрометрию, а также измерения с помощью жидкостных сцинтилля-

ционных детекторов. В отличие от первого, второй подход позволяет определять 

отношения изотопов плутония на основе их соответствующих масс [176]. 

Измерение активности изотопов плутония в приготовленных счетных образ-

цах может проводиться с помощью различных типов детекторов, включая иониза-

ционные камеры с сеткой Фриша, пропорциональные счетчики, пластиковые и 

жидкостные сцинтилляционные детекторы, а также полупроводниковые спектро-

метры [137]. Среди полупроводниковых спектрометров наиболее распространен-

ными на практике являются поверхностно-барьерные или ионно-имплантирован-

ные кремниевые детекторы, что обусловлено их хорошим спектральным 

разрешением [137,177–179]. Энергетическое разрешение таких спектрометров 

обычно находится в диапазоне 15-55 кэВ. Минимальная детектируемая активность 

при измерениях на кремниевых детекторах составляет 10-4 Бк.  
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Альфа-спектрометрия обычно используется для определения 238Pu и суммар-

ной активности 239+240Pu. Из-за близких по энергии α-частиц 239Pu (5.16 МэВ – 71%) 

и 240Pu (5.17 МэВ – 73%) [180], эти изотопы невозможно различить стандартной 

альфа-спектрометрией с использованием кремниевых детекторов. Были предпри-

няты специальные усилия для разрешения перекрывающихся α-пиков с помощью 

спектрометров высокого разрешения, характеризующихся высококачественными 

малыми кремниевыми детекторами, системой высокого вакуума, стабильной элек-

троникой и обработкой спектров методов деконволюции [181]. С достаточно высо-

кой точностью были определены изотопные отношения 239Pu/240Pu в источниках α-

излучения с гальваническим покрытием с помощью комбинации спектрометрии α-

излучения и конверсионных электронов с использованием пассивированного 

ионно-имплантированного планарного кремниевого детектора (PIPS) [182]. Тем не 

менее имеющиеся в продаже спектрометры и программное обеспечение для обра-

ботки спектров не подходят для точных независимых измерений 239Pu и 240Pu.  

Основными спектрометрическими помехами при анализе изотопов плутония 

с помощью α-спектрометрии является 241Am, полностью перекрывающийся с 238Pu 

и 210Po, а также 228Th, частично перекрывающийся с пиком 238Pu. В спектрах иногда 

можно идентифицировать примесные радионуклиды 224Ra, 229Th, 231Pa, 232U, 243Am. 

Следы U, Th и Np могут загрязнять счетный источник плутония, если химическое 

выделение было проведено неаккуратно. Поэтому крайне важно полностью отде-

лить Pu от всех других элементов в матрице образца перед α-спектрометрическими 

измерениями. 

В итоге можно отметить, что основным преимуществом α-спектрометрии яв-

ляется высокая чувствительность за счет низкого фона и высокой селективности α-

частиц по отношению к другим видам излучения. Пределы обнаружения всего 1 

мБк/образец могут быть достигнуты, если время экспозиции образца на спектро-

метре составляет около двух дней, α-камеры ничем не загрязнены и обеспечивается 

максимальное соприкосновение образца и детектора. Однако основной недостаток 

α-спектрометрии связан с необходимостью полного отделения плутония от осталь-

ных компонентов пробы для получения «бесконечно» тонких α-источников. Для 
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удаления основных и второстепенных компонентов к образцам необходимо приме-

нять часто довольно сложные радиохимические процедуры, что приводит к безвоз-

вратной потере исследуемых образцов. Из-за короткого пробега α-частиц в веще-

стве толщина источника не должна превышать нескольких микрон, в противном 

случае α-спектр ухудшается, пиковое разрешение уменьшается, что в лучшем слу-

чае может помешать обработке спектров.  

Еще одним существенным недостатком α-спектрометрии является время, не-

обходимое для выполнения одного измерения. Продолжительность этого процесса 

зависит от уровня активности образца и обычно составляет от одного до 30 дней 

[183]. Это присущее α-спектрометрическим методам ограничение делает их непри-

годными для использования в чрезвычайных ситуациях, когда необходимо быстрое 

получение результатов измерений активности изотопов плутония в большом числе 

образцов.  

Измерения с использованием жидких сцинтилляторов представляет собой 

процедуру смешивания исследуемого материала с жидким сцинтиллятором в про-

зрачной колбе с последующим измерением на установке с фотоэлектронными 

умножителями, подключенными в схему совпадений. Ввиду плохого энергетиче-

ского разрешения этого метода, он не может конкурировать с α-спектрометрией. 

Тем не менее в настоящее время с усовершенствованием жидких сцинтилляцион-

ных детекторов стало возможным разделение активности 238Pu от 239+240Pu [166]. 

Также этот метод оказался полезным для определения чистого β-излучателя 241Pu 

[153], особенно тем, что при таком подходе отдельного выделения 241Pu из счетного 

источника не требуется. 

Как уже обсуждалось выше обычная α-спектрометрия позволяет измерить ак-

тивность 238Pu и суммарную активность 239Pu и 240Pu, в то время как масс-спектро-

метрия дает возможность определить соотношение 239Pu и 240Pu. Для определения 

происхождения изотопов Pu в окружающей среде очень важно определять как со-

отношение 239Pu/240Pu, так и 238Pu/239+240Pu [137].  

На сегодняшний день для определения изотопов плутония в образцах исполь-

зуются различные масс-спектрометрические методы, включая ускорительную 
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масс-спектрометрию (AMS) [184–187], масс-спектрометрию с индуктивно связан-

ной плазмой (ICP-MS) [188–191], масс-спектрометрию с термической ионизацией 

(TIMS) [192], резонансно-ионизационную масс-спектрометрию (RIMS) [193–195], 

масс-спектрометрию тлеющего разряда (GDMS) [137,196] и масс-спектрометрию 

вторичных ионов (SIMS) [197,198]. 

Наиболее доступным для измерения содержания изотопов плутония в образ-

цах является метод ICP-MS. Хотя TIMS и AMS обеспечивают более высокую чув-

ствительность по сравнению с ICP-MS, эти методы достаточно дорогостоящие. В 

частности, метод AMS требует большой и сложной ускорительной установки и ла-

боратории с высококвалифицированными специалистами. Точность измерений 

наиболее высокая при использовании TIMS, однако этот метод требует высокой 

степени очистки счетного образца, поэтому процедура выделения плутония (экс-

тракция или хроматография) повторяется не менее двух раз. RIMS имеет ряд пре-

имуществ по сравнению с другими методами масс-спектрометрии, включая мини-

мизацию изобарических помех, хорошие пределы обнаружения, высокую 

избирательность и короткое время измерений, однако стоимость одного анализа 

RIMS крайне высока.  

Из приведенного обсуждения можно сделать вывод, что α-спектрометриче-

ские и масс-спектрометрические методы определения изотопного состава плуто-

ния в образцах не обладают достаточной оперативностью и требуют значительных 

финансовых затрат. Эти факторы в совокупности ограничивают возможности ра-

диационного мониторинга плутония в образцах окружающей среды. 

2.3. Неразрушающий метод измерения содержания изотопов плутония  

в образцах по характеристическому излучению 

Альфа-распад изотопов плутония 238-240Pu с вероятностью ~25% приводит к 

возбуждению низкоэнергетических состояний изотопов урана 234-236U с энергиями 

ниже энергии связи K-электронов (см. Рис. 2.3), которые распадаются путем внут-

ренней конверсии γ-лучей с последующим испусканием низкоэнергетического ха-

рактеристического рентгеновского излучения (~11-23 кэВ) [75]. 
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Рисунок 2.3 ‒ Фрагменты схем распада 238Рu, 239Рu, 240Рu. 

 

В настоящий момент времени в топливных выпадениях около 95% 241Am об-

разовалось за счет β-распада 241Pu (Рис. 2.1), поэтому достаточно легко оценивать 

его содержание с учетом периода полураспада по γ-переходу 59,3 кэВ 241Am. В то 

же время содержание остальных долгоживущих α-излучающих изотопов 238-240Pu 

можно определять путем изучения характеристического LX-излучения урана. Для 

успешной реализации этого подхода необходимо использование полупроводнико-

вого спектрометра с детектором из сверхчистого германия (HPGe) с тонким вход-

ным бериллиевым окном и алгоритм анализа сложных мультиплетных спектров 

[199–201]. 

2.3.1. Материалы и методы 

При разработке обсуждаемого метода использовалась группа спектрометров, 

включающая полупроводниковый HPGe-спектрометр OrtecTM объемом 1 см³ с тон-

ким входным бериллиевым окном и разрешением 300 эВ по γ-линии 17 кэВ, а также 

полупроводниковые HPGe-спектрометры CanberraTM и OrtecTM с тонкими вход-

ными бериллиевыми окнами объемом 150 см3 и 250 см3. Энергетическое разреше-

ние этих спектрометров – 1,8-2,0 кэВ для γ-излучения 60Co 1332 кэВ. Также исполь-

зовался антикомптоновский спектрометр с HPGe-детектором объемом 100 см3 с 

тонким входным бериллиевым окном и пятью NaI(Tl)-детекторами активной за-

щиты. Подавление комптоновского фона в области низких энергий было не 

меньше, чем в 8 раз при использовании схемы антисовпадений. 
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Выбор калибровочного источника с энергией γ-квантов ниже 10 кэВ имел ре-

шающее значение для реализации этого метода. Для этого были проведены иссле-

дования распада 44Ti [202]. 44Ti (T1/2=59 лет) входит в набор образцовых стандарт-

ных источников γ-излучения (ОСГИ). Выбор этого радиоизотопа обусловлен его 

уникальными характеристиками – его можно использовать для калибровки спек-

трометров по эффективности регистрации γ-излучения как в низкоэнергетической 

области (ЕКα=4,0 кэВ), так и в областях энергий γ-излучения 70-80 кэВ (γ-переходы 

44Ti 68 кэВ (93%) и 78 кэВ (97%)) и 1 МэВ (γ-переход 1157 кэВ (100%), сопутству-

ющий распаду дочернего 44Sc (T1/2=4 ч). Так как данные о погрешностях вероятно-

сти КХ-излучения, сопутствующего распаду 44Ti ранее не указывались, то распад 

этого радиоизотопа исследовался как по γ-переходам, так и по процессу внутрен-

ней конверсии γ-излучения (Рис. 2.4). 

 

Рисунок 2.4 ‒ Схема распада 44Ti [75]. 

 

В измерениях использовался источник 44Ti из набора ОСГИ. Исследования 

включали измерения спектра γ-излучения и суммарного спектра характеристиче-

ского рентгеновского излучения (Кα) и γ-излучения источника на HPGe-

спектрометре, оснащенном тонким входным бериллиевым окном и объемом 1 см³. 

Для калибровки спектрометров по эффективности регистрации γ-излучения ис-

пользовался набор калибровочных источников ОСГИ.  

Спектр γ-излучения измерялся при расположении источника на расстоянии 5 

см от детектора. Кроме того, измерения γ-излучения дублировались на кремний-

литиевом полупроводниковом спектрометре. Коэффициенты эффективности реги-

страции были получены с погрешностью в 1%. Однако близость по энергии этих γ-

переходов (68 кэВ и 78 кэВ) и линейная зависимость кривой эффективности в этой 
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области энергий позволили определить отношение S(γ 67 кэВ)/S(γ 78 кэВ) с ошиб-

кой меньше 0,4 %. Здесь важно отметить, что в наших измерениях мы использовали 

детекторы малого объема, что позволило сместить точку перегиба кривой эффек-

тивности на большое расстояние от энергии исследуемых γ-переходов. Ранее точ-

ность определения интенсивности γ-излучения, сопутствующего распаду 44Ti была 

измерена с погрешностью 3% [75].  

Полученные данные об интенсивностях γ-лучей с энергией 67 и 78 кэВ пред-

ставлены в Таблице 2.2. Как можно заметить, согласие наших данных в пределах 

погрешности измерений наблюдается только с данными [203].  

Таблица 2.2 ‒ Полученные данные об интенсивностях γ-переходов,  

сопутствующих распаду 44Ti 

I (γ 67 кэВ) 0,926(25) 0,936(4) 0,942 (5) 0,981(11) 0,960(15) 

I (γ 78 кэВ) 1 [ОСГИ] 1 [202] 1 [203] 1 [204] 1 [205] 

 

Измерения спектра суммирования характеристического рентгеновского из-

лучения (Кα) и γ-излучения источника проводились в течение 20 дней. Образец рас-

полагался на минимально возможном расстоянии, чтобы повысить вероятность 

суммирования γ-излучения и характеристического рентгеновского излучения. 

Суммарный спектр γ-излучения и характеристического рентгеновского излучения 

представлен на Рисунке 2.5. На представленном спектре видны с высокой точно-

стью измеренные выходы Кα-излучения, γ-излучения 68 кэВ и 78 кэВ, а также пики 

суммирования γ 78 кэВ + Кα и γ 78 кэВ + γ 67 кэВ. 
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Рисунок 2.5 ‒ Фрагмент γ-спектра 44Ti в области энергий 0-190 кэВ. 

 

Отношение отсчетов в пике суммирования (γ 78 кэВ + Кα)/(γ 78 кэВ + γ 67 

кэВ) позволяет определить значение коэффициента внутренней конверсии (КВК) 

для К-оболочки (αК) по формуле: 

XK

K K

S

S
 




= ,       (2.1) 

где ωK – выход флуоресценции (ωK=0,196); 
XKS

/ S


 – отношение интенсивностей 

пиков суммирования с учетом эффективности регистрации γ-излучения.  

Проведенные измерения позволили получить значение КВК для Е1-перехода 

с высокой точностью αK (E1)=0,076±0,004. Полученный результат существенно за-

нижен по сравнению с ранее измеренным αK =0,123±0,023 [206] и находится в хо-

рошем согласии с табличным значением αK=0,077 [207]. Из-за относительно низкой 

вероятности внутренней конверсии γ-излучения суммарный пик Кα + γ M1-пере-

хода был измерен с существенно меньшей точностью, в результате чего было опре-

делено значение КВК для М1-перехода αK (М 1)=0,011±0,003. Это значение ниже 

ранее измеренного КВК в работе [203] αK =0,031±0,005 и табличного значения 

αK==0,027 [207]. 
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Полный КВК γ-излучения (αП) определялись из измеренных значений αК с 

использованием таблиц [205,207]. Полученные значения составили для Е1 пере-

хода αП (E1)= 0,082±0,004 и для М1-перехода αП(M1)=0,012±0,004. Примечательно, 

что полученные значения αП находятся в хорошем согласии с данными, приведен-

ными в [203]. 

Из проведенных исследований была оценена абсолютная вероятность γ-излу-

чения: I(γ 67 кэВ) = 92,0±0,6%, а I(γ 78 кэВ) = 98,1±0,6%. Вероятность К-захвата с 

состояния 146 кэВ (γ 78 кэВ + γ 67 кэВ) оказалась равной РК=0,889±0,002. Отсюда 

вероятность образования вакансии в К-оболочке скандия можно рассчитать как Р 

= РК+ αК(М1)+αК (Е1)=0.972±0,005, а вероятность КХ-излучения может быть опре-

делена как I(КХ)=Р×ωK. Погрешность измерения в первую очередь определяется 

погрешностью величины ωK. При расчете вероятности КХ-излучения использова-

лись данные из [204], где была получена величина коэффициента флуоресценции 

для скандия ωК = 0,196±0,004. Так как в использованных таблицах погрешность 

оценки ωK составляла 2-2,5%, то точность полученной вероятности КХ-излучения в 

проведенных экспериментах можно считать находящейся в том же диапазоне, а 

именно I(КХ)=19,0±0,5%. 

Также были измерены относительные интенсивности Кα- и Кβ-излучения, со-

путствующие распаду 44Ti. С учетом полной вероятности I(Кα) абсолютные интен-

сивности Кα- и Кβ-излучения были оценены как I(Кα)=16,8±0,4 и I(Кβ)=2,20±0,05 

(см. Табл. 2.3).  

Таблица 2.3 ‒ Сравнение полученных значений абсолютной интенсивности γ-  

и КХ-излучения 44Ti с данными ОСГИ 

Е(кэВ) I, % ОСГИI , % 

4,09(Кα) 16,8±0,4 17,6 

4,46 (Кβ) 2,20±0,05 2,3 

67,87 92,0±0,6 87,7±3,5 

78,34 98,1±0,6 94,7±3,2 
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По результатам проведенных исследований были получены калибровочные 

значения в диапазоне 4 кэВ с погрешностью не более 2,5%. После чего была про-

ведена калибровка HPGe-спектрометров по эффективности для проведения иссле-

дований в области энергий LX-излучения изотопов плутония. Плавная кривая эф-

фективности позволяет точно интерполировать поправочные коэффициенты для 

переходов, смещенных по энергии на 1-2 кэВ с точностью ≤ 0,5%. 

2.3.2. Описание предлагаемого метода 

Использование HPGе-детекторов в полупроводниковых спектрометрах поз-

воляет разделить γ-спектр на пики полного поглощения и непрерывный спектр 

комптоновского рассеяния вследствие более чем на порядок лучшего разрешения 

по сравнению с сцинтилляционными спектрометрами. По выделенным пикам 

можно судить о радионуклидном составе спектра и оценивать активность нукли-

дов. При измерениях активности γ-спектрометрическим способом непосред-

ственно измеряемой величиной является общее количество импульсов (отсчетов), 

зарегистрированных в зонах пиков полного поглощения. В общем виде формула 

для расчета активности i-го радионуклида, обнаруженного в спектре, имеет вид: 

( )

( ) ( )

i
i

m

S E
A

E I E t



 
=

 
,    (2.2) 

где Ai – активность i-го радионуклида на момент окончания измерения, Si(Eγ) – пло-

щадь пика с энергией Eγ с учетом фона, ε(Eγ) – эффективность регистрации детек-

тором γ-линии с энергией Eγ, I(Eγ) – выход γ-линии с энергией Eγ, tm – время изме-

рения γ-спектра. Если период полураспада измеряемого радионуклида сравним с 

временем измерения на спектрометре в выражении (2.2) время измерения tm заме-

няется на )1 /( mte
 −

− , где λ – постоянная распада. 

Большинство программ обработки γ-спектров не решает проблему разделе-

ния сложных мультиплетов на отдельные пики. Ошибки играют большую роль в 

измерении интенсивности γ-излучения в области низких энергий.  
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Для реализации предложенного метода был разработан алгоритм обработки 

мультиплетных рентгеновских и γ-спектров в области низких энергий, который 

учитывает сложность описания рентгеновских линий 1% [208].  

Далее были проведены тщательные измерения рентгеновского характеристи-

ческого LX-излучения урана, сопутствующего распаду изотопов плутония, для раз-

работки неразрушающего метода измерения содержания изотопов плутония 238-

240Pu в различных образцах [199–201]. На Рисунке 2.6 показаны фрагменты γ-спек-

тров, измеренных HPGe-спектрометром. Близость энергий выходов характеристи-

ческого излучения позволяет использовать в расчетах среднюю вероятность вы-

хода этого излучения для смеси изотопов 238-240Pu. 

 
Рисунок 2.6 ‒ Фрагмент спектров образцов, измеренных на полупроводнико-

вом HPGe-спектрометре: а – горячей частицы взрывного происхождения, 

отобранной на Семипалатинском полигоне, Казахстан, б – почвы из Полес-

ского государственного радиоэкологического заповедника Республики Бела-

русь (с разложением на компоненты). 

 

Высокое энергетическое разрешение HPGe-спектрометра и использование 

разработанной программы обработки сложных мультиплетных рентгеновских 

спектров [208], позволили с точностью около 5% описать выходы характеристиче-

ского рентгеновского излучения урана, сопровождающего α-распад изотопов плу-

тония, и нептуния, сопровождающего α-распад 241Am. 

Следующим шагом было выяснение изотопного соотношения 239Pu и 240Pu и 

последующий расчет выходов характеристического рентгеновского LX-излучения 

из суммарной активности 239+240Pu. Соответственно, были проведены исследования 
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топливных горячих частиц различного происхождения. Для горячих частиц черно-

быльского происхождения, отобранных в Полесском радиоэкологическом заповед-

нике Республики Беларусь, Чернобыльской зоне отчуждения проводились как ра-

диохимические, так и масс-спектрометрические исследования [209]. Активность 

239Pu в частицах взрывного происхождения, отобранных на Семипалатинском по-

лигоне, была определена непосредственно из γ-спектров (Рис. 2.7) [210]. Данные 

для горячих частиц фукусимского происхождения были взяты из [211]. Также были 

рассчитаны выходы L- и L-групп урана, связанных с α-распадом изотопов плуто-

ния для топливных выпадений различного происхождения, используя данные об 

интенсивности γ-переходов и соответствующих этим переходам коэффициентах 

внутренней конверсии [75]. 

 

Рисунок 2.7 ‒ Фрагменты γ-спектров топливных выпадений, измеренных на 

полупроводниковых HPGe-спектрометрами объемом 1 см3: а – топливная го-

рячая частица чернобыльского происхождения; б – горячая частица взрыв-

ного происхождения, отобранная на Семипалатинском полигоне. 

 

В результате были получены следующие выходы (%):  

• для топливных выпадений чернобыльского происхождения 

I(LU)=3,7±0,2; I(LU)=4,9±0,3  

• для взрывных выпадений I(LU)=3,5±0,2; I(LU)=4,6±0,3 

• для частиц фукусимского происхождения I(LU)=4,0±0,2; 

I(LU)=5,3±0,3.  
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Таким образом, в среднем, можно использовать для всех типов топливных 

выпадений выходы I(LU)=3,7±0,3; I(LU)= 4,9±0,3. 

Прямые измерения калибровочного источника плутония показали, что соот-

ветствующие интенсивности рентгеновского излучения на распад выглядят следу-

ющим образом (%): I(LU)=3,8±0,2, I(LU)= 5,1±0,3. 

Из вышесказанного следует, что точное определение интенсивности рентге-

новского излучения урана и нептуния позволяет практически с такой же точностью 

определить содержания плутония и америция в образце по формуле (2.2). 

В таком виде метод неэффективен по нескольким причинам. Во-первых, де-

тектор должен иметь интенсивное подавление комптоновского фона для эффектив-

ной регистрации γ-лучей в низкой области энергии, что приводит к увеличению 

времени измерения. Во-вторых, необходимо использовать специально приготов-

ленный очень тонкий образец, чтобы не учитывать самопоглощение рентгеновских 

лучей в образце.  

Как уже обсуждалось, 241Am является продуктом распада 241Pu. Следова-

тельно, он присутствует во всех топливных выпадениях и может быть легко опре-

делен по γ-переходу с энергией 59,3 кэВ. Таким образом точно измерив интенсив-

ность характеристического рентгеновского излучения урана и нептуния, с учетом 

вклада 241Am по γ-переходу можно определить концентрацию плутония и америция 

в образце с погрешностью порядка 2%. 

Важной задачей является учет самопоглощения мягкого рентгеновского и γ-

излучения при полевых исследованиях. Ее можно решить следующим образом. 

Топливные выпадения (горячие частицы или образцы окружающей среды с горя-

чими частицами) обычно содержат 137Cs, продукт деления ядерного топлива. Рас-

пад 137Cs приводит к возбуждению изомерного состояния 137mВа с энергией 662 кэВ, 

которое впоследствии разряжается либо испусканием γ-излучения с энергией 662 

кэВ (85%), либо электронов внутренней конверсии (8%), с последующим испуска-

нием характеристического КХ-излучения бария с энергиями Е(КХ) = 32-36 кэВ. 



 

 

75 

Поэтому после измерения интенсивностей характеристического рентгенов-

ского КХ-излучения бария и -излучения с энергией 662 кэВ, самопоглощение для 

которого несущественно, по соотношению активностей можно рассчитать коэффи-

циент самопоглощения КХ-излучения бария, энергия которого близка к энергии LХ-

излучения урана. Учет коэффициента самопоглощения необходим для определения 

содержания изотопов плутония по интенсивности характеристического рентгенов-

ского LХ-излучения урана: 

*241 661keV
59keV

( )
( Am) ( )(1,6 0,6 )

( Ba)x

A
A A

A K


= −   (2.3) 

где A(241Am)* – активность 241Am с поправкой на самопоглощение, A(γ 59 кэВ) – 

активность 241Am, рассчитанная по γ-переходу 59,3 кэВ, A(γ 662 кэВ) – активность 

137Cs, рассчитанная по γ-переходу 662 кэВ, A(KXBa) – активность 137Cs, рассчитан-

ная по выходу KX-излучения Ba (36 кэВ), «1,6» и «0,6» – численные коэффициенты, 

связанные с самопоглощением по выходу KX излучения бария и γ-переходу 662 

кэВ. 

С учетом выражения (2.3) активность изотопов плутония можно определить 

из полученных спектров, используя следующие выражения: 

*238 240 241 ( U)
( Pu) 3,4 ( Am)

( Np)

S L
A A

S L





− =    (2.4) 

*238 240 241 ( U)
( Pu) 4 ( Am)

( Np)

S L
A A

S L





− =    (2.5) 

где «3,4» и «4» – численные коэффициенты, связанные с выходами I рентгенов-

ского излучения LX-групп урана и нептуния, S – количество отсчетов в L- и L-

пиках. 

Кроме того, для повышения эффективности методики можно использовать 

детекторы большого объема. На Рисунке 2.8 показаны фрагменты γ-спектров об-

разца почвы, измеренных с помощью HPGe-спектрометров объемом 1 см³ и 150 

см³. 
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Рисунок 2.8 ‒ Фрагменты γ-спектров образца почвы из Полесского радиоэко-

логического заповедника Республики Беларусь, измеренных:  

а – детектором объемом 1 см3 и б – детектором объемом 150 см3. 

 

Большой объем детектора намного увеличил эффективность регистрации (в 

несколько раз) и, соответственно, значительно уменьшил время, необходимое для 

измерения, но заметно ухудшил энергетическое разрешение, и теперь невозможно 

разделить ни L-, ни L-группы характеристического рентгеновского излучения 

урана и нептуния.  

Так как отношение интенсивности характеристического рентгеновского из-

лучения нептуния и интенсивности γ-излучения 241Am с энергией 59,5 кэВ не зави-

сит от типа спектрометра, то измерив это отношение один раз с хорошей точностью 

на спектрометре с разрешением 1 см3, его можно использовать в качестве поправки 

для измерений на любом спектрометре. Это позволяет легко вычислить вклад LХ-

группы рентгеновского излучения нептуния в суммарный неразрешаемый пик ха-

рактеристического рентгеновского излучения урана и нептуния, сопутствующего 

распаду изотопов плутония и 241Am: 

59keV

59keV

( ) ( Np)
( Np)

( )

x clb
x

clb

S S L
S L

S




=     (2.6) 

 

где S(LХNp) – число отсчетов в пиках либо L-, либо L-группы рентгеновского из-

лучения нептуния, связанных с распадом 241Аm, S(LХNp)clb/ S(γ 59кэВ)clb – отноше-

ние числа отсчетов в пиках L- или L-группы рентгеновского излучения нептуния, 
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сопутствующих распаду 241Аm и γ-перехода 59,5 кэВ 241Аm, измеренные с помо-

щью калибровочного спектрометра с высоким разрешением; S(γ 59 кэВ) – количе-

ство отсчетов по γ-линии 59,5 кэВ, измеренное с помощью спектрометра с детек-

тором большого объема. 

Интенсивность S(LХU), связанную с распадом изотопов плутония, можно по-

лучить, вычтя вклад LХ-излучения нептуния, связанного с распадом 241Am, из от-

счетов суммарного пика S(LХU+Np) (см. Рис. 2.8). Затем, используя значение полу-

ченного выхода LХU, можно рассчитать общую активность 238-240Pu в измеренном 

образце согласно (2.2). 

Чтобы минимизировать систематическую погрешность предложенного ме-

тода калибровка спектрометров проводилась смешанными калибровочными источ-

никами. В ситуациях, когда для построения кривой эффективности регистрации ис-

пользуется несколько радионуклидов, независимо от неопределенности, связанной 

с соотношением их масс в калибровочном образце, необходимо оптимизировать 

функцию: 

( )
2

1 1

( ) ( )
inN

ik ik i ik

i k

S w f E b
= =

= − a,b

,   (2.7) 

где а – калибровочный параметр, b –относительная активность каждого радио-

нуклида в калибровке, N – число радионуклидов, ni – количество γ-линий i-го ра-

дионуклида в калибровке, bi – весовой коэффициент для i-го радионуклида в калиб-

ровке, Eik – энергия k-й линии i-го радионуклида в калибровке.  Коэффициент ik 

определяется как отношение логарифма измеренной и табличной интенсивности k-

й линии i-го радионуклида. Коэффициент wik обратно пропорционален сумме отно-

сительных квадратов погрешностей измеренных и табличных значений интенсив-

ности k-й линии i-го радионуклида. Функция f является одной из двух распростра-

ненных функций калибровки детектора по эффективности [208]: 

0

ln ( ) (ln )
m

j

j

j

E a E
=

 = ,     (2.8), 
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где (E) функция калибровки спектрометра по эффективности, E – энергия в кэВ. 

Коэффициенты aj определяются из нескольких линий с известной энергией. Пред-

полагается, что весовой коэффициент первого изотопа b1 равен 1. Поскольку связь 

между калибровочной функцией и a не является линейной, ее можно линеаризо-

вать, заменив a на «a0+a» и выразив в виде разложения в ряд Тейлора до члена 

первого порядка в окрестности начальных значений a₀. 

Дифференцирование (2.7) относительно a и b с последующим приравнива-

нием полученных производных к нулю приводит к системе линейных уравнений: 

M =Y
 
 
 

a

b
      (2.9) 

Из этой системы можно определить калибровочный параметр aj и относи-

тельную активность радионуклида bi. Кроме того, зная активность даже одного из 

радиоизотопов в калибровке можно получить абсолютную кривую эффективности 

спектрометра. 

В данном исследовании использовалось отношение эффективности обнару-

жения  = k/l для двух разных энергий (Ek and El). Ошибка этого отношения зна-

чительно ниже, чем ошибки определенных факторов эффективности. Относитель-

ная ошибка  равна абсолютной ошибке (ln ) для калибровочной функции (2.8): 

1

0

, 0

ln (ln ) (ln ) (ln ) (ln )
m

i i j jk
ij k l k l

i jl

S M E E E E−

=


    =   −  −   


, (2.10) 

где S0 является минимальным значением функции (2.7), Mij
–1  - элементы матрицы, 

обратной матрице M из выражения (2.9), которые определяют дисперсии и ковари-

ации калибровочных параметров a. 

Легко увидеть, что ошибка соотношения  будет тем меньше, чем ближе бу-

дут друг к другу Ek и El. Эта ошибка также значительно уменьшается из-за взаим-

ной корреляции параметров калибровки a. Близость Lα-группы Np, сопутствующая 

распаду 241Am и Kх- групп Cs и γ-линии 59 кэВ позволяют выполнять перекрестную 

корреляцию калибровочного параметра a. Плавность кривой эффективности в об-
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ласти энергий выходов Lα- и Lβ-групп рентгеновского излучения нептуния и по-

грешность измерений около 1% указывают на то, что вкладом методологической 

ошибки в общую погрешность можно пренебречь, а вместо нее использовать ста-

тистические погрешности. 

Топливные выпадения чернобыльского происхождения содержат сопостави-

мые активности изотопов плутония и америция. Радиационный выход LХ-

излучения америция в них в три раза выше, чем у плутония. Кроме того, LХ-линии 

урана и нептуния разнесены на 300 эВ, т. е. в экспериментальных спектрах их 

сложно отделить друг от друга. Чтобы надежно разделить подобные выходы с по-

мощью специализированного программного обеспечения [208] статистика по LХ-

линии урана должна составлять ~3-4 тысячи отсчетов. Поэтому для образцов с ак-

тивностью более 100 Бк измерения могут занимать около 3-4 часов. Для активно-

стей менее 100 Бк необходимо увеличивать время измерения, что приводит к ухуд-

шению соотношения пик/фон. Исследования образцов аварийного происхождения 

(выпадения при аварии на АЭС) проводятся также на фоне высокой активности 

стронция и цезия (в ~100 раз превышающих активности плутония и америция). По-

этому для аварийных выпадений пределы погрешности предлагаемого метода со-

ставляют 10-15 % для образцов с активностью более 100 Бк и 15-20% для образцов 

с активностью менее 100 Бк.  

В то же время в топливных выпадениях взрывного происхождения актив-

ность америция на порядок ниже активности плутония. И для таких частиц точ-

ность определения составляет 10-15% для активности более 5 Бк и 20-30% для ак-

тивности 0,1-5 Бк. Отметим, что цезиевый фон таких частиц на два порядка 

меньше, чем у аварийных частиц. Чувствительность предлагаемого метода для 

этого типа выпадений составляет 0,3-0,4 Бк на образец. Кроме того, во взрывных 

горячих частицах γ-переходы 239Pu могут быть измерены напрямую (см. Рис. 2.7). 

Однако при измерении образцов аварийного происхождения с высоким фоном про-

дуктов деления предложенный метод представляется наиболее надежным, про-

стым в реализации и доступным для любой γ-спектроскопической лаборатории. 
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Предлагаемый подход к определению содержания α-излучающих изотопов 

плутония на основе измерений выходов характеристического рентгеновского излу-

чения и γ-переходов на полупроводниковых спектрометрах позволяет оперативно, 

надежно и достаточно точно анализировать образцы без необходимости проведе-

ния радиохимических исследований (см. Табл. 2.4). По сравнению с радиохимиче-

скими методиками стоимость одного измерения и время обработки сокращаются 

примерно в 200 раз. 

Таблица 2.4 ‒ Сравнение параметров спектрометрического и радиохимиче-

ского методов измерения активности изотопов плутония 

Метод 
Нижний предел обнару-

жения, Бк/образец 

Ошибка, 

% 

Время 

обработки, ч 

Спектрометрический 0,3-0,4 10-20 1-2 

Радиохимический 0,03-0,04 10-20 40-72 

 

2.3.3. Верификация разработанного метода 

Верификация предлагаемого метода проводилась с контролем измерений 

традиционными радиохимическими методами на трех вертикальных разрезах 

почвы до глубины 60 см, загрязненных чернобыльскими топливными выпадени-

ями.  

Для проведения α-спектрометрических исследований контрольные образцы 

переводили в раствор. Затем каждый контрольный образец выпаривали с исполь-

зованием сульфата натрия, после чего полученный сухой остаток растворяли в бу-

ферном растворе сульфата аммония с pH 2. После чего этот раствор переносили в 

электролитическую ячейку для проведения электролиза. Электролитическое оса-

ждение радионуклидов проводилось на диск из нержавеющей стали. Для обеспече-

ния полноты осаждения использовался процесс повторного электролиза. Буферный 

раствор, оставшийся после первого электролиза, выпаривался, что позволяло впо-

следствии осадить второй слой на диск из нержавеющей стали. Затем оба диска 

были проанализированы на α-спектрометре Alpha Analist в идентичных условиях. 

В результате оказалось, что при первоначальном электролитическом осаждении на 



 

 

81 

диск было перенесено почти 100 % урана, плутония и америция, содержащихся в 

буферном растворе. В Таблице 2.5 и на Рис. 2.9 показаны результаты определения 

содержания изотопов плутония 238-240Pu в контрольных образцах разработанным 

методом и традиционным методом α-спектрометрии. 

 
Рисунок 2.9 ‒ Суммарная активность изотопов плутония 238-240Pu, измеренная 

в контрольных образцах разработанным методом и традиционным методом 

α-спектрометрии. 

 

Таблица 2.5 ‒ Суммарная активность изотопов плутония 238-240Pu  

до глубины 60 см в контрольных разрезах почвы,  

загрязненных топливными выпадениями  

Образец из раз-

реза почвы 

А(238-240Pu)м раз-

раб. метод, Бк/г 

А(238-240Pu)а α-спек-

трометрия, Бк/г 
м а

м

A А

А

−
 

1-1 1290,91 1186,36 0,08 

1-2 302,69 307,69 ‒0,02 

1-3 13,20 12,29 0,07 

1-4 4,25 2,78 0,35 

1-5 0,23 0,20 0,14 

1-6 0,13 0,07 0,45 

1-7 0,03 0,02 0,40 

1-8 0,02 0,00 0,80 

2-1 2846,15 3230,77 ‒0,14 

2-2 507,89 573,68 ‒0,13 

2-3 12,55 13,45 ‒0,07 

2-4 4,53 3,37 0,26 

2-5 0,35 0,33 0,06 

2-6 0,20 0,26 ‒0,28 

2-7 0,47 0,46 0,03 
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Образец из раз-

реза почвы 

А(238-240Pu)м раз-

раб. метод, Бк/г 

А(238-240Pu)а α-спек-

трометрия, Бк/г 
м а

м

A А

А

−
 

2-8 0,61 0,47 0,22 

3-1 11650,00 12000,00 ‒0,03 

3-2 240,00 273,68 ‒0,14 

3-3 39,35 39,50 0,00 

3-4 7,94 13,47 ‒0,70 

3-5 0,95 0,67 0,30 

3-6 0,27 0,20 0,26 

3-7 0,07 0,08 ‒0,26 

3-8 0,06 0,04 0,29 

 

Точность предлагаемого метода определения содержания изотопов плутония 

238-240Pu составляет 10-15% для образцов аварийных выпадений с активностью бо-

лее 100 Бк и 20-30% для образцов аварийных выпадений с активностью менее 100 

Бк. Точность определения активности в выпадениях взрывного происхождения со-

ставляет 10-15% для активности более 5 Бк и 20-30% для активности 0,1-5 Бк. Точ-

ность определения 241Pu составляет 2-5%. 

Разработанный подход позволяет быстро и надежно исследовать образцы с 

достаточным уровнем точности, избавляя от необходимости проведения радиохи-

мических исследований. Он открывает новые возможности для ускоренного поиска 

и изучения топливных выпадений, мониторинга проб окружающей среды при ра-

диационных авариях на АЭС, местах хранения облученного ядерного топлива и 

проведения испытаний ядерного оружия. Кроме того, предложенный метод более 

экономичен по сравнению с традиционными α-спектрометрическими исследовани-

ями и позволяет проводить массовые измерения образцов. 
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Глава 3. Спектрометрические методы определения 90Sr 
 

 

Стронций является щелочноземельным элементом, составляющим примерно 

0,02–0,03% земной коры и ввиду своей высокой реакционной способности в при-

роде существует только в виде молекулярных соединений с другими элементами. 

Стронций может существовать в двух степенях окисления: 0 и +2. В естественных 

условиях окружающей среды стабильна только степень окисления +2, поскольку 

легко взаимодействует как с водой, так и с кислородом [212,213]. Из всех радиоак-

тивных изотопов стронция, наиболее опасным считается ⁹⁰Sr (T1/2=28,8 лет), кото-

рый образуется в результате деления ядерного топлива. 90Sr распадается с испуска-

нием β‒-частиц с Emax= 0,55 МэВ (100%) и образованием дочернего изотопа 90Y 

(T1/2=64 ч), который в свою очередь распадается на стабильный 90Zr. Распад 90Y со-

провождается испусканием β‒-частиц с Emax= 2,3 МэВ (99,99%), γ-излучением 2186 

кэВ (0,0000014%) и характеристическим рентгеновским излучением с энергией 

~15-18 кэВ [75]. 

Из-за длительного периода полураспада и высокой биологической подвиж-

ности (химически стронций является химическим аналогом кальция), 90Sr или как 

его часто называют «радиостронций» требует особых условий при утилизации 

[214].  

Распределение радиоактивных выпадений радиостронция носит как глобаль-

ный, так и региональный характер. Атмосферные испытания ядерного оружия в 

период с 1945 г. по начало восьмидесятых годов прошлого века привели к выбросу 

значительного количества радиоактивных аэрозолей в стратосферу, что стало при-

чиной глобальных выпадений 90Sr на земную поверхность. Постепенно осаждение 

90Sr из атмосферы снижалось с пикового уровня 3×106 Ки в середине шестидесятых 

годов прошлого века, до уровня менее 3×103 Ки в 1990 г. [215]. 

Источниками загрязнения 90Sr на региональном уровне являются крупные ра-

диационные аварии на предприятиях ядерного топливного цикла. Одной из таких 
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аварий была авария на Чернобыльской АЭС в 1986 г., в результате которой в окру-

жающую среду было выброшено 3,8×108 Ки радиоактивных осадков из них около 

3×106 Ки 90Sr [215–217]. Большая часть этих осадков выпала на территориях совре-

менных Украины, Республики Беларусь и Российской Федерации. Еще одной круп-

ной аварией на территории современной Российской Федерации была Кыштым-

ская авария в 1957 г. на химическом комбинате «Маяк». Отказ системы охлаждения 

привел к взрыву резервуара объемом 300 м³, в котором находилось около 70 тонн 

высокорадиоактивных отходов, содержащих радиоизотопы 90Sr, 95Zr, 95Nb, 106Ru, 

137Cs и 144Ce. В результате разрушения резервуара в атмосферу было выброшено 

около 20 МКи радиоактивных веществ, по отдельным оценкам 12% из них состав-

ляли выпадения 90Sr [215]. Примерно 90 % выброса осело на промышленной пло-

щадке комбината, а остальная часть выпала на прилегающих территориях и сейчас 

называется Восточно-Уральским радиоактивным следом [218]. 

Локальные выпадения 90Sr связаны с авариями космических аппаратов. 

Например, авария 1978 г. с советским спутником «Космос 954» привела к выбросу 

83 Ки 90Sr на территории северной Канады [216]. Также к локальным осадкам от-

носятся выбросы радиостронция в результате штатной работы атомных электро-

станций, например на АЭС США, в 1993 г. суммарный годовой выброс радиостро-

нция в атмосферу составил 75 мКи, а в результате сброса сточных вод 547,6 [219]. 

Также радиостронций обнаруживается и в поверхностных/подземных водах в ме-

стах захоронения радиоактивных отходов. Например, за период 1954-1989 гг. на 

площадке захоронения радиоактивных отходов Саванна-Ривер 299 Ки 90Sr попало 

в фильтрационные бассейны [220].  

Широкое распространение радиостронция в окружающей среде обусловли-

вает необходимость разработки эффективных оперативных методов его обнаруже-

ния и контроля. 
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3.1. Радиобиологическая опасность 90Sr  

Радиоактивные соединения стронция, как и нерадиоактивные подвержены и 

биотическим, и абиотическим механизмам трансформации. 

Антропогенный стронций попадает в атмосферу в виде оксида стронция 

(SrO), а затем переносится и накапливается в почве путем влажного или сухого 

осаждения [215]. Химическая стабильность оксида стронция нарушается при взаи-

модействии с влагой или углекислым газом в атмосфере, что приводит к образова-

нию гидроксида стронция (Sr[OH]2) или карбоната стронция (SrCO3). При контакте 

с водой Sr[OH]2 подвергается ионизации, что приводит к образованию ионов Sr2+ и 

SrOH+. Перенос частиц, содержащий радиостронций, из атмосферы на поверхность 

земли с осадками (дождем, снегом или градом), так называемое «влажное осажде-

ние» зависит от ряда факторов, включая растворимость частиц, их концентрацию в 

атмосфере, интенсивность и размер осадков. Сухое осаждение радиостронция про-

исходит в результате гравитации и сорбции на поверхностях [215]. 

Процесс осаждения 90Sr при аварии на Чернобыльской АЭС, был исследован 

в работе [221]. В результате этого исследования было установлено, что 96% 90Sr 

выпало на поверхность почвы с атмосферными осадками. 

Основные процессы трансформации 90Sr в почвах связаны с реакциями сорб-

ции и десорбции между почвенным раствором и матрицей частиц, включая осажде-

ние, комплексообразование и ионный обмен [215]. Эти процессы регулируются 

различными факторами, включая pH, минеральный состав, органические ком-

плексы, почвенную биоту и температуру. В частности, было установлено, что на 

территориях, загрязненных в результате чернобыльской аварии, 90Sr выщелачива-

ется из растворенных топливных частиц и взаимодействует с естественными ком-

понентами почвы [222,223].  

При ядерном взрыве, в результате попадания почвы в формирующийся ядер-

ный гриб образуются относительно нерастворимые стронций- и плутоний-содер-

жащие сплавленые силикаты, которые находили на Семипалатинском ядерном по-

лигоне (Республика Казахстан) [224]. Скорость миграции 90Sr в почвах, 
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загрязненных в результате выпадения осадков после ядерного взрыва 1945 года в 

Нагасаки (Япония) оценивалась в 4,2 мм/год при скорости просачивания грунтовых 

вод 2500 мм/год [215,225]. В этих почвах большая часть 90Sr осталась близко к по-

верхности почвы. В 2000-х гг. на большинстве площадок в 30-км зоне отчуждения 

ЧАЭС более 90% активности ⁹⁰Sr было сосредоточено в верхнем 30-см слое почв 

[215,226–228]. Высокая миграционная способность 90Sr наблюдалась в песчаных 

дерново-подзолистые почвы. Подвижность 90Sr2+ увеличивается при высоких кон-

центрациях соли, которые снижают сорбцию стронция осадками. Об этом свиде-

тельствуют результаты исследований [229,230].  

Несмотря на то, что стронций может поглощаться растениями для удовлетво-

рения их метаболических потребностей в кальции, он не является элементом, не-

обходимым для их роста и размножения. Соотношения концентрации стронция в 

почве к содержанию в растениях находится в пределах от 0,02 до 1,0 [215,231], что 

может указывать на тот факт, что стронций может легко поглощаться растениями 

из почвы (Рис. 3.1). Поглощение стронция растительными организмами снижается 

в ответ на увеличение концентрации кальция в почве, при этом среднее снижение 

концентрации 90Sr в почве и растениях при добавлении кальция составляет при-

мерно 50% [232]. Максимальное поглощение стронция растениями было зафикси-

ровано в песчаных почвах с низким содержанием глины и органических комплек-

сов [233]. 
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Рисунок 3.1 ‒ Пути миграции 90Sr в корневую систему растений [234]. 

 

Стронций может попадать в растения путем осаждения на поверхности ли-

стьев. Такой путь является краткосрочным процессом с периодом полувыведения 

стронция из растения около 14 дней в зависимости от погодных условий [235]. Пре-

имущественным механизмом попадания стронция в организм растения является 

механизм его поглощения корневой системой. Во время выпадения осадков и в те-

чение длительного времени после этого происходит процесс собирания стронция 

корневой системой растения. После попадания в корни растений стронций перено-

сится в другие органы, включая листья и плоды. Коэффициент перехода стронция 

«почва-растение» зависит не только от состава почв, но и от вида, а также стадии 

роста организма. В быстрорастущих органах растений наблюдается повышенное 

накопление стронция [215,236]. 

Было замечено, что радиоактивный стронций поглощался растениями и пе-

ремещался в листья у глубоко укореняющихся растений, произраставших в местах 

захоронения низкоактивных РАО [215,237,238]. Следствием листопада был вто-
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ричный выброс радиоактивного стронция на поверхность почвы. Однако, нисходя-

щая миграция 90Sr замедлялась за счет переработки загрязненной подстилки расти-

тельностью. Кроме того, приповерхностный 90Sr может переносится роющими жи-

вотными организмами и впоследствии перерассеян в окружающей среде за счет их 

жизнедеятельности. Так, например на полигоне захоронения твердых радиоактив-

ных отходов в штате Айдахо у белоногих хомячков (Peromyscus) был самый высо-

кий уровень загрязнения среди всех животных в результате употребления в пищу 

содержащих 90Sr низкоактивных РАО [239]. 

Различные исследователи оценивали степень биоаккумуляции стронция как 

в водных, так и в наземных организмах путем измерения коэффициентов перехода 

«среда-организм» (КП) [215]. Было показано, что организмы, демонстрирующие 

самые высокие КП 90Sr, ‒ это преимущественно водные виды, включая рыбу, мак-

рофиты, насекомых и зоопланктон. Из-за химического сходства между стронцием 

и кальцием костистые рыбы демонстрируют удивительно высокие значения КП 

90Sr, причем для костей наблюдались измерения, превышающие 50 000 [240]. Сред-

ние же значения КП 90Sr в мышечной ткани костистых рыб варьировали в диапа-

зоне от 600 до 3400. Содержание кальция в воде оказывает влияние на биоаккуму-

ляцию стронция в рыбах, наблюдается обратная зависимость КП 90Sr от уровня 

кальция в воде. Однако эта зависимость не распространяется на другие организмы, 

такие как водоросли и макрофиты. 

Основными путями попадания радиостронция в организм человека являются 

вдыхание аэрозолей, содержащих стронций, прием загрязненной пищи и питьевой 

воды. По оценкам [241] свежие овощи - самый большой источник пищевого по-

требления 90Sr. Следующим по величине источником 90Sr являются зерновые и мо-

лочные продукты.  

Перенос радионуклидов в пищевой цепочке происходит в два основных 

этапа: первый от почвы к растению и второй, более короткий, от коровы к молоку. 

Коровы заглатывают радионуклиды с загрязненной водой и кормом, а также вды-

хают их с воздухом. Было подсчитано, что ~4-6% стронция из загрязненных кормов 
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поступает в коровье молоко [242,243]. Благодаря эффективному поглощению ра-

диостронция корнями растений и длительному периоду полураспада он может за-

грязнять молоко в течение десятилетий после первичного осаждения. Соотноше-

ния концентраций почва/растение и корова/молоко используются для 

прогнозирования концентрации радионуклидов в пищевых продуктах и дозового 

воздействия на человека. 

Благодаря своему химическому и биохимическому сходству с кальцием бо-

лее 99% стронция эффективно встраивается в костную ткань и зубы. В конце 1970-

х - середине 1980-х годов населения, не подвергавшегося профессиональному об-

лучению, было измерено накопление 90Sr в тканях и биологических жидкостях в 

результате воздействия естественных фоновых источников, причем самые высокие 

уровни были выявлены в костях и зубах [215,244–246]. 

Характеризующийся длительным физическим периодом полураспада и био-

логическим периодом полувыведения из человеческого организма (>7 лет [247]), 

90Sr может вызывать повреждение костного мозга из-за высокой граничной энергии 

β‒-частиц самого 90Sr и его дочернего продукта 90Y.  

О токсических симптомах, вызванных передозировкой стронция у человека, 

не сообщалось. Однако исследования на животных показали, что при внутривен-

ных введениях высоких доз радиостронция он вызывает гипокальцемию из-за уве-

личения почечной экскреции кальция [248,249]. Ранее сообщалось, что высокое со-

держание стронция в пище приводит к образованию нерастворимых фосфатов 

стронция, что приводит к дефициту фосфора и рахиту [250–252]. Всасывание ра-

диостронция из кишечника зависит от потребности в кальции и его потреблении 

различными видами животных, тем не менее при этом средние значения всасыва-

ния варьируются от 12% до 72% [253]. Поглощенный радиостронций впоследствии 

в значительной степени откладывается в костях и переносится в молоко, как уже 

обсуждалось, это – один из основной путей воздействия на человека. 

Биохимическое поведение радиостронция в живом организме часто анало-

гично поведению кальция. Исследования показали, что практически сразу после 

инъекции 85Sr выводится из крови, проходит через стенки гаверсовых капилляров 
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путем диффузии и достигает костной внеклеточной жидкости [254]. Вводимый 

стронций почти исключительно откладывался в костях [255]. Радиостронций ис-

пользовался в качестве индикатора кальция в кинетических исследованиях, хотя 

радиокальций и радиостронций ведут себя по-разному, но оба обладают свой-

ствами интенсивного накопления в костной ткани. Различия в кишечной абсорб-

ции, почечной экскреции и накопления в костях исследовали по скорости экскре-

ции с мочой и снижения концентрации 85Sr и 47Ca в плазме после внутривенной 

инъекции у одного и того же человека. В отличие от бария и радия, которые, в ос-

новном, выходят вместе с фекалиями, после внутривенного введения кальций и 

стронций выводятся почками. Долгосрочные исследования продемонстрировали, 

что после включения в состав костной ткани оба элемента ведут себя почти одина-

ково. Исследования культур остеобластов in vitro подтвердили дозозависимый 

многофазный характер действия стронция [256].  

Распределение 90Sr в организме мужчин и женщин существенно различается. 

В исследованиях, проведенных во время зафиксированного максимума радиостро-

нция в атмосфере (1963-1966 гг.), как и ожидалось, его самые высокие концентра-

ции были зафиксированы в костной ткани. У мужчин и женщин в среднем была 

обнаружены активность 90Sr 10,4 и 65 пКи/кг (0,38 и 2,4 Бк/кг) соответственно. У 

мужчин концентрация 90Sr в мышечной ткани была значительно выше, чем у жен-

щин. Сердечная и поясничная мышцы имели соответствующие концентрации 90Sr 

для мужчин, в среднем 13,9 и 18,7 пКи/кг (0,51 и 0,69 Бк) по сравнению с соответ-

ствующими концентрациями 7,4 и 1,9 пКи/кг (0,27 Бк/кг и 70 мБк/кг) для женщин 

[257,258].  

Анализ около 1000 человеческих зубов, отобранных на юге Украины через 4 

года после Чернобыльской аварии (в 1990–1991 гг.), показал активность 90Sr в диа-

пазоне от 1,0 до 16,3 мБк/г золы (0,027–0,44 пКи/кв золы) [259]. 

У потомства людей, подвергшихся в подростковом возрасте радиационному 

воздействию в результате Кыштымской аварии и получивших высокие перораль-

ные дозы 90Sr, наблюдались неблагоприятные исходы беременности, включая 
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смертность от аномалий развития, хромосомных аномалий, осложнений во время 

родов и других неуточненных перинатальных состояний [260–262].  

Предыдущие исследования показали, что ионизирующее излучение более 

вредно для активных митотических клеток, чем для дифференцированных постми-

тотических [215,263]. Это объясняется тем, что генетические повреждения стано-

вятся необратимыми, когда происходит деление клеток до того, как они успевают 

восстановиться. Так как у детей доля митотических клеток выше, чем у взрослых, 

то биологические последствия радиационного воздействия у детей будут более се-

рьезными, чем у взрослых.  

Для детей биологический период полувыведения поглощенной активности 

растворимого 90Sr более длительный чем для взрослого человека. Связано это как 

с более высокой степенью удержания стронция в развивающемся скелете, так и с 

повышенной скоростью желудочно-кишечного всасывания стронция у детей [215]. 

Следовательно, одна и та же поглощенная активность 90Sr приведет к более высо-

кой кумулятивной дозе облучения костей и окружающих мягких тканей у детей по 

сравнению со взрослыми, что может привести к большей частоте побочных эффек-

тов.  

3.2. Традиционные методы измерения радиостронция 

Тот факт, что радиоизотоп 90Sr является чистым β‒-излучателем, накладывает 

ограничения на методы его определения. Современные методы измерения актив-

ности 90Sr включают химическое отделение стронция от матрицы образца с после-

дующими измерениями выделенного остатка на имеющихся детекторах. Подобная 

процедура происходит в несколько этапов, от выделения небольших количеств 

стронция из сложных матриц до очистки и измерения стронция, при этом каждый 

этап в некоторой степени вносит вклад в неопределенность определения. Самым 

сложным этапом является отделение стронция от кальция из-за сходства их хими-

ческого поведения.  
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Для измерения содержания 90Sr в пробах окружающей среды обычно исполь-

зуются два типа методов. К первому типу относят количественные аналитические 

методы анализа образцов в условиях стационарных радиохимических лабораторий. 

А ко второму - неразрушающие методы полевых исследований с использованием 

мобильных приборов и установок. 

3.2.1. Аналитические методы измерения активности 90Sr 

По сути, процесс измерения активности 90Sr (как и изотопов плутония, см. 

Главу 2) можно разделить на четыре основных этапа. Это предварительная обра-

ботка исходного образца, химическое разделение или очистка 90Sr, подготовка 

счетного образца и непосредственное его измерение с использованием радиомет-

рических/масс-спектрометрических подходов. 

 

Подготовка образцов 

Размер образца определяют с учетом концентрации в ней радиоактивного 

изотопа, способа измерения радиоактивности и поставленной радиационно-гигие-

нической задачи.  

Образцы окружающей среды, например, почвы, кости, молоко, часто содер-

жат природный стронций (10-2-10-3% сухой массы) и другие щелочноземельные ме-

таллы в количествах, зачастую превышающих количество радиостронция на по-

рядки. Поэтому основной проблемой радиохимической обработки является 

отделение стронция от компонентов щелочноземельной матрицы, таких щелочно-

земельных радионуклидов, как 133Ba, 140Ba, 226Ra, 228Ra и ряда других возможных 

примесей, наиболее важными из которых являются нуклиды свинца и иттрия. В 

масс-спектрометрии критичной изобарической интерференцией 90Sr является ста-

бильный 90Zr. 

Как и для изотопов плутония (см. Главу 2) для измерения радиоактивных изо-

топов стронция проводится предварительная обработка образцов для получения го-

могенного раствора образца, который содержит искомый компонент в растворен-

ной форме: без значительных потерь; без нерастворимых остатков, которые будут 
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мешать во время последующей химической обработки, удерживая искомый компо-

нент; без какого-либо органического материала, который может образовывать ком-

плексы с искомый компонент или реагентами и который обеспечивает изотопный 

обмен между искомый компонент и стабильным стронцием, как из образца, так и 

из носителя.  

Ранее было опубликовано несколько монографий о различных методах пред-

варительной обработки образцов [264,265]. В Руководстве по процедуре HASL-300 

Лаборатории по измерениям окружающей среды (1997 г.) описано подробное озо-

ление, полный метод растворения и выщелачивания для определения радиострон-

ция в различных матрицах [266]. 

Для разложения образца на компоненты используют следующие стандарти-

зованные процедуры:  

• стандарт ASTM C1342-96 разложение плавлением твердых материалов [267],  

• стандарт ASTM D1971-95 конвекционное переваривание жидких и твердых 

образцов азотной и соляной кислотами [268],  

• стандарт ASTM D4309-91 микроволнового переваривания с помощью гидро-

хлорной и азотной кислот для определения металлов и грунтовых вод [269],  

• US EPA Метод 3052 микроволнового разделения образцов почв, шламов и 

др.[270].  

Для почв, осадков и минеральных проб предварительная обработка означает 

гомогенизацию, просеивание и сушку при умеренно высокой температуре (500-600 

° С) с последующим влажным химическим разрушением. Более высокие темпера-

туры могут вызывать потери стронция или превращать выщелачивающиеся строн-

циевые соединения в огнеупорные. Выщелачивать радиостронций удобно азотной 

или соляной кислотами, а полное разрушение осуществлять смесью минеральных 

кислот, в том числе азотной, хлористоводородной, плавиковой кислотами и пере-

кисью водорода. Следует отметить, что выщелачивание стронция из образцов 

почвы и осадков обычно является адекватной процедурой для солюбилизации ра-
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диостронция, происходящего из осадка, что не всегда относится к актинидам, по-

скольку радиостронций может быть образован конденсацией во время случайных 

выбросов, тогда как актиниды чаще всего внедряются в огнеупорных частицах. Со-

гласно HASL-300 [266] метод выщелачивания HCl дает выход для 90Sr, значения 

которого составляли в среднем 91% от тех, которые были получены методом пол-

ного растворения. 

Подготовка образцов мочи может быть выполнена в открытых или закрытых 

системах с использованием микроволновых или электрических печей. Образцы 

быстро и полностью разлагаются путем слияния с различными основаниями или 

солями, например с плавлением карбоната натрия [266]. 

Полное разрушение биологических образцов обычно осуществляется комби-

нацией сухого и влажного химического озоления. Для разложения небольших об-

разцов используется микроволновая печь. Эффективным способом разложения ор-

ганических материалов является реакция Фентона с использованием перекиси 

водорода и катализатора Fe2+. В соответствии с [266] сухое распыление сопровож-

дается слиянием карбоната натрия для уничтожения органических остатков смолы. 

Чернобыльская катастрофа выявила необходимость развития методов быст-

рого анализа 90Sr содержания радиостронция в продуктах питания, а особенно в 

молоке. В чрезвычайной ситуации аварии на АЭС определение радиостронция в 

такой матрице, как молоко, критично по нескольким причинам: молоко и молочные 

продукты обуславливают 25-100 % поступления этого радиоактивного изотопа в 

организм человека; перенос стронция из системы «почва-растения» в коровье мо-

локо имеет высокие коэффициенты перехода; высокий уровень загрязнения молока 

указывает на накопление радиостронция на обширной территории [247]. 

Классическая предварительная обработка образцов молока включает его со-

хранение, используя формальдегид и азид натрия, высушивание и сжигание с по-

следующим растворением золы азотной или соляной кислотой. Этот метод был ре-

комендован и использован многими авторами в течение длительного времени 

[271,272]. Несмотря на то, что предварительная обработка образца молока каль-

цием эффективна, она занимает достаточно длительное время даже при небольших 
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размерах образцов. Abbadi и др. (1997) ввели быструю технологию сжигания об-

разца: жидкое молоко выливали в реактор с электрическим нагревом с псевдосжи-

женным слоем при 600°С. Для обработки проб по 500 мл этим методом требуется 

два часа [273]. 

Для чрезвычайных ситуаций при радиационных авариях необходимо разра-

ботать и эффективно использовать оперативные процедуры предварительной обра-

ботки образцов. В [247] обсуждаются и сравниваются быстрые методы подготовки 

образцов молока. Там отмечается, что выщелачивание неэффективно из-за высо-

кого содержания белка и жира в молоке. Стронций, как и кальций, связан в основ-

ном с фосфатными группами казеина, следовательно, около 80% его количества 

присутствует в мицеллах казеина. Путем снижения рН до 5,3, большая часть строн-

ция переносится в молочную растворимую фазу. Эта часть радиостронция может 

быть проанализирована неразрушающим образом после его прямой концентрации 

из подкисленного молока. Gjeci в 1996 г. использовал «выщелачивание» путем по-

вторного выпаривания образца с концентрированной азотной кислотой [274]. 

Mikulaj и Svec в 1993 г. осаждали и удаляли белки и часть жира, также используя 

азотную кислоту [275]. Для предварительной концентрации щелочноземельных 

металлов из образцов используются сильные кислотно-катионообменные смолы. 

В связи с многочисленными запросами оперативных аналитических методов 

определения стронция во время аварии на Чернобыльской АЭС, новые подходы 

были предложены в работах [276–278], которые включали использование катиони-

тов для концентрирования стронция в колонках. Подобный метод имеет однознач-

ное преимущество своей оперативностью, но обладает серьезным недостатком — 

расход большого количества ионообменной смолы. Жир и белок могут вызвать за-

сорение колонок, помешать повторному использованию смолы и уменьшить вос-

становление стронция. 

Образцы подкисленной воды часто концентрируют выпариванием и остаток 

разлагают путем озоления [279]. Согласно процедуре HASL-300, далее зола обра-

батывается слиянием карбоната натрия до полного разложения органических 
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остатков. В соответствии с рекомендованной процедурой МАГАТЭ образцы под-

кисленной воды до 100 л выпаривают с использованием испарителя вращения 

[280]. Chmielewska и др. в 2008 г. указали на вероятность потерь радиостронция 

при выпаривании из-за его сорбции на стенках контейнера [281]. Поэтому для по-

давления адсорбции добавляли 100-1000 мг кальция к 10 л воды. Также содержание 

стронция в образцах воды может быть предварительно сконцентрировано спосо-

бом, рекомендованным для больших объемов проб воды, особенно с высоким со-

держанием соли и катионным обменом, например, морской воды. В соответствии 

со стандартным методом ASTM для определения 90Sr в воде [279] и рекомендован-

ным МАГАТЭ методом Эйхрома [282] образец воды 1 л пропускают через колонку 

с катионитной смолой объемом 10 мл. 

Катиониты не являются селективными ни для Sr, ни для щелочноземельных 

элементов, они обладают большей селективностью для ионов с более высокими за-

рядами. На их селективность влияет добавление комплексообразующих агентов 

или использование хелатирующих смол вместо сильнокислотных катионитов. 

Juznic и Fedina в 1986 г. для увеличения селективности смолы на щелочноземель-

ных элементах использовали комплексообразование трехвалентных катионов с ли-

монной кислотой (pH 3,5). В этом случае Y образует анионный цитратный ком-

плекс [283]. 

 

Процедуры радиохимического выделения 

Для радиохимического выделения 90Sr из предварительно обработанных об-

разцов можно использовать методы извлечения стронция с помощью растворите-

лей, экстракционную хроматографию, ионообменную хроматографию, и их комби-

нации. 

Важным этапом радиохимического выделения 90Sr в образцах почв и биоло-

гических образцах является отделение стронция от кальция, а также от равновес-

ного иттрия, дочернего продукта радиоактивного распада 90Sr→90Y [284]. Наиболее 

широко используемый метод отделения стронция от кальция основан на различной 

растворимости этих элементов в концентрированной HNO3. В настоящее время 
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этот способ включен в стандарт ISO 2009 г. [285], рекомендованные методы 

МАГАТЭ [280] и описан в целом ряде работ [272,283,286,287]. Из-за ограниченной 

избирательности этого подхода этапы осаждения для образцов сложного состава 

должны повторяться несколько раз. Разделение стронция от дочернего иттрия мо-

жет быть проведено с помощью соосаждения иттрия с гидроксидом железа 

[266,280].  

Еще одной примесью, которая может помешать проведению анализа содер-

жания 90Sr в образцах почв, является барий – его присутствие в образце может при-

вести к завышению химического выхода стронция. Радиоактивные изотопы бария, 

как продукты деления ядерного топлива все короткоживущие, период полураспада 

самого долгоживущего из них 140Ba составляет 12.7 дн, поэтому учитывать их при-

сутствие критично только в «свежих» топливных выпадениях. Содержание есте-

ственного бария в почвах относительно невысокое и составляет в среднем около 

1%. Однако в загрязненных баритом (BaSO4) почвах его содержание может дости-

гать 29,2% [288]. Отделение бария от стронция обычно происходит путем образо-

вания нерастворимого осадка хромата бария, который образуется из слабокислого 

раствора с уровнем pH около 5,5 [266,280].  

В последнем изданном международном стандарте [285] описаны три радио-

химические процедуры, которые подходят для определения 90Sr в почвах. Одна из 

них, называемая классической, основанная на осаждении, подходит для выделения 

стронция из образцов с высоким содержанием минеральных солей. Метод эффек-

тивен, но не селективен, трудоемок и требует большого количества химикатов. Ос-

новные этапы процедуры показаны на Рисунке 3.2. [266,271,272,280,283,286]. 
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Рисунок 3.2 ‒ Блок-схема классической этапов определения 90Sr в почве по 

стандарту ISO 18589-5:2009. 
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В методе извлечения стронция растворителем используются три основ-

ных типа экстрагентов [284]. Первый – нейтральный экстрагент, который образует 

с экстрактом исследуемого образца нейтральные ионные комплексы, также извест-

ные как сольватирующие экстракционные системы. Эти комплексы включают про-

тивоионы и связывающий центр. Второй – основной аминный экстрагент содержит 

органические третичные или четвертичные амины, которые образуют катионные 

группы и анионы в качестве противоионов. Третий – кислый экстрагент, образую-

щий хелатные комплексы с катионами экстракта образца, выполняет функцию, 

аналогичную катионному обмену, замещая ионы водорода в органическом соеди-

нении. В настоящее время ведутся исследования новых экстрагентов с более высо-

кой селективностью стронция.  

В экстракционной хроматографии, также называемой твердофазной экс-

тракцией и обращенно-фазовой распределительной хроматографией, жидкие экс-

трагенты сорбируются на поверхности инертного твердого материала носителя. 

Попытки заменить выделение растворителем экстракционной хроматографией 

предпринимались с начала 1970-х гг. Horwitz и др. в 1991 г. сообщил о новом строн-

ций-селективном хроматографическом материале для экстракции [289,290], что от-

крыло новый период в анализе радиостронция. Новая разработанная хроматогра-

фическая смола в настоящее время доступна для коммерческого использования под 

обозначением Sr Resin [291].  

Хорвиц с коллегами исследовали свойства смолы Sr Resin в хроматографи-

ческих колонках, уделяя особое внимание влиянию различных кислот на ее харак-

теристики [292]. Логарифмическая зависимость коэффициента выделения строн-

ция в зависимости от концентрации азотной кислоты дает прямую линию до 

концентрации 3 M HNO3 с максимальным значением около 100, что близко или 

более чем на два порядка превышает значения для других ионов щелочных и ще-

лочноземельных металлов, за исключением бария. Это означает, что с использова-

нием этой смолы может быть достигнуто превосходное отделение стронция от ще-

лочных металлов и кальция, что является основной проблемой при традиционных 

подходах к выделению радиостронция. Отделение стронция от бария также может 
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быть осуществлено с использованием хроматографической колонки, что ранее 

было невозможно при проведении процедур методом выделения растворителем с 

краун-эфирами, образующими устойчивые комплексы с катионами щелочных и 

щелочноземельных металлов циклическими полиэфирами, в которых атомы кис-

лорода связаны этиленовыми мостиками. Хотя у Sr Resin коэффициент разделения 

для калия близок к 100, Вайда с соавторами [284] показали, что могут возникать 

сложности в случае присутствия большого количества калия, например в образцах 

окружающей среды. Они рекомендовали предварительно концентрировать и отде-

лять стронций от щелочных металлов путем осаждения оксалатом перед разделе-

нием экстракционной хроматографии с использованием смолы Sr Resin. При соот-

ветствующих условиях эта смола может функционировать как селективный 

материал для свинца. Смола Sr Resin может хорошо удерживать четырехвалентные 

актиниды от 3 до 8 М HNO3. Эффективность и удобство радиохимических проце-

дур при использовании Sr Resin показаны на Рисунке 3.3. 

 

Рисунок 3.3 ‒ Этапы процедуры измерения 90Sr методом экстракционной хро-

матографии с использованием Sr Resin в соответствии со стандартом ISO 

18589-5:2009. 
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Применение смол для анализа ядерных образцов, образцов окружающей 

среды и биологических проб в настоящее время широко распространено, они заме-

нили многие старые методы [284,285]. Вышеупомянутый подход обладает рядом 

преимуществ по сравнению с выделением с помощью растворителей и ионообмен-

ными методами. Прежде всего, процесс выделения происходит в тонком поверх-

ностном слое, что обеспечивает эффективное взаимодействие между реагентами. 

Кроме того, в процессе анализа используется меньшее количество химических ре-

агентов, что приводит к образованию меньшего количества опасных отходов. Та-

ким образом, вся процедура анализа с помощью смол становится более экономич-

ной. 

Кроме стандарта ISO 18589-5 [285] применяются методы Eichrom SRW-0l (с 

2003 г.) для определения стронция-89, 90 в воде [282], стандартные методы радио-

химического определения 90Sr в почве (ASTM C1507-20, 2020 г.[293]) и в воде 

(ASTM D 5811-08, 2008 г. [279]). Во всех этих процедурах для разделения стронция 

используются небольшие (2 мл) колонки со смолой Sr Resin. По методике ASTM 

С1507-20 стронций выделяют из 5 г почвенного раствора без предварительного 

концентрирования, по методикам ASTM D5811-08 и Eichrom SRW-0l стронций 

предварительно концентрируют на катионитах из 1 л воды с последующим выде-

лением экстракционной хроматографией на Sr Resin. В случае образцов, содержа-

щих как трансурановые нуклиды, так и радиостронций, используется комбиниро-

ванная процедура. Она включает предварительное концентрирование стронция 

вместе с актинидами с помощью фосфата кальция. Затем актиниды в хроматогра-

фической колонке отделяются с помощью селективных материалов, а стронций 

удерживается за счет Sr Resin. 

Новые методы экстракционной хроматографии с помощью Sr Resin идеально 

подходят для масс-спектрометрии с индуктивно связанной плазмой (ISP-МS) 

[294]или проточного сцинтилляционного анализа в режиме реального времени 

[271], когда образец и реагенты направляются через хроматографические колонки 

в ISP-МS или жидкий сцинтилляционный счетчик соответственно. 
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Ионообменная хроматография – эффективный метод определения радио-

активного стронция в образцах с высоким уровнем радиоактивности, таких как теп-

лоноситель, конденсат, фильтрующие материалы реакторы, и другие высокоактив-

ные отходы АЭС. Однако для образцов почв с более низкой удельной активностью 

90Sr он может оказаться не самым подходящим из-за присутствия природного 

стронция. Ионообменные смолы – это сополимеры стирола и дивинилбензола, со-

держащие различные функциональные группы, которые ковалентно связаны с по-

лимерной сеткой. Наиболее часто используемыми катионитами являются сильно-

кислые катионно-обменные смолы, содержащие -SO3- группы. Поведение 

стронция и иттрия при катионном обмене было предметом изучения для целого 

ряда кислотных растворов, включая HNO3, HSO3, HC1, HClO4, HBr и было установ-

лено, что двухвалентные катионы Sr2+ и трехвалентные катионы Y3+ эффективно 

удерживаются при низкой кислотности, а затем удаляются из смолы концентриро-

ванными кислотами [284,295]. При массовых измерениях содержания радиострон-

ция в образцах воды и молока катиониты использовались как для предварительного 

концентрирования стронция, так и для разделения стронция в ионных хроматогра-

фах [296,297]. 

В заключении обсуждения способов радиохимического выделения стронция 

можно отметить, что крупный прорыв в разработке смол UTEVA, TRU, TEVA для 

анализа трансурановых нуклидов, позволил проводить определение изотопов ра-

диостронция и плутония из одной аликвоты образца, с использованием процедуры 

последовательного разделения. В комбинированных процедурах актиниды концен-

трируют и удаляют совместным осаждением, анионообменной и/или экстракцион-

ной хроматографией, а стронций обычно удаляют с помощью экстракционной хро-

матографии с Sr Resin. Методы экстракционной хроматографии можно успешно 

комбинировать с методиками одновременного определения актинидов и изотопов 

радиостронция, где материалы экстракционной хроматографии используются либо 

по отдельности, либо также в виде штабелированных колонок. 



 

 

103 

Анионообменная хроматография часто составляет основную часть комбини-

рованной процедуры. Pu и Th могут быть непосредственно отделены анионообмен-

ными смолами от концентрированного раствора HNO3, в то время как стронций и 

241Am вместе с другими компонентами пробы собираются в сточных водах. После 

предварительного концентрирования, т.е. с оксалатом Са Am можно разделить с 

помощью колонки TRU и дополнительно очистить от примесей лантанидов либо с 

помощью анионообменной смолы, либо смолы TEVA. Наконец, стронций отде-

ляют на колонке Sr Resin. Эта схема лежит в основе различных процедур опреде-

ления изотопов плутония, 241Am и 90Sr в пробах окружающей среды [298–302]. Бер-

лиоз и др. (2005) объединили катионообменное разделение 241Am с разделением 

плутония и 90Sr с использованием анионообменной хроматографии и хроматогра-

фии с Sr Resin соответственно [303]. Агеев с соавторами  применили классическую 

схему разделения определения радиостронция в сочетании с аналогичной комби-

нированной процедурой [304]. В комбинированных процедурах актиноиды обычно 

сначала отделяют, а затем отделяют стронций с помощью смолы Sr Resin. Эта по-

следовательность разделения выгодна для определения радиостронция, поскольку 

актиниды не загружаются в колонку со смолой Sr, которая могла бы удерживать 

четырехвалентные частицы, таким образом улучшается очищение актинидов в ис-

точнике Sr. 

 

Подготовка счетных источников 

Предпоследним этапом определения активности радиостронция является 

подготовка счетных источников для обнаружения β-частиц. Для измерения β-ак-

тивности в образцах на детекторах обычно используют твердые тонкие источники, 

которые можно приготовить простым выпариванием или осаждением из отделен-

ного и очищенного аналитического экстракта. Тонкими считаются источники, в ко-

торых процессы самопоглощения и саморассеяния β-частиц не превышают 1%, для 

90Sr толщина источника составляет порядка 0,1 мг/см2. Стронций обычно осажда-

ется в виде карбоната или оксалата, иттрий – в виде оксалата.  
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Источники для измерений на жидкостном сцинтилляционном спектрометре 

готовятся путем простого смешивания раствора концентрированного элюента с 

жидким сцинтилляционным коктейлем в прозрачной пробирке. Для измерений на 

черенковском счетчике используются бесцветные растворы концентрированного 

элюента. 

 

Прямые измерения счетных образцов 

Прямые измерения стронция в образцах можно разделить на две основные 

категории: определение концентрации стронция в образце и оценка его активности 

с помощью радиометрических методов. 

Для определения концентрации стронция в образце можно использовать раз-

личные способы: масс-спектрометрические методы, атомно-абсорбционную спек-

троскопию, энергодисперсионный рентгеновский анализ, флуориметрию и др.  

Масс-спектрометрия дает преимущество в высокой точности полученных 

данных, но масс-спектрометры чувствительны к изобарическим помехам и тре-

буют тщательной очистки источника, поэтому избежать трудоемкой предваритель-

ной пробоподготовки нельзя. Инструментальные пределы обнаружения высоко-

чувствительных масс-спектрометрических методов находятся в диапазоне 106-108 

атомов (около 1-100 мБк/образец) для ICP-MS, 105 атомов (около 0,1 мБк/образец) 

для AMS и 104 атомов (0,01 мБк/образец) RIMS, но есть некоторые ограничения 

[294,305–308]. Для точного определения 90Sr в образцах топливосодержащих мате-

риалов методом ICP-MS необходимо устранить изобарные помехи циркония и раз-

нообразные молекулярные помехи. AMS не чувствителен к молекулярным поме-

хам, но 90Zr оказывает сильное влияние на определение 90Sr. После 

инструментальных разработок и специальной методики подготовки источников 

для создания источников отрицательных ионов был получен предел обнаружения 

75 мБк 90Sr на образец [307]. В RIMS лазерные лучи используются для селектив-

ного/резонансного возбуждения и ионизации атомов анализируемого вещества, та-

ким образом устраняются изобарические помехи, вызванные другими элементами. 

Предел обнаружения активности при использовании этого метода составил для 90Sr 
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107 атомов (около 8 мБк/образец) в присутствии 1017 атомов стабильного стронция 

[305,306]. Основным ограничением масс-спектрометрических методов, как уже об-

суждалось в главе 2, является их высокая стоимость. 

Активность ⁹⁰Sr в приготовленном счетном образце можно измерить, исполь-

зуя детекторы различного типа с тонким входным окном: пропорциональные счет-

чики, счетчики Гейгера-Мюллера, сцинтилляционные детекторы, поверхностно-

барьерные полупроводниковые детекторы и черенковские счетчики.  

Эффективность регистрации бета-частиц пропорциональными счетчиками 

составляет примерно 50%. Эффективность регистрации бета-частиц счетчиком 

Гейгера-Мюллера близка к 100%. Для точного измерения активности ⁹⁰Sr на газо-

наполненных детекторах необходимо, чтобы минимальная активность образца со-

ставляла >10 мБк/образец.  

В последние годы появилось много работ, посвященных измерению бета-из-

лучения радиостронция с использованием пластиковых сцинтилляционных детек-

торов, причем отмечается, что детекторы, содержащие сополимер на основе поли-

фторена с 2,5-дифенилоксазолом, показывают высокую эффективность (до 50%) 

при обнаружении излучения 90Sr [309–311]. Их чувствительность составляет около 

10 мБк/образец. Тем не менее эффективность регистрации 90Sr с использованием 

твердых сцинтилляционных детекторов гораздо ниже по сравнению с жидкост-

ными сцинтилляционными детекторами [312]. Хотя жидкостные сцинтилляцион-

ные спектрометры имеют относительно более высокий фон, но эффективность 

счета жидкостных сцинтилляционных спектрометров высока и приближается к 

100% для 90Sr и 90Y, а пределы обнаружения на порядок лучше пределов обнаруже-

ния газонаполненных детекторов.  

Также для измерения спектров β‒-частиц 90Sr и 90Y используют кремниевые 

поверхностно-барьерные детекторы. Впрочем, для регистрации высокоэнергетиче-

ских β-частиц необходимы толстые, а следовательно, очень дорогие кремниевые 

кристаллы, эффективность счета которых зависит от толщины. Фон у них состав-

ляет несколько импульсов в сутки, поэтому предел обнаружения значительно 

ниже, чем у пропорциональных счетчиков или сцинтилляционных счетчиков. Из-
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за непрерывного характера распределения энергии β-излучения возможности ин-

струментальной обработки β-спектров ограничены.  

Активность 90Sr можно измерить по активности равновесного 90Y с помощью 

черенковских детекторов. Испускание высокоэнергетических β-частиц дочерним 

изотопом 90Sr – 90Y приводит к генерации черенковского излучения в среде, где 

скорость β-частиц превышает скорость света. Этот метод интересен благодаря вы-

сокой эффективности черенковского счета (>40%) для 90Y, а также относительно 

низкому фону. Измерения этим способом можно проводить в жидкостных сцин-

тилляционных спектрометрах без сцинтилляционного коктейля, но пределы обна-

ружения хуже, чем у пропорциональных счетчиков (> 100 мБк/образец) [313–315].  

Так как между 90Sr и 90Y существует вековое равновесие, то активность 90Sr 

можно определить путем измерения приготовленного образца в течение первых 

трех суток после выделения стронция, не дожидаясь накопления дочернего 90Y, 

либо после измерения источника с задержкой относительно времени выделения 

90Sr (например, повторные измерения через 2 недели), что приводит к увеличению 

содержания дочернего 90Y в соответствии со следующим выражением: 

Y90

Y90 Sr90(1 )mtA A e
−

= − ,    3.1 

где AY90 — активность 90Y, ASr90 — активность 90Sr, λY90 — постоянная распада 

90Y, tm — время между выделением Sr и повторными измерениями.  

Рассмотрим более подробно основные радиометрические методики измере-

ния активности 90Sr в образцах окружающей среды. В «свежих» аварийных выпа-

дениях кроме 90Sr значительную роль играет 89Sr (T1/2=50,5 дн) с граничной энер-

гией электронов Emaх=1,5 МэВ. Для вычисления β-активности приготовленного 

образца, содержащего радиоизотопы 90Sr и 89Sr, в общем, требуется измерение двух 

скоростей счета. Активность 90Y всегда может быть вычислена из активности ма-

теринского 90Sr. Чтобы определить два неизвестных параметра, необходимы либо 

два независимых измерения одного и того же источника в разные временные ин-

тервалы, либо после измерения источника стронция, дочерний 90Y может быть вы-

делен и подсчитан.  
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Если 89Sr отсутствует и в образце присутствует только 90Sr, его активность 

можно определить следующими способами: 

1) стронций выделяется радиохимически и его активность измеряется сразу же 

за относительно короткое время измерения, пренебрегая вкладом 90Y. Это ти-

пичный метод быстрого определения 90Sr, который имеет собственный ис-

точник ошибки. 

2) стронций выделяется радиохимически и после двухнедельной паузы, когда 

он приходит в равновесие с 90Y, проводятся измерения активности образца. 

Эффективность счета определяется равновесным стандартом 90Sr-90Y. Этот 

метод длительный, но точный. Это рекомендуемый метод расчета в соответ-

ствии со стандартом ISO 18589-5: 2009 [285]. 

3) иттрий отделен и активность 90Y измеряется сразу же после его отделения от 

90Sr, который находился в вековом равновесии с 90Y до разделения. Это реко-

мендуемый метод расчета в соответствии со стандартом ISO 18589-5: 2009 

[285]. 

Если в образце присутствуют и 89Sr, и 90Sr, то порядок действий зависит от 

типа детектора/счетчика. Газонаполненные детекторы и твердотельные сцинтилля-

торы имеют ограниченное энергетическое разрешение, поэтому β-спектры изото-

пов радиостронция не могут быть разделены. Активности могут быть рассчитаны 

следующими способами: 

1) стронций выделяется радиохимически, источник стронция подсчитывается в 

два разных измерения, как правило, сразу после выделения и после двухне-

дельной паузы. Коэффициенты счета выражаются в виде суммы скорости 

счета 90Sr, 90Y и 89Sr, скорректированные на паузу и распад. Это рекомендуе-

мый метод расчета в соответствии со стандартом ISO 18589-5: 2009 [285]. 

2) стронций отделяют радиохимически, источник стронция подсчитывают не-

медленно для относительно короткого времени измерения, и после двухне-

дельной паузы 90Y химически выделяется и подсчитывается, измеренная ско-

рость счета корректируется коэффициентом распада с учетом временного 

интервала между выделением Y и подсчетом Y-источника. Первое измерение 
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дает сумму скоростей счета 90Sr и 89Sr, второе измерение показывает скорость 

счета 90Y. Из последнего можно вычислить активность 90Sr. 

3) стронций выделяется радиохимически, источник стронция измеряется два-

жды с без временного интервала - с экраном, который поглощает низкоэнер-

гетическое β-излучение, но не поглощает высокоэнергетическое β-излучение 

90Y, и без него. Активность 89Sr и 90Sr рассчитывается на основе калибровки 

с использованием экрана-поглотителя. 

Активность изотопов 89Sr и 90Sr может быть рассчитана с использованием че-

ренковских счетчиков, чувствительных только к высокоэнергетическому β-излуче-

нию 89Sr и 90Y: 

1) стронций выделяется радиохимически, источник стронция измеряется не-

медленно при относительно коротком времени счета (90Y игнорируется), а 

после паузы источник стронция повторно измеряется. Первое измерение дает 

скорость счета 89Sr, второе измерение показывает сумму скоростей счета 90Y 

(с коррекцией роста) и 89Sr (с коррекцией распада). 

2) стронций отделяют радиохимически, источник стронция измеряют немед-

ленно при относительно коротком времени измерения, а после двухнедель-

ной паузы 90Y химически выделяется и измеряется. Измеренная скорость 

счета корректируется коэффициентом распада с учетом временного интер-

вала между выделением иттрия и подсчетом Y-источника. Первое измерение 

показывает скорость счета 89Sr, второе измерение дает скорость счета 90Y. Из 

последнего можно вычислить активность 90Sr. 

В жидкостной сцинтилляционной спектрометрии обрабатывается информа-

ция о форме β-спектров, которые для 90Sr, 90Y и 89Sr перекрываются. Из-за больших 

различий в граничных энергиях эти спектры могут быть интерпретированы как 

сумма отдельных компонентов, особенно если другие β-излучающие нуклиды от-

сутствуют в образце. Оценка результатов может быть выполнена следующими спо-

собами: 
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1) радиохимически выделенный источник стронция измеряется в режиме реги-

страции полного спектра с помощью жидкого сцинтилляционного спектро-

метра, после некоторого периода времени измерение повторяется. Резуль-

таты обрабатываются с использованием выражения (3.1). 

2) выделенный источник стронция подсчитывается в двух выбранных энерге-

тических окнах с помощью жидкого сцинтилляционного спектрометра. Как 

правило, в качестве одного окна используется чистое энергетическое окно 

90Y и выбирается второе окно с низкой энергией 90Sr + 89Sr + 90Y. Результаты 

вычисляются путем математического разложения. 

Метод измерения с помощью черенковского счетчика можно также комби-

нировать, используя еще и жидкостной сцинтилляционный спектрометр, тем са-

мым получая более быстрый результат: стронций выделяется радиохимически, че-

ренковское излучение источника стронция измеряется немедленно в относительно 

короткое время измерения (распад 90Y игнорируется), и после добавления сцинтил-

ляционного коктейля образец повторно измеряется жидким сцинтилляционным 

счетчиком. Первое измерение обеспечивает скорость счета 89Sr, второе измерение 

дает сумму скоростей счета 90Sr и 89Sr. 

Как видно, все вышеперечисленные методы требуют специальных методов 

подготовки источника, поэтому для количественного определения изотопов строн-

ция в сложных матрицах, 89Sr, 90Sr или его дочерний продукт 90Y в любом случае 

нужно отделить от других β-излучающих нуклидов, а чаще всего от всех компо-

нентов образца. После проведения радиохимических процедур, направленных на 

выделение изотопов стронция, получают β-источники для выбранного метода из-

мерений и способов расчета результатов.  

3.2.1. Неразрушающие методы определения активности 90Sr в образцах 

Преобладающие на данный момент времени полевые методики измерения 

активности 90Sr носят преимущественно качественный характер – фиксируется 

наличие β-излучения. Количественные измерения β-активности могут быть реали-
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зованы только в том случае, если учитываются ключевые параметры, включая гра-

ничную энергию β-излучения всех радиоизотопов в образце, толщину слоя измеря-

емого образца и эффективность регистрации β-частиц используемым прибором. В 

полевых условиях проводить измерения β-активности образцов можно либо с ис-

пользованием счетчиков Гейгера-Мюллера, либо твердых сцинтилляционных де-

текторов (с неорганическими или пластиковыми сцинтилляторами).  

Один из первых неразрушающих методов был основан на детектировании β-

частиц 90Y в образцах путем отсечения с помощью алюминиевых пластин-филь-

тров β-излучения меньшей энергии 90Sr, 137Cs и 40K. Измерения выхода электронов 

проводились на тех же приборах, как и в вышеизложенных радиометрических ме-

тодах. Однако в образцах окружающей среды, как правило, присутствуют фоновые 

радионуклиды из тория и урана, которые могут вносить большие погрешности. По-

этому этот метод необходимо было объединить со спектроскопическими измере-

ниями γ-спектров исследуемых образцов и оценивать вклад фоновых радионукли-

дов в β-спектры. Кроме того, на территориях, загрязненных топливными 

материалами, одновременно с 90Sr присутствует и 137Cs. β-спектр 90Sr аналогичен β-

спектру 137Cs, но распаду 137Cs сопутствует выход электронов  с граничной энер-

гией 1175 кэВ (5,6%), выход конверсионных электронов с энергией 630 кэВ (10%) 

и характеристическое излучение с энергиями 32 и 36 кэВ и суммарным выходом 7 

%. Отметим, что по проникающей способности Kx Ba соответствует электронам с 

энергией 3-4 МэВ. Все это привносит значительные ошибки при измерении выхода 

электронов с использованием фильтров.  

Вышеупомянутые методологические проблемы могут быть эффективно раз-

решены, однако существенным ограничением является необходимость повторных 

измерений образца с фильтрами различной толщины и состава. Несмотря на суще-

ственное снижение стоимости измерения по сравнению с радиохимическим опре-

делением 90Sr, время, необходимое для проведения такого комплексного анализа, 

остается ограничивающим фактором для применения в радиационном монито-

ринге. 
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3.2.4. Методы измерения радиоактивных изотопов стронция в живых орга-

низмах 

Измерение количества радиостронция в организме выполняют измерениями 

in vivo и in vitro. В первом случае активность 90Sr напрямую измеряется с исполь-

зованием СИЧ –  счетчик излучения человека для всего тела. Методики in vitro, 

напротив, предполагают оценку содержания накопленного 90Sr путем анализа био-

логических жидкостей, выделений или тканей, отобранных с помощью биопсии. 

Оценки содержания 90Sr в животных организмах проводились редко, осо-

бенно для всего тела. Прижизненные измерения активности 90Sr включали анализ 

небольшого ампутированного образца (кончика хвоста или конечности животного) 

с использованием в первую очередь радиохимических методов [316]. Разработка 

методов прижизненной оценки 90Sr в живых организмах сдерживалась представле-

ниями о неоднородном поглощении β-частиц различными тканями организма и 

крайне неравномерном распределении радионуклида в теле животных. 

В настоящее время для прижизненных измерений радиостронция в орга-

низме человека используют счетчики, нечувствительные к β-частицам. Определе-

ние уровней содержания 90Sr достигается путем измерения тормозного излучения 

β-излучения 90Y (с энергией от 30 до 160 кэВ) с помощью детекторов в специальной 

экранирующей комнате тела человека в лежачем положении. Наиболее часто ис-

пользуемыми детекторами для измерения тормозного излучения 90Y путем под-

счета in vivo являются йодид натрия (NaI) и фосвич-детектор (phoswich detector, 

сэндвич кристаллов NaI и CsI). Системы подсчета in vivo калибруются с использо-

ванием тканеэквивалентных антропоморфных фантомов – cтандартные источники 

радиоактивного стронция известной активности размещаются в местах, где пред-

полагается накопление радиостронция в организме человека [317]. Недостаток 

этого метода состоит в длительной экспозиции для получения статистики и в боль-

шой неопределённости в связи с неравномерным распределением радиостронция в 

организме человека. 
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Почти все вышеперечисленные методы требуют сложной и длительной про-

бопоподготовки и химического растворения исследуемого образца, а точность име-

ющихся неразрушающих методов оставляет желать лучшего. Так как одна из науч-

ных задач в радиоэкологии связана с разработкой надежной динамической модели 

для прогнозирования радиационного облучения человека и диких животных, кото-

рая включает количественную оценку ключевых процессов переноса радионукли-

дов [318], то точность и надежность всего процесса будет зависеть от качества ис-

пользуемых данных. Поскольку активность радионуклидов является важным 

параметром для прогнозирования радиационного облучения и зависит от надежно-

сти определения активности целевых радионуклидов, поэтому необходимо иметь 

оперативные и точные методы определения активности 90Sr в различного рода об-

разцах и живых объектах. 

3.3. Новые спектрометрические методы определения активности 90Sr 

3.3.1. Спектрометрический метод одновременного определения активности 
90Sr и 137Cs в образцах окружающей среды и мелких живых объектах  

В предыдущих исследованиях было установлено, что в настоящее время ра-

дионуклидами, дающими основной вклад в дозу на территориях, загрязненных чер-

нобыльскими выпадениями (без учета трансурановых нуклидов), являются 90Sr и 

137Cs [319]. Радиологическая значимость долгоживущих продуктов деления ядер-

ного топлива, таких как 137Cs и 90Sr, обусловлена их относительно длительным пе-

риодом полураспада и высокой биологической подвижностью.  

Технические трудности, возникающие при спектрометрических измерениях 

активности 90Sr в образцах окружающей среды, обусловлены не только пробегом 

β-частиц в веществе образца, но и непрерывным максвеллоподобным распределе-

нием их энергии при радиоактивном распаде. Разработанный метод основывается 

на измерении всего энергетического спектра β-частиц в образцах окружающей 

среды [287,320].  
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Радиоактивный распад 90Sr сопровождается испусканием β‒-частиц с гранич-

ной энергией 0,55 МэВ, а поскольку он находится в равновесии с 90Y, то в образце 

также присутствуют β‒-частицы с граничной энергией 2,3 МэВ из распада 90Y. То-

гда как радиоактивному распаду 137Cs сопутствует испускание β‒-частиц с гранич-

ной энергией 0,5 МэВ и конверсионных электронов от γ-перехода с энергией 662 

кэВ (см. Рис. 3.4) [75]. 

 
Рисунок 3.4 ‒ Схемы распада 40K, 90Sr и 137Cs [75]. 

 

Первичный анализ активности изученных образцов загрязненных черно-

быльскими топливными выпадениями почв, показал, что кроме 137Cs, 90Sr еще од-

ним радионуклидом, испускающим β-частицы, является 154Eu (T1/2=8,6 лет) – тоже 

продукт деления ядерного топлива. Вклад 154Eu в общую активность составлял 0,3-

0,4 % по сравнению с 137Cs на начало 2000-х гг. При этом вклад 154Eu в суммарный 

β-спектр вносили только две группы β‒-частиц с граничными энергиями 0,8 МэВ 

(выход 20%) и 1,8 МэВ (выход 10%) [75]. Учитывая, что соотношение 137Cs и 90Sr в 

почвах загрязненных районов составляет 100:1, было оценено, что ошибка из-за 

154Eu при расчете активности 90Sr из суммарного β-спектра образца, не превысит 

10%. Поэтому β-активность 154Eu не учитывалась при дальнейшей обработке экс-

периментальных спектров. Позднее при работе с образцами почв, отобранных на 

территории Новозыбковского и Клинцовского районов Брянской области Россий-

ской Федерации и Полесского радиоэкологического заповедника Республики Бела-

русь, было установлено, что значительный вклад в суммарный β-спектр образцов 
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почв привносит еще и 40K, который входит в смесь изотопов естественного калия 

(0,0117 %) с граничной энергией β‒-частиц 1,31 МэВ [75].  

Описанная здесь методика основана на измерении полного энергетического 

спектра β‒-частиц в образце, сопровождающих распад 40K, 90Sr→90Y и 137Cs 

[287,320]. В методике предлагается использовать сцинтилляционный спектрометр 

с тонким входным окном, пропускающим β-частицы с энергией 100-2500 кэВ, и 

сцинтилляционным неорганическим CsI(Tl) детектором или сцинтилляционным 

пластиковым органическим детектором толщиной 1 мм (или 0,1) и диаметром 76 

мм. Для калибровки спектрометра по эффективности регистрации β-частиц и по-

следующей обработки экспериментальных β-спектров необходимо изготовить ка-

либровочные источники 40K, 90Sr→90Y и 137Cs, аналогичные по объему и плотности 

к исследуемым образцам. 

Эффективность регистрации β-излучения сцинтилляционным детектором 

напрямую зависит от толщины детектора. Поэтому увеличение эффективности ре-

гистрации, а следовательно, и скорости определения активности 90Sr может быть 

достигнуто за счет увеличения толщины детектора до толщины гораздо большей, 

чем слой полного поглощения β-частиц с граничной энергией 2,3 МэВ 90Y. Однако 

наличие в образцах загрязненных почв естественной активности 40K и антропоген-

ных выпадений 137Cs и других радионуклидов возрастает вероятность регистрации 

детектором γ-излучения, сопутствующего распаду этих радионуклидов, компто-

новского излучения и характеристического рентгеновского излучения от КХ 137Ва, 

что может существенно осложнить обработку экспериментального β-спектра об-

разца. Поэтому для оптимизации измерений β-излучения необходимо использовать 

детектор, толщина регистрирующего слоя которого была бы равна слою полного 

поглощения β-частиц с энергией 2,3 МэВ 90Y. В дальнейших исследованиях ис-

пользовались сцинтилляционные пластиковые детекторы с толщиной слоя сцин-

тиллятора 1,0 и 0,1 мм.  

Разработанный спектрометрический комплекс состоял из следующих эле-

ментов:  
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1) Счетной камеры со свинцовыми стенками толщиной 10-15 см и стальным 

выдвижным ящиком (10×30×10 сантиметров) для контейнера с животным. 

В верхней части выдвижного ящика было просверлено 90-мм отверстие, 

предназначенное для размещения детектора. 

2) β-спектрометра (состоящего из пластикового тонкопленочного сцинтил-

лятора толщиной 0,1 мм или 1,0 мм и диаметром 60 мм в комплекте с 

ФЭУ), который вдвигался вертикально в счетную камеру на расстоянии 

11 см от самой нижней точки выдвижного ящика. 

3) Анализатора ASA-100 (CanberraTM). 

4) Ноутбука с программным приложением «Beta+» для обработки β-

спектров. 

Экспериментальные β-спектры обрабатываются путем сравнения с β-спек-

трами фантомов, а именно с β-спектрами калибровочных источников 40K, 90Sr→90Y 

и 137Cs, измеренных на этом же β-спектрометре (см. Рис. 3.5). Следует отметить, 

что на начальных этапах чернобыльской аварии существенный вклад в общую β-

активность выпадений вносил 89Sr, с максимальной энергией β‒-частиц 1,49 МэВ. 

Для регистрации этого β-излучения можно использовать фантом 40K (Рис. 3.4), 

помня о сдвиге β-спектра на 150 кэВ в сторону более низкого диапазона энергий. 

 

Рисунок 3.5 ‒ β-спектр образца почвы и фантомов. 

 



 

 

116 

Для обработки экспериментального β-спектра используется способ описания 

β-спектров калибровочных источников и фона кубическими сплайнами с последу-

ющим их «вписыванием» в экспериментальный β-спектр [287,320]. 

В общем случае, при замене экспериментально полученных данных {yi} (1 ≤ 

i ≤ i0) наиболее близко проходящей или совпадающей в узловых точках с экспери-

ментальными значениями i аналитической функцией f(i, X) (X — вектор подгоняе-

мых параметров {Xj}, j — количество подгоняемых параметров, 0 ≤ j ≤ j0), необхо-

димо методом наименьших квадратов минимизировать функционал S(X):  

 
0

2

1

( ) ( , )
i

ii
i

S X w f i X y
=

= − ,   (3.2) 

где wi — весовые коэффициенты, которые обычно выбираются равными обратному 

квадрату экспериментальной погрешности. 

Для определения минимума функционала производные δS/δXj приравнива-

ются нулю, и полученная система уравнений решается относительно искомых па-

раметров Xj. 

Полученному решению X0 соответствует минимальное значение функцио-

нала S(X)=S0. Для определения погрешностей параметров для каждого из них по-

очередно находится решение уравнения S(X0j+ δXj, X0j)=S0+1 относительно δXj, т.е. 

определяется, при каком отклонении j-го параметра от оптимальной величины (при 

фиксированных остальных параметрах) значение функционала S увеличивается на 

1 по сравнению с минимальным. При этом погрешность параметров будет равна: 

ΔXj= δXj ‧R,     (3.3) 

где R — параметр, учитывающий качество подгонки, так называемое «2 на степень 

свободы». 

На первом этапе обработки из экспериментального β-спектра и спектров ка-

либровочных источников (фантомов), каждый из которых состоит из i0 каналов с 

числом отсчетов Ni в i-м канале (1 ≤ i ≤ i0), измеренных в течение живого времени 

tj, вычитается спектр фона (с учетом живых времен). Индекс j соответствует: 0 — 
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обрабатываемому спектру, 1 — калибровочному спектру 137Cs, 2 — калибровоч-

ному спектру 90Sr, 3 — 40K: 

. . фон,

фон

( )
j

j i j i i

t
y N N

t
= − ,   (3.4) 

где 1 ≤ i ≤ i0, 0 ≤ j ≤ 3. 

В результате вычитания получаются «чистые» спектры анализируемого об-

разца и фантомов 90Sr, 137Cs, и 40K. Экспериментальный спектр образца содержит 

неизвестные активности 90Sr, 137Cs, 40K и небольшую примесь других, фоновых, ак-

тивностей, например, γ-нуклиды уранового и ториевого рядов. Для компенсации 

этой примеси добавляется квадратичный фон: 

2

0

k

k

k

a a i
=

= .      (3.5) 

Еще одна поправка вносится в связи с тем, что при достаточно длительной 

работе оборудования из-за изменения питания ФЭУ, усиление спектрометра может 

немного «уплыть» и калибровка по энергии в экспериментальном спектре и калиб-

ровочных спектрах может отличаться, т.е. i-му каналу в калибровочном спектре 

будет соответствовать энергия E0, а в обрабатываемом спектре — (1+c) E0, где c — 

поправка. Для учета этого события калибровочные спектры модифицируются, так, 

что в соответствие i-му каналу обрабатываемого спектра ставится î=(1+с)i канал 

калибровочных спектров. В общем случае î не является целым. Поэтому число от-

счетов калибровочного спектра в î-м канале определяется методом линейной ин-

терполяции: 

0 0 1 0 0( ) ( )î î î îy y y y î î+ + −  − ,    (3.6) 

где î0 — целая часть от î. При выделении в обрабатываемом спектре области кана-

лов от i1 до i2 функционал приобретает вид: 

( )
2

1

2
3 2
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1 0
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i j j i j i j i k i

i i j k

S c w b y y y c i a i y+

= = =

 
=  + −   + − 

 
  a b , (3.7) 

где а – активность фантома, b – относительная активность соответствующего ради-

онуклида (90Sr, 137Cs, 40K), 
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В результате его минимизации определяются интересующие параметры bj — 

относительные активности 137Cs и 90Sr. Для получения абсолютной активности A 

нужно умножить их на активность калибровочных источников и учесть соотноше-

ние живых времен: 

 
0

j j j

j

t
A b

t
=  ,     (3.8) 

где j– активность соответствующего фантома.  

Описанный алгоритм реализован в программе обработки β-спектров Beta+ 

(cм. Рис. 3.6). 

 

Рисунок 3.6 ‒ Рабочее окно программы Beta+. 

 

Разработанный β-спектрометрический метод одновременного определения 

активности 90Sr и 137Cs прекрасно себя продемонстрировал на предварительно го-

могенизированных образцах почвы, растительной золы и т.д. независимо от массы 

и размера образца. Предварительная лабораторная подготовка образцов почвы и 

растений перед β-спектрометрическими измерениями должна включать сушку до 

воздушно-сухого состояния (при +90°С, 24 ч), гомогенизацию и приведение к стан-

дартной геометрии (объем и плотность).  

Тем не менее, измерение β-спектров при работе с негомогенизированными 

образцами окружающей среды или в полевых условиях представляет собой слож-

ную задачу из-за трудности контроля плотности исследуемых объектов. В таких 
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случаях очень важно точно учитывать самопоглощение β-частиц, которое зависит 

от массы и плотности исследуемых образцов. 

Пробег электронов описывается разными формулами в зависимости от энер-

гии электронов, зачастую используют простую формулу [75]: 

     d = 0,5E − 0,1,    (3.9) 

где d — пробег (г/см2), а Е — максимальная энергия электронов (МэВ). 

Из выражения (3.8) получается, что изменение плотности образца на 10-20% 

может приводить к смещению спектра электронов на 200-300 кэВ. Как уже упоми-

налось выше граничная энергия электронов из распада 90Sr и 137Cs составляет ~ 0,5 

МэВ, следовательно подобное смещение может привести к 50-100 % ошибкам. 

Особенно это проявляется при исследовании вертикальных разрезов почвы, где 

плотность образцов возрастает с глубиной отбора. Поэтому необходимо было раз-

работать способ учета плотности и геометрии исследуемых образцов.  

В образцах окружающей среды, загрязненных в результате топливных выпа-

дений, одновременно с 90Sr всегда присутствует 137Cs, распад которого кроме β‒-

частиц сопровождается γ-излучением с энергией 0,662 МэВ (выход 85%) и харак-

теристическим излучением бария (выход 7%). Таким образом в лабораторных 

условиях для предварительно гомогенизированных образцов, вопрос точного учета 

самопоглощения β-частиц может быть решен путем введения поправок за счет 

сравнения данных об активности 137Cs в образце, измеренных по γ-переходу 0,662 

МэВ и по выходу КХ-излучения бария на HPGe-спектрометре с тонким входным 

окном. Для этого нужно исследовать соотношение ρd1/2(36 кэВ)/ρd1/2(662 кэВ) для 

разных типов почв и образцов, в котором: 

1/2

ln 2

( )

i

i i i

A
d

N p E
=  ,    (3.10) 

𝑑1/2 — слой половинного поглощения (г/см2), N — число Авогадро, 𝐴𝑖 — средняя 

масса, 𝑝𝑖 —массовая доля данного элемента, 𝜎𝑖(𝐸) — сечения взаимодействия γ-

излучения с материалом поглотителя, включающее поглощение за счет фотоэф-

фекта, комптоновского рассеяния, а также образование электрон-позитронных пар. 
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В результате были проведены лабораторные исследования γ- и Kx-спектров 

образцов почв, отобранных на территории Полесского радиоэкологического запо-

ведника Республики Беларусь, Новозыбковского района Брянской области Россий-

ской Федерации и Чернобыльской зоны отчуждения на разной глубине. В лабора-

торных условиях γ-спектры образцов почв исследовались на полупроводниковом 

спектрометре CanberraТМ с HPGe-детектором и тонким входным окном (см. Раздел 

1.3.). Полевые измерения проводились с помощью портативного полупроводнико-

вого спектрометра OrtecТМ с детектором HPGe и тонким входным окном. Калиб-

ровка проводилась с использованием объемных источников 137Cs и 241Am с насып-

ной плотностью 𝜌 = 1,1 г/см³. Во всех образцах была определена активность 137Cs 

по характеристическому рентгеновскому излучению бария и по γ-переходу с энер-

гией 0,662 МэВ (см. Табл. 3.1). 

Таблица 3.1 ‒ Активность 137Cs в образцах почв,  

измеренная по выходу 36 кэВ характеристического KХ-излучения бария  

и по выходу 662 кэВ γ-излучения 

Глубина 

отбора, см 
𝑨𝜸/𝑨Х K 𝑨𝜸/𝑨Х K 𝑨𝜸/𝑨Х K 

1 1,39 1,33 1,32 1,27 1,47 1,39 

3 1,41 1,34 1,52 1,42 1,47 1,39 

5.5 1,33 1,29 1,22 1,20 1,30 1,26 

8.5 1,19 1,17 1,02 1,02 1,23 1,21 

12.5 1,27 1,24 1,09 1,08 1,11 1,11 

17.5 1,08 1,07 0,82 0,80 1,10 1,09 

22.5 0,61 0,51 1,06 1,06 1,09 1,08 

27.5 1,37 1,31 0,90 0,90 1,11 1,11 

 

Проведенные исследования показали, что с точностью 5% соотношение 

𝜌𝑑1/2(36 кэВ)/ 𝜌𝑑(662 кэВ) слабо меняется для исследованных образцов почв. 

Анализ полученных результатов показал, что поправка на плотность изменя-

ется на следующую величину и в полевых условиях можно использовать следую-

щее выражение: 

k = 1 + ln (Aγ/AХ),     (3.11) 

где k — поправочный коэффициент учета плотности образцов. 
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Проверка этого выражения для образцов с измеренной массой и объемом по-

казала, что она совпадает с прямыми измерениями плотности исследуемого об-

разца с погрешностью 5-10%. Причем расхождение уменьшается, если плотность 

исследуемого образца близка к плотности калибровочных источников (фантомов). 

Однако не во всех лабораториях есть полупроводниковые спектрометры с 

HPGe-детекторами, поэтому для оценки самопоглощения β-излучения в полевых 

условиях, предлагается учитывать смещение пика конверсионных электронов γ-пе-

рехода с энергией 0,662 МэВ. При распаде 137Cs 9,5% распада идет через процесс 

внутренней конверсии γ-лучей с энергией 0,662 МэВ на оболочках бария. Энерге-

тическое разрешение сцинтилляционных спектрометров, которые используются 

для измерения β-спектров составляет 60-70 кэВ в области энергий 600 кэВ, а сме-

щение конверсионных пиков с разных оболочек не превышает 10 кэВ. Таким обра-

зом, в спектре электронов будет присутствовать общий резонансный пик конвер-

сионных электронов с энергией 0,63 МэВ (см. Рис. 3.4). Положение этого пика в β-

спектре зависит от степени ионизационных потерь, которые испытывают β-ча-

стицы, проходящие через образец или материал фантома [75]: 

1,380,407d E=      (3.12) 

где d — пробег электронов в материале образца или фантома (г/см2), Е — макси-

мальная энергия β-частиц (МэВ). 

Измерение энергии пика конверсионных электронов в фантоме 137Cs и после-

дующее сравнение с положением этого же пика в β-спектре экспериментального 

образца, позволяет определить поправочный коэффициент на самопоглощение β-

частиц в экспериментальном образце. Очевидно, что эта поправка будет зависеть 

от толщины используемого детектора и плотности фантома. Оптимальным для раз-

работанного метода является выбор плотности фантомов близкой к плотности экс-

периментальных образцов. Для образцов растений и животных рекомендуется ис-

пользовать фантомы с плотностью ~1 г/см³, а для образцов почвы фантомы должны 
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соответствовать плотности исследуемого типа почвы. Из проведенных исследова-

ний была получена поправка на самопоглощение β-излучения по положению пика 

конверсионных электронов 137Cs в экспериментальном β-спектре: 

0,16( )фA E E A = −  ,     (3.13) 

где ΔA в %, A – активность 137Cs в экспериментальном спектре (Бк), Eф — энергия 

конверсионного пика в фантоме (МэВ), E – энергия конверсионного пика в реаль-

ном спектре (МэВ). 

На Рисунках 3.7 и 3.8 приведены бета-гамма-спектры образцов, измеренные 

с помощью детекторов с толщиной слоя сцинтиллятора 1,0 и 0,1 мм, соответ-

ственно. Как видно, при толщине 0,1 мм пик конверсионных электронов бария уже 

не наблюдается. Поэтому для последующих полевых исследований использовался 

β-спектрометр с толщиной слоя сцинтиллятора 1 мм. Тем не менее, сцинтилляци-

онный слой толщиной 1,0 мм обеспечивает в 30 раз меньшую эффективность реги-

страции γ-излучения 0,662 МэВ по сравнению с эффективностью регистрации элек-

тронов этой же энергии.  

 

Рисунок 3.7 ‒ Экспериментальный β-спектр образца почвы, измеренный на 

пластиковом сцинтилляционном детекторе толщиной 1 мм. 
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Рисунок 3.8 ‒ Экспериментальный β-спектр образца почвы, измеренный на 

пластиковом сцинтилляционном детекторе толщиной 0,1 мм. 

 

Для подтверждения эффективности разработанного метода были проведены 

как β-спектрометрические, так и радиохимические исследования активности 90Sr в 

образцах с плотностью от 1 до 1,5 г/см³. Для сравнительного анализа были ото-

браны образцы почв на территории Чернобыльской зоны отчуждения, Новозыбков-

ского района Брянской области Российской Федерации и Полесского радиоэколо-

гического заповедника Республики Беларусь.  

Активность 90Sr радиохимическим способом в образцах почвы оценивалась 

оксалатным методом, по дочернему 90Y [285]. Химический выход 90Y составил не 

менее 65 %. Счетные образцы измеряли на низкофононовом газопроточном счет-

чике FHT 770T6 «EBERLINE». Относительная погрешность определения 90Sr в об-

разцах варьировала от 12 до 20% для разных уровней активности. Результаты из-

мерений 90Sr в образцах почвы показали хорошее согласие разработанного метода 

с радиохимическим подходом в пределах 10-15%, несмотря на изменение активно-

сти в различных образцах на четыре порядка (Табл. 3.2 и Рис. 3.9). Отметим, что 

введение поправок на учет плотности исследуемых образцов уменьшило расхож-

дение на 10-20 %. 
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Таблица 3.2 ‒ Удельная активность 90Sr в образцах почвы,  

определенная различными способами 

Точка отбора  

и глубина, см 

Активность, Бк/кг 
Отклонение 

Радиохимия Спектрометрия 

0-2 9,50×105 1,01×106 –0,06 

2-4 3,10×105 3,88×105 –0,20 

4-7 1,10×105 1,48×105 –0,26 

7-10 4,70×104 4,75×104 –0,01 

10-15 3,00×104 3,79×104 –0,21 

15-20 6,90×103 7,02×103 –0,02 

20-25 7,50×102 8,04×102 –0,07 

25-30 7,60×102 8,36×102 –0,09 

0-2 1,80×106 1,80×106 0,00 

2-4 4,20×105 4,50×105 –0,07 

4-7 1,00×105 1,33×105 –0,25 

7-10 2,60×104 2,80×104 –0,07 

10-15 4,70×103 4,96×103 –0,05 

15-20 3,10×103 3,62×103 –0,14 

20-25 3,50×103 3,41×103 0,03 

25-30 4,60×103 3,84×103 0,20 

0-2 3,60×106 3,83×106 –0,06 

2-4 2,00×105 2,14×105 –0,07 

4-7 6,40×104 5,84×104 0,10 

7-10 1,80×104 1,85×104 –0,03 

10-15 6,80×103 6,03×103 0,13 

15-20 1,50×103 1,68×103 –0,11 

20-25 5,70×102 4,73×102 0,21 

25-30 8,30×102 6,16×102 0,35 
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Рисунок 3.9 ‒ Активность 90Sr в образцах почвы (n=24), измеренная методами  

β-спектрометрии и радиохимии. 

 

Одним из достоинств неразрушающей спектрометрии 90Sr является возмож-

ность прижизненных исследований поведения 90Sr в живых объектах. Тем не менее 

здесь возникают методические сложности по учету размеров и геометрии исследу-

емых биологических организмах в связи с тем, что животные разных систематиче-

ских групп могут иметь различную топографию скелета, влияющую на результаты 

измерений. Поэтому для корректного использования разработанного спектромет-

рического метода в итоговые расчеты необходим было вводить поправочный ко-

эффициент, связанный со сложностью изготовления неоднородного фантома, ими-

тирующего накопление стронция в скелете. 

Для оценки применимости метода по отношению к животным были исполь-

зованы мышевидные грызуны и мелкие птицы (воробьиные), размерного ряда от 

10,2 до 45,1 г, ранее отловленные в Полесском радиоэкологическом заповеднике 

Республики Беларусь и Чернобыльской зоне отчуждения, а затем гуманно умерщ-

вленные. Для проведения спектрометрических измерений животных сначала поме-

щали в пластиковый контейнер по размеру животного, верхняя стенка которого 

была изготовлена из полиэтиленовой пленки. Было установлено, что и птицы, и 

грызуны переносят процедуру измерения без каких-либо негативных последствий, 

если продолжительность измерений не превышает 60 минут. 



 

 

126 

Для расчета поправок на неоднородность накопления радиостронция в раз-

личных видах организмов необходимо было провести серию измерений образцов 

разрабатываемым β-спектрометрическим методом и традиционными радиохими-

ческими исследованиями. Активность 90Sr в тестируемых образцах мышей радио-

химическим методом оценивали аналогично образцам почвы и растительности по 

дочернему 90Y. Относительная погрешность определения 90Sr в теле мышей варьи-

ровала от 12 до 45 % для разных уровней активности. Активность 90Sr в тестируе-

мых образцах птиц оценивали радиохимическим методом с использованием ионо-

обменной смолы Sr-resin. Измерение активности 90Sr в данном случае 

осуществляли на жидкостном сцинтилляционном счетчике (LSC) TRI-CARB 

2500TR. 

Верификация разработанного метода для мелких животных с помощью ра-

диохимического подхода была проведена на мышах с массой тела от 14 до 45 г и 

удельной активностью 137Cs 0,7-393 Бк/г. Результаты, полученные с помощью β-

спектрометрии, отличались от результатов, полученных с помощью радиохимии, в 

среднем на 24 % (Рис. 3.10), без признаков систематической погрешности. 

 

Рисунок 3.10 ‒ Активность 90Sr в мышах (n = 10),  

измеренная методом β-спектрометрии и радиохимии. 

 

Аналогичное сравнение было проведено и для выборки птиц размером от 10 

до 23 г, имеющих удельную активность 137Cs в теле от 1 до 9 Бк/г. Последователь-

ная оценка общего содержания 90Sr, выполненная методами β-спектрометрии и ра-



 

 

127 

диохимии, показала, что между результатами двух методов здесь тоже наблюда-

ется хорошая корреляция (Рис. 3.11). Однако в отличие от результатов, полученных 

для мышевидных грызунов, результаты радиохимии 90Sr у птиц оказались система-

тически ниже результатов β-спектрометрии. Это несоответствие, по-видимому, 

обусловлено различиями в строении костей, которые являются определяющей ха-

рактеристикой птиц и отличают их от млекопитающих. Доля общего веса тела, при-

ходящаяся на кости, у птиц значительно больше, чем у млекопитающих. Кроме 

того, очевидно, что у птиц кости менее закрыты биологическими тканями, чем у 

грызунов, что, несомненно, повышает эффективность регистрации β-частиц. В по-

следующем, коэффициент, отражающий систематическое отличие результатов β-

спектрометрии от радиохимических исследований, был введен в расчеты при 

оценке содержания 90Sr у птиц на полевом β-спектрометре. При введении его для 

данного набора образцов среднее отклонение результатов β-спектрометрии от ре-

зультатов радиохимии приобретает несистематический характер и составляет 

около 20 %. 

 

Рисунок 3.11 ‒ Активность 90Sr в теле птиц (n = 7),  

измеренная методом β-спектрометрии и радиохимии. 

 

В полевых исследованиях необходимо учитывать влияние размера особей на 

самопоглощение β-частиц. Исследования активности 90Sr различными способами в 

особях мышей показали, что вылет β-частиц и, соответственно, вероятность их ре-

гистрации возрастает по экспоненте с уменьшением размеров тела (Рис. 3.12).  
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Рисунок 3.12 ‒ Зависимость удельной активности 90Sr  

от массы животного. 

 

Была получена поправка km на массу тела для расчета активности 90Sr в жи-

вотных различных размеров. При расчетах итоговой активности измеренную вели-

чину активности в различных особях делили на коэффициент km: 

6.280.949 1.24
m

mk e
−

= + .   (3.14) 

Разработанный метод продемонстрировал эффективность одновременного 

измерения активности 90Sr и 137Cs в теле мелких животных, хотя остаются погреш-

ности, связанные с топографией скелета, размером животных и условиями прове-

дения измерений. Поэтому рекомендуется проводить оценку расхождений между 

результатами β-спектрометрии и радиохимии для каждой таксономической группы 

организмов. Важно также отметить, что термин «мелкий размер» относится к жи-

вотным с массой тела до 40-50 г. При большей массе тела влияние самопоглощения 

β-частиц уже становится сложно учитывать внутри исследуемого организма, что 

делает этот подход непригодным для животных больших размеров. 

Для оценки эффективности разработанной конструкции спектрометра были 

проведены исследования животных (птиц) с помощью детекторов с различной тол-

щиной слоя сцинтиллятора (Рис. 3.13). Как видно все конструкции демонстрируют 

хорошее совпадение полученных результатов. 
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Рисунок 3.13 ‒ Сравнение результатов оценки общего содержания 90Sr  

в теле мелких птицы с помощью β-спектрометров с различной толщиной 

сцинтиллятора. 

 

Использование подхода, основанного на спектрометрии β-частиц в образцах 

без радиохимических манипуляций, открывает новые возможности по изучению 

накопления 90Sr в живых организмах. Разработанный метод исключает необходи-

мость умерщвления животных, что облегчает проведение радиобиологических ис-

следований не только на наиболее распространенных видах животных, но и на тех, 

которые охраняются национальными или международными законами. Новый под-

ход, основанный на измерении β-спектров образцов, позволяет определять актив-

ность 90Sr и 137Cs в различных образцах при соотношении 137Cs/90Sr в диапазоне от 

1 до 100. Точность данного метода находится в пределах 10-15% для однородных 

образцов и не превышает 20% для прижизненных измерений в мелких особях.  

 

3.3.2. Спектрометрический метод регистрации 90Sr по характеристическому 

излучению 

Активность 90Sr можно оценивать по характеристическому рентгеновскому 

излучению иттрия и циркония (дочернего продукта распада иттрия в цепочке 

90Sr→90Y→90Zr), используя явление автоионизации атомов при β-распаде [287,321]. 
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В процессе β-распада заряд ядра скачкообразно изменяется, что приводит к соот-

ветствующему изменению кулоновского поля. Это явление приводит к «сбрасыва-

нию» электронов с атомных оболочек. В этом случае на оболочках, и в частности, 

K-оболочке образуются вакансии, которые приводят к испусканию характеристи-

ческого рентгеновского излучения. Вероятность этого процесса составляет при-

мерно 10-3-10-4 на акт распада, что делает пригодным этот подход для изучения об-

разцов с высокой удельной активностью 90Sr, таких как топливные горячие 

частицы, топливосодержащие материалы и высокоактивные РАО АЭС. 

Для того, чтобы определять активность 90Sr, измеряя интенсивность характе-

ристического рентгеновского КХ-излучения иттрия или циркония в образце, необ-

ходимо было измерить с высокой точностью вероятность образования характери-

стического излучения при распаде 90Sr.  

Выходы КХ-излучения калибровочного источника 90Sr→90Y измерялись на 

полупроводниковом спектрометре CanberraTM с HPGe-детектором объемом 1 см³ и 

тонким входным окном. Как показано на Рисунке 3.14, выходы Кα и Кβ излучения 

иттрия и циркония с энергиями 15,0, 15,8, 16,8 и 17,7 кэВ, достоверно установлены 

в измеренном γ-спектре.  

 

Рисунок 3. 14 ‒ Фрагмент γ-спектра калибровочного источника 90Sr–90Y  

в низкоэнергетической области. 
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Для абсолютной калибровки спектрометра по эффективности использовался 

источник 241Am, с характеристическим рентгеновским Lα- и Lβ-излучением с энер-

гиями 13,9 и 17,7 кэВ, соответственно. В результате были получены следующие 

вероятности автоионизации K-оболочки 90Sr и 90Y на распад: IК(90Y) = 

(3,21±0,16)×10-4, IК(90Zr) = (4,19±0,21)×10-4. 

Этот же спектрометр использовался для анализа содержания 90Sr в топливо-

содержащих материалах различного происхождения. Среди них были фрагмент 

урансодержащего кристаллического силиката циркония из 4-го энергоблока ЧАЭС, 

фрагмент облученного ТВЭЛа и горячая частица чернобыльского происхождения 

с высокой концентрацией урана. Спектры γ-излучения изученных образцов топли-

восодержащих материалов в области энергий 10-60 кэВ приведены на Рисунке 3.15.  

Полученные γ-спектры демонстрируют надежно установленное Кα-излуче-

ние иттрия и циркония, сопутствующее распаду 90Sr и 90Y во всех образцах, интен-

сивность которого составляет несколько процентов от интенсивности Lα-излучения 

241Am. Причем даже комптоновский фон от КХ-излучения бария, сопутствующего 

распаду 137Cs не мешает обработке Кα-пиков иттрия и циркония. 

 
Рисунок 3.15 ‒ Фрагменты γ-спектров: а — кристаллического силиката цир-

кония с высоким содержанием урана; б — облученного ТВЭЛа; в —урановой 

горячей частицы. 

 

Для расчета активности 90Sr по формуле (2.2) в топливосодержащих матери-

алах теоретически можно использовать как характеристическое излучение иттрия, 
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так и циркония. Однако цирконий относится к числу наиболее часто встречаю-

щихся химических элементов в конструкционных материалах активной зоны реак-

торов.  

В топливосодержащих материалах со значительной примесью циркония ха-

рактеристическое излучение циркония образуется не только за счет распада 90Y, но 

в первую очередь за счет образования «дырок» в K-оболочке циркония, к чему при-

водят процессы ионизации, включая захват электронов 90Sr и 137Cs, а также фо-

тоионизации, вызванной γ-переходами. Поэтому Кα-излучение циркония можно ис-

пользовать, в основном, для горячих частиц взрывного происхождения, а при 

исследовании топливосодержащих материалов из энергоблоков АЭС все измере-

ния активности 90Sr должны проводиться через Kα-излучение иттрия. В Таблице 3.3 

приведена сводка результатов об активности 90Sr, 137Cs и 241Am в изученных топли-

восодержащих материалах различного происхождения. 

 

Таблица 3.3 ‒ Содержание 90Sr, 137Cs и 241Am в исследованных  

топливосодержащих материалах различного происхождения 

Радиоизотоп 

Активность, Бк/образец 

Фрагмент кристал-

лического силиката 

циркония с высо-

ким содержанием 

урана 

Фрагмент ТВЭЛа 

Фрагмент ура-

новой  

частицы 

90Sr 15800 50700 42000 
137Cs 5000 16500 173000 

241Am 480 1480 1290 

 

Для подтверждения результатов, полученных разработанным методом, были 

проведены радиохимические исследования концентрации 90Sr в исследованных об-

разцах топливосодержащих материалов и рассчитан коэффициент девиации k: 

x р

x р

( ) ( )

( ) ( )

K

K

A Sr A Cs
k

A Cs A Sr
=     (3.15)  
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где A(Srр) — активность 90Sr, измеренная после радиохимического выделения, 

A(Csр) — активность 137Cs в образце, из которого стронций выделили радиохими-

ческим методом, измеренная на полупроводниковом спектрометре с HPGe-

детектором по γ-переходу 662 кэВ, A(SrХ) — активность 90Sr, измеренная по харак-

теристическому рентгеновскому излучению итррия, A(СsХ) — активность 137Cs, из-

меренная по характеристическому рентгеновскому излучению бария.  

В Таблице 3.4 приведены значения коэффициента k для изученных топливо-

содержащих материалах различного происхождения. 

Таблица 3.4 ‒ Сравнение точности определения активности 90Sr в образцах 

разработанным методом и с использованием радиохимического подхода 

Образец 

Фрагмент кристалли-

ческого силиката цир-

кония с высоким содер-

жанием урана 

Фрагмент 

ТВЭЛа 

Фрагмент  

урановой  

частицы 

Коэффициент 

девиации k 
1,10 0,95 1,15 

 

Статистическая погрешность проведенных измерений выхода Kα-группы ит-

трия не превышала 2-3%. В подобных измерениях существенное влияние оказы-

вают ошибки, связанные с измерением выхода характеристического излучения в 

низкоэнергетической области γ-спектра. Основным источником погрешности яв-

ляется калибровка спектрометра по эффективности регистрации γ-излучения в низ-

коэнергетической области. Благодаря взаимной корреляции калибровочных пара-

метров и принимая во внимание, что ошибка измерения выходов Lα- и Lβ-излучения 

нептуния, сопровождающего распад 241Am, составляет около 1% (Глава 2), а также 

учитывая относительно плавную форму кривой эффективности в этой области 

энергий, можно оценить ошибку в относительных коэффициентах эффективности 

для исследуемых выходов как менее 0,5%. Следовательно, можно исключить вклад 

методических ошибок и погрешность измерения активности 90Sr будет состоять из 

статистической погрешности и неопределенности в данных о вероятности ав-

тоионизации при β-распаде 90Sr и 90Y (5%). 
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Чтобы минимизировать погрешность, возникающую из-за неоднородности и 

разной плотности образцов, можно использовать γ-переход с энергией 59 кэВ 

241Am, присутствующего во всех топливосодержащих материалах. В этом случае 

активность 90Sr может быть определена по следующей формуле: 

90 α
59keV

α

( Y)
( Sr) 404 (γ )

( Np)

S K
A A

S L
= ,   (3.16) 

где «404» ‒ числовой коэффициент, связанный с квантовыми выходами KXY и 

LXNp, A(γ 59 кэВ) ‒ абсолютная активность 241Am, измеренная по γ-линии 59 кэВ 

(Бк), S(KXY) ‒ количество отсчетов в пике характеристического излучения иттрия, 

S(LXNp) – количество отсчетов в пике LXNp. 

В тех случаях, когда образцы содержат незначительную активность 241Am, 

измерения можно проводить путем сравнения выходов характеристического рент-

геновского Kα-излучения иттрия и циркония с характеристическим рентгеновским 

Kα-излучением бария: 

90 α
661keV

α

( Y)
( Sr) 190 (γ )

( Ba)

S K
A A

S K
=     (3.17) 

90 α
661keV

α

( Zr)
( Sr) 146 (γ )

( Ba)

S K
A A

S K
=     (3.18) 

где «190» — числовой коэффициент, связанный с квантовыми выходами КαY и 

КαBa, «146» — числовой коэффициент, связанный с квантовыми выходами КαZr и 

КαBa, A(γ 662кэВ) – абсолютная активность 137Сs, измеренная по γ-переходу 662 

кэВ (Бк), S(КαY) – количество отсчетов в пике характеристического рентгеновского 

излучения иттрия, S(КαZr) – количество отсчетов в пике характеристического рент-

геновского излучения циркония, S(КαBa) – число отсчетов в пике характеристиче-

ского рентгеновского излучения бария. 

Как уже обсуждалось ранее ошибки эффективности регистрации γ-излучения 

спектрометра для области энергий 15 кэВ (характеристического рентгеновского Кα-

излучения иттрия и циркония) и 32 кэВ (характеристического рентгеновского Кα-

излучения бария) не превышают 1,5%. Таким образом, ошибка в измерениях 90Sr с 
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использованием характеристического рентгеновского Кα-излучения иттрия/цирко-

ния и бария также состоит из статистической ошибки и погрешности в данных о 

вероятности автоионизации при β-распаде 90Sr и 90Y, равной 5%.  

Погрешность разработанного метода составляет 5% при определении актив-

ности 90Sr в образцах с удельным содержанием более 105 Бк/образец. При удельном 

содержании 90Sr порядка 102 Бк/образец погрешность составляет от 15 до 20%. Ис-

пользование полупроводниковых спектрометров с тонким входным окном и воз-

можностью проведения измерений в диапазоне энергий 10-60 кэВ является ключе-

вым фактором разработанного метода. Следует также отметить, что данный подход 

позволяет заметно снизить стоимость исследований по сравнению с радиохимиче-

скими методами измерения активности 90Sr. 
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Глава 4.  

Фотоактивационные методы определения активности  

долгоживущих радиоизотопов, распадающихся  

без испускания γ-излучения в конструкционных  

материалах и РАО АЭС 
 

 

В настоящее время около 180 энергетических реакторов и более 500 исследо-

вательских реакторов и установок ядерного топливного цикла находятся в про-

цессе вывода из эксплуатации [322]. Вывод реакторов из эксплуатации состоит из 

нескольких этапов. Они включают удаление облученного ядерного топлива, немед-

ленный или отложенный демонтаж облученных конструкционных материалов и 

технологического оборудования, переработку и захоронение радиоактивных отхо-

дов. Заключительным этапом процесса вывода из эксплуатации является дезакти-

вация промплощадки установки. 

Общий объем отходов различного состава, образующихся при выводе реак-

тора из эксплуатации, потенциально может достигать сотен кубических метров. 

Оценка сроков демонтажа облученных конструкционных материалов и оборудова-

ния, выработки стратегии последующего обращения с радиоактивными отходами 

разных категорий требует проведения характеризации и паспортизации радиоак-

тивных материалов. Для этого необходимо оценить содержание долгоживущих 

продуктов активации во внутренних элементах реактора, стенках корпуса и мате-

риалах биологической защиты, состоящих из нержавеющей стали и различных жа-

ропрочных сплавов, бетонов и т.д. [59,323] 

Основная сложность связана с тем, что материалы реакторов по различным 

оценкам содержат более 50 основных и второстепенных химических элементов, а 

также микроэлементов. Для целого ряда химических элементов отмечены большие 

композиционные вариации в конструкционных материалах реакторов различного 

типа и даты постройки [58,324]. Проанализированные образцы нержавеющих ста-

лей показали небольшую изменчивость в составе основных элементов, но сильно 
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различались по содержанию активируемых микроэлементов. Так, например, кон-

центрация кобальта и ниобия, в различных конструкционных материалах менялась 

более чем на порядок. Концентрации селена, брома и молибдена также показали 

достаточно широкую изменчивость. В исследованных образцах бетона наблюдался 

широкий диапазон вариаций состава, отражающий различия в геологических усло-

виях карьеров, используемых для его изготовления. 

Полная информация о запасах долгоживущих продуктов активации в энерге-

тических реакторах на сегодняшний день достаточно ограничена. Одна из причин 

этого заключается в том, что практический опыт вывода из эксплуатации крупных 

ядерных установок единичен. Проведенный анализ образцов облученных кон-

струкционных материалов реакторов различного типа позволил сделать вывод, о 

том, что, за некоторыми исключениями, основное влияние на формирование про-

дуктов активации с периодами полураспада ≥ 5 лет оказывают нейтрон-захватные 

реакции на тепловых нейтронах [58,324,325]. Тем не менее отмечается существен-

ный вклад некоторых других реакций, например (n, p)- и (n, α)-реакций, приводя-

щих к образованию 14C (T1/2=5700 лет), 3H (T1/2=12,3 лет), 54Mn (T1/2=312 дней) и 

т.д. 

Для оценки масштаба проблемы был проведен анализ различных нейтрон-

индуцированных ядерных реакций и было выделено 52 радиоизотопа, условно от-

носящихся к долгоживущим (Табл. 1.1) [58]. Несомненно, эти радиоизотопы имеют 

разное значение в общей активности облученных конструкционных материалах из-

за своих ядерно-физических свойств и различного количества исходного материала 

в конструкционных материалах реакторов. Однако можно отметить, что для них 

характерно присутствие большого числа радиоизотопов, распадающихся без ис-

пускания γ-квантов. 

Основную радиоактивность облученных материалов реактора обеспечивают 

такие нуклиды, как 3H (T1/2=12 лет), 10Be (T1/2=1,6106 лет), 14C (T1/2=5,7103 лет), 

36Cl (T1/2=3105 лет), 41Ca (T1/2=9,9104 лет), 55Fe (T1/2=2,7 лет), 60Co (T1/2=5,3 лет), 

63Ni (T1/2= 102 лет), 90Sr (T1/2=28 лет), 93Mo (T1/2= 4103 лет), 93Zr (T1/2= 1,6106 лет), 
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133Ba (T1/2= 10,5 лет), 137Cs (T1/2=29 лет), 154Eu (T1/2= 8,6 лет), 155Eu (T1/2= 4,7 лет) и 

некоторые трансурановые элементы. И если оценка содержания γ-излучающих ра-

дионуклидов, таких как 60Co, 154Eu, 155Eu, 133Ba и 137Cs возможна почти в каждой 

лаборатории, то контроль, α-излучающих радионуклидов и чистых β-излучателей, 

в масштабах, необходимых для решения задач радиационного мониторинга, пред-

ставляет собой технологически сложную задачу. 

При переработке облученных конструкций и оборудования для сведения к 

минимуму вновь образующихся РАО имеет важное значение разделение радиоак-

тивных и нерадиоактивных материалов и увеличение возможности их повторного 

использования, но в то же время важным фактором является учет дозовых нагрузок 

на персонал.  

Атомные электростанции являются одним из крупнейших источников радио-

активного металлолома и главным потребителем вторичных радиоактивно-загряз-

ненных металлов [60–62]. Огромное количество доступного металла и его, в основ-

ном, низкий уровень радиоактивности предполагают возможность его применения 

в будущих энергоблоках. С учетом всех типов ядерных установок, которые будут 

выведены из эксплуатации, количество металлолома, полученного в результате вы-

вода из эксплуатации в ближайшие десятилетия, оценивается в ~30 млн т [7]. По 

различным причинам, действующие в настоящее время хранилища РАО не могут 

вместить такой большой объем радиоактивных металлических отходов.  

Предполагается, что металлические конструкции и оборудование, активиро-

ванные быстрыми нейтронами внутри активной зоны реактора, вероятнее всего за-

грязнены по всему объему. Помимо этого, значительная часть металлических тру-

бопроводов, насосов и другого оборудования, которое контактировало с водой, 

прошедшей через корпус реактора или бассейн выдержки, загрязнена поверх-

ностно, и этот металлолом имеет экономическую ценность и может быть перера-

ботан и повторно использован. Согласно литературным данным [6,326], в припо-

верхностных слоях металла такого оборудования на глубине 1–10 мкм от 

поверхности содержится более 98 % активности радионуклидов, менее 2 % на глу-

бине 10-40 мкм и менее 0,1% на глубине 40-50 мкм.  
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При обсуждении сценариев переработки радиоактивных материалов в ядер-

ной промышленности с точки зрения радиационной защиты и определения уровней 

очистки для анализируемых радионуклидов авторы [81,327,328] отмечают, что 

очистка как можно большего количества материалов при выводе из эксплуатации 

выгодна по ряду причин. Прежде всего, такая практика позволяет сохранить потен-

циально ценное сырье и экономит финансовые средства, которые в противном слу-

чае были бы потрачены на переработку и утилизацию.  

В представленной работе разработан комплекс фотоактивационных методов 

определения содержания долгоживущих радионуклидов 10Be, 36Cl, 41Са, 59,63Ni, 

93Mo, 95Zr, распадающихся без испускания γ-квантов в облученных конструкцион-

ных материалах и РАО АЭС, оптимизирующий затраты времени и человеческого 

ресурса. 

4.1. Существующие методы определения долгоживущих радиоизотопов  

в облученных конструкционных материалах АЭС 

Обращение с радиоактивными материалами требует данных о составе и кон-

центрации в них радионуклидов. Как уже обсуждалось в разделах 1.4-1.5 главы 1, 

в составе радиоактивных материалов, образующихся в ходе эксплуатации реакто-

ров, присутствует большое количество долгоживущих радионуклидов, распадаю-

щиеся без испускания γ-излучения. Активность подобных радионуклидов сложно 

измерить существующими методами оперативного контроля на фоне интенсивного 

γ-излучения активированных конструкционных материалов и продуктов деления. 

Идентификация и количественное определение этих радионуклидов обычно дости-

гается с помощью сложных методов радиохимического анализа, которые предпо-

лагают разделение различных радионуклидов, присутствующих в исследуемом об-

разце с последующим измерением активности на соответствующих счетчиках и 

спектрометрах. 
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4.1.1. Современные методы определения содержания 10Be 

Бериллий — это легкий металл с редкими ядерно-физическими свойствами, 

в нем сочетается наименьшее из всех металлов сечение поглощения тепловых 

нейтронов и высокий коэффициент рассеяния нейтронов [75]. Природный берил-

лий состоит из единственного стабильного изотопа 9Be (100%). Бериллий уникален 

своим легким весом, исключительной жесткостью, хорошей теплопроводностью и 

устойчивостью к окисляющим кислотам, поэтому он широко распространен в це-

лом ряде установок – от аэрокосмических аппаратов до ядерных реакторов. Среди 

легких металлов бериллий обладает наивысшей температурой плавления (~1290 °С 

для металла и ~2550 °С для оксида бериллия (BeO)), что важно для его применения 

при высоких рабочих температурах. Бериллий является отличным замедлителем 

нейтронов из-за малой массы ядра бериллия. Кроме того, известная ядерная реак-

ция 9Be(n, 2n)8Be приводит к размножению нейтронов.  

Именно поэтому бериллий уже много лет используется в качестве замедли-

теля и отражателя нейтронов в конструкционных материалах целого ряда ядерных 

реакторов по всему миру. Также бериллий используется и в нейтронных источни-

ках для пуска ядерных реакторов. Кроме того конструкции с бериллиевыми по-

верхностями, обращенными к плазме применяются в термоядерных реакторах. В 

них, подвергшийся воздействию плазмы, он может распыляться и повторно откла-

дываться в щелях и карманах вокруг установок. Впрочем, главное преимущество 

бериллия связано с возможностью создания компактной активной зоны, но ввиду 

дороговизны его производства бериллиевые отражатели для получения пучков 

нейтронов используются, в основном, в научных реакторах, некоторых промыш-

ленных установках и миниатюрных ядерных реакторах (судовые реакторы, косми-

ческие аппараты и т.д.). Тем не менее и в энергетических реакторах бериллий со-

держащие компоненты конструкционных материалов тоже имеются.  

Выведенные из эксплуатации реакторы за время своей работы накапливают 

значительные запасы радиоактивного бериллия 10Be, с периодом полураспада 
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T1/2=1,6106 лет (см. Рис. 4.1). Еще одним источником 10Be в регулирующих стерж-

нях и теплоносителе первого контура ВВЭР-реакторов является реакция 10B(n, 

p)10Be в результате распространенного использования борной кислоты для регули-

рования уровня мощности реактора. 

 

Рисунок 4.1 ‒ Схема наработки 10Be в реакторе. 

 

Проводились только отдельные качественные оценки количества наработан-

ного активированного бериллия, требующего захоронения, поскольку детальных 

подробностей конструкций многих реакторов, в которых используется бериллий, в 

широком доступе нет, а частота замены бериллийсодержащих деталей зависит от 

индивидуальной истории эксплуатации каждого отдельного реактора. Судя по дан-

ным [74], можно предположить, что на момент 2010 г. только в научных реакторах 

мировой запас облученного бериллия составлял —15 кт и продолжает увеличива-

ется на ~600 кг/год. Для остальных типов реакторов эти данные отсутствуют.  

Как и любой используемый в атомной энергетике материал, бериллий содер-

жит определенные примеси, причем некоторые распространенные сплавы берил-

лия содержит примеси урана. Примеси в бериллии существенно не влияют ни на 
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механические свойства металла, ни на процессы рассеяния, размножения и терма-

лизации нейтронов в реакторе. Тем не менее, ввиду интенсивных нейтронных по-

лей в активной зоне реактора наличие примесей представляет собой серьезную про-

блему. Мало того, что облученный бериллий становится радиоактивным после 

длительной эксплуатации, так еще и сами примеси усложняют последующую ути-

лизацию [74]. Из примеси азота образуется долгоживущий чистый β-излучатель 14C 

с периодом полураспада T1/2=5,7103 лет, а из примеси ниобия нарабатывается 94Nb 

с периодом полураспада T1/2=2104, который кроме β-частиц испускает γ-излуче-

ние с энергией 0,7 и 0,9 МэВ. Активация примесей урана ответственна за присут-

ствие в облученном бериллии долгоживущих трансурановых нуклидов, в том числе 

238Pu, 24lAm, 137Cs и других продуктов деления, а для подобных долгоживущих ра-

дионуклидов существуют повышенные требования к его переработке и захороне-

нию [57,59,77,79]. Присутствующее в бериллии примесное золото после активации 

превращается в токсичную ртуть, что создает дополнительные сложности при его 

утилизации.  

Так как во многих бериллийсодержащих конструкционных материалах реак-

торов было обнаружено, что концентрация α-излучающих изотопов с атомным но-

мером более 92 и периодом полураспада более 20 лет превышала концентрацию 

100 нКи/г, то сейчас почти весь облученный бериллий по классификации отходов 

относится к трансурановым отходам несмотря на то, что он гораздо менее радио-

активен, чем отработанное ядерное топливо [74]. 

10Be является чистым β-излучателем с испусканием только электронов с гра-

ничной энергией 555 кэВ [75], поэтому в основе традиционных методов обнаруже-

ния и измерения его концентрации лежат методически сложные и дорогостоящие 

радиохимические процедуры выделения 10Be. Поскольку при демонтаже конструк-

тивных элементов реактора для последующей утилизации и захоронения, персо-

нал, в основном подвергается воздействию переносимых по воздуху частиц, обра-

зующихся при разделении/резке конструкций, в том числе и бериллийсодержащих, 
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поэтому необходим тщательный оперативный контроль за его содержанием в от-

ходах, конструкционных материалах и помещениях атомных станций. 

Ввиду высокой токсичности бериллия, основными методами его определе-

ния являются атомно-эмиссионный метод с индуктивно связанной плазмой (ICP-

AES), атомно-абсорбционная спектрометрия с электротермической атомизацией в 

графитовой кювете (GFAAS) и флуориметрический метод (Табл. 4.1). В Россий-

ской федерации существуют методические указания по химическому анализу бе-

риллия [329,330], которые содержат указания на использование флуориметриче-

ских методов определения бериллия, атомно-абсорбционной спектрофотометрии и 

атомно-эмиссионной спектрометрии. 

Таблица 4.1 ‒ Пределы обнаружения методов анализа содержания  

бериллия в образцах 

Метод Предел обнаружения (мкг/образец) 

Атомно-эмиссионный с индуктивно 

связанной плазмой (ICP-AES) 0,009 

Масс-спектрометрия с индуктивно-

связанной плазмой (ICP-MS) 0,001 

Атомно-абсорбционная спектромет-

рия с электротермической атомиза-

цией в графитовой кювете (GFAAS) 0,005 

Атомная флуоресценция <0,002 

 

Аналитические методы требуют подготовку образцов путем кислотного раз-

ложения с участием одной или нескольких кислот в сочетании с нагреванием. Для 

этого используются самые разные протоколы расщепления, что затрудняет сравне-

ние аналитических результатов в разных лабораториях, даже если используется 

один и тот же прибор. Поэтому было опубликовано несколько стандартизирован-

ных процедур, описывающих способы растворения бериллия [331], но межлабора-

торных данных по эффективности извлечения бериллия из огнеупорных материа-

лов с помощью указанных методов пока не получены.  

Образцы перед инструментальным анализом разлагаются с использованием 

комбинаций соляной, фтористоводородной, азотной и/или серной кислоты и пере-

киси водорода при повышенной температуре, для переведения оксида бериллия 
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или металлического бериллия в водорастворимое состояние [332]. Широко реко-

мендуются методы разложения на горячей плите или в микроволновой печи, но 

ультразвуковая экстракция является вариантом, который можно использовать с 

разложением плавиковой кислотой. В методе флуоресценции используется водная 

1% экстракция бифторида аммония [333,334]. 

Для концентрирования бериллия ранее использовались несколько методов, 

включая соосаждение и ионный обмен [335]. В последние годы было показано, что 

экстракционная хроматография является быстрым и надежным методом выделения 

и концентрирования ряда радионуклидов и ионов металлов из широкого спектра 

матриц [336]. Из нескольких экстракционных хроматографических материалов 

наиболее благоприятные характеристики для выделения бериллия обнаружил ма-

териал под названием Dipex, содержащий жидкий экстрагент дифосфоновой кис-

лоты, сорбированный на шариках акрилового эфира [336–338]. Полную характери-

стику смолы Dipex Resin для выделения бериллия можно найти в отдельной 

публикации [339]. 

В настоящее время в мировой практике наиболее распространенным анали-

тическим методом определения бериллия является атомно-эмиссионная спектро-

скопия с индуктивно связанной плазмой [340]. После проведенных процедур выде-

ления бериллий определяют по линиям 313,107 и 313,034 нм в атомно-

эмиссионном спектре бериллия. Хотя этот метод является одним из самых высоко-

чувствительных методов обнаружения бериллия, целый ряд элементов может вы-

зывать значительные спектральные помехи (V, Ti, Al, Cu, Fe Mn, Mo, Nb, Ni, Ti, V, 

Fe, Ti).  

Метод атомной флуоресценции базируется на реакции бериллия с флуорес-

центным индикатором морином, в результате которой образуются флуоресцирую-

щие при 465 нм соединения. Определению бериллия мешают ионы, образующие 

нерастворимые гидроксиды в щелочной среде. Тем не менее результаты межлабо-

раторной валидации показали, что этот метод имеет чувствительность, сопостави-

мую с ICP-AES, и в отличие от последнего менее подвержен интерференционным 

эффектам [333,334].  
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Также в отдельных работах для определения бериллия в воздухе рекоменду-

ется спектрографический метод, с пределами обнаружения 0,0005-0,008 мкг/м3 и 

точностью ~25%. Существуют и колориметрические методы, основанные на реак-

ции Ве2+ с фосфоназо Р с чувствительностью 0,1 мкг на образец [332,341,342]. Од-

нако, кроме того, что все эти методы отличаются сложными радиохимическими 

манипуляциями, основная проблема состоит в том, что в активной зоне реактора 

10Be образуется в реакции 10Be(n,)9Be, и выделить этот радиоизотоп из матрицы 

стабильного изотопа 9Be для определения его активности в конструкционных ма-

териалах крайне затруднительно. Можно подытожить, что разработка методов, 

позволяющих обойти сложные радиохимические процедуры, особенно учитывая 

огромный объем РАО на АЭС является актуальной задачей. 

4.1.2. Измерение содержания долгоживущих радиоизотопов никеля, циркония 

и молибдена в металлических конструкционных материалах реакторов и 

РАО АЭС 

Никель нашел широкое применение в жаропрочных нержавеющих сталях и 

сплавах, используемых в конструкционных материалах атомных электростанций. 

Среднее содержание никеля в, используемых в атомной промышленности, сплавах 

составляет примерно 8-10% (в нержавеющей стали), однако в некоторых случаях 

может достигать и 50-75 % (в аустенитных никель-хромовых жаропрочных спла-

вах). В качестве примеси (тысячные доли процента) никель присутствует в цирко-

ниевых сплавах и в реакторном топливе. С учетом суммарного веса конструкцион-

ных материалов реактора, общая масса никеля может достигать величины в десятки 

тонн [63–66].  

Природный никель состоит из пяти изотопов: 58Ni (68,3%), 60Ni (26,1 %), 61Ni 

(1,1%), 62Ni (3,6%), 64Ni (0,9%). При штатной эксплуатации реактора в стальных 

конструкционных материалах из природного никеля нарабатываются долгоживу-

щие радиоизотопы 59Ni (T1/2= 7.6×104 лет) и 63Ni (T1/2= 102 лет) [58,343,344]. 63Ni 

является чистым β-излучателем с максимальной энергией электронов 67 кэВ, в то 
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время как 59Ni распадается путем электронного захвата с испусканием характери-

стического рентгеновского излучения очень низкой энергии 6,9 кэВ, что делает 

определение их активности в конструкционных материалах АЭС современными 

методами неразрушающего анализа весьма затруднительным, а радиохимическими 

– ввиду огромной массы конструкционных материалов и РАО АЭС – крайне доро-

гостоящими и длительными по времени [343]. 

Методы выделения, изготовления счетных образцов и измерения долгоживу-

щих радионуклидов никеля аналогичны обычным аналитическим процедурам и ис-

пользуют те же принципы и подходы, описанные в Главах 2-3. Ввиду того, что 63Ni 

является чистым -излучателем, а 59Ni испускает низкоэнергетическое рентгенов-

ского излучение измерение активности приготовленного счетного образца радио-

метрическим способом проводят как с использованием β-счетчиков/жидких сцин-

тилляционных спектрометров для измерения β-излучения [345], так и с 

использованием полупроводниковых спектрометров энергии рентгеновского излу-

чения.  

Для радиохимического выделения изотопов никеля, как и при извлечении 

изотопов плутония и стронция, используют процедуры соосаждения, ионнообмен-

ной или экстракционной хроматографии, или комбинации этих методов [346].  

Методы, используемые для химического выделения, включают соосаждение, 

жидкостную экстракцию, ионный обмен и экстракционную хроматографию. В не-

которых случаях сочетают два или более из этих методов. Точно так же, как и для 

изотопов плутония и стронция, в образец добавляют трассер, чтобы учесть неиз-

бежную потерю образца во время разделения.  

Проведенные анализы активности РАО АЭС и облученных конструкцион-

ных материалах определяют помимо 59Ni и 63Ni другие продукты деления и акти-

вации, типичные для ядерных отходов, включая α-излучатели [347,348].  

Поэтому для определения активности радионуклидов никеля используют 

чувствительный метод последовательного анализа радионуклидов в пробах радио-

активных отходов, аналитический протокол которого детально изложен в работе 

[347]. Авторами разработанного метода радионуклиды 242Pu, 238Pu, 239+240Pu, 241Am, 
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235U и 238U определялись методом α-спектрометрии, тогда как 241Pu, 90Sr, 55Fe и 63Ni 

с помощью жидкого сцинтилляционного спектрометра, а 59Ni – методом низко-

энергетической γ-спектрометрии. В качестве трассеров авторы использовали 242Pu, 

238Pu, 243Am и 232U, а в качестве носителей – Sr (2 мг/мл), Fe (3 мг/мл) и Ni (2 мг/мл). 

Радиохимическая процедура описанного метода состояла из трех стадий, вы-

полняемых с помощью анионообменной хроматографии, методов соосаждения и 

экстракционной хроматографии с использованием смол TRU, Sr Resin и Ni Resin. 

На первом этапе производилось выделение 242Pu, 238Pu, 239+240Pu и 241Pu из матрицы 

методом ионообменной хроматографии на анионообменной колонке. Процесс раз-

деления был основан на образовании анионных комплексов Pu(IV) с -NO₃ или -Cl 

в высококонцентрированных кислотах HNO₃ или HCl [346]. На последующей ста-

дии процесса полученный элюат использовался для соосаждения америция и 

стронция с щавелевой кислотой, тем самым отделяя их от присутствовавших в 

фильтрате урана и никеля. После отделения америция с помощью TRU-resin и 

стронция с помощью Sr-resin, никель выделялся путем соосаждения от железа и 

урана. Уран и железо разделялись ионообменной хроматографией с использова-

нием анионообменной колонки, а никель был выделен с помощью экстракционно-

хроматографической колонки и смолы Ni Resin. 

Авторы [346,349] разработали метод аналитического определения 63Ni и 55Fe 

в образцах РАО АЭС. Для отделения 63Ni и 55Fe от матрицы образца и друг от друга 

предлагается использовать осаждение гидроксидом и NH4OH. Выделенный 63Ni 

очищается с помощью экстракционной хроматографии. Предложенный способ 

оказался перспективным для железа (99,9%), но для никеля качество очистки ока-

залось недостаточным (22%). В работе [350] представлен метод последовательного 

разделения для определения 55Fe, 59,63Ni, 90Sr, 99Tc, 94Nb в различных образцах РАО 

АЭС. Для разделения радионуклидов были использованы ионообменная и экстрак-

ционная хроматография. Однако выделение никеля на колонке с катионообменной 

смолой было недостаточно селективным, поэтому дальнейшую очистку никеля 

проводили путем осаждения диметилглиоксимом.  
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Цирконий широко используется в различных сферах промышленности, но 

особенно важно его значение в атомной энергетике, благодаря своим свойствам – 

высокой температуре плавления, малому сечение захвата тепловых нейтронов, хи-

мической инертностью, высокой коррозионной стойкостью к воде и пару. Поэтому 

сплавы циркония используются в качестве оболочек тепловыделяющих элементов 

большинства реакторов. Природная смесь изотопов циркония содержит пять ста-

бильных изотопов 90Zr (51,46%), 91Zr (11,23%), 92Zr (17,11%), 94Zr (17,4%), 96Zr 

(2,8%).  

Наибольшую радиологическую опасность при активации сплавов циркония 

представляет собой 93Zr (T1/2=1,6×106 лет). Это один из радионуклидов, которые 

образуются на АЭС в результате двух процессов: деления ядерного топлива (с вы-

ходом около 6,3% из 235U) и активации нейтронами стабильного 92Zr в конструкци-

онных компонентах топливных оболочек, в которых используется сплав циркония 

с оловом Zircaloy. Поэтому предсказывать его концентрацию в отходах АЭС очень 

сложно. Вследствие длительного периода полураспада через 1000 лет его вклад в 

общую активность продуктов деления в отходах АЭС оказывается вторым после 

99Tc [67]. 

93Zr является чистым ß-излучателем (Emax=60 кэВ [75]) и может быть обнару-

жен по ß-излучению методом жидкостной сцинтилляционной спектрометрии 

(ЖСС/LSC) или непосредственно методом масс-спектрометрии (в настоящее время 

исключительно методом масс-спектрометрии с индуктивно-связанной плазмой, 

ICP-MS). При измерении методом ЖСС необходимо полное отделение от ß-излу-

чающих и рентген-излучающих радионуклидов (а именно, 3H, 14C, 54Mn, 55Fe, 60Co 

63Ni, 65Zn, 90Sr, 90Y, 93mNb, 94Nb, 93Mo, 133Ba, 137Cs, 152Eu, 239Np, 241Pu и др.) [67].  Для 

приготовления образцов 93Zr для измерений методом ЖСС используют методы 

жидкостно-жидкостной экстракции, ионного обмена или экстракционной хромато-

графии. 

Типичным хелатирующим агентом, используемым в процедурах жидкостно-

жидкостной экстракции, является 1-(2-Теноил)-3,3,3 - трифторацетон (ΊΤΑ или 

ΗΊΤΑ). Метод, описанный Ременеком [68], основан на экстракции из 2 MHNO3 с 
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использованием 0,5 ΜΊΤΑ и реэкстракции циркония с помощью 2 M HF. При ис-

пользовании этого метода восстановление циркония достигло 80 %, а коэффициент 

разделения 94Nb превысил 99,987 %. Другим возможным реагентом для жид-

костно-жидкостной экстракции циркония является альфа-бензоиноксим. Эти ме-

тоды иногда сочетаются со стадиями предварительного концентрирования, такими 

как образование преципитатов BaZrF6 или ZrO2 x nH2O. 

Дуланска и др. [351] использовали комбинацию ионообменных колонок для 

разделения циркония. Образец загружали на катионообменник в 0,5 М HF и про-

мывали колонку 0,5 М HF. Элюат загружали на анионообменную смолу и промы-

вали 0,5 М HF. Цирконий элюировали 11,3 М НС1/0,0575 М HF, было достигнуто 

извлечение более 76,7% и «не наблюдалось загрязнения от 94Nb». Что касается экс-

тракционных хроматографических материалов, то цирконий имеет сродство к про-

изводным фосфорной кислоты, таким как бис(2-этилгексил) гидрогенфосфат 

(HDEHP), оксиды фосфина (например, триоктилфосфин оксид, TOPO) и трибутил-

фосфат (TBP).  

Бомбард [352] объединил жидкостно-жидкостную экстракцию с разделением 

на колонке TEVA (экстракционная хроматографическая смола, содержащая триок-

тилметил аммоний хлорид, производства TrisKem International). Колонка кондици-

онировалась 8 М LiN03/0,01 М HNO3, загрузочным раствором служил 9 М НС1. 

Фракция циркония (которая элюировалась H2O) была загрязнена 0,17% Nb и 

0,094% Mo. 

Оливейра и др.  [353] протестировали процедуру, сочетающую ионообмен-

ную хроматографию на смоле Dowex, жидкостно-жидкостную экстракцию с ис-

пользованием ΊΤΑ и экстракционную хроматографию на смоле TRU. Образец за-

гружали на ионообменную колонку Dowex в 9 М HNO3, колонку промывали 9 М 

HNO3, затем проводили жидкостно-жидкостную экстракцию. Раствор загрузки ко-

лонки TRU представлял собой 4 М НС1, а колонка промывалась 2 М НС1. В ре-

зультате всей процедуры было получено ~68% извлечения циркония и - 99% фак-

тора разделения ниобия. Вместо TRU также была протестирована TEVA (по методу 
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Бомбарда [352]), и были получены аналогичные результаты (- 65% восстановления 

циркония и - 99% фактора разделения ниобия). 

При измерении содержания 93Zr методом ICP-MS на результаты влияют изо-

барные помехи от 93Nb, 93mNb и 93Mo и присутствие других атомов циркония (92Z) 

[67]. Среди них критическими являются изобарные помехи, связанные с 93Nb, по-

скольку ниобий всегда присутствует в отходах АЭС как компонент цирконий-нио-

биевых сплавов, а 93Nb – его единственный природный изотоп. 

Молибден является одним из важнейших промышленных металлов. Из ха-

рактерных свойств молибдена следует отметить его высокую коррозионную стой-

кость в расплавах и парах щелочных металлов (натрия, лития, цезия), относительно 

малое растворение в минеральных кислотах, высокую стойкость против атмосфер-

ной коррозии. Оптимальное сочетание физико-механических и коррозионных 

свойств делает этот металл одним из важных компонентов жаропрочных конструк-

ционных материалов и технологического оборудования реакторов. Природный мо-

либден состоит из семи стабильных изотопов: 92Мо (15,86%), 94Мо (9,12 %), 95Мо 

(15,70), 96Мо (16,50 %), 97Мо (9,45 %), 98Мо (23,75) и 100Мо (9,62 %). 

93Mо (Т1/2=4×103 лет) образуется в металлических конструкционных матери-

алах ядерных реакторов в результате активации нейтронами стабильного 92Mo. 

93Mо распадается путем электронного захвата и не испускает γ-линий, которые 

можно было бы легко измерить с помощью γ-спектрометрии. В основном его ак-

тивность обнаруживается с помощью рентгеновской спектрометрии по рентгенов-

ским лучам с энергией 16,521 кэВ, 16,615 кэВ, 18,607 кэВ и 18,623 кэВ (это линии 

Κα2, Kαl, Κβ3 и Κβ1 продукта распада ниобия, соответственно) [75]. Поскольку 93mNb 

образуется не только при распаде 93Mo, но и при ß-распаде 93Zr, для определения 

активности 93Mo по рентгеновскому излучению необходимо отделить молибден от 

циркония и инобия. Кроме того, энергия рентгеновского излучения 93Mo доста-

точно мала и легко поглощается матрицей образца, поэтому необходимо химиче-

ское выделение молибдена из элементов матрицы и подготовка тонкослойного ис-

точника [68,69]. В отдельных исследованиях сообщалось, что соотношение Mo/Nb 
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во фракции молибдена, выделенной из сплава «циркалой» из ядерного реактора, 

составляет 100-1000. 

И молибден, и ниобий легко образуют анионные виды, которые обычно оди-

наково ведут себя в анионообменной хроматографии и не удерживаются на катио-

нообменной смоле [354]. Коэффициенты их распределения на анионообменной 

смоле существенно различаются только в среде 40% HF из-за их различного пове-

дения при образовании анионов с фтором. Однако было отмечено, что извлечение 

молибдена неудовлетворительно при использовании метода, основанного на этой 

особенности. Шимада сообщил о двух способах отделения молибдена от ниобия с 

использованием смолы на основе четырехвалентного актинида (TEVA) 

[69,355,356]. Основным недостатком этого подхода является плохая очистка фрак-

ции молибдена от ниобия. 

Бомбард [352] отделил ниобий от молибдена в 4 Μ NH3-H2O среде. Хотя 

наблюдались некоторые (10 %) потери молибдена, разделение было относительно 

успешным, так как коэффициент очистки для ниобия составил 1,98 ×104 после двух 

циклов осаждения-фильтрации-сепарации.  

Тем не менее ни один из существующих радиохимических способов не поз-

воляет очистить молибден от изотопов ниобия и циркония для достоверных изме-

рений его активности в металлических конструкционных материалах и оборудова-

ния реакторов.  

Благодаря испусканию оже-электронов 93Mo также может быть измерен ме-

тодом жидкостной сцинтилляционной спектрометрии. Основными преимуще-

ствами ЖСС перед рентгеновской спектрометрией для определения активности 

93Mо является более высокая эффективность обнаружения и отсутствие самопогло-

щения. Тем не менее, измерение 93Mо с помощью ЖСС является малораспростра-

ненным [69]. 
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4.1.3. Методы определения активности 41Ca и 36Cl в бетонах биологической 

защиты реакторов, конструкционных материалах и РАО АЭС 

Одним из основных источников радиоактивных отходов (РАО) при демон-

таже реакторной установки является радиационно-тепловая (биологическая) за-

щита, выполненная из жаростойких бетонов. По некоторым оценкам объем акти-

вированных бетонов, может составлять десятки тысяч кубических метров и 

составлять порядка 60% от общего количества РАО [70,71,357]. Особую озабочен-

ность не только большой объем облученных бетонных отходов, но и присутствие 

в них долгоживущих радионуклидов. Долгоживущая наведенная активность бе-

тона биологической защиты через несколько лет после остановки реактора опреде-

ляется, в первую очередь, следующими радиоизотопами: 3H, 14C, 41Ca, 55Fe, 60Co, 

63Ni, 133Ba, 152,154Eu, а также трансурановыми нуклидами [58,344,358]. Если γ-излу-

чатели, такие как 60Co, 133Ba, 152Eu и 154Eu, могут быть легко определены методами 

прикладной γ-спектрометрии, то прямое определение содержания радионуклидов, 

распадающихся без испускания γ-квантов, достаточно затруднено. Поэтому точные 

измерения этих радионуклидов необходимы для инвентаризации радионуклидов в 

облученных бетонах и выбора стратегии дальнейшего с ними обращения. Кроме 

того, если окажется, что активность отдельных бетонных конструкций составляет 

менее 0,4 Бк/г [71], его можно рассматривать уже как «обычные» отходы, повторно 

использовать и минимизировать расходы на захоронение радиоактивных отходов. 

Специальные радиационно-защитные бетоны, кроме крупной и мелкой фрак-

ции, а также цемента содержат широкий диапазон концентраций кальция, магния, 

бария, железа, кобальта и европия [359]. Природный кальций состоит из смеси ше-

сти изотопов: 40Ca (96,97%), 42Ca, 43Ca, 44Ca, 46Ca и 48Ca. 41Ca образуется в бетонах 

биологической защиты в результате (n, γ)-реакции из 40Ca и распадается до 41K пу-

тём электронного захвата с испусканием характеристического рентгеновского из-

лучения низкой энергии (~3.3 кэВ) [75]. Благодаря длительному периоду полурас-

пада, высокой экологической подвижности и биодоступности радиоизотопу 41Ca 

уделяется особое внимание при декларировании и захоронении низко- и среднеак-
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тивных отходов, образующихся при выводе из эксплуатации атомных электростан-

ций [72]. В настоящее время для определения его содержания в образцах исполь-

зуют, в основном, радиохимические методы, методы жидкостной сцинтилляцион-

ной спектрометрии и метод корреляционных коэффициентов. 

Радиохимический подход требует длительной и трудоёмкой предваритель-

ной подготовки образца, включающей пошаговое отделение посторонних радио-

изотопов. В последние годы для разделения радионуклидов широко используется 

экстракционная хроматография. Однако выделение 41Ca с помощью экстракцион-

ной хроматографии достаточно затруднено, поскольку для этого требуется много-

кратное осаждение. Радиохимическое отделение 41Ca состоит из несколько этапов. 

Предварительная обработка образца облученного бетона может осуществляться 

различными способами: щелочное плавление, кислотное выщелачивание или мик-

роволновое разложение. Затем, 55Fe, 63Ni, 60Co и 152Eu, также образовавшиеся в ре-

зультате (n, γ)-реакций в бетоне биологической защиты, отделяются путём двой-

ного осаждения в растворе NaOH. Для удаления остатков никеля и кобальта 

проводится осаждение карбонатов раствором NH4OH. Похожие по химическим 

свойствам на кальций, химические элементы барий и стронций удаляются в рас-

творе NaOH после трёхкратного осаждения. Количество циклов осаждений зависит 

от содержания активности 41Ca в образце облученного бетона. Чувствительность 

радиохимического метода определения активности 41Ca в образцах облученного 

бетона биологической защиты реактора составляет ~0.02 Бк/г [70]. 

При проведении измерений методом жидкостной сцинтилляционной спек-

трометрии (LSC) из-за плохого энергетического разрешения LSC-спектров, необ-

ходимым этапом является сложная пробоподготовка образцов и отделение 41Ca от 

основных компонентов пробы и, прежде всего, от мешающих радионуклидов, ис-

пускающих низкоэнергетическое излучение, таких как 3H, 55Fe, 63Ni и др. Чувстви-

тельность метода жидкостной сцинтилляционной спектрометрии для 41Ca состав-

ляет ~8 Бк/г [360,361]. 
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Масс-спектрометрия с индуктивно-связанной плазмой (ICP-MS) наиболее 

широко используется для определения элементов в следовых концентрациях и дол-

гоживущих радионуклидов [362]. Однако ICP-MS не подходит для анализа 41Ca из-

за наличия хвостовых помех от 40Ca, 40Ar и других нуклидов, а также помех от изо-

барного эффекта 41К [361]. Тем не менее возможно определение 41Са с помощью 

ускорительной масс-спектрометрии (AMS) и масс-спектрометрии с резонансной 

ионизацией RIMS. AMS – наиболее чувствительный масс-спектрометрический ме-

тод, способный обеспечить изотопное отношение для 41Ca/40Ca в пределах 10–12–10-

15 [72,363,364]. RIMS менее чувствителен и способен измерять 41Ca/40Ca в диапа-

зоне от 10–10–10–11 [305,365]. Тем не менее, вышеперечисленные методы не подхо-

дят для рутинных измерений 41Ca в отходах АЭС, выводимых из эксплуатации, из-

за труднодоступности аппаратуры и высоких операционных затрат на проведение 

анализа сотен тонн облученных бетонов биологической защиты реактора. 

36Cl наряду с рядом других радионуклидов, считается имеющим «значитель-

ное радиологическое значение» [73,366–369]. Большее количество 36Cl образуется 

в ядерных реакторах в результате реакции нейтронного захвата 35Cl (n, γ)36Cl из-за 

присутствия примесей естественного хлора в топливных элементах, воде системы 

охлаждения и строительных материалах, таких как сталь и бетон. Более того, гра-

фит, используемый в качестве материала для замедлителей нейтронов, может об-

рабатывается газообразным хлором при высоких температурах для удаления при-

месей бора [73]. Высокая активность 36Cl была также обнаружена в ионообменных 

смолах, которые концентрируют 36Cl из реакторной воды. 

36C1 также может образовываться в двух других ядерных реакциях – 39K(n, 

α)36Cl и 34S(n, γ)35S→35Cl(n, γ)36Cl, но низкое сечение первой реакции и низкое изо-

топное содержание 34S свидетельствуют о том, что для большинства реакторных 

материалов доминирует реакция 35Cl (n, γ)36Cl. Хотя содержание примеси 35Cl бе-

тонах незначительное, большое сечение нейтрон-захватной реакции (43 бн) и объ-

емы материала (тонны) приводят к тому, что продукт этой ядерной реакции вносит 

важный вклад в радионуклидный состав облученного бетона. 
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36C1 распадается путем испускания β-частиц (Eгр = 708,6 кэВ, 98,1%) и элек-

тронным захватом (1,9%). Поэтому, как и для других чистых β-излучателей для его 

обнаружения используют β-счетчики, жидкостную сцинтилляционную спектро-

метрию и ускорительную масс-спектрометрия с предварительным радиохимиче-

ским выделением 36C1 из матрицы образца. Ядерные отходы содержат множество 

различных радионуклидов, некоторые из которых очень активны в первые не-

сколько лет после прекращения работы реактора. Поэтому для определения 36C1 

методом ЖСС требуется способ химического выделения с высоким коэффициен-

том очистки. Ранее сообщалось о многих процедурах химического разделения для 

определения 36C1. Большинство из них основаны на улетучивании хлора при высо-

ких температурах, последующем осаждении AgCl и растворении осадка аммонием 

[70,71,370–374]. 

В работе [71] сообщается о разработке методов измерения 36C1 и 129I в бето-

нах реакторной защиты. 36C1 и 129I извлекались в виде солей серебра после частич-

ного выщелачивания образца с помощью NaOH, а галогениды выделялись в виде 

галогенов при последовательном окислении HNO3 и KMnO4. На подготовку пробы 

для жидкой сцинтилляционной спектрометрии потребовалось около 7 ч, а извлече-

ние составило >70%. При определении 36C1 в почве хлор был извлечен в виде 

осадка AgCl после сплавления образца со щелочью. Подготовка образца для жид-

кой сцинтилляционной спектрометрии заняла более 1 дня. Описанные методы экс-

тракции утомительны и требуют много времени, и, по-видимому, не подходят для 

рутинного анализа образцов бетона. 

Аналитические методы определения 36C1 применялись в основном к ионооб-

менным смолам, концентратам испарителей, бетону и воде из системы охлаждения 

ядерных реакторов. Было описано несколько методов определения 36C1 в графите, 

но воспроизвести их для получения надежных результатов не удалось. Не суще-

ствует надежных методов определения 36C1 в стали, алюминии, свинце и тяжелом 

бетоне. Графит трудно растворить, поскольку он устойчив к концентрированным 

кислотам и основаниям даже при высоких температурах. [70,71,370–374] 
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В заключении можно отметить, что подобные методы прямых измерений (ра-

диохимические и масс-спектрометрические), как правило, затруднительно и неце-

лесообразно использовать для характеризации большого количества облученных 

конструкционных материалов или для разнообразных по физико-химическим фор-

мам и радионуклидному составу радиоактивных отходов АЭС. 

4.1.4. Метод корреляционных коэффициентов 

Альтернативная методология оценки активности радионуклидов, распадаю-

щихся без испускания γ-излучения, была предложена МАГАТЭ [375]. Она предпо-

лагает исследовать взаимосвязь между образованием некоторых ключевых γ-излу-

чающих радионуклидов, таких как 60Co (продукт активации конструкционных 

материалов) и 137Cs (продукт деления ядерного топлива), и целевыми радионукли-

дами (β- и рентгеновские излучатели), для оценки их концентрации в образцах. Ме-

тод корреляционных коэффициентов (Scaling Factor Method, SF) является широко 

используемым подходом для оценки подобных нуклидов [376]. Этот метод основан 

на построении корреляции между «легко-измеряемыми» радионуклидами («Easy-

to-Measure», EM) и радионуклидами, которые невозможно измерить методами ре-

гистрации γ-излучения («Difficult-to-Measure», DM). К DM радионуклидам, в 

первую очередь, относятся α- и β-излучатели. Активность DM радионуклидов в от-

ходах оценивается следующим образом – сначала проводятся измерения γ-излуче-

ния EM радионуклидов, затем полученные данные о содержании ключевого ради-

онуклида умножаются на соответствующие корреляционные коэффициенты (SF), 

рассчитанные на основе данных, полученных при предварительном отборе образ-

цов с последующим радиохимическим анализом. 

Международный стандарт ISO 21238:2007 [377] содержит рекомендации по 

общей методологии эмпирического определения корреляционных коэффициентов 

для оценки радиоактивности целевых радионуклидов DM в низко- и средне-актив-

ных РАО (НСАО). 

При анализе факторов, влияющих на соотношения активностей целевых и 

ключевых радионуклидов, используют данные либо радиохимического анализа, 
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полученные при изучении радиоактивных отходов и облученных конструкцион-

ных материалов каждой конкретной реакторной установки, либо расчеты с исполь-

зованием программных кодов Geant4/MCNP или комбинацию обоих методов. Обя-

зательными факторами, влияющие на выбор пар ключевых и целевых 

радионуклидов (EM и DM) являются: 

• сходство в механизмах наработки; 

• сходство в транспортном (миграционном) поведении внутри систем стан-

ции. 

Расчеты в рамках этого метода основываются на учете процессов активации 

[375,378], а относительную активность образующихся при активации одного ради-

онуклида относительно второго, оценивают по формуле: 

2 2 2
2 1

1 1 1

M
A A

M

 

 
=      (4.1) 

где: λ – постоянная радиоактивного распада соответствующего радионуклида (с–1); 

M – количество молей исходного стабильного изотопа в активной зоне; σ – сечение 

захвата тепловых нейтронов для соответствующего исходного стабильного изо-

топа (бн). 

Важно отметить, что приведенное выражение основано исключительно на 

образовании активационного нуклида в результате захвата нейтронов и не учиты-

вает процессы переноса, осаждения и ионного обмена. Именно поэтому для этого 

метода важен выбор подходящих корреляционных пар. Если это условие соблюда-

ется, расчеты дает оценки, разумно согласующиеся с значениями, измеренными ра-

диохимическими методами. На Рисунке 4.2 показаны этапы определения активно-

сти целевого радионуклида этим способом [377]. 
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Рисунок 4.2 ‒ Реализация метода корреляционных коэффициентов [377]. 

 

На первом этапе, необходимо исследовать особенности реактора: его тип, со-

став конструкционных материалов, график загрузок и остановок реактора, данные 

о мониторировании потоков нейтронов за время эксплуатации, радионуклидный 

состав эксплуатационных РАО станции, радионуклидный состав теплоносителя и 

др. На этом этапе кроме характеристик реактора изучаются и другие факторы, та-

кие как пути транспорта (миграции) радионуклидов, влияющие на соотношение 

между целевыми и ключевыми радионуклидами, оцениваются связи между воз-

можными корреляционными парами, разрабатывается план отбора образцов, вклю-

чающий помещения атомной электростанции, пути транспортировки (миграции) 

радионуклидов и анализируется диапазон активностей облученных конструкцион-

ных материалов и РАО АЭС. 
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Рисунок 4.3 ‒ Разница в корреляционных коэффициентах 63Ni/60Co для раз-

личных конструкций реакторов (PWR – pressurized water reactor, водо-водяной 

реактор с водой под давлением; BWR – boiling water reactor, кипящий водо-водя-

ной реактор) [375]. 

 

На втором этапе осуществляется соответствующий отбор образцов в соответ-

ствии с планом отбора проб, разработанным в ходе исследований. Отбираются 

фрагменты конструкционных материалов, соскобы с оборудования, аликвоты жид-

костей – всех типов радиоактивных отходов (репрезентативные пробы), и посред-

ством радиохимического анализа собирается база данных об активности содержа-

щихся радионуклидов для последующего анализа. 

На третьем этапе, используя данные радионуклидного анализа, изучают кор-

реляцию между целевыми радионуклидами и ключевыми радионуклидами с помо-

щью логарифмических диаграмм рассеяния (см. Рис. 4.4). Группы корреляционных 

пар изучаются с учетом критических факторов, изученных на этапе 1. Примени-

мость этого метода для конкретной пары определяется на основании того, суще-

ствует ли наблюдаемая корреляция между концентрациями целевых нуклидов и 

выбранными ключевыми нуклидами. 
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Рисунок 4.4 ‒ Сравнение концентраций 63Ni/60Co в сухих РАО и золе япон-

ского реактора ВВЭР (слева – диаграмма рассеяния; справа – диаграмма распре-

деления) [375]. 

 

Поскольку основная предпосылка состоит в том, что данные имеют логариф-

мически нормальное распределение и наиболее подходящим будет среднее геомет-

рическое или среднее логарифмическое значение, то если на диаграммах рассеяния 

нет визуально очевидной корреляции, данные следует разделить по типам отходов 

(месту отбора и др. факторам) и изучить более подробно. В этом случае может ока-

заться необходимым вычислить репрезентативное среднее значение корреляцион-

ного фактора для каждого типа отходов. На простое среднее арифметическое или 

среднее значение сильно влияют максимальные значения активности и из-за этого 

оно может быть чрезмерно консервативным [378]. 

Корреляционные коэффициенты могут определяться, например, из среднего 

логарифмического отношения целевого радионуклида к ключевому, из регресси-

онного анализа парных данных или из других методов расчета. Это приводит к по-

лучению набора конкретных корреляционных коэффициентов радионуклидов для 

различных категорий отходов или типов отходов реактора. 

Далее активность ключевых нуклидов в каждой группе отходов, подлежащих 

анализу, определяются с помощью γ-спектрометрии, а затем активность целевых 
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радионуклидов рассчитываются на основе полученного набора корреляционных 

коэффициентов для каждого типа отходов. 

С практической точки зрения, существует ограниченное число относительно 

долгоживущих ключевых γ-излучающих радионуклидов (см. Табл. 1.1). К ним от-

носятся ⁶⁰Co, 94Nb (продукты активации конструкционных материалов), ¹³⁷Cs, ¹⁴⁴Ce 

и ¹²⁵Sb (продукты деления ядерного топлива). Поиск логической связи между со-

держанием DM радионуклидов и перечисленными ключевыми радионуклидами 

возможен лишь в той степени, в какой аналогичны механизмы их образования и 

физико-химические характеристики. Однако для большинства DM радионуклидов 

методология корреляционных коэффициентов сводится к чисто эмпирическим со-

отношениям, применимых только для определенного помещения/конструкцион-

ного материала конкретного реактора.  

4.2. Новый фотоактивационный метод определения активности долгоживу-

щих радиоизотопов, распадающихся без испускания γ-квантов в конструкци-

онных материалах и РАО АЭС по активности 60Co 

4.2.1. Общее описание метода 

Определять активность радиоизотопов, распадающихся без испускания γ-

квантов в облученных конструкционных материалах и РАО атомных станций пред-

лагается относительно активности долгоживущего радиоизотопа, который испус-

кает легко регистрируемые γ-лучи и присутствует в исследуемых облученных ма-

териалах с использованием фотоактивационного подхода. Стандартные для 

радионуклидов, распадающихся без испускания γ-излучения, радиохимические ме-

тоды определения активности нельзя использовать в масштабах сотен тонн кон-

струкционных материалов вследствие их сложности и дороговизны. Фотоактива-

ционный подход [343,357,379,380] позволяет определить активность исследуемого 

DM радионуклида, образовавшегося в результате (n, γ)- и (n, p)-реакций в конструк-

ционных материалах, по активности дочернего радиоизотопа, который образуется 

при облучении образца пучком тормозного излучения ускорителя электронов в ре-
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зультате (γ, хn)- или (γ, хp)-реакции. Активность дочернего радионуклида опреде-

ляется методом γ-спектрометрии, после чего содержание исследуемого радио-

нуклида рассчитывается, исходя из активности реперного радиоизотопа, который 

имеет характерные γ-переходы. 

Экспериментальные и расчетные данные, полученные для различных типов 

реакторов, демонстрируют, что вклад 60Co является наибольшим в общий уровень 

активности в период от пяти до двадцати лет после остановки реактора и будет 

вносить доминирующий вклад в общую дозу в течение ста лет 

[58,343,344,348,381,382]. Использование ⁶⁰Co в предлагаемом подходе 

[343,357,379] достаточно удобно, поскольку природный кобальт является моноизо-

топным элементом с единственным стабильным изотопом ⁵⁹Co, что упрощает по-

следующие расчеты.  

При наработке определяемого радионуклида 1
Z

M X+ и 60Co в облученных ма-

териалах реактора, в первую очередь, происходят следующие реакции: 
Z

M X (n, γ)

1
Z

M X+ , 59Co(n, γ)60Co, для которых можно записать следующие уравнения актива-

ции: 

op p
1 1

1

*
*(1 e )e

Z ZX X
M M

Z Z Z
M M M

t t
n

nX X X
A N + +

+

− −

= −   ,  (4.2) 

60 op 60 pCo Co
60 59 59

*
*Co Co Co

(1 )
t t n

nN e e
− −

 = −   ,  (4.3) 

где Ai – активность i-ого изотопа (Бк); где *n  – поток нейтронов в реакторе (н/см2 

с–1); *
Z

M

n

X
  и 59

*

Co

n  – сечения реакций 
Z

M X (n, γ) 1
Z

M X+  и 59Co(n, γ)60Co для нейтронов 

деления (бн), Ni – количество ядер i-го изотопа в образце до активации; 
1
Z

M X+

  и 

60Co
  – постоянные распада исследуемого радиоизотопа 1

Z
M X+  и 60Co (с–1); tоp и tp – 

время работы и время остановки реактора соответственно (с). 

Спектр нейтронов деления исследовался во многих работах [383,384]и было 

установлено, что в нём преобладают «реакторные тепловые» нейтроны с энергией 
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~1 эВ для реакторов ВВЭР ~2 эВ для реакторов РБМК (90-95%), тогда как резо-

нансные и быстрые нейтроны вносят всего ~2% от общего потока нейтронов в фор-

мирование наведённой активности. В эпитепловой области сечения захвата нейтро-

нов обратно пропорциональны скорости нейтронов и для «реакторных» тепловых 

нейтронов выполняется соотношение: 

* ~
n

n

E


 ,      (4.4) 

где *n  – сечение (n, γ) реакции для «реакторных» тепловых нейтронов (бн); n  – 

сечение (n, γ) реакции для стандартизованных тепловых нейтронов с энергией 0.025 

эВ (бн); E – энергия нейтронов (эВ). Таким образом, зная табличные значения се-

чений (n, γ) реакций для стандартизованных тепловых нейтронов [385], можно 

легко оценить сечения (n, γ) реакций для «реакторных» тепловых нейтронов. 

Активность целевого радионуклида 1
Z

M X+  предлагается получать из соотно-

шения активностей 1
Z

M X+  и 60Co, так как при подобном относительном подходе 

можно не учитывать взаимно компенсируемые потоки нейтронов и использовать 

табличные значения сечений захвата стандартизованных тепловых нейтронов. 

Подставляя (4.4) в уравнения (4.2) и (4.3), можно получить: 

op p
1 1

1

60 op 60 pCo Co60
59 59Co Co Co

(1 e )e

(1 e )e

Z ZX X
M M

Z Z Z
M M M

t t
n

X X X

t t n

A N

A N

+ +

+

− −

− −

− 
=

− 
     (4.5) 

С учетом небольшого периода полураспада 60Co и в случае большого периода 

полураспада 1
Z

M X+  выражение (4.5) может быть дополнительно упрощено 

[343,357,379]. Так как в среднем реактор работает около 30 лет, через 10 лет работы 

любого реактора активация 60Co выйдет на насыщение. В результате временные 

экспоненты в (4.5) будут стремиться к единице при t ≥10 лет. Если период полурас-

пада 1
Z

M X+  очень велик по сравнению с эксплуатационным временем работы (или 

простоя) реактора, то в выражении (4.5) можно разложить в ряд Тейлора по малому 

параметру t/T1/2 все члены уравнения: 
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1
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    (4.6) 

В (4.6) неизвестным фактором остается первичное соотношение 59 Co
/Z

M X
N N

, которое и предлагается определять с использованием фотоактивационного ана-

лиза. Для этого необходимо облучить образцы активированных материалов реак-

тора тормозным излучением ускорителя электронов с последующим измерением 

остаточной активности на полупроводниковых спектрометрах.  

Чтобы определить неизвестное соотношение 59 Co
/Z

M X
N N  необходимо вы-

брать такие фотоядерные реакции 
Z

M X (γ, n) 1
Z

M X−  или 
Z

M X (γ, p)
1Z

M X−
, продукты 

которых будут обладать благоприятными для предлагаемого подхода характери-

стиками – относительно длительным периодом полураспада и γ-излучением, легко 

регистрируемом на γ-спектрометрах. Для кобальта фотоядерной реакцией, соответ-

ствующей требованиям методики является 59Co(γ, n)58Co (T1/2(
58Co) =71 суток, 

Eγ(
58Co) =810 кэВ). 

Уравнения активации тормозным излучением для этих реакций будут следу-

ющий вид: 

irr mp
1 1

1

λ λ

γ(1 )
Z ZX X

M M
Z Z Z

M M M

t t

X X X
A N e e Y− −

−

− −

= −  ,   (4.7) 

58 irr 58 mpCo Co
58 59 58

λ λ

γCo Co Co
(1 )

t t
A N e e Y

− −
= −  ,    (4.8) 

где Ai  – активности 1
Z

M X−  и 58Co (Бк); Фγ – эффективный поток тормозного излу-

чения (/см2 с–1); Ni – количество исходных ядер i-го изотопа в образце до облуче-

ния, Z
M X

Y  и 59Co
Y – средневзвешенные выходы реакций 

Z
M X (γ, n) 1

Z
M X−  и 59Co(γ, 

n)58Co, соответственно, (бн); 
1

λ Z X
M −

 и 58Co
  – постоянные распада 1

Z
M X−  и 58Co (c–1); 

у

обл
t и у

п
t  – время облучения тормозным излучением и время паузы между окончанием 

облучения и началом измерений на полупроводниковом спектрометре, соответ-

ственно, (с). 
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Для определения искомого неизвестного 59 Co
/Z

M X
N N  соотношения ядер 

Z
M X

и 59Co используем относительный подход, при котором аналогично (4.5) можно не 

учитывать взаимно компенсируемые потоки тормозного излучения: 

у у
побл

1 1

1

у у
58 58 побл58 59 Co Co

59

λ λ

λ λ
Co Co

Co

(1 )

(1 )

Z ZX X
M M

Z Z Z
M M M

t t

X X X

t t

A N e e Y

A N
e e Y

− −

−

− −

− −

− 
=  
   −

   (4.9) 

Таким образом для получения неизвестного первоначального соотношения 

59 Co
/Z

M X
N N  из выражения (4.9) необходимо определить средневзвешенные по по-

току тормозного излучения выходы Z
M X

Y  и 59Co
Y  соответствующих реакций для ис-

пользуемой энергии тормозного излучения. 

Средневзвешенные по потоку тормозного излучения выходы фотоядерных 

реакций можно определить экспериментально либо рассчитать теоретически с ис-

пользованием программного кода TALYS [386].  

4.2.2. Определение содержания долгоживущих изотопов никеля, циркония и 

молибдена в металлических конструкционных материалах реакторов и РАО 

АЭС 

Для определения активности долгоживущих изотопов 59,63Ni, 93Zr и 93Mo в кон-

струкционных материалах реакторов относительно активности 60Со предлагается 

использовать следующие реакции: 

• 58Ni(γ, n)57Ni (энергетический порог реакции Eth = 12,2 МэВ) либо 58Ni(γ, 

p)57Со (энергетический порог реакции Eth = 8,2 МэВ),  

• 90Zr(γ, n)89Zr (энергетический порог реакции Eth = 12,0 МэВ), 

• 100Мо(γ, n)99Mо (энергетический порог реакции Eth = 8,3 МэВ),  

• 59Co(γ, n)58Co (энергетический порог реакции Eth = 10,5 МэВ).  

Эти реакции приводят к наработке 57Ni (T1/2=35.6 ч), 57Со (Т1/2 = 272 сут), 58Co 

(T1/2=70.8 сут), 89Zr (T1/2=78 ч) и 99Mo (T1/2=66 ч), которые можно легко определять 

по γ-излучению с энергиями γ 1377 кэВ 57Ni, γ 136 кэВ 57Со, γ 811 кэВ 58Со, 909 кэВ 

89Zr , γ 739 кэВ 99Mo. Энергетические пороги этих реакций указывают на то, что 
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оптимальным вариантом для реализации предложенной методики являются уско-

рители электронов с энергией пучка 18-20 МэВ. Такие установки достаточно рас-

пространены и экономичны. 

После облучения образцов металлических конструкционных материалов реак-

тора на ускорителе электронов можно получить искомое неизвестное первоначаль-

ное отношения ядер 58Ni и 59Co по наработанным в образцах активностям соответ-

ствующих радионуклидов из выражения (4.9): 

у у
58 58обл пCo Co

58 57 59

у у
57 57обл59 пNi Ni

58 58

Ni Ni Co

Co
Co Ni

(1 )

(1 )

t t

t t

N A Y e e

N
A Y e e

 

 

− −

− −

  −
= 

   −

   (4.10) 

где 57 Ni
A , 58Co

A  – активности 57Ni и 58Co, соответственно (Бк); 58 Ni
Y , 59 Co

Y  – средне-

взвешенные по потоку тормозного излучения выходы (γ, n)-реакций на 58Ni и 59Co 

(бн); 57 Ni
  и 58Co

  – постоянные распада 57Ni и 58Co (с-1); у

обл
t  и у

п
t  – время работы уско-

рителя и время паузы между окончанием облучения и измерениями на γ-спектро-

метре, соответственно (с). 

Для определения неизвестного первоначального отношения ядер 62Ni и 59Co, 

90Zr и 59Co необходимо модифицировать выражение (4.10) с учетом соотношения 

изотопов никеля, циркония и молибдена в природной смеси: 
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Ni Ni Ni

Ni
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N N N
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= = ,   (4.11) 

92

92 90 90
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Zr
Zr Zr Zr
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N N N
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= = ,   (4.12) 

92

92 100 100

100

Mo
Mo Mo Mo

Mo

1,65
С

N N N
С

= = ,   (4.13) 

где Ci – концентрация i-го изотопа в природной смеси. Тогда выражения для неиз-

вестного первоначального отношения ядер 62Ni и 59Co, 92Zr и 59Co примут вид: 

у у
58 58обл пCo Co

62 57 59
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Ni Ni Co
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   (4.14) 
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  (4.16) 

где 57 Ni
A , 58Co

A , 89 Zr
А , 100 Mo

А .  – активности 57Ni, 58Co, 89Zr и 99Mo, соответственно 

(Бк); 58 Ni
Y , 59 Co

Y , 90 Zr
Y  и 100 Mo

Y – средневзвешенные по потоку тормозного излучения 

выходы (γ, n)-реакций на 58Ni, 59Co, 90Zr и 100Mo (бн); 57 Ni
 , 58Co

 ,  89 Zr
  и  99 Mo

  – по-

стоянные распада 57Ni, 58Co, 89Zr и 99Mo (с-1); у

обл
t  и у

п
t  – время работы ускорителя и 

время паузы между окончанием облучения и измерениями на γ-спектрометре, со-

ответственно (с). 

Так как время облучения на ускорителе электронов для наработки активно-

сти, достаточной для разработанного подхода, как правило, не превышает 1–2 ч, 

что значительно меньше периода полураспада 57Ni, 58Co, 89Zr и 99Mo, то, экспо-

ненту, связанную с временем облучения мишеней, также можно разложить в ряд 

Тейлора: 
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Таким образом для получения неизвестных первоначальных отношений 

ядер 58Ni и 59Co, 62Ni и 59Co, 90Zr и 59Co, 100Mo и 59Co необходимо определить сред-

невзвешенные по потоку тормозного излучения выходы 58 Ni
Y , 59 Co

Y , 90 Zr
Y (γ, n)-ре-

акций на 58Ni, 59Co, 90Zr и 100Mo для заданной энергии электронов. Для определе-

ния отношения изотопов никеля к кобальту также можно использовать реакцию 

58Ni(γ, р)57Со. 

Средневзвешенные по потоку тормозного излучения выходы (γ, n) и (γ, p)-

реакций на 58Ni, (γ, n)-реакции на 59Co, (γ, n)-реакции на 90Zr и (γ, n)-реакции на 

100Mo были получены путем облучения никелевых, кобальтовых, циркониевых и 

молибденовых мишеней естественного изотопного состава [343,357,379,387–390]. 

Серия облучений была проведена с использованием тормозного излучения ускори-

теля электронов с энергией 20 МэВ Varian Trilogy (ФМБЦ им. Бурназяна). В каж-

дом эксперименте облучалась сборка целевой мишени с мониторной мишенью тан-

тала. Время облучения мишеней в разных экспериментах составляло от 30 до 40 

мин. Металлические мишени никеля и циркония были в виде куба 1×1×1 см³, ми-

шень молибдена была в виде гранул массой 3,43 г, мишень металлического кобальт 

была в виде гранул массой 3,1 г, мониторные мишени тантала были в виде фольг, 

по площади совпадающих с площадью целевых мишеней. Активность облученных 

мишеней измеряли на полупроводниковых спектрометрах CanberraTM и OrtecTM с 

HPGe-детекторами (см. Раздел 1.3.) через разные интервалы времени, для того 

чтобы активность радионуклидов была определена не только по характерным γ-

переходам, но и по периоду полураспада. Обработка полученных γ-спектров про-

водилась с помощью программы Winspectrum [208], а эффективность регистрации 

спектрометрами γ-излучения определялась с помощью объемных смешанных ка-

либровочных источников 60Co, 133Ba, 137Cs, 152Eu, 241Am. 

Средневзвешенный по потоку тормозного излучения выход фотоядерной ре-

акции Y, можно определить, зная величину плотности эффективного потока тор-

мозного излучения на мишени. Для расчета плотности эффективного потока на це-

левых мишенях с помощью мониторной реакции 181Ta(γ, n)180Ta определялся 
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теоретический средневзвешенный выход этой реакции путём свертки смоделиро-

ванного в Geant4 [391] спектра тормозного излучения ускорителя электронов 

Varian Trilogy (Рис. 4.5) с дифференциальным сечением этой реакции для монохро-

матических гамма-квантов: 

max

th

181 max

th

Ta

σ( )φ( )

φ( )

E

E

E

E

E E

Y

E

=





 ,     (4.21) 

где σ(E) – дифференциальной сечение 181Ta(γ, n)180Ta реакции для моноэнергетиче-

ских фотонов из [392,393] или смоделированное с использованием программного 

кода TALYS1.96 (бн); φ(E) – весовой коэффициент, отражающий долю фотонов 

данной энергии в тормозном спектре из [394]; Emax – граничная энергия тормозного 

излучения (МэВ); Eth – энергетический порог 181Ta(γ, n)180Ta реакции (МэВ). 

Зная теоретическое значение средневзвешенного выхода мониторной реак-

ции 181Ta(γ, n)180Ta и активность продукта реакции 180Ta с периодом полураспада 

T1/2 = 8 ч, можно получить значение плотности эффективного потока тормозного 

излучения на облученной мониторной мишени (γ/см2 с): 

180

180 обл 180 п 180 измTa Ta Ta
181

мон Ta
λ λ λ

ATa

181 λ

(1 ) (1 ) ξ η
t t t

S

e e e k Y N m
 − − −

 =
− −

 , (4.22) 

где «181» – молярная масса тантала (г/моль); S – площадь фотопика, соответству-

ющего распаду 180Ta из γ-спектра облученной мониторной мишени тантала; 180 Ta
λ  

– постоянная распада 181Ta (с–1); tобл, tп и tизм – времена облучения на ускорителе, 

паузы между окончанием облучения и началом измерения на спектрометре и изме-

рения на спектрометре (с); ξ – эффективность регистрации γ-излучения спектро-

метром; k – коэффициент самопоглощения γ-излучения дан-ной энергии в образце, 

η – квантовый выход для γ-перехода 93 кэВ, сопутствующего распаду 180Ta; 181Ta
Y  

– средневзвешенный по потоку тормозного излучения выход реакции 181Ta(γ, 

n)180Ta, рассчитанный согласно (4.11) (бн); NA=6,02×1023 – постоянная Авогадро 

(моль−1); m – эффективная масса облученной мишени тантала (г). 
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После того как значение эффективной плотности потока тормозного излуче-

ния для мониторной цели получено, можно пересчитать эффективную плотность 

потока тормозного излучения для целевых мишеней (γ/см2 с), учитывая разницу 

между энергетическими порогами исследуемых и мониторной реакций: 

th maxмон
γ γ мон

th max

φ ( ; )

φ ( ; )

j

i

E E

E E


 = 


   (4.23) 

φ(E) – весовой коэффициент, отражающий долю фотонов данной энергии в смоде-

лированном тормозном спектре из [394]; Eth – энергетический порог исследуемой 

реакции (МэВ); Emax – граничная энергия тормозного излучения (МэВ); мон
thE – энер-

гетический порог мониторной реакции (МэВ). 

 
Рисунок 4.5 ‒ Спектр, смоделированный с использованием программного 

кода Geant 4 (пунктирная линия) и из работы [394] (сплошная линия). 

 

Далее, используя полученную величину плотности эффективного потока тор-

мозного излучения рассчитывался средневзвешенный по потоку тормозного излу-

чения выход изучаемой фотоядерной реакции по формуле:  
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    (4.24) 

где S – площадь фотопика γ-перехода, сопутствующего распаду продукта изучае-

мой реакции, в измеренном γ-спектре; m – эффективная масса облучаемой мишени 
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(г); M – молярная масса исходного атома – материала мишени (г/моль); NA – посто-

янная Авогадро 6,02×1023 (моль–1), p – изотопное содержание исходного атома в 

облучаемой смеси; tобл, tп, tизм – времена облучения образца, паузы между оконча-

нием облучения мишени и началом измерений, измерения на полупроводниковым 

спектрометре, соответственно (с);   – эффективная плотность потока тормозного 

излучения (γ/см2 с); θ – отношение живого времени записи спектра к реальному; η 

– квантовый выход γ-излучения, сопутствующего распаду продукта изучаемой ре-

акции; ε – эффективность регистрации γ-излучения спектрометра; k – коэффициент 

самопоглощения γ-излучения данной энергии в мишени [395]. Величины λ, M, p и 

η были взяты из баз данных [396]. S,  , m, tобл, tп, tизм, θ, ε и k – определялись в 

результате проведенных экспериментов.  

При оценке плотности эффективного потока тормозного излучения на ми-

шени никеля в качестве мониторной реакции использовалась реакция 90Zr(γ, n)89Zr. 

Выбор этой реакции в качестве монитореной для расчета средневзвешенных выхо-

дов (γ, n) и (γ, p)-реакций на никеле был связан с тем, что пороги (γ, n)-реакций на 

цирконии и никеле совпадают (12,2 МэВ и 12 МэВ, соответственно), а γ-переходы 

сопутствующие распаду 89Zr и 57Ni находятся в одной энергетической области 

(1713 кэВ и 1757 кэВ, соответственно). Такая близость по энергии γ-переходов про-

дуктов исследуемой и мониторной реакции позволяет минимизировать методиче-

ские ошибки. Средневзвешенный выход 90Zr(γ, n)89Zr реакции определялся как тео-

ретически, в результате свертки табличных значений сечений этой реакции для 

монохроматических γ-квантов [397] с шагом 0,5 МэВ c относительными величи-

нами cмоделированного в Geant4 [391] спектра тормозного излучения по формуле 

(4.13), так и в результате проведенных экспериментов по облучению мишеней цир-

кония.  

Фрагменты измеренных γ-спектров облученных мишеней приведены на Ри-

сунке 4.5. Полученные результаты приведены в Таблице 4.2. 
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Рисунок 4.6 ‒ Фрагмент спектров облученных мишеней никеля (a)  

и циркония (б). 

 

Таблица 4.2 ‒ Средневзвешенные выходы исследованных  

фотоядерных реакций  

Реакция 𝒀
эксп

, мбн 𝒀
Talys

, мбн 

35

Cl(γ, n)
34m

Cl 2,10,2 2,0 
44

Ca(γ, p)
43

K 0,40±0,02 0,54 
48

Ca(γ, n)
47

Ca 13,70±0,69 14,59 
58

Ni(γ, n)
57

Ni 11,2±0,6 10,1 
58

Ni(γ, p)
57

Co 12,7±0,6 9,5 
59

Сo(γ, n)
60

Co 21,5±1,2 20,8 
100

Mo(γ, n)
99

Mo 56,7±3,2 59,3 
90

Zr(γ, n)
89

Zr 69,1±3,7 73,9 

 

Статистическая погрешность, связанная с расчетом средневзвешенных выхо-

дов реакций 58Ni(γ, n)57Ni, 58Ni(γ, p)57Co, 62Ni(γ, p)61Co, из-за использования мони-

торной реакции 90Zr(γ, n)89Zr, составила менее 5%. Для остальных реакций стати-

стическая погрешность составила около 5 %. Однако, моделирование спектра 

тормозного излучения представляет собой сложную задачу, учитывая использова-

ние в серии облучений сборок различных размеров и массы. Таким образом, ре-

зультирующая оцененная ошибка, связанная с формой спектра тормозного излуче-

ния, составила около 5 %. Для минимизации систематической погрешности были 
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проведены измерения на разных спектрометрах. В Таблице 4.2 показано общее зна-

чение погрешности. 

Особое внимание было уделено точной оценке сечений нейтрон-захватных 

реакций, представленных в формулах (4.5-4.6) [343]. Хорошо известно, что энерге-

тический спектр нейтронов теплового реактора состоит из трех компонент: быст-

рых нейтронов; замедляющихся нейтронов; и тепловых нейтронов, которые нахо-

дятся в термодинамическом равновесии с окружающей средой. 

Распределение быстрых нейтронов описывается спектром Уатта [398]: 

2 2

( )
2

E E
E e e

N E Сe
−

− −
=    (4.25) 

где N(E) – число нейтронов c энергией E, постоянная C характеризует тип деляще-

гося материала (для 235U – 0,48). Для быстрых нейтронов тепловых реакторов сред-

няя энергия составляет ~2 МэВ.  

При взаимодействии с окружающей средой быстрые нейтроны замедляются 

до энергий промежуточных (резонансных) нейтронов. Эта часть спектра описыва-

ется спектром Ферми [398]:  

1
( ) ~E

E
      (4.26) 

При этом в связи с перерассеянием нейтронов спектр промежуточных 

нейтронов осложнен ярко выраженной резонансной структурой, особенной в обла-

сти энергий ближе к тепловой (см. Рис. 4.7). 

 

Рисунок 4.7 ‒ Нормированный спектр потока нейтронов реактора  

РБМК-1500 [399]. 
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Энергетическое распределение собственно тепловых нейтронов описывается 

спектром Максвелла [398]: 

( ) ~ EE e E−      (4.27) 

И наиболее вероятная энергия тепловых нейтронов описывается как: 

E kT      (4.28) 

где k – постоянная Больцмана, а T – температура окружающей среды. 

Как упоминалось ранее в результате интенсивного поглощения и утечки теп-

ловых нейтронов в реакторе полное тепловое равновесие этих нейтронов со средой 

не устанавливается и реальный спектр реакторных тепловых нейтронов сдвинут от 

спектра стандартизированных тепловых нейтронов в сторону более высоких энер-

гий ~1-2 эВ, поэтому была оценена поправка из данных о сечении захвата для есте-

ственного никеля, кобальта, циркония, молибдена и спектров нейтронов тепловых 

реакторов. На Рисунке 4.8 приведены сечения нейтронного захвата 58Ni(n, γ)59Ni, 

59Co(n, γ)60Co, 90Zr(n, γ) 91Zr,  92Mo(n, γ)93Mo реакций из [385].  

 

 

Рисунок 4.8 ‒ Функция возбуждения (n, γ)-реакций для 58Ni, 59Co, 92Mo и 92Zr 

[385]. 
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Как видно, из-за сильного резонанса функция возбуждения кобальта отлича-

ется от функции возбуждения никеля, а функции возбуждения циркония и молиб-

дена тоже визуально не совпадают с функцией возбуждения кобальта. Тем не менее 

свертка этих функций с распределением нейтронов по энергии в тепловых реакто-

рах показала, что эти отличия добавляют небольшое поправочный коэффициент, 

который может изменить конечный результат не более чем на 5%, а учет tp для 60Co 

в формуле (4.5) фактически убирает и эту поправку.  

Таким образом, получив средневзвешенные выходы исследованных (γ, n)-

реакций можно рассчитать искомые неизвестные первоначальные отношения ядер 

в металлических конструкционных материалах до облучения в реакторе по форму-

лам (4.16-4.19) и из формулы (4.6) c учетом табличных данных о нейтрон-захват-

ных реакциях получить активность 59,63Ni, 91Zr, 93Mo относительно активности 60Co 

в активированных металлических конструкционных материалах реактора: 

у
58 пCo

57 58
59 Ni

59 60 у
57 пNi

58 57

2
opNi Co

Ni Co

op pCo Ni

λ
0,23

( )

t

t

A e t
A A

A e t t









−

−
=

+

  (4.29) 

у
58 пCo

57 58 63

63 60 у
57 пNi

58 57

2
opNi Co Ni

Ni Co

op pCo Ni

λ
15,36

( )

t

t

A e t
A A

A e t t









−

−
=

+

  (4.30)

у
58 пCo

89 58 93

93 60 у
89 пZr

58 89

2
opZr Co Zr

Zr Co

op pCo Zr

λ
0,003

( )

t

t

A e t
A A

A e t t









−

−
=

+

  (4.31) 

у
58 пCo

99 58
93Mo

93 60 у
99 пMo

58 99

2
opMo Co

Mo Co

op pCo Mo

λ
0,00045

( )

t

t

A e t
A A

A e t t









−

−
=

+

 (4.32) 

где Ai – активность i-ого изотопа (Бк); λi – постоянная распада соответствующего 

изотопа (с–1); top,  tp, 
у

п
t – времена  работы реактора, его остановки, паузы между окон-

чанием облучения на ускорителе и началом измерений на полупроводниковом 

спектрометре соответственно (с). 
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Как уже обсуждалось ранее, для определения активности долгоживущих изо-

топов никеля можно использовать фотопротонную реакцию 58Ni(γ, p)57Co. В этом 

случае выражения для расчета активности 59,63Ni примут вид: 

у
58 пCo

57 58 59

59 60 у
57 пCo

58 57

2
opCo Co Ni

Ni Co

op pCo Co

λ
0,2

( )

t

t

A e t
A A

A e t t









−

−
=

+

  (4.33) 

у
58 пCo

57 58 63
op

63 60 у
57 пCo

58 57

2

Co Co Ni

Ni Co

op pCo Co

λ
13,54

( )

t

t

A e t
A A

A e t t









−

−
=

+

  (4.34) 

где Ai – активность i-ого изотопа (Бк); λi – постоянная распада соответствующего 

изотопа (с–1); top,  tp, 
у

п
t – времена  работы реактора, его остановки, паузы между окон-

чанием облучения на ускорителе и началом измерений на полупроводниковом 

спектрометре соответственно (с). 

При определении активности долгоживущих радионуклидов, распадаю-

щихся без испускания γ-излучения предлагаемым способом, в качестве средневзве-

шенных по тормозному излучению выходов фотоядерных реакций можно исполь-

зовать как экспериментальные данные, так и рассчитанные с использованием 

программного кода TALYS1.96. В случаях, когда между этими данными наблюда-

ются расхождения, выходящие за пределы экспериментальной погрешности, необ-

ходимо отдавать предпочтение экспериментальным данным, а не расчетным значе-

ниям. Если определение активности долгоживущих радионуклидов предлагаемым 

методом основано на фотопротонных реакциях, то TALYS1.96 не может быть ис-

пользован для теоретических расчетов их сечений, поскольку эти реакции характе-

ризуются полупрямым механизмом, а данный программный код описывает стати-

стические процессы (см. Табл. 4.2). Поэтому для теоретических оценок величины 

средневзвешенного по тормозному излучению выхода используемых фотопротон-

ных реакций можно использовать метод преобразования средневзвешенного сече-

ния (γ, n)-реакции в средневзвешенное сечение (γ, p)-реакции с учетом изоспино-

вого расщепления [389]. 
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4.2.3. Определение содержания долгоживущих изотопов кальция и хлора в бе-

тонах биологической защиты реакторов 

Для определения активности 41Ca относительно активности 60Co в облучен-

ных бетонах биологической защиты реактора предлагается использовать следую-

щие фотоядерные реакции на изотопах кальция: 44Ca(γ, p)43K (энергетический по-

рог реакции Eth = 12.2 МэВ) либо 48Ca(γ, n)47Ca→47Sc (Eth = 9.9 МэВ). Продукты этих 

реакций обладают благоприятными для предлагаемого подхода характеристиками: 

относительно длительным периодом полураспада и γ-излучением высокой энер-

гии, легко регистрируемом на γ-спектрометрах (T1/2(
43K) =22.3 ч, Eγ(

43K) =373 кэВ, 

Eγ(
43K) =617 кэВ; T1/2(

47Ca) =4,5 суток, Eγ(
47Ca) =1297 кэВ; T1/2(

47Sc) =3,3 суток, 

Eγ(
47Sc) =159 кэВ). Для определения активности 36Cl относительно активности 60Co 

в облученных бетонах биологической защиты реактора предлагается использовать 

фотоядерную реакцию 35Cl(γ, n)34mCl, продуктом этой реакции является изомер 

34mCl с T1/2=32 мин и характерными γ-переходами 1177 кэВ (14%), 2127 (42%). 

Применяя аналогичные рассуждения, как и в предыдущем разделе 4.2.3 для 

определения искомого неизвестного соотношения ядер 40Ca и 59Co, 35Cl и 59Co ис-

пользуем относительный подход, при котором согласно (4.9) можно не учитывать 

взаимно компенсируемые потоки тормозного излучения: 

у у
43 43 поблK K

44 4443

у у
58 58 побл58 Co Co

59 59

λ λ

Ca CaK
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(1 )

t t

t t

N e e YA
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N e e Y

− −
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−
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    (4.35) 
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=

−

    (4.37) 

Количество ядер 40Ca можно оценить через соотношение изотопов кальция в 

природной смеси: 
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40 40

40 44 44 48 48

44 48

Ca Ca
Ca Ca Ca Ca Ca

Ca Ca

46.5 518.4
С С

N N N N N
С С

= = = = ,  (4.38) 

где Ci – концентрация i-го изотопа кальция в природной смеси. Тогда итоговые вы-

ражения примут вид: 

у у
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   (4.41) 

Так как время облучения на ускорителе электронов для наработки, достаточ-

ной для нашего подхода, активности, как правило, не превышает 1–2 ч, что значи-

тельно меньше периода полураспада 43K, 58Co и 47Ca, экспоненту, связанную с вре-

менем облучения, также можно разложить в ряд Тейлора: 

у
58 пCo

40 43 59 58

у
43 п59 K

58 44 43

λ

Ca K Co Co
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Co Ca K
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   (4.44) 

Таким образом для получения неизвестного первоначального соотношения 

40Ca и 59Co, 35Cl и 59Co необходимо определить средневзвешенные по потоку тор-

мозного излучения выходы 44 Ca
Y , 48Ca

Y , 35Cl
Y 59Co

Y  реакций 44Ca(γ, p)43K, 48Ca(γ, 

n)47Ca, 35Cl(γ, n)34mCl и 59Co(γ, n) для заданной энергии электронов. 
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Для оценки средневзвешенных по потоку тормозного излучения выходов фо-

тоядерных реакций 44Ca(γ, p)43K и 48Ca(γ, n)47Ca было проведено облучение сборки 

из хлорида кальция CaCl2 и мониторной мишени тантала. Источником тормозного 

излучения был ускоритель электронов Varian Trilogy с энергией пучка 20 МэВ 

(ФМБЦ им. Бурназяна). Облученные образцы измерялись на полупроводниковых 

спектрометрах CanberraТМ и OrtecТМ с HPGe-детекторами (см. Раздел 1.3.). Эффек-

тивность регистрации γ-излучения спектрометров определялась с помощью сме-

шанного калибровочного источника, содержащего 241Am, 137Cs, 133Ba, 152Eu, 60Co. 

Оценка плотности эффективного потока тормозных мишеней, проводилась 

по процедуре, описанной в разделе 4.2.2 с использованием мониторной мишени 

тантала. Зная плотность эффективного потока тормозного излучения на мишени 

хлорида кальция и рассчитав активность 34mCl, 43K и 47Ca из γ-спектра облученной 

мишени (Рис. 4.9), можно получить искомые экспериментальные значения средне-

взвешенных выходов фотоядерных реакций из выражения (4.24). 

 
Рисунок 4.9 ‒ Гамма-спектр облученной тормозным излучением мишени хло-

рида кальция. 

 

Полученные экспериментальные значения средневзвешенных по потоку тор-

мозного излучения выходов рассматриваемых реакций представлены в Табл. 4.3. 

 



 

 

180 

Таблица 4.3 ‒ Сравнение полученных экспериментальных  

средневзвешенных выходов фотоядерных реакций на естественном кальции 

и хлоре с теоретическими значениями 

 Средневзвешенный выход фотоядерной реакции 

44 Ca
Y  48Ca

Y  35Cl
Y  

TALYS1.96 0,539 14,59 2,0 

Эксперимент 0,398±0,020 13,70±0,69 2,10,2 

 

Окончательное выражение для расчёта активности 41Ca по измерению актив-

ности продукта реакции 44Ca(γ, p)43K можно записать в виде: 
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по измерению активности продукта реакции 48Ca(γ, n)47Ca: 
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,   (4.46) 

а для расчета активности 36Cl по содержанию продукта реакции 35Cl(γ, n)34mCl: 

у у
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− −

− −

−
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  (4.47) 

где Ai – активность i-ого изотопа (Бк); λi – постоянная распада соответствующего 

изотопа (с–1); top,  tp, 
у

обл
t  и у

п
t  – времена  работы реактора, его остановки, облучения 

тормозным излучением и паузы между окончанием облучения на ускорителе и 

началом измерений на полупроводниковом спектрометре соответственно (с). 

Важно отметить, что предлагаемая методика количественного определения 

активности 36Cl в образцах бетонов биологической защиты реактора, из-за корот-

кого периода полураспада продукта фотоядерной реакции 35Cl(γ, n)34mCl, требует 

анализа образцов, облученных на ускорителе электронов в течение первых 1-1,5 

часов после облучения. 



 

 

181 

4.2.3. Апробация и верификация разработанного подхода 

Предложенная методика была проверена в ходе экспериментов на 52 образцах 

облученных конструкционных материалов реакторов РБМК-1000, отобранных в 

помещениях, характеризующихся высоким нейтронным фоном, графита, а также 

из корпуса реактора РБМК-1000[343,357,379]. Масса образцов была в диапазоне 

0,05-2 г. Образцы облучались на ускорителях электронов с граничной энергией 

тормозного излучения 20 МэВ Varian Trilogy (ФМБЦ им. Бурназяна) и 40 МэВ 

LINAC 200 (ОИЯИ, Дубна). В них была определена активность γ-спектрометриче-

скими и разработанными методами 40K, 60Co, 90Sr, 94Nb, 106Ru, 108mAg, 125Sb, 126Sn, 

134Cs, 137Cs, 153Gd, 154Eu, 155Eu, 214Pb, 214Bi, 226Ra, 232Th, 239,240Pu, 238Pu, 241Pu, 241Am, 

234U, 235,236U, 238U, 59Ni, 63Ni, 55Fe (см. Табл. 4.4). 

Активность 59Ni и 63Ni относительно активности 60Co разработанным методом 

определялась с использованием 58Ni(γ, p)57Co реакции. В γ-спектрах образцов об-

лученных металлических конструкционных материалов реакторов РБМК-1000 

была достоверно идентифицирована активность 57Co, 58Co и 60Co (см. Рис. 4.10). А 

затем по формулам (4.33-4.34) было определено содержание 59Ni и 63Ni в каждом 

образце.  

Для определения активности 93Mo в образцах металлических конструкцион-

ных материалов реактора предложенным методом использовалась активность 

99Mo, 58Co и 60Co (см. Рис. 4.11). Затем по формуле (4.32) была рассчитана актив-

ность 93Mo в образцах, которая составила 100-150±20-30 мБк/г. Активность 93Zr 

была найдена в одном образце, рассчитанная с использованием формулы (4.31), 

оказалась равной 6±2 нБк/г. 
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Таблица 4.4 ‒ Активность радионуклидов в облученных конструкционных материалах реактора РБМК-1000,  

полученная с помощью спектрометрических и фотоактивационых методов 

Изотоп, 

Бк/г 

Образцы облученных кожухов 

теплообменников 

Образцы облученных клапанов  

теплообменников 

Образцы облученных  

медно-никелевых труб 

Образцы облученных сепараторов-

пароперегревателей 

1 2 3 4 5 1 2 3 4 5 1 2 3 4 5 1 2 3 4 5 
40K 0.07 0.04 0.1 0.08 0.07 0.27 0.13 0.35 0.10 0.19 0.12 0.11 0.18 0.18 0.17 0.14 0.22 0.26 0.23 0.25 
60Co 3.48 2.86 3.54 4.63 2.34 20.45 25.44 52.88 34.00 38.53 0.07 0.04 0.07 0.73 0.13 0.26 0.05 3.67 0.50 3.49 
90Sr 0.04 0.06 0.03 0.06 0.02 0.11 0.16 1.08 0.37 0.87 0.05 0.48 0.42 0.14 0.13 0.16 0.25 0.54 0.24 1.63 
94Nb 0.01 0.02 0.01 0.02 0.01 0.65 0.64 2.63 1.47 1.60 410-3 210-3 410-3 0.03 0.01 0.02 410-3 0.11 0.06 0.10 
106Ru 0.15 0.1 0.13 0.17 0.1 0.71 0.75 0.83 0.91 0.96 0.08 0.08 0.12 0.12 0.11 0.02 0.16 0.22 0.16 0.22 
108mAg 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 0.05 0.05 0.06 0.07 0.07 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 0.02 0.01 0.02 0.01 0.02 
125Sb 0.03 0.03 0.03 0.04 0.03 0.16 0.17 0.19 0.21 0.22 0.02 0.02 410-3 0.03 0.03 0.05 0.04 0.06 0.06 0.06 
126Sn 0.02 0.01 0.01 0.02 0.01 0.07 0.07 007 0.08 0.08 0.01 0.01 0.02 0.02 0.02 0.03 0.02 0.03 0.02 0.03 
134Cs 0.01 0.01 0.01 0.02 0.01 0.07 0.07 0.08 0.09 0.09 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 0.02 0.02 0.02 0.01 0.02 
137Cs 0.04 0.04 0.03 0.09 0.04 0.35 0.40 0.90 1.45 0.80 0.11 0.87 0.64 0.72 0.72 0.15 0.25 0.29 0.31 0.53 
153Gd 0.02 0.01 0.01 0.02 0.01 0.08 0.10 0.09 0.10 0.12 0.01 0.01 0.02 0.02 0.01 0.03 0.02 0.03 0.02 0.03 
154Eu 0.02 0.01 0.01 0.02 0.01 0.10 0.18 0.27 0.14 0.25 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 0.02 0.02 0.07 0.01 0.05 
155Eu 0.02 0.01 0.02 0.02 0.02 0.09 0.07 0.09 0.09 0.08 0.01 0.02 0.02 0.02 0.02 0.04 0.03 0.02 0.03 0.02 
214Pb 0.02 0.02 0.02 0.03 0.02 0.13 0.13 0.134 0.15 0.16 0.02 0.02 0.03 0.07 0.03 0.05 0.04 0.05 0.04 0.04 
214Bi 0.03 0.02 0.03 0.03 0.02 0.14 0.14 0.154 0.17 0.18 0.02 0.02 0.03 0.09 0.02 0.05 0.04 0.05 0.03 0.05 
226Ra 0.28 0.19 0.26 0.31 0.21 1.18 1.14 1.15 1.26 1.36 0.20 0.21 0.32 0.14 0.28 0.05 0.37 0.43 0.34 0.04 
232Th 0.08 0.05 0.07 0.1 0.06 0.39 0.40 0.43 0.47 0.50 0.03 0.03 0.05 0.06 0.04 0.90 0.08 0.13 0.07 0.12 
239.240Pu 0.03 0.02 0.08 0.05 0.01 0.12 0.17 0.53 0.33 0.37 510-3 510-3 510-3 0.02 0.23 0.01 0.04 0.15 0.18 0.09 
238Pu 0.01 0.01 0.02 0.01 310-3 0.05 0.06 0.17 0.12 0.12 310-3 210-3 310-3 710-3 0.10 0.01 0.02 0.07 0.06 0.04 
241Pu 0.34 0.18 0.23 0.29 0.33 1.62 1.73 6.20 4.00 4.38 0.16 0.13 0.11 0.31 3.19 0.13 0.68 2.85 0.61 1.44 
241Am 0.02 0.03 0.02 0.03 0.01 0.25 0.40 1.04 0.68 0.74 0.04 0.01 0.01 0.03 0.27 0.02 0.07 0.24 0.03 0.12 

234U 0.02 
1 
10-3 

5 
10-3 

1 
10-3 

1 
10-3 

0.01 210-2 210-2 210-2 310-2 710-3 310-3 110-3 310-3 
2 
10-3 

310-3 210-3 
1 
10-3 

410-3 410-3 

235.236U 
3 
10-5 

1 
10-5 

1 
10-5 

1 
10-5 

2 
10-5 

310-5 210-3 210-3 110-3 310-5 110-5 110-5 110-5 110-5 
4 
10-5 

110-5 910-5 
9 
10-5 

110-5 110-5 

238U 0.01 
6 
10-4 

3 
10-3 

4 
10-4 

9 
10-4 

710-3 910-3 110-2 910-3 110-2 510-3 210-3 110-3 210-3 310-4 310-3 210-3 
2 
10-3 

410-3 310-3 

59Ni 0.71 0.72 0.62 0.59 0.65 0.93 0.56 0.46 1.67 0.71 0.476 0.60 0.60 0.58 0.60 0.46 0.44 0.43 0.46 0.63 
63Ni 2.21 2.15 2.95 2.11 1.95 13.93 24.95 27.47 63.53 43.17 2.11 1.71 2.02 1.98 1.96 2.10 1.96 4.96 1.95 7.80 
55Fe 0.93 0.67 0.79 0.63 0.63 2.83 9.12 3.21 9.94 7.14 0.67 0.94 0.84 1.06 0.70 0.73 0.62 0.62 0.60 0.68 
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Рисунок 4.10 ‒ Гамма-спектр фрагмента жалюзи системы вентиляции реак-

тора РБМК-1000, облученного тормозным излучением с граничной энергией 

40 МэВ. 

 

 
Рисунок 4.11 ‒ Гамма-спектр фрагмента трубы реактора РБМК-1000, облу-

ченного тормозным излучением с граничной энергией 20 МэВ. 

 

Активность 41Ca в двух образцах биологической защиты реактора массой 2 г 

была исследована с целью проверки разработанного метода на образцах бетонов. 
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Образцы облучались тормозным излучением с граничной энергией 20 МэВ в тече-

ние 3 ч, затем в низкофоновой лаборатории были проведены γ-спектрометрические 

измерения образцов (Рис. 4.12). Наблюдение различных значений активности 60Co 

и 58Co в разных образцах подтверждает неравномерное распределение кобальта в 

материале биологической защиты реактора. 

 
 

Рисунок 4.12 ‒ Гамма-спектры фрагментов биологической защиты реактора, 

облученного тормозным излучением с граничной энергией 20 МэВ. 

 

Полученные данные об активности 41Ca для обоих образцов, рассчитанные с 

использованием реакций 44Ca(γ, p)43K и 48Ca(γ, n)47Ca представлены в Таблице 4.5. 

Таблица 4.5 ‒ Активность 41Ca в исследованных фрагментах  

биологической защиты реактора 

Реакция, которая 

использовалась 

Активность 41Ca  

(1 образец), мкБк 

Активность 41Ca  

(2 образец), мкБк 
44Ca(γ, p)43K 22±10 25±11 

48Ca(γ, n)47Ca 31,0±2,1 31,4±2,4 

 

Удельная активность изотопа 41Ca достигает всего десятков мкБк при массе 

образцов в 4 г. Полученные результаты находятся в хорошем согласии между 

двумя образцами. Для измерений с использованием реакции 44Ca(γ, p)43K наблюда-

ются значительно заниженные результаты и большая погрешность измерений. Это 

связано с непродолжительным периодом полураспада 43K (22.3 ч) и длительной па-

узой между временами облучения и измерения остаточной активности на полупро-

водниковом спектрометре (несколько суток). При использовании этой реакции для 
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достижения наименьшего значения погрешности измерения образцов следует про-

водить непосредственно после облучения на ускорителе. Поэтому наиболее удоб-

ной фотоядерной реакций для предложенного способа является 48Ca(γ, n)47Ca, не-

смотря на небольшое процентное содержание 48Ca (0.19%) в природной смеси 

кальция, так как период полураспада 47Ca составляет ~4 суток, а выход этой реак-

ции в 40 раз больше, чем 44Ca(γ, p)43K реакции. 

Также разработанные методы были опробованы на фрагментах графита ре-

актора РБМК-1000. В измеренных бета- и гамма-спектрах идентифицирована ак-

тивность 36Сl, 14С, 60Со, 94Nb, 133Ba, 137Cs, 154Eu (Рис. 4.13), полученные результаты 

показаны в Таблице 4.6. 

 

 

Рисунок 4.13 ‒ Бета- и гамма-спектры фрагментов графита реактора ВВЭР-

1000, облученного тормозным излучением с граничной энергией 20 МэВ. 
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Таблица 4.6 ‒ Активность долгоживущих радионуклидов в графите реактора 

РБМК-1000, измеренная разработанными методами 

Радионуклид 36

Сl 
14

С 
60

Со 
94

Nb 
133

Ba 
137

Cs 
154

Eu 

Активность 

Бк/г 
1020± 

±200 

4080± 

±400 
368±18 0,18±01 1,9±0,1 6,0±0,3 2,40±0,12 

 

Поскольку среди долгоживущих радиоизотопов, для которых была разрабо-

тана методика, именно изотопы никеля легко определяются радиохимическими ме-

тодами, а их содержание в облученных конструкционных материалах достаточно 

велико, верификация разработанного подхода была проведена для них. Радиохи-

мические исследования содержания 59Ni и 63Ni в изученных образцах проводились 

с использованием высокомолекулярной смолы Ni Resin. Полученные счетные об-

разцы измерялись на антикомптоновском спектрометре с HPGe-детектором и 

NaI(Tl)-детекторами активной защиты. Подавление комптоновского фона в обла-

сти низких энергий было не меньше, чем в 8 раз, что позволило с высокой точно-

стью определить активность 59Ni по характеристическому рентгеновскому излуче-

нию. Активность 63Ni в счетных образцах определялась с использованием 

жидкостного сцинтилляционного счетчика (LSC) TRI-CARB 2500TR. Можно от-

метить, что чувствительность разработанного метода с использованием полупро-

водниковой гамма-спектрометрии значительно выше, чем радиохимического ме-

тода и наблюдается хорошее согласие между спектрометрическими и 

радиохимическими измерениями (см. Табл. 4.7). 

Таблица 4.7 ‒ Активность долгоживущих изотопов никеля в облученных 

конструкционных материалах реакторов РБМК-1000, полученная разрабо-

танным методом и радиохимическими методами 

№ A(63Ni)фотоактивационый подход, Бк/г A(63Ni)радиохимия, Бк/г 

1 22,0±2,1 25,4±1,5 

2 2,1±0,2 <2 

3 1,6 ±0,2  <2 

4 1,5 ±0,2  4,1±1,5 

5 1,4 ±0,2  <2 
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6 41,3 ±4,1  43,2±1,5 

 

Для подтверждения полученных данных об исходном соотношении ядер 58Ni 

и 59Co в исследованных фрагментах облученных металлических конструкционных 

материалов реактора, элементный состав образца 6 (см. Табл. 4.7). реактора РБМК-

1000 был изучен методом сканирующей электронной микроскопии с рентгеноспек-

тральным микроанализом на электронном микроскопе JEOL JSM-IT500 с энерго-

дисперсионным спектрометром Oxford X-MaxN. (см. Рис. 4.14). В результате было 

получено отношение Co к Ni = 0,029(2). Как видно, это значение хорошо согласу-

ется с нашими результатами. 

 

  
Рисунок 4.14 ‒ Изображения фрагментов облученного металлического кон-

струкционного материала из реактора РБМК-1000, полученные с помощью 

электронного микроскопа JEOL JSM - IT500. 

 

В зависимости от массы исследуемых образцов конструкционных материалов 

и при условии использования полупроводниковых спектрометров с HPGe-детекто-

рами чувствительность разработанных фотоактивационных методов определения 

активности составляет ~10-6-10-9 Бк/г. Поскольку ПДК для чистых бета-излучате-

лей составляет около 102 Бк/г [400], предложенный подход позволяет успешно из-

мерять содержание всех вышеперечисленных радионуклидов, распадающихся без 

испускания γ-излучения, в облученных конструкционных материалах реакторов и 

РАО АЭС. 
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4.3. Новый способ определения активности 10Be в конструкционных материа-

лах АЭС по активности 94Nb 

Предложенный подход можно использовать для определения содержания дол-

гоживущих трудно-измеряемых (DM) радионуклидов и относительно активности 

других долгоживущих γ-излучающих радионуклидов. Продукт реакции 93Nb(n, 

γ)94Nb, 94Nb c периодом полураспада T1/2=2,03104 лет и γ-переходами с энергией 

701 и 871 кэВ является также подходящим для предложенного фотоактивацион-

ного подхода легко-измеряемым (EM) радионуклидом. Ниобий, как химический 

элемент используется в материалах отражателей, сплавах, при легировании ТВЭ-

Лов для улучшения их механических и коррозионных свойств, а также предотвра-

щения радиационного распухания и как присутствует в виде примеси в нержавею-

щей стали. При ранее проводившихся исследованиях была обнаружена его 

достаточно широкая распространенность в конструкционных материалах и различ-

ных типах РАО, отобранных на АЭС [58,344,380]. Для предложенного подхода этот 

радионуклид имеет более подходящие характеристики (в первую очередь длитель-

ный период полураспада), однако в отличии от 60Со, который встречается практи-

чески во всех образцах облученных конструкционных материалах реакторов и бе-

тонов, 94Nb встречается, в основном, только в сплавах конструкционных элементов 

тепловыделяющих элементов и отражателей. 

Как обсуждалось ранее (см. Рис. 4.1) в облученных конструкционных мате-

риалах реакторов 10Be накапливается за счет двух процессов: 9Bе(n, γ)10Be реакции 

на бериллии и 10B(n, p)10Be реакции на боре. В результате второй реакции большой 

вклад в общую активность 10Be формируется, в первую очередь, в двухконтурных 

водо-водяных ядерных реакторах, где борная кислота используется для управления 

интенсивностью цепной реакции деления (борное регулирование). Поэтому про-

гнозировать его концентрацию в отходах АЭС крайне сложно. 

Для определения неизвестной исходной концентрации 9Be и 10B предлагается 

использовать реакции 9Be(γ, 2n)7Be и 10B(γ, 2np)7Be, приводящие к образованию 

7Be с периодом полураспада T1/2=53 дня, легко регистрируемого по γ-излучению 

477 кэВ . 
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Анализ сечений нейтрон-захватных реакций на бериллии и боре показал, что 

сечение 9Be(n, γ)10Be реакции на тепловых нейтронах равно 7,6±0,8 мбн, а сечение 

10B(n, p)10Be реакции на тепловых нейтронах равно 6,4±0,5 мбн , поэтому для рас-

четов можно использовать единое усредненное сечение 9 10Be/ B
σn =7±1 мбн. 

Анализ сечений фотоядерных реакций на 9Be показал, что при граничной 

энергии тормозного излучения 35-40 МэВ средневзвешенные по потоку тормоз-

ного излучения выходы (γ, 2n)-реакции на 9Be составляют 400-500 мкбн. А так как 

экспериментальные данные о сечениях (γ, p2n) реакций на 10B практически отсут-

ствуют, поэтому были проведены исследования экспериментальных значений 

средневзвешенных выходов фотоядерных реакций на мишенях бора, бериллия и 

железа естественного изотопного состава при облучении их тормозным излуче-

нием с граничной энергией 20, 40 и 55 МэВ. Серия облучений проводилась с ис-

пользованием ускорителей Varian Trilogy (ФМБЦ им. Бурназяна), LINAC-200 

(ОИЯИ, Дубна), разрезного микротрона НИИЯФ МГУ. Для определения плотности 

эффективного потока тормозного излучения на мишенях использовались монитор-

ные мишени тантала (см. Раздел 4.2.2). 

После облучения активированные мишени исследовались в низкофоновой 

лаборатории на полупроводниковых спектрометрах CanberraТМ и OrtecТМ с HPGe-

детекторами большого объема (см. Раздел 1.3.). 

Мониторирование плотности эффективного потока тормозного излучения 

проводилось по 181Ta(γ, n)180Ta реакции (см. Раздел 4.2.2).  

При энергии тормозного излучения 40 МэВ образование 7Ве возможно в ос-

новном в (γ, p2n)-реакции на 10В и (γ, 2n)-реакции на 9Be (см. Рис. 4.15). 
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Рисунок 4.15 ‒ Фрагменты γ-спектров облученных тормозным излучением 

с граничной энергией 40 МэВ мишеней природного бора (а) и природного бе-

риллия (б). 

 

Данные об эффективной плотности потока тормозного излучения и упомяну-

тые выше поправки на различие энергетических порогов и кулоновских барьеров 

исследуемых реакций и мониторной реакции были использованы для расчета сред-

невзвешенных по потоку выходов следующих реакций по формуле (4.24): 9Be(γ, 

2n)7Be и natB(γ, x)7Be при граничной энергии тормозного излучения 40 и 55 МэВ; 

10B(γ, t)7Be при граничной энергии тормозного излучения 20 МэВ. Полученные ре-

зультаты приведены в Таблице 4.8. 

Таблица 4.8 ‒ Средневзвешенные выходы реакции заселения 7Be  

при разных граничных энергиях тормозного излучения 

Еmax, МэВ 20 40 55 

Исходная 

мишень 
Бор Бор Бериллий Железо Бор Бериллий 

Y, мкбн 11±2 390±40 423±40 455±30 920±90 675±90 

 

Анализ полученных данных с учетом моделирования функции возбуждения 

(γ, 2n) реакции для 9Be показал, что для тормозного излучения с граничной энер-

гией 37-40 МэВ для расчетов можно использовать единый средневзвешенный по 

потоку тормозного излучения выход 9 10Be/ B
Y =400±30 мкбн для 9Be и 10B в нержа-

веющей стали (так как в нержавеющей стали кроме железа еще присутствует 10% 

примесь хрома). 
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Таким образом наработанную активность 7Be в исследуемом образце можно 

рассчитать по формуле:  

у
7 облBe

7 9 10 9 10Be Be+ B Be/ B
(1 )

t
A N e Y





−
= −     (4.48) 

где 9 10Be+ B
N – число атомов 9Be и 10B, 9 10Be/ B

Y  – единый средневзвешенный выход 

фотоядерных реакций на 9Be и 10B,   – плотность эффективного потока тормоз-

ного излучения на мишени, рассчитанная согласно формулам (4.22) и (4.23), 7 Be
  – 

постоянная распада 7Be, tirr - время облучения образца. 

Так как в металлических конструкционных материалах, а следовательно и в 

исследуемых образцах наиболее распространенным химическим элементом явля-

ется железо, то для исключения возможных методических ошибок, связанных с мо-

делированием формы спектров тормозного излучения и погрешностей при опреде-

лении абсолютных эффективностей регистрации γ-излучения предлагается 

исследовать не измерения абсолютных значений, а проводить относительные из-

мерения выходов активности 7Be по отношению к 54Mn, который одновременно 

вместе с 7Be активируется в реакции natFe(γ, pn)54Mn при облучении исследуемых 

образцов металлических конструкционных материалах. Отношение масс железа и 

бериллия в исходном образце можно оценить из следующего выражения: 

у у у
54 54 изм 54 поблMn Mn Mn

9 10 7 56 7

у у у
7 7 изм 7 побл56 Be Be Be

54 9 10 54

Be+ B Be Fe Be

Fe
Mn Be+ B Mn

(1 )(1 ) λ

(1 )(1 ) λ

t t t

t t t

N A e e e Y

N
A e e e Y

  

  

− − −

− − −

− −
=

− −

 (4.49) 

Для наработки достаточного для предлагаемого подхода количества радио-

нуклидов в образцах их необходимо облучать 2-3 часа потоком тормозного излу-

чения. Время измерения спектров γ-лучей, как правило, составляет несколько ча-

сов. Таким образом период полураспада нарабатываемых радионуклидов>> tобл и 

tизм, поэтому можно упростить выражение (4.49), заменив 1 − 𝑒−𝜆𝑡обл ≈  𝜆𝑡обл: 

у
54 пMn

9 10 56 54

у
7 п56 Be

9 10 7

λ7
γBe+ B Fe Mn

λ54
Fe γ Be+ B Be

( Be) ε
1,7

( Mn) ε

t

t

N S e Y

N
S e Y

−

−
=   (4.50) 
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у
54 пMn

56 54

9 10 56 у
7 пBe

9 10 7

λ7
γ Fe Mn

Be+ B Fe λ54
γ Be/ B Be

( Be) ε
1,7

( Mn) ε

t

t

S e Y
N N

S e Y

−

−
=   (4.51) 

где «1,7» – отношение постоянных распада 54Mn и 7Be 
7

γ ( Be)S  – число отсчетов в 

фотопике с энергией 477 кэВ, сопутствующего распаду 7Be, 
54

γ ( Mn)S  – число от-

счетов в фотопике с энергией 834 кэВ, сопутствующего распаду 54Mn, tп – время 

паузы между окончанием облучения мишени на ускорителе электронов до начала 

измерений активности на полупроводниковом спектрометре, 54 Mn
λ – постоянная рас-

пада 54Mn, 7 Be
λ – постоянная распада 7Be, ε(54Mn) – относительная эффективность 

регистрации по γ-линии 834 кэВ 54Mn, ε (7Be) – относительная эффективность ре-

гистрации по γ-линии 477 кэВ 7Be. 

Для определения активности 10Be фотоядерным способом вместо активности 

60Сo предлагается использовать данные об активности 94Nb, а с учетом его боль-

шого периода полураспада по сравнению со временем эксплуатации реактора, 

можно записать: 

9 10 10 9 10

10 94

93 94 93

Be B Be Be/ B
Be Nb

Nb Nb Nb

λ σ

λ σ

n

n

N
A A

N

+
 

=  
  

   (4.52) 

где 10 Be
A – активность 10Be (Бк), 94 Nb

A – активность 94Nb (Бк), 9 10Be B
N

+
 – неизвестное 

первоначальное содержание атомов бериллия и бора в образце конструкционных 

материалов реактора, 93 Nb
N  – первоначальное содержание атомов ниобия в образце 

конструкционных материалов реактора, 10 Be
λ , 94 Nb

λ ––  постоянные распада 10Be и 

94Nb  (с–1), 9 10Be/ B
σn =7±1 мбн – усредненное сечение нейтрон-захватных реакций на 

бериллии и боре 9Be(n, γ)10Be и 10B(n, p)10Be (бн), 93 Nb
σn  – сечение 93Nb(n, γ)94Nb 

реакции (бн). 

Таким же способом, как и для 59Сo из формулы (4.9), можно определить отно-

шение неизвестного первоначального содержания атомов бериллия+бора и ниобия 
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в образце конструкционных материалов реактора, используя фотоядерную реак-

цию 93Nb(γ, n)92Nb и активность 92Nb в исследуемом образце: 

уу
п7 7облBe Be

7 9 10 9 10

у у
92 92 побл92 93 Nb Nb

92

λλ

Be Be B Be/ B

λ λ
Nb Nb

Nb

(1 )

(1 )

tt

t t

A N e e Y

A N
e e Y

−−

+

− −

  −
=  
   −

   (4.53) 

Ну а дальше, для определения активности 10Be проводить расчеты аналогич-

ные, детально описанным в предыдущем разделе.  

 

 
Рисунок 4.16 ‒ Фрагменты γ-спектра образца конструкционного материала 

реактора РБМК-1000, облученного тормозным излучением с граничной энер-

гией 40 МэВ. 

 

Таблица 4.9 ‒ Активности 10Be (Бк/г) в некоторых исследованных образцах  

конструкционных материалов и РАО АЭС 

Образец из облу-

ченного кожуха 

теплообменника 

Образец из облу-

ченных демпферов 

теплообменника 

Образец из об-

лученных тру-

бок из медно-ни-

келевого сплава 

Образец из об-

лученных 

труб сепара-

тора 

2 4,5 <0,5 1,5 

 

Активационная методика определения 10Be может значительно упростить 

процедуры выявления, контроля и паспортизации этого изотопа в конструкцион-

ных материалах и радиоактивных отходов различных типов. В свете значительного 
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объема радиоактивных отходов, образующихся на АЭС, предлагаемый метод явля-

ется более эффективным по сравнению с традиционными радиохимическими ме-

тодами. Расчётная погрешность метода составляет около 15-20%, чувствитель-

ность метода — 1 Бк/г. Как правило, допустимые концентрации бериллия в 

облученных материалах составляют 500 Бк/г, как видно предложенный метод зна-

чительно превышает пределы требуемой точности измерений.  

Минимальная масса образца, необходимая для анализа предложенным спосо-

бом [343,357,379], составляет всего несколько мг, в то время как на ускорителях 

электронов возможно облучение мишени массой до сотен грамм. Таким образом, 

при использовании фотоактивационного подхода возможно облучение до несколь-

ких сотен образцов конструкционных материалов или радиоактивных отходов од-

новременно, что значительно уменьшает время анализа образцов и снижает за-

траты по сравнению с традиционными радиохимическими методами. 
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Глава 5. Апробация разработанных методов 
 

5.1. Исследование поведения аварийных топливных выпадений в окружаю-

щей среде 

Искусственные радионуклиды и, прежде всего, наиболее радиотоксичные ак-

тиниды стали постоянными компонентами биосферы в связи с испытаниями ядер-

ного оружия и авариями на ядерных объектах [401]. Основной формой нахождения 

трансурановых радионуклидов в окружающей среде являются радиоактивные мик-

рочастицы (горячие частицы) [222,402–408]. 

Загрязнение земной поверхности горячими частицами имеет различную 

структуру и радионуклидный состав в зависимости от источника выброса. Как пра-

вило, выпадение радиоактивных осадков носит неравномерный «пятнистый» ха-

рактер. Более того, форма загрязнения постоянно меняется во времени из-за про-

цессов миграции и распада радионуклидов. 

Возможными сценариями уменьшения размера горячих частиц и повышения 

их биодоступности являются, прежде всего, процессы выветривания и растворе-

ния. Наряду с этим существенный вклад могут вносить и биологические процессы 

[409–411]. Например, установлено влияние «радиотрофных» почвенных микрогри-

бов на разрушение горячих частиц [412,413]. В этом случае их расщепление или 

фрагментация происходит за счет взаимодействия с мицелием микромицета, в про-

цессе которого образуются более мелкие частицы, подверженные повышенному 

выветриванию. 

Радионуклиды из горячих частиц могут накапливаться в качестве компонен-

тов биогеоценозов и включаться в пищевые цепи. Интенсивность их разрушения 

зависит от внешних условий, структуры и состава частиц, обстановки в районе вы-

падения. Горячие частицы представляют значительную опасность для здоровья при 

попадании в организм, в основном, при вдыхании. Мелкие горячие частицы с α-

излучателями представляют более значительную радиологическую опасность, чем 
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более крупные, так как проникают глубже в легкие, где и оседают на очень дли-

тельное время [414,415]. Они же являются источником подвижных форм особо 

опасных радионуклидов, выделяющихся при растворении и разрушении подобных 

частиц. Поскольку горячие частицы представляют непосредственную угрозу для 

окружающей среды и здоровья, информация об их характеристиках имеет важное 

значение при оценке воздействия на окружающую среду районов, загрязненных 

частицами. 

Во время аварии на 4-м блоке Чернобыльской АЭС (ЧАЭС) в окружающую 

среду попало большое количество мелкодисперсного топлива в виде частиц, в ос-

новном размером 1–10 мкм [416–418]. При этом выброс топливных выпадений в 

окружающую среду был растянут во времени, что привело к появлению частиц с 

разным выгоранием топлива. Различное выгорание способствовало разному тепло-

выделению, результатом чего стало образование топливосодержащих материалов 

разных модификаций, разрушение которых может происходить с разной скоро-

стью. 

За последние годы ситуация с топливными выпадениями на территории Чер-

нобыльской зоны отчуждения претерпела значительные изменения - существенное 

влияние на текущую радиоэкологическую ситуацию в ближней зоне ЧАЭС оказала 

установка второго конфайнмента.  

Однако это ни в коей мере не снижает актуальность изучения поведения ра-

дионуклидов, находящихся в составе горячих частиц аварийного выброса ЧАЭС, в 

меняющихся условиях окружающей среды для использования этого опыта для дру-

гих возможных аварийных ситуаций с выбросом частиц облученного ядерного топ-

лива, а также при его захоронении. 

В сухую погоду и во время пожаров эти «горячие» частицы могут подни-

маться с восходящими конвективными потоками воздуха и достигать зоны дыха-

ния человека. В настоящее время получены многочисленные данные о содержании 

и пространственном распределении в почвах этих территорий только 137Cs. Тогда 

как информация о 90Sr и тем более долгоживущих трансурановых нуклидов гораздо 
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более разрозненная и малочисленная. В тоже время 90Sr в несколько раз радиоло-

гически опаснее по сравнению с 137Cs из-за следующих свойств: ядерные характе-

ристики, является химическим аналогом кальция и на порядок большие коэффици-

енты перехода «почва-растение-человек». Все вышеперечисленное приводит к 

тому, что при поступлении в организм человека, вклад активности 90Sr даже на 

уровне нескольких процентов по сравнению с активностью 137Cs формирует внут-

реннюю дозу облучения, сравнимую с внутренней дозой от радиоцезия. Альфа-из-

лучающие трансурановые радионуклиды чернобыльского происхождения ввиду 

своих длительных периодов полураспада представляют еще большую опасность 

при поступлении в организм человека.  

5.1.1. Материалы и методы исследования 

Исследования поведения аварийных топливных выпадений проводились на 

образцах почв из ближней 5-км зоны ЧАЭС (опытные участки Полесского государ-

ственного радиоэкологического заповедника и Чернобыльской зоны отчуждения с 

разными уровнями радиоактивного загрязнения, а также на образцах почв, ото-

бранных на отдельных территориях пострадавших в результате выпадений от ава-

рии на ЧАЭС Российской Федерации –  Клинцовский и Новозыбковский районы 

Брянской области; и Республики Беларусь – Хойникский и Брагинский районы Го-

мельской области Почвенный покров этих территорий, в основном, представлен 

минеральными автоморфными почвами легкого механического состава, на отдель-

ных участках — гидроморфными минеральными и органогенными почвами. 

В начале были проведены рекогносцировочные работы, направленные на 

оценку общей радиационной обстановки полигонов, в результате чего были вы-

браны точки с разным уровнем загрязненности. Затем в этих точках методом кон-

верта с шагом 1-2 м на глубину до 50 см отбирались послойно образцы почв. 

В отдельных образцах почвы были выделены горячие частицы массами от 10 

до 500 мкг. Отбор горячих частиц проводился по следующей методике: предвари-

тельно образцы почв исследовались на HPGe-спектрометрах в области 100 кэВ. В 

ряде проб было обнаружено характеристическое Кx-излучение урана, появление 
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которого может проявиться при ионизации атомов урана. Очевидно, что для появ-

ления такого излучения уран должен находиться только в виде фрагментов топлива 

значительных размеров. Из этих образцов с помощью радиографии и визуально 

были отобраны горячие частицы для последующих исследований. 

В -спектроскопических исследованиях использовались следующие при-

боры: полупроводниковый HPGe-спектрометр Ortec объемом 1 см3 с тонким вход-

ным бериллиевым окном и разрешением 300 эВ на линии 17 кэВ, а также полупро-

водниковые спектрометры CanberraТМ и OrtecТМ с HPGe-детекторами большого 

объема (см. Раздел 1.3).  

Для исключения возможных систематических ошибок и сравнения поведе-

ния изучаемых радионуклидов с вертикальной миграцией 137Cs основная часть ис-

следований проводилась в низкоэнергетической области. Изучались выходы Кх-из-

лучения Ba (распад 137Cs), Gd (распад изотопов Eu), Lх-излучения U и Np, а также 

выходы γ-квантов с энергиями 59 кэВ (241Am), 86 и 105 кэВ (распад 155Eu) и γ 123 

кэВ (распад 154Eu). Близость по энергии позволила практически исключить методи-

ческие погрешности в определении коэффициентов относительной эффективности 

регистрации γ-квантов. Они составили не более 5%. 

Для измерений в низкоэнергетической области необходимо было подавить 

комптоновский фон, поэтому использовалcя антикомптоновский спектрометр с 

HPGe-детектором с эффективностью регистрации 20% по сравнению с NaI(Tl) де-

тектором размерами 3'х3′′. Спектрометр может работать в режиме подавления 

комптоновского фона или -совпадений. В результате в спектре антисовпадений 

достигается коэффициент подавления комптоновского фона около 10, при этом ин-

тенсивность -линии не изменяется, если она не совпадает с другими -переходами.  

Регистрация 90Sr в образцах почвы, донных отложениях пруда-охладителя и 

горячих частицах проводились по разработанным спектрометрическим методам 

регистрации 90Sr путем измерения спектров электронов 90Sr–90Y с помощью CsI(Tl) 

сцинтилляционного cпектрометра с тонким входным окном или KX-излучения, со-

провождающее распад 90Sr (Глава 3) [287,419].  
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Для того, чтобы избежать безвозвратных потерь горячих частиц основные из-

мерения активности изотопов Pu определялось по LX-излучению, сопровождаю-

щему -распад изотопов Pu (Глава 2) [200]. Также были проведены радиохимиче-

ские исследования отдельных частиц. Для оценки изотопного состава -

излучателей, а также расчета удельной активности отдельных -излучающих ради-

онуклидов перевод радионуклидов из горячих частиц в раствор производили путем 

их полного кислотного вскрытия с применением концентрированных HF, HNO3, 

HCl в тефлоновом стакане. Частица растворялась полностью, полученный раствор 

упаривался до влажных солей. Влажные соли растворялись в HNO3 и количе-

ственно переносились с той же кислотой в центрифужную пробирку. Для анализа 

отбиралась аликвота раствора горячей частицы. Проба упаривалась с сульфатом 

натрия, сухой остаток растворяли в буферном растворе сульфата аммония с 

рН=2±0,05 и переносили в электролитическую ячейку для электролиза. Электроли-

тическое осаждение радионуклидов проводили на диск из нержавеющей стали. 

Контроль полноты осаждения осуществляли путем повторного электролиза. Для 

этого буферный раствор, оставшийся после первого электролитического осажде-

ния, упаривали и повторно производили электроосаждение на диск из нержавею-

щей стали. Оба диска последовательно исследовали на -спектрометре в одинако-

вых условиях. Контроль показал, что при первом электролитическом осаждении на 

диск переносится почти 100% содержащихся в буферном растворе U, Pu, Am, Cm. 

Измерения проводили на -спектрометре Alpha Analist. Полученный спектр от пер-

вого электролиза представлен на Рисунке 5.1. 
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Рисунок 5.1 ‒ Суммарный α-спектр частицы горячей частицы чернобыль-

ского происхождения. 

 

Использованный метод дал возможность оценить изотопный состав -излу-

чателей в горячей частице. Из изученных спектров было установлено, что в образце 

присутствуют 234-236U, 238U, 242Pu, 239,240Pu, 238Pu + 241Am, 243Am, 243,244Cm, 242Cm.  

Полученные данные об изотопном составе дали возможность выбрать даль-

нейшую схему радиохимического анализа, которая позволяла бы разделить изо-

топы U, Pu, Am+Cu и 90Sr и оценить их активность.  

Наличие в пробе таких радиоактивных изотопов как 242Pu и 243Am делало не-

возможным использование соответствующих трассеров для расчета коэффициен-

тов химического выхода плутония и америция. Коэффициент химического выхода 

плутония оценивали по разнице удельных интенсивностей -пиков 239,240Pu в сум-

марном спектре (Рис. 5.1) и после радиохимического отделения от смеси изотопов. 

Коэффициент химического выхода плутония составил 99,3%. 
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Коэффициент химического выхода америция и кюрия оценивали по разнице 

удельных интенсивностей -пиков 241Am в суммарном спектре и после радиохими-

ческого отделения от смеси изотопов. Коэффициент химического выхода америция 

и кюрия составил 45,2%. 

Для оценки активности 241Pu, активный слой счетного образца плутония с по-

верхности диска из нержавеющей стали стравливали раствором H2SO4. Получен-

ный раствор количественно переносили в сцинтилляционную виалу, добавляли 

сцинтилляционный коктейль марки Ultima Gold AB и проводили измерение актив-

ности 241Pu на жидкостном сцинтилляционном спектрометре TRI-CARB 2500 TR. 

Изотопы урана определялись с использованием в качестве трассера 232U для опре-

деления химического выхода.  

Оценку химического выхода стронция осуществляли гравиметрическим ме-

тодом. Измерение активности 90Sr осуществляли на жидкостном сцинтилляцион-

ном спектрометре TRI-CARB 2500 TR. Расчет активности осуществляли по методу 

двойных энергетических окон. 

Изучение дисперсного состава горячих частиц в образцах почв проводилось 

с помощью радиографических методов (Рис. 5.2). 

  

a 

  b 

Рисунок 5.2 ‒ Радиография горячих частиц в образцах дерново-слабоподзоли-

стых пылепесчаных почв (а — слой 0-2 см, б — слой 2-4 см). 

 

Для оценки дисперсного состава горячих частиц использовалась эксперимен-

тальная зависимость между диаметром пятен потемнения (в пикселях) и дозой 

(произведение активности 90Sr (Бк) в топливных частицах на время экспозиции). 
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Зависимость была получена при экспозиции на рентгеновской пленке в течение 

разного времени линейки из единичных топливных частиц. Данные частицы были 

выделены из образцов почвы и для каждой из них предварительно была измерена 

активность 90Sr инструментальным способом.  

Для понимания механизмов процессов деструкции горячих частиц методом 

последовательных экстракций были определены формы нахождения 90Sr и 137Cs в 

исследуемых образцах почв. Выщелачивание проводилось в трех повторах для 

каждого пробоотбора при соотношении твёрдой и жидкой фаз 1:5. Для определе-

ния в щелочах содержания l37Cs применялся -спектрометрический метод, 90Sr 

определялся β-радиометрическим методом после радиохимического выделения.  

5.1.2. Динамика поведения антропогенных радионуклидов в почвах террито-

рий, пострадавших в результате аварии на ЧАЭС 

Ближняя 5-км зона ЧАЭС 

При изучении миграции антропогенных радионуклидов в ближней зоне 

ЧАЭС, следует отметить, что по сочетанию ландшафтных факторов стока, эта зона 

относится к территориям с абсолютным преобладанием инфильтрации над поверх-

ностным стоком. Здесь широко развиты различные сочетания механических, сорб-

ционных и глеевых барьеров. Поэтому первоначальные прогнозы по скорости ми-

грации радиоактивных выпадений были достаточно оптимистичными [217]. Однако 

уже в конце 90-х годов в грунтовых водах в районах захоронений погибшего сосно-

вого леса (ПВЛРО «Рыжий лес») были обнаружены изотопы плутония в значитель-

ном количестве (~10-10Ки/кг) [420]. Указанная территория подверглась максималь-

ному радиоактивному загрязнению, мощность экспозиционной дозы γ-излучения в 

первые месяцы после выброса составляла десятые доли Зв/час, в результате чего 

большая часть сосновых насаждений погибла.  

Было заложено 435 точек отбора, расстояние между точками было 5-10 м. На 

отдельных участках отбирались образцы почвы в виде колонок (~100) и разделя-

лись по слоям: по 2 см (4 слоя) и затем по 5 см до глубины 30 или 60 см. Всего было 
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исследовано больше 2500 образцов (работы выполнялись в том числе и при под-

держке российско-белорусского гранта РФФИ №20-57-00009 «Глубокие нейрон-

ные сети для автоматизации измерения низких активностей радионуклидов в об-

разцах» и РФФИ №19-05-50095 «Радиоактивные микрочастицы в атмосфере, 

педосфере и гидросфере: экологический риск и здоровье населения»). 

В отобранных пробах почв исследовательского полигона «Рыжий лес» спек-

трометрическими методами были определены активности радионуклидов 60Co 

(Т1/2= 5.27 лет), 90Sr (Т1/2=28.79 лет), 137Cs (Т1/2=30.07 лет), 154,155Eu (Т1/2=8.59 лет и 

4.76 лет, соответственно), 94Nb (Т1/2=2.03×104 лет), 241Am (Т1/2= 432.2 лет) и 243Сm 

(Т1/2= 29.1 лет), 238,239,240Pu (T1/2=87.7 лет, 2.4×105 лет, 6.6×103, соответственно). 

Результаты исследований показали, что пространственное распределение ра-

диоактивных выпадений на территории экспериментального полигона «Рыжий 

лес» крайне неоднородно (см. Рис. 5.3 и Табл. 5.1). Можно отметить, что в настоя-

щее время вклад 137Cs, 90Sr, 241Am и изотопов плутония в общее загрязнение терри-

тории полигона является преобладающим.  

 

 

Рисунок 5.3 ‒ Распределение радионуклидов на трех изученных участках  

полигона «Рыжий лес» в первом слое (0-2 см) МБк/м2. 
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Таблица 5.1 ‒ Содержание радиоактивных изотопов 

в почвах изученных участков полигона «Рыжий лес» МБкм-2 на 2010 г. 

  90Sr l34Cs 137Cs 154Eu 155Eu 241Am 238,239,240Pu 

у
ч

ас
то

к
 1

  Среднее 70,2  0,50  118,6  0,76  0,40  1,79  1,59  

Стандартное от-

клонение 

62,5  0,44  111,4  0,81  0,42  1,92  4,83  

Коэффициент ва-

риативности, %  

75,7  74,5  77,7  87,5  87,2  87,5  175,4  

у
ч

ас
то

к
2

  

Среднее 55,3  0,65  151,8  0,99  0,51  2,21  1,46  

Стандартное от-

клонение 

43,8  0,42  94,2  0,67  0,35  1,52  2,45  

Коэффициент ва-

риативности, %  

64,8  56,9  56,7  62,1  61,5  61,6  103,1  

у
ч

ас
то

к
 3

  Среднее 34,0  0,29  61,4  0,37  0,20  0,85  1,09  

Стандартное от-

клонение 

33,5  0,26  59,4  0,38  0,20  0,84  1,34  

Коэффициент ва-

риативности, %  

77,1  76,2  80,0  83,4  79,8  83,2  96,5  

 

В Таблице 5.2 представлены данные об активности изученных радионукли-

дов на поверхности почв полигонов, отобранные в 2019 г. после установки второго 

конфайнмента. 

Таблица 5.2 ‒ Данные об активности изученных радионуклидов  

в верхних слоях почвы (0-5 см) на 2019 г. 

№ полигона  

Место отбора 

Активность, Бк/г 
137Cs 90Sr 241Am 94Nb 60Co Am/Sr Am/Cs 

1 ЛЭП 128,30 21,80 4,83 0,040 0,008 0,22 0,04 

2 Ново-Шепеличи 2,62 0,14 0,15 0 0,007 1,11 0,058 

3 Чистогаловка 76,20 17,60 8,74 0,037 0,072 0,49 0,115 

4 Припять 280,00 24,36 10,12 0,098 0,015 0,41 0,036 

5 Рыжий лес 51,60 9,61 2,71 0,009 0,004 0,28 0,052 

 

На Рисунке 5.4 приведены фрагменты -спектра поверхностного образца 

почвы с высоким уровнем загрязненности. 
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Рисунок 5.4 ‒ Фрагменты образца верхнего слоя почвы полигона в низко-

энергетической области (а) и высокоэнергетической области (б). 

 

Анализ рассчитанных значений изотопных отношений (Рис. 5.5-5.7) и их 

сравнение со значениями, полученными для выпадений топливной компоненты вы-

броса в ближней части зоны отчуждения ЧАЭС [408,416], показали, что изученные 

полигоны характеризуются загрязнением суперпозицией топливной и конденсаци-

онной компонент выпадений. В результате выявлено аномальное соотношение 

A(241Am)/A(137Cs), величина меняется от 0,004 до 0,215. Отметим, что на основании 

результатов ранее проведенных исследований [227,421] эта величина ожидалась 

равной 0,025. Соотношение A(241Am)/A(90Sr) тоже выпадает из характерных значе-

ний ~ 0,1. 
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Рисунок 5.5 ‒ Значения изотопного отношения 239,240Pu / 137Cs в профиле почв 

изученных полигонов. Пунктирная линия – среднее значение 239,240Pu / 137Cs в 

профиле почв в целом. 

 
Рисунок 5.6 ‒ Значения изотопного отношения 241Am / 137Cs в профиле почв 

изученных полигонов. Пунктирная линия – среднее значение 241Am / 137Cs в 

профиле почв в целом. 
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Рисунок 5.7 ‒ Значения изотопного отношения 137Cs / 90Sr в профиле почв изу-

ченных полигонов. Пунктирная линия – среднее значение 137Cs / 90Sr в про-

филе почв в целом. 

 

Несмотря на то, что активность 60Co уменьшилась к настоящему времени в 

75 раз, надежно наблюдаются в образцах почвы активности 60Co и 94Nb, которые, 

вероятнее всего, связаны с попаданием фрагментов конструкционных материалов 

из объекта «Укрытие» при демонтаже в процессе установки второго конфайнмента. 

Соотношение мобильных форм 90Sr и 137Cs в исследованных образцах почвы 

демонстрирует устойчивое преобладание 90Sr по сравнению с 137Cs (Табл. 5.3). 

Таблица 5.3 ‒ Соотношения мобильных форм 90Sr и 137Сs  

в верхних слоях автоморфных почв 

Почвенный 

слой 
NH4AС HCl HNO3 (NH4AС + HCl) 

Содержание 90Sr в экстрактах, % от суммы четырех экстракций 

0-2 см 34,5 19,8 5,8 54,3 

2-4 см 41,9 22,7 21,5 64,6 

Содержание 137Cs в экстрактах, % от суммы четырех экстракций 

0-2 см 3,8 1,5 5,1 5,3 

2-4 см 3,3 1,4 4,4 4,7 

 

На Рисунке 5.8 для примера приведены данные об относительной активности 

241Am, 137Cs, 90Sr и изотопов плутония по глубине в отдельных разрезах пылевато-
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песчаных почв и болотных минеральных глинисто-песчаных почвах. Отмечается 

практически одинаковое поведение этих радионуклидов, из чего можно сделать 

предположение, что здесь наблюдаются миграция горячих частиц, в виде субмик-

ронных структур. Скорее всего наблюдается деструкция горячих частиц на более 

мелкие фрагменты. 

 

 

Рисунок 5.8 ‒ Гистограммы относительной активности Cs, Sr, Am и изотопов 

плутония в пылевато-песчаных почвах (слева) и в болотных минеральных 

глинисто-песчаных почвах ближней 5-км зоны ЧАЭС (справа), активность 

дана в относительных единицах: активность каждого слоя нормирована на 

активность первого слоя. 

 

 

Отдельные территории России и Беларуси, пострадавшие 

 в результате аварии на ЧАЭС  

 

Для исследования поведения антропогенных радионуклидов в окружающей 

среде были проведены исследования образцов почв на отдельных территориях по-

страдавших в результате выпадений от аварии на ЧАЭС Российской Федерации –  

Клинцовский и Новозыбковский районы Брянской области; и Республики Беларусь 

– Хойникский и Брагинский районы Гомельской области (работа выполнена при 

поддержке российско-белорусского гранта РФФИ №20-57-00009 «Глубокие 

нейронные сети для автоматизации измерения низких активностей радионуклидов 

в образцах» и РФФИ №19-05-50095 «Радиоактивные микрочастицы в атмосфере, 
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педосфере и гидросфере: экологический риск и здоровье населения»). Исследова-

ния распределения радионуклидов по глубине проводились на незатронутых сель-

скохозяйственной деятельностью участках, пробы отбирались в виде разрезов до 

глубины ~60 см.  

Фрагменты типичных γ-спектров образцов почв в низкоэнергетической обла-

сти приведены на Рисунке 5.9. 

 

Рисунок 5.9 ‒ Фрагменты γ-спектров верхнего слоя почв  

в низкоэнергетической области, отобранных в Хойникском районе (а),  

Новозыбсковском (б) и Клинцовском районе (в) 

 

При использовании слабоактивных проб возникают проблемы с калибровкой 

спектрометра по эффективности регистрации γ-квантов в области низких энергий 

из-за разной плотности изучаемых образцов. Поэтому были проведены методиче-

ские исследования по учету изменения эффективности регистрации γ-лучей в про-

бах большого объема. Для этого сравнивалась активность 137Cs, определенная по 

выходу Kβ-излучения Ba (36 кэВ) и γ-лучей с энергией 662 кэВ. Различие в актив-

ности связывалось с изменением плотности в исследуемых образцах почвы. Из 

этих данных были получены выражения для определения поправки при измерении 

активности 241Am (59 кэВ): 

A(241Am)*= A(241Am)·(1,6 – 0,6 A(662 кэВ)/A(Kβ Ba)),  (5.1) 
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где A(241Am) – активность 241Am измеренная со стандартной калибровкой по эф-

фективности регистрации γ-квантов, A(KβBa) – активность 137Cs, измеренная по вы-

ходу Kβ-излучения Ba (36 кэВ), A(662 кэВ) – активность 137Cs, измеренная по γ-

линии 662 кэВ. 

Измерение концентрации 90Sr в образцах почв проводилось с помощью раз-

работанной нерадиохимической методики. Предлагаемый метод основан на изме-

рении энергетического спектра электронов, сопровождающих распад 40K, 90Sr и 

137Cs (Глава 3) [287]. Основные γ-спектроскопические исследования трансурано-

вых нуклидов проводились путем измерения Lx-излучения урана и нептуния U, Np 

и  59 кэВ 241Am согласно разработанного метода [200]. Для ряда образцов были 

проведены исследования -спектров трансурановых нуклидов после их радиохи-

мического выделения. Счетные образцы Pu и Am готовили методом электролиза, 

измерения проводили на α-спектрометре AlphaAnalyst. Альфа-спектры америция и 

изотопов плутония после радиохимического разделения представлены на Рисунке 

5.10. Как хорошо видно, на представленных рисунках уверенно фиксируются все 

вышеперечисленные α-излучающие нуклиды. Эти исследования были выполнены 

для всех изученных вертикальных разрезов до глубины 20−25 см. 

  

Рисунок 5.10 ‒ Фрагменты α-спектра почв Хойникского района  

с выделенными изотопами америция и плутония. 
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Таблица 5.4 ‒ Активность радионуклидов в верхнем слое почв  

исследованных полигонов (Бк/кг) 

Полигон Cs Am Pu Sr Sr/Am Cs/Sr 

Ивановка (Хой-

никский район) 3283 5,8 8,0 

86 

15,0 

37,8 

Дубровное(Бра-

гинский район) 1113 10,3 6,7 

81 

8,0 

13,6 

Соболи (Брагин-

ский район) 1185 17,5 4,7 

90 

5,1 

13,1 

 

В отобранных образцах почвы Брагинского района Гомельской области в по-

верхностном слое активность 137Cs в среднем составляет 1200 Бк/кг, активность 90Sr 

составляет 5-10 % от активности 137Cs, а активность 241Am составляет около ~1% 

по сравнению 137Cs. Подобные изотопные соотношения позволяют предположить, 

что в Брагинском районе, выпадения имеют, главным образом, аэрозольное проис-

хождение.  

На исследовательском полигоне Клинцовского района Брянской области (см. 

Рис. 5.11) была выделена только активность 137Cs (зафиксированный максимум ак-

тивности на поверхности 9000 Бк/кг, в среднем в этой местности ~1000 Бк/кг), что 

свидетельствует о чисто аэрозольном характере загрязнения. 

Вертикальное распределение радионуклидов в профиле почв показало суще-

ственное влияние физико-химических форм выпадений, характеристик почвенного 

покрова, свойств радионуклидов как изотопов конкретных химических элементов, 

роющей деятельности животных и т.д. В зависимости от водного режима почв от-

мечены как экспоненциальные формы профилей распределения радионуклидов в 

почве, так и распределения с максимумом («гауссианы»). На Рисунке 5.11 приве-

дены примеры типичных профилей распределения радионуклидов по глубине в не-

которых разрезах. 
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Рисунок 5.11 ‒ Гистограммы относительного распределения радионуклидов  

в вертикальных разрезах исследованных полигонов. 

 

Полученные данные указывают, что 137Cs в основном аккумулирован в верх-

нем 0−10 см слое. Анализ результатов показывает, что 137Cs выпал из аэрозольных 

выпадений, а присутствие 90Sr и трансурановых нуклидов в отдельных разрезах 

обусловлено топливной компонентой [422]. 

5.1.3. Расчет параметров вертикальной миграции антропогенных радио-

нуклидов в почвах исследовательских полигонов 

Возможность построения прогнозных оценок перераспределения радио-

нуклидов в почвенном профиле имеет исключительно важное практическое значе-

ние. Прогноз содержания радионуклидов в корнеобитаемом слое почвы природных 

и искусственных фитоценозов позволяет сделать оценку изменения их подвижно-
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сти в цепях миграции в компонентах этих систем, а также получить более адекват-

ные долговременные оценки изменения мощности экспозиционной дозы гамма-из-

лучения, формируемого на местности гамма-излучающими радионуклидами. 

Как известно, динамика перехода радионуклидов из почвы в растения опре-

деляется тремя основными процессами - выносом радионуклида из корнеобитае-

мого горизонта почвы, динамикой содержания биологически доступных форм ра-

дионуклида в этом слое почвы и физическим распадом радионуклида.  

Анализ полученных и опубликованных данных показал, что интенсивность 

вертикального переноса радионуклидов выброса ЧАЭС в почвенном профиле су-

щественно зависит от характеристик почвенного покрова (физико-химических и 

водно-физических свойств почвы) и свойств радионуклидов как радиоизотопов хи-

мических элементов. Специфическое поведение аварийных выпадений в почвен-

ном профиле по сравнению с глобальными выпадениями в большей мере присуще 

радионуклидам, выпавшим в составе мелкодисперсных высокоактивных частиц 

ядерного топлива.  

Ранее преимущественное внимание уделялось изучению вертикальной ми-

грации 137Cs в почвах, в меньшей степени 90Sr, изотопам плутония и другим радио-

нуклидам. Выпадения 90Sr, изотопов плутония и других трансурановых элементов 

в составе топливных горячих частиц в результате аварии на ЧАЭС предопределили 

принципиально иную динамику мобильности указанных радионуклидов в почвах 

на топливных следах выпадений. Наиболее значимыми факторами, определяю-

щими такую динамику, являются характеристики топливных частиц (степень фи-

зико-химической трансформации их матрицы) и характеристики почвенно-расти-

тельного покрова территории, влияющие как на интенсивность трансформации 

топливных частиц, так и на перенос различных форм вышеуказанных радионукли-

дов в почвенном профиле. 

Расчет параметров вертикального переноса радионуклидов в профиле почв 

проводился с использованием модифицированной конвективно-диффузионной мо-

дели переноса Иванова Ю.А. [423], учитывающей процессы диффузии и направ-

ленного переноса радионуклидов: 
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 (5.2) 

где: С0, С(x, t) — содержание радионуклида в почвенном слое x в начальный момент 

времени t0 и в момент времени t, Бк/г; D — коэффициент диффузии радионуклида, 

см2×год‒1; u — скорость конвективного переноса радионуклида с током влаги, см2× 

год‒1.  

Полученные коэффициенты диффузии (D) и скорость конвективного пере-

носа (u) для некоторых профилей почв самых высокоактивных участков (1 и 2) экс-

периментального полигона «Рыжий лес» приведены в Таблицах 5.5-5.7. 

 

Таблица 5.5 ‒ Параметры переноса 90Sr, 137Cs, 154Eu, 241Am и 238,239,240Pu  

в профиле почв заболоченных участков полигона «Рыжий Лес» 

Точка  

отбора 

Параметр, 

см2×год‒1 
90Sr 137Cs 154Eu 241Am Pu 

Уч. 1 

т. 48 

D 7,25E-02 7,25E-02 6,94E-02 7,57E-02 1,39E-01 

u 1,73E-01 1,64E-01 1,58E-01 1,55E-01 7,88E-02 

Уч. 1 

т. 138 

D 1,23E-01 6,31E-02 ‒ 4,10E-02 2,68E-01 

u 3,15E-01 2,55E-01 ‒ 2,43E-01 1,89E-01 

Уч. 1 

т. 114 

D 1,67E-01 4,10E-02 4,10E-02 4,10E-02 4,10E-02 

u 9,46E-05 1,17E-01 1,04E-01 1,10E-01 8,51E-02 

Уч. 1 

т. 24 

D 2,27E-01 8,83E-02 5,68E-02 5,99E-02 9,46E-02 

u 1,58E-01 1,67E-01 1,77E-01 1,80E-01 1,39E-01 

Уч. 1 

т. 66 

D 3,78E-01 1,17E-01 1,73E-01 1,55E-01 1,99E-01 

u 2,65E-01 2,02E-01 1,89E-01 1,89E-01 5,99E-06 

Уч. 1 

т. 132 

D 4,73E-01 5,99E-01 3,15E-01 3,15E-01 4,10E-02 

u 3,78E-01 2,33E-01 3,15E-01 3,47E-01 1,80E-06 

Уч. 1 

т. 126 

D 5,68E-01 1,83E-01 2,11E-01 2,33E-01 2,74E-01 

u 5,36E-01 4,42E-01 4,73E-01 4,73E-01 3,78E-01 

Уч. 1 

т. 6 

D 1,32E+00 2,96E-01 3,09E-02 3,00E-02 2,11E-01 

u 4,73E-03 5,68E-02 1,51E-01 1,55E-01 8,51E-02 

Уч. 2 

т. 126 

D 1,67E-01 4,42E-02 4,73E-02 6,31E-02 7,57E-02 

u 2,33E-07 1,70E-01 1,92E-01 1,92E-01 1,58E-01 

Уч. 2 

т. 120 

D 3,78E-01 1,86E-01 ‒ ‒ 4,42E-01 

u 2,08E-01 3,03E-01 ‒ ‒ 3,47E-05 

Уч. 2 

т. 36 

D 5,05E-01 3,15E-01 4,42E-01 5,05E-01 5,68E-01 

u 3,47E-05 1,83E-01 7,25E-02 4,73E-02 2,30E-06 
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Таблица 5.6 ‒ Параметры переноса 90Sr, 137Cs, 154Eu, 241Am и 238,239,240Pu  

в профиле увлажненных дерново-слабоподзолистых песчаных почв  

полигона «Рыжий Лес» 

Точка  

отбора 

Параметр, 

см2×год‒1 
90Sr 137Cs 154Eu 241Am Pu 

Уч. 1 

т. 54 

D 1,96E-01 1,42E-01 6,94E-03 3,47E-02 1,04E-01 

u 3,47E-05 2,84E-02 1,23E-01 1,04E-01 4,73E-06 

Уч. 1 

т. 90 

D 2,87E-01 1,29E-01 9,78E-02 1,07E-01 1,39E-01 

u 1,10E-02 8,83E-02 9,46E-02 9,15E-02 2,93E-07 

Уч. 1 

т. 42 

D 1,42E+00 5,68E-01 1,42E-01 1,32E-01 3,15E-01 

u 1,73E-06 5,99E-02 1,55E-01 1,61E-01 5,36E-05 

Уч. 1 

т. 120 

D 1,32E+01 6,31E-01 5,05E-01 3,47E-01 1,92E-01 

u 1,01E-03 5,05E-07 1,83E-01 1,89E-01 3,47E-07 

Уч. 2 

т. 138 

D 2,81E-01 2,21E-01 1,61E-02 9,15E-02 2,74E-01 

u 1,45E-05 7,88E-03 1,17E-01 8,51E-02 8,20E-07 

Уч. 2 

т. 66 

D 5,68E-01 2,43E+00 2,02E+00 2,08E+00 2,43E-01 

u 1,89E-06 1,29E-05 3,47E-02 4,10E-02 2,24E-08 

Уч. 2 

т. 6 

D 6,94E-01 5,05E-01 6,62E-02 7,25E-02 9,78E-02 

u 1,33E-05 2,27E-05 1,58E-01 1,64E-01 1,42E-01 

Уч. 2 

т. 96 

D 1,29E+00 5,99E-01 3,78E-02 3,47E-02 5,36E-01 

u 5,36E-07 7,57E-06 1,42E-01 1,39E-01 4,73E-05 

 

Таблица 5.7 ‒ Параметры переноса 90Sr, 137Cs, 154Eu, 241Am и 238,239,240Pu  

в профиле почв участков полигона «Рыжий Лес», представленных  

дерново-слабоподзолистыми пылевато-песчаными  

хорошо дренированными почвами 

Точка  

отбора 

Параметр, 

см2×год‒1 
90Sr 137Cs 154Eu 241Am Pu 

Уч. 2 

т. 114 

D 5,36E-02 1,10E-01 4,42E-02 4,10E-02 1,23E-01 

u 1,29E-03 4,10E-05 6,62E-04 8,83E-05 8,51E-05 

Уч. 1 

т. 84 

D 6,31E-02 6,31E-02 0,00E+00 0,00E+00 5,99E-02 

u 5,68E-04 2,84E-08 0,00E+00 0,00E+00 6,94E-06 

Уч. 2 

т. 30 

D 6,31E-02 4,73E-02 3,06E-02 3,78E-02 1,04E-01 

u 5,99E-10 1,86E-03 2,08E-04 1,04E-03 2,84E-05 

Уч. 2 

т. 24 

D 9,15E-02 9,46E-02 9,78E-02 8,83E-02 8,20E-02 

u 6,31E-09 9,15E-06 4,42E-05 7,88E-06 9,15E-06 

Уч. 2 

т. 12 

D 9,46E-02 6,94E-02 3,09E-02 3,78E-02 1,61E-01 

u 1,48E-05 1,89E-04 1,92E-04 1,17E-04 1,99E-02 

Уч. 2 

т. 144 

D 1,29E-01 1,14E-01 8,51E-02 8,51E-02 1,07E-01 

u 5,05E-05 4,10E-07 7,25E-06 3,78E-06 2,65E-05 
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Точка  

отбора 

Параметр, 

см2×год‒1 
90Sr 137Cs 154Eu 241Am Pu 

Уч. 1 

т. 60 

D 1,32E-01 1,07E-01 3,15E-02 7,25E-02 1,39E-01 

u 7,57E-06 3,78E-05 5,68E-02 3,15E-06 6,31E-06 

Уч. 2 

т. 18 

D 1,51E-01 1,10E-01 4,73E-02 4,10E-02 1,45E-01 

u 5,68E-06 4,73E-07 2,21E-04 9,15E-07 8,20E-07 

Уч. 1 

т. 78 

D 1,58E-01 1,67E-01 7,88E-02 7,25E-02 6,31E-02 

u 1,26E-05 5,36E-06 8,20E-06 1,92E-05 1,32E-01 

Уч. 1 

т. 18 

D 1,64E-01 2,02E-01 4,07E-02 3,47E-02 2,43E-01 

u 1,10E-05 1,58E-05 5,68E-04 3,47E-04 2,18E-03 

Уч. 2 

т. 54 

D 1,96E-01 1,17E-01 4,42E-02 4,73E-02 1,67E-01 

u 1,20E-04 2,90E-05 1,14E-01 1,04E-01 1,14E-06 

Уч. 2 

т. 132 

D 2,02E-01 6,31E-02 5,68E-02 6,62E-02 6,94E-02 

u 1,17E-05 3,78E-05 1,80E-05 1,17E-04 4,42E-05 

Уч. 2 

т. 145 

D 2,05E-01 2,02E-01 3,47E-02 8,51E-02 1,14E-01 

u 6,62E-06 1,17E-05 5,99E-02 5,05E-06 5,68E-06 

Уч. 1 

т. 96 

D 2,21E-01 1,36E-01 8,51E-02 9,46E-02 8,51E-02 

u 4,73E-06 3,47E-06 2,96E-05 1,20E-05 2,84E-06 

Уч. 2 

т. 78 

D 2,33E-01 1,83E-01 3,15E-02 3,78E-02 1,67E-01 

u 1,04E-05 7,25E-08 4,10E-04 7,88E-04 3,12E-07 

Уч. 1 

т. 36 

D 2,40E-01 7,57E-02 4,42E-02 4,42E-02 7,57E-02 

u 5,68E-07 7,25E-08 4,42E-05 5,68E-05 7,25E-08 

Уч. 2 

т. 60 

D 2,65E-01 1,32E-01 1,51E-01 1,73E-01 1,14E-01 

u 3,09E-05 3,47E-06 3,06E-09 4,10E-06 1,07E-04 

Уч. 2 

т. 108 

D 2,81E-01 2,84E-01 2,71E-02 9,46E-02 3,47E-01 

u 5,68E-07 1,86E-06 8,51E-02 1,17E-05 2,18E-05 

Уч. 2 

т. 72 

D 2,87E-01 1,36E-01 1,10E-01 1,20E-01 1,45E-01 

u 3,78E-06 8,83E-06 5,36E-06 1,89E-05 8,51E-07 

Уч. 2 

т. 102 

D 4,10E-01 3,12E-01 1,14E-02 9,78E-02 2,84E-01 

u 4,10E-06 1,10E-09 9,78E-02 3,09E-06 2,52E-06 

Уч. 1 

т. 108 

D 5,05E-01 3,15E-01 2,40E-02 7,25E-02 1,83E-01 

u 1,14E-05 5,99E-06 1,17E-01 1,01E-01 1,70E-07 

Уч. 1 

т. 102 

D 6,31E-01 6,31E-01 2,74E-01 3,03E-01 4,42E-01 

u 7,57E-06 6,62E-05 5,99E-03 9,78E-05 9,46E-06 

Уч. 2 

т. 42 

D 6,62E-01 3,15E-01 2,24E-01 2,49E-01 3,09E-01 

u 1,80E-05 1,77E-04 2,65E-02 1,73E-02 2,18E-06 

Уч. 2 

т. 90 

D 7,57E-01 3,00E-01 7,57E-02 6,31E-02 3,00E-01 

u 1,39E-04 1,36E-05 5,05E-02 6,31E-02 3,47E-06 

Уч. 1 

т. 30 

D 1,26E+00 1,04E+00 1,10E+00 1,17E+00 6,94E-02 

u 2,27E-05 1,58E-06 7,25E-06 4,42E-05 3,47E-04 

Уч. 1 D 4,73E+00 2,18E+00 2,05E+00 1,73E+00 2,87E-01 



 

 

217 

Точка  

отбора 

Параметр, 

см2×год‒1 
90Sr 137Cs 154Eu 241Am Pu 

т. 72 u 9,46E-07 6,94E-03 8,83E-02 1,32E-01 1,92E-07 

 

В Таблице 5.8 приведены усредненные значения параметров переноса ради-

онуклидов в вертикальных разрезах почвы для различных участков изученных по-

лигонов. 

Таблица 5.8 ‒ Усредненные значения параметров вертикального переноса 

для различных участков изученных полигонов 

Точка отбора 
П-р, 

см2×год‒1 
90Sr 137Cs 154Eu 241Am Pu 

заболоченные 

участки полигона 

«Рыжий Лес» 

D 3,15E-01 9,46E-02 9,46E-02 9,46E-02 9,46E-02 

u 1,26E-01 1,58E-01 1,26E-01 1,26E-01 3,15E-02 

увлажненные дер-

ново-слабоподзоли-

стые песчаные почвы 

полигона «Рыжий 

Лес» 

D 9,46E-02 6,31E-01 9,46E-02 9,46E-02 1,26E-01 

u 3,15E-04 3,15E-03 9,46E-02 9,46E-02 3,15E-03 

участки полигона 

«Рыжий Лес», пред-

ставленные дерново-

слабоподзолистыми 

пылевато-песчаными 

хорошо дренирован-

ными почвами 

D 2,52E-01 1,58E-01 6,31E-02 9,46E-02 9,46E-02 

u 
<3,15E-

05 

<3,15E-

04 

<1,58E-

02 

<6,31E-

03 
<3,15E-03 

 

При анализе усредненных значений необходимо отметить, что разброс вели-

чин D, как правило достигал 1,5-2 раза, а величины u изменялись в пределах 1-2 

порядков. Полученные данные о величинах D и u сравнивались с параметрами, по-

лученными для аналогичных типов почв в 90-х годах [424]. При оценке роли кон-

вективного процесса учитывался тот факт, что значения u < 0,001 см2× год‒1 носят, 

в основном, оценочный характер. 

В целом отмечаются более высокие значения величин эффективных коэффи-

циентов диффузии D для заболоченных и увлажненных участков полигона «Рыжий 

лес» по сравнению с дерново-слабоподзолистыми пылевато-песчаными хорошо 

дренированными почвами.  
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При анализе поведения трансурановых нуклидов отмечено почти полное сов-

падение величин D для радионуклидов 154Eu и 241Am на всех участках полигонов, в 

то же время величина u систематически в 1,5-2 раза больше для 154Eu. Также можно 

сделать вывод о близкой миграционной подвижности трансурановых нуклидов и 

изотопов европия в ряде почвенных профилей, хотя на отдельных участках наблю-

дается некоторое превышение подвижности изотопов европия и америция по срав-

нению с изотопами плутония. 

Анализ профилей распределения радионуклидов в почве на различных участ-

ках экспериментального полигона, а также значений изотопных отношений 

90Sr/154Eu, 239,240Pu/154Eu, 241Am/154Eu, 239,240Pu/137Cs, 241Am/137Cs и 137Cs/90Sr, с учетом 

того, что маркером топливных частиц может служить 154Eu, показал, что различия в 

характере и интенсивности перераспределения рассматриваемых радионуклидов в 

профиле почв обусловлены рядом причин. В дерново-слабоподзолистых пылевато-

песчаных хорошо дренированных почвах радионуклиды можно расположить в сле-

дующий ряд в соответствии с их миграционной подвижностью: 90Sr > 137Cs > 241Am 

> 154Eu ~ 239,240Pu. В гидроморфных органогенных почвах миграционная подвиж-

ность 137Cs сопоставима с подвижностью 90Sr. В случае малой интенсивности де-

струкции топливных частиц и перехода радионуклидов из их матрицы в почвенный 

раствор наблюдается близкая интенсивность переноса всех радионуклидов. По-

нятно, что при механическом перемешивании почвы, например, в результате рою-

щей деятельности животных, наблюдаются хаотические профили распределения ра-

дионуклидов в почве.  

На основе полученных данных о процессах диффузии и направленном пере-

носе были рассчитаны значения экологических периодов полуочищения корнеоби-

таемых горизонтов почв различных участков исследовательского полигона «Ры-

жий лес» от 90Sr, 137Cs, 154Eu, 241Am и изотопов Pu (см. Табл. 5.9). 

Таблица 5.9 ‒ Периоды полуочищения корнеобитаемых слоев (0–5 см) почв  

исследовательского полигона «Рыжий лес», лет 

ИП «Рыжий лес» 137Cs 90Sr 241Am Изотопы Pu 
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Болотная глинисто-песчаная почва 

(2001-2002 гг.) 
28±3 21±4 25±3 100±20 

Болотная глинисто-песчаная почва 

(2019 г.) 
27±3 36±5 55±7 74±20 

Дерново-слабоподзолистая пылевато-

песчаная хорошо дренированная почва 

(2001-2002 гг.) 

58±6 46±7 42±7 100±35 

Дерново-слабоподзолистая пылевато-

песчаная хорошо дренированная почва 

(2019 г.) 

61±10 42±7 62±9 56±20 

 

Результаты исследования образцов почв, отобранных на отдельных террито-

риях пострадавших в результате выпадений от аварии на ЧАЭС Российской Феде-

рации (Клинцовский и Новозыбковский районы Брянской области) и Республики 

Беларусь (Хойникский и Брагинский районы Гомельской области) также были про-

анализированы в рамках конвективно-диффузионной модели миграции радио-

нуклидов [425]. В рамках этой модели были получены величины коэффициента 

диффузии радионуклидов (D) в cм2 год-1 и скорость направленного переноса ради-

онуклида с током влаги (u), cм год -1. Они оказались близки к аналогичным данным 

о миграции 90Sr и 241Am на полигонах 5-км зоны ЧАЭС «Рыжий лес» [227]. Из этих 

величин были рассчитаны периоды полуочищения 5-см слоя почвы от этих радио-

нуклидов, которые оказались равными 30−40 лет. В целом можно отметить, что в 

почвах исследованных полигонов Республики Беларусь – Хойникского и Брагин-

ского районов Гомельской области миграция 137Cs замедлена в 2−3 раза по сравне-

нию с 90Sr, то есть 137Cs обусловленный аэрозольными выпадениями сильно связы-

вается в почве, а «горячие частицы» из топливных выпадений разрушаются, что 

приводит к ускорению процессов миграции, в основном, за счет конвективного пе-

реноса. 

Таким образом, неоднородность пространственного распределения выпаде-

ний на территории исследовательских полигонов, множественность физико-хими-

ческих форм радиоактивных выпадений и различная динамика их трансформации 

в почве, сложный радионуклидный состав выпадений, гетерогенность почвенного 
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покрова, роющая деятельность диких животных предопределяют существенно раз-

личную интенсивность перераспределения радионуклидов в профиле почв, что ска-

зывается в том числе и на формировании как амбиентного эквивалента дозы γ-по-

лей на различных участках экспериментальных полигонов, так и ее динамики. 

Гетерогенность пространственного распределения радиоактивного загрязнения на 

территории полигонов вместе с указанными выше причинами предопределяет су-

щественные различия в значениях амбиентного эквивалента дозы γ-полей на раз-

личных участках исследовательских полигонов. 

 

5.1.3. Исследование топливных горячих частиц  

чернобыльского происхождения 

В образцах исследованных разрезов почв, содержащих топливные выпадения 

исследовательских полигонов был изучен дисперсный состав горячих частиц, а за-

тем выделены сами частицы и определен их радионуклидный состав. На Ри-

сунке 5.12 представлены полученные распределения горячих частиц в образцах 

почвы по размерам. Из этих результатов видно, что максимум распределения раз-

меров горячих частиц сместился на 1-1,5 мкм в сторону уменьшения по сравнению 

с распределением [227] в 2000 гг.  

 

Рисунок 5.12 ‒ Гистограмма распределения по размерам горячих частиц в 

дерново-слабоподзолистых пылевато-песчаных хорошо дренированных поч-

вах (верхний слой 0-2 см, второй слой 2-4 см почвы). 
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Выделенные горячие частицы чернобыльского происхождения можно 

условно разбить на две группы (Рис. 5.13-5.14). Для первой, основной группы, ха-

рактерно доминирование активности 137Cs и 90Sr, тогда вклад изотопов Pu и Am в 

общую активность варьируется в пределах 4-10% по отношению к 137Cs. В настоя-

щей работе впервые выделен второй тип частиц – америциевый. В этих частицах 

активность 241Am в 5-6 раз больше активности 137Cs (см. Рис. 5.14 и Табл. 3). Ак-

тивность всех остальных -нуклидов по отношению к активности 241Am анало-

гична, как и у горячих частиц первого типа. Выгорание топлива в этих частицах, 

определенное по активностям 154,155Eu оказалось равным 11.90.3 МВт сут /кг U, 

тогда как величины выгорания топлива в горячих частицах основного типа, в ос-

новном, варьируются в диапазоне 11.5-13.5 МВт сут /кг U [405,426,427]. 

Также можно отметить, что в частицах основного типа значительно измени-

лось соотношение 90Sr/137Cs, по сравнению с измерениями 2000-х гг. Если раньше 

оно было 0.7-1, то в настоящее время для многих частиц, отобранных вблизи и 

внутри 4-го энергоблока ЧАЭС, это соотношение стало 3-4, что возможно указы-

вает на обеднение 137Cs из-за процессов деструкции топливных частиц. 

 

Рисунок 5.13 ‒ Фрагмент γ-спектра частицы чернобыльского происхождения 

уранового типа в низкоэнергетической области. 
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Рисунок 5.14 ‒ Фрагмент γ-спектра америциевой частицы чернобыль-

ского происхождения в низкоэнергетической области. 

 

В Таблицах 5.10-5.11 приведены результаты - и -спектроскопических ис-

следований двух типов горячих частиц.  

 

Таблица 5.10 ‒ Активности радионуклидов в некоторых горячих частицах  

полученные -спектрометрическими методами (Бк/образец) 

Радионуклид 
Америциевая  

частица 

Урановая частица 

основного типа 
60Co 0,62(3) – 
137Cs 48(2) 8,1(4)×103 
154Eu 13,0(6) 27(2) 
155Eu 22(1) 42(3) 

241Am  280(14) 372(18) 
243Am 0,57(3) 0,46(4) 
243Cm 0,34(2) 1,17(12) 
94Nb 0,80(4) 1,46(15) 
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Таблица 5.11 ‒ Активности радионуклидов в урановой частице,  

полученные радиохимическими методами (Бк/г) 

Радионуклид 
Урановая частица 

основного типа 
137Cs 20(1)×106 
234U 2.6(3)×103 
235U 7.2(16)×101 
236U 3.2(5)×102 
238U 9.2(15)×102 

238Pu 5.8(6)×105 
239,240Pu 9.7(9)×105 

242Pu 2.0(3)×103 
241Pu 20(2)×106 

241Am 1.65(6)×106 
243Am 2.8(5)×103 

243,244Cm 3.1(3)×104 
242mAm+242Cm 1.8(4)×103 

 

Кроме того, различные образцы горячих частиц основного типа можно раз-

делить на две большие группы, характеризующиеся различным выходом Kx U. На 

Рисунке 5.15 приведены характерные спектры таких образцов в области 80–

130 кэВ. Сравнивая с интенсивностью γ 105 кэВ 155Eu, в одних горячих частицах 

имеет место выход Kx U на 2 порядка больше выхода 155Eu. Во втором типе выход 

Kx U соизмерим с выходом 155Eu. При этом удельная активность 241Am совпадает в 

пределах 30–40 %. 

 
Рисунок 5.15 ‒ Фрагмент γ-спектра горячих частиц чернобыльского проис-

хождения в области Kx U. 
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Помимо этого, в работе были выделены горячие частицы с различным выхо-

дом Kx-излучения Zr. Kx Zr также, как и Kx U образуется за счет облучения урана и 

циркония, потоком электронов и γ-квантов от радионуклидов, находящихся в об-

разце. В основном, это электроны из распада 90Sr – 90Y и 137Cs. Зная соотношение 

выходов Kx Zr и Kx U, а также сечения взаимодействия этих электронов и γ-квантов, 

можно получить оценки соотношения масс этих элементов. В образцах, в которых 

наблюдается выход Kx Zr и Kx U, состав вещества описывается формулой (Zr0,99-

0,90U0,01-0,10)SiO4. Таким образом возможен общий вывод, что эти горячие частицы 

состоят из фрагментов механического дробления твэлов или топливных фрагмен-

тов, внедренных в циркониевую матрицу, образовавшихся в результате отжига UO2 

с Zr внутри расплавленной активной зоны реактора. 

В частицах, выделенных вблизи объекта «Укрытие» после установки второго 

конфайнмента, также доминируют 137Cs и 90Sr, однако в отдельных частицах вклад 

241Am достигает 20% по сравнению с 137Cs. В этих частицах выделены активности 

94Nb и значительный вклад 60Co. Как известно кобальт и ниобий являются примес-

ными добавками в нержавеющую сталь, используемую для конструкционных эле-

ментов реакторов. Процент этих примесей примерно один и тот же, поэтому можно 

оценить отношение 60Co и 94Nb в конструкционных материалах, как A(60Co) ≈ 

200A(94Nb). В изученных горячих частицах, где наблюдается активность этих изо-

топов, их соотношение примерно одинаковое, что указывает на происхождение 

этих частиц из сплава урана с цирконием, в которых ниобий, присутствует как при-

месь для легирования твэлов. 

Анализ данных об -излучателях показывает значительные расхождения с 

теоретическими расчетами по наработке трансурановых нуклидов в ядерном топ-

ливе. Расчетное значение для изотопного отношения 241,243Am составляет величину 

~2,210-3, т.е. завышено примерно в 1,5 раза по сравнению с экспериментальными 

данными. В то же время сравнение активности 241Am с суммарной активностью 

239,240Pu показывают, что в пределах точности измерений их соотношение совпадает 

с теоретическими значениями.  



 

 

225 

В -спектрах ряда горячих частиц наблюдается активность 243Cm, что позво-

лило существенно уточнить активность 244Cm и ее соотношение с выходом 239,240Pu, 

так как -спектры 243,244Cm не разделяются. Экспериментальное значение и в этом 

случае оказалось заниженным по сравнению с теоретическими расчетами нара-

ботки, но в отличии от значения для 243Аm в 3–5 раз ниже в зависимости от вели-

чины выгорания топлива. Отметим, что именно по нейтронам из распада 244Cm 

определяется степень выгорания топлива на действующих АЭС. Поэтому получе-

ние информации о вкладе 243Cm в суммарную активность 243,244Cm имеет большое 

прикладное значение. 

В -спектре идентифицированы -переходы, принадлежащие распаду 242Cm. 

Учитывая, что Т1/2 
242Cm = 162 дня, можно сделать вывод о том, что дочерний 242Cm 

образовался из распада 242mАm (Т1/2 = 141 год). Таким образом, наблюдается це-

почка 241,242,243Аm, что может быть использовано в дальнейших расчетах наработки 

трансурановых нуклидов с А > 241. 

В результате были получены новые данные о поведении горячих частиц в 

почвах территорий, загрязненных топливными выпадениями в результате аварии 

на ЧАЭС. Миграция 90Sr, 137Cs и 241Am в почвах в виде компактных структур де-

монстрирует, что для горячих частиц на территориях, пострадавших от аварии на 

ЧАЭС в настоящее время доминируют процессы выщелачивания. Анализ этих дан-

ных с использованием конвективно-диффузионной модели миграции показывает, 

что периоды полуочищения верхнего 5 см слоя почвы как для 90Sr, так и для транс-

урановых нуклидов примерно одинаковы и находятся в диапазоне 30-50 лет.  

Выделен новый тип горячих частицах чернобыльского происхождения, в ко-

торых доминирует активность 241Am. Соотношение KxZr, KxU, LxNp+U указывает, 

что эти частицы также образовались при отжиге топлива с цирконием и описыва-

ются формулой (ZrxUy)SiO4. Предложена новая систематика горячих частиц по со-

отношению KxU- и -линии 105 кэВ 155Eu. В - и -спектрах впервые разделены 

активности 243Cm и 244Cm [428]. 
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5.2. Исследование топливных выпадений пруда-охладителя ЧАЭС  

Присутствие в радиоактивных выпадениях частиц облученного ядерного 

топлива является специфической особенностью аварии на ЧАЭС [429]. Характер-

ные чернобыльские выпадения представлены топливной компонентой мелко дис-

пергированного ядерного топлива и конденсационной компонентой, образовав-

шейся в результате осаждения на поверхности различных носителей летучих 

высокоподвижных продуктов деления [416]. 

Одним из важнейших резервуаров топливной компоненты выпадений явля-

ется пруд-охладитель Чернобыльской АЭС. Пруд-охладитель, расположенный с 

востока на юго-восток от АЭС и в непосредственной близости от нее, представляет 

собой большой искусственный водоем (22,9 км2 размерами около 11×3 км). Общий 

объем воды на момент аварии составлял 15×107 м3. Средняя глубина водоема пер-

воначально составляла 6-7 м, при максимальной глубине ~18-19 м [430]. Пруд-

охладитель расположен примерно на 7 м выше над уровнем воды соседней реки 

Припять, поэтому при штатной эксплуатации его постоянно наполняли речной во-

дой с помощью электронасосов. Геологические условия водоема-охладителя, в 

частности четвертичные отложения, сформировали неглубокий, неограниченный 

водоносный горизонт, который позволил растворенным радионуклидам мигриро-

вать к реке Припять и в нее. Утечка через дамбу, которая была построена из высо-

копроницаемых песков (и без какой-либо облицовки с низкой проницаемостью), 

дополнительно способствовала постоянным потерям воды. 

Дренажные канавы были построены у подножия дамбы вокруг пруда, чтобы 

предотвратить образование заболоченных территорий в этом районе. Циркуляция 

воды внутри пруда контролировалась водоотводящей дамбой в центре пруда. За-

грязнение воды радионуклидами, в основном, было вызвано топливными материа-

лами, которые после первого взрыва выпали на поверхность пруда-охладителя. Из-

за химических изменений/процессов коррозии топливных выпадений в период с 

1987 г. по 1988 г. в воде пруда наблюдалось значительное увеличение растворен-

ного 90Sr. Тем не менее, основное количество выпавших в пруд фрагментов топлива 
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попало в бескислородный ил, где и произошла их относительная химическая ста-

билизация из-за недостатка кислорода [430,431]. 

После остановки последнего действующего реактора Чернобыльской АЭС в 

2000 году пруд-охладитель утратил свое техническое предназначение. Насосная 

станция пруда-охладителя была отключена в 2014 г. Первоначальный уровень воды 

водоема резко упал вследствие потерь в результате фильтрации и испарения. 

Большое количество горячих частиц, которые сохранились в бескислород-

ных органогенных илах пруда-охладителя, теперь находится в области воздействия 

атмосферного кислорода и подвергаются выветриванию и химическим измене-

ниям. По оценкам отдельных авторов, скорость выветривания оголившихся горя-

чих частиц может увеличиться в 2,5 раза [432]. Подкисление новообразованных 

почв (бывших донных отложений) еще больше увеличит скорость их деструкции. 

Были выдвинуты предположения, что недавно обнаженные частицы топлива, раз-

рушатся в течение 15-25 лет, в то время как частицы в затопленных остатках пруда-

охладителя, вероятно, сохранятся в ближайшие 100 лет. Ожидается, что эти про-

цессы приведут к вторичному загрязнению ранее стабилизированного водного био-

геоценоза [415,432]. Поэтому локализация мест наибольшей концентрации топлив-

ных выпадений в донных отложениях пруда-охладителя ЧАЭС является важной и 

актуальной задачей. 

5.2.1. Методы эксперимента 

Были проведены исследования образцов донных отложений в пруду-охлади-

теле ЧАЭС (работа выполнена при поддержке российско-белорусского гранта 

РФФИ №20-57-00009 и РФФИ №19-05-50095 «Радиоактивные микрочастицы в ат-

мосфере, педосфере и гидросфере: экологический риск и здоровье населения»). Для 

исследований отбирались пробы из разных точек пруда-охладителя в виде кернов 

диаметром 4,5 см до глубины 30 см, слоями: 2 слоя по 2 см, 2 слоя по 3 см и 4 слоя 

по 5 см. Гамма-спектры радионуклидов анализировались с помощью антикомпто-

новского спектрометра (см. Раздел 1.3). Подавление комптоновского фона при низ-
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ких энергиях составляло не менее восьми раз, что позволяло надежно идентифици-

ровать активность 241Am даже в наиболее глубоких слоях. Обработка спектров про-

водилась с использованием программного кода WinSpectrum. Фрагменты γ-спек-

тров показаны на Рисунке 5.16.  

 

Рисунок 5.16 ‒ Фрагмент γ-спектра донных отложений пруда охладителя,  

отобранных на глубине 10-15 см (а) в области энергий 10-28 кэВ,  

(б) в области энергий 690-740 кэВ и 1270-1340 кэВ. 

 

Активность 90Sr измерялась нерадиохимическим методом путем анализа 

спектров электронов и характеристического излучения (Глава 3). Характерный β-

спектр показан на Рисунке 5.17. При анализе β-спектров использовались β-спектры 

фантомов 137Сs, 90Sr и 40K, изготовленные с плотностью, близкой к плотности дон-

ных отложений (Глава 3). Учет изменения плотности образцов с глубиной фикси-

ровалось по факту смещения пика конверсионных электронов с энергией 635 кэВ 

от γ-лучей цезия с энергией 662 кэВ по формуле: 

∆𝐴 = 0,16(𝐸ф − 𝐸)𝐴,   (5.3) 

где ∆A – в процентах, А – активность цезия, Бк, Еф – энергия конверсионного пика 

в фантоме, кэВ, Е – энергия конверсионного пика в β-спектре образца, кэВ. 
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Рис. 5.17. Бета-спектр донных отложений, отобранных на глубине 10-15 см. 

 

Для оценки изотопного состава α-излучателей, а также расчета удельной ак-

тивности отдельных α-излучающих радионуклидов был использован метод α-спек-

трометрии [8, 9] с небольшими изменениями. 

5.2.2. Обсуждение полученных результатов 

В Таблице 5.12 и на Рисунке 5.18 показано распределение 90Sr и 137Cs до глу-

бины 30 см. Анализ распределения радионуклидов по глубине показывает, что 

свыше 80% активности радионуклидов находятся на глубине 10–20 см. Результаты 

измерений активности изученных радионуклидов в слое 15–20 см с максимальной 

активностью 90Sr и 137Cs представлены в Таблице 5.13.  

Таблица 5.12 ‒ Распределение 90Sr и 137Cs по глубине  

в изученных разрезах пруда-охладителя (Бк/образец) 

Глубина,  

см 

Отложения в зоне бере-

говой линия  

пруда-охладителя 

Донные отложения пруда-охладителя 

90Sr 137Cs 90Sr 137Cs 90Sr 137Cs 

1 765 3760 1520 2050 680 2750 

3 586 7600 200 1350 3020 4950 

5.5 645 3860 200 1400 1020 4100 

8.5 630 3410 415 2170 1130 2060 

12.5 160 930 1850 4070 1520 3750 

17.5 403 180 3600 7380 2430 7160 
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Глубина,  

см 

Отложения в зоне бере-

говой линия  

пруда-охладителя 

Донные отложения пруда-охладителя 

90Sr 137Cs 90Sr 137Cs 90Sr 137Cs 

22.5 240 70 2980 5800 1650 6500 

27.5 110 30 40 150 0 0 

 

 

Рисунок 5.18 ‒ Распределение 90Sr и 137Cs в донных отложениях пруда-охлади-

теля ЧАЭС до глубины 30 см: а – отложения в зоне береговой линии, б, в – 

донные отложения (активность каждого образца по глубине нормирована на 

активность первого слоя). 

 

Таблица 5.13 ‒ Активности γ-излучающих радионуклидов в слое 15–20 см 

донных отложения пруда-охладителя 

Изотоп 

Активность (Бк/г)  

по состоянию на 05.2021 г. 

(×102) 

Пересчитанная активность 

(Бк/г) по состоянию на 

26.04.1986 г. (×102) 
60Co 0,92(8) 92 
94Nb 0,75(6) 0,75 
134Cs 0,057(7) 7300 
137Cs 6680(300) 15000 
154Eu 10,0(5) 168 
155Eu 1,68(9) 275 

241Am 246(12) - 
243Am 0,51(5) 0,51 
243Cm 0,28(5) 0,64 
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Активность 241Am составляет 4–6 % по сравнению с 137Cs, а 90Sr – 40–50% по 

сравнению с 137Cs. Можно отметить, что соотношение Sr и Cs в этих слоях такое 

же, как и в 1986 г., тогда как в настоящее время в образцах из 4-го энергоблока 

ЧАЭС наблюдается совсем другое соотношение – активность стронция в 2–3 раза 

больше, чем активность Cs.  

Также были выделены активности 155Eu и 154Eu, 134Сs и 137Cs по которым опре-

делялось выгорание топлива в выпадениях в донных отложениях, оказавшееся рав-

ным 12-13 МВт сут /кг U.  

Кроме того, в изученных образцах донных отложений выделены активацион-

ные радионуклиды 60Co и 94Nb. Анализ соотношений 60Co и 94Nb показал, что веро-

ятнее всего это осадки от первого взрыва 4-го блока ЧАЭС, произошедшего 

26.04.1986 г. Для проверки предложенной гипотезы были проведены исследования 

соотношения изотопов в конструкционных материалах активной зоны 2-го энерго-

блока ЧАЭС (РБМК-1000), однако в отличии от разрушенного реактора, срок его 

эксплуатации составлял 12 лет. В результате оказалось, что на настоящий момент 

соотношения активностей кобальта и ниобия в конструкционных материалах 2-го 

энергоблока составляет А(60Co)/А(94Nb) ~ 20–30. Хорошо видно (Таблица 5.13) что 

не наблюдается даже качественного согласия с данными о соотношениях этих ак-

тивностей в донных отложениях пруда-охладителя. Наши расчеты с учетом вре-

мени эксплуатации реактора 2-го энергоблока и процентного содержания ниобия и 

кобальта в стали конструкционных материалов реактора [433] показали, что соот-

ношение активностей должно ожидаться А(60Co)/А(94Nb) ~30-40, что находится в 

хорошем согласии с экспериментальными исследованиями конструкционных ма-

териалов активной зоны 2-го энергоблока. Но это на порядок больше, чем в донных 

отложениях пруда-охладителя, что явно подтверждает гипотезу о том, что в них 

присутствуют продукты первого взрыва от 26.04.1986. При первом взрыве выле-

тели радиоактивные фрагменты активной зоны реактора с нерасплавленными кус-

ками твэлов. В них основным конструкционным материалом является цирконий с 

1% примесью ниобия. Примесь кобальта в твэлах на порядок меньше, чем в нержа-

веющих сталях элементов стальных конструкций, а с учетом времени работы 4-го 
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энергоблока (2 года) активность кобальта в облученных твэлах должна быть в 20 

раз меньше чем в конструкционных материалах активной зоны, т.е. отношение 

А(60Co)/А(94Nb) должно быть ~ 1, что хорошо согласуется с экспериментальными 

результатами исследований донных отложений (Таблица 5.13). 

Осадки на глубине 0–10 см, в основном, связаны с миграцией аэрозольных 

выпадений в последующие годы. В донных отложениях пруда-охладителя выделя-

ется та же компонента, что и в почвах загрязненных территорий, примыкающих к 

4-му энергоблоку ЧАЭС, хорошо исследованная в послеаварийный период. Также 

отмечается, что изотопные отношения радионуклидов в отобранных разрезах на 

глубине 0–10 см хорошо коррелируют с изотопными отношениями радионуклидов 

в почвах вблизи 4-го энергоблока ЧАЭС после установки второго конфайнмента 

[434]. Соотношение 241Am и 243Am в пределах погрешности измерений совпадает с 

этим соотношением в образцах, отобранных как внутри 4-го энергоблока, так и в 

почвах 5-км зоны ЧАЭС. 

В результате α-спектрометрических исследований были получены данные о 

составе α-излучателей в донных отложениях на глубине 15-20 см (Табл. 5.14). Ока-

залось, что изотопные соотношения трансурановых нуклидов в образцах донных 

отложений близки к изотопным отношениям в твэлах 4-го энергоблока ЧАЭС 

[427]. 

Таблица 5.14 ‒ Результаты радиохимических исследований образцов донных 

отложений на глубине 15-20 см 

Изотоп Активность (Бк/г) (×102) 
137Cs 3200(160) 
234U 0,20(2) 
236U 0,032(6) 
238U 0,08(2) 

238Pu 26(4) 
239+240Pu 56(8) 

242Pu 0,10(3) 
241Am 107(4) 
243Am 0,20(4) 
242Cm 2,1(5) 

243+244Cm 0,12(2) 
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С помощью разработанных спектрометрических и фотоактивационных мето-

дов исследованы донные отложения пруда-охладителя ЧАЭС. В результате иссле-

дований изотопного состава, вертикального распределение радионуклидов в разре-

зах донных отложениях и сравнение с данными о радиоизотопном составе 

облученных конструкционных материалов реактора РБМК-1000 была установлена 

глубина местонахождения выпадений, связанных с первым по времени взрывом 4-

го энергоблока ЧАЭС [435]. 

5.3. Изучение влияния почвенных микромицетов на деструкцию  

горячих частиц чернобыльского происхождения 

Наиболее опасными для живых организмов радионуклидами из облученного 

ядерного топлива являются изотопы плутония и 241Am. До 1986 г. считалось, что 

эти радионуклиды являются малоподвижными и поэтому представляют угрозу для 

животных и человека только при их ингаляционном поступлении. Однако исследо-

вания, проводимые в зоне отчуждения Чернобыльской АЭС, показали, что уже че-

рез 15 лет после чернобыльской аварии до 50% изотопов плутония и 241Am мигри-

ровали с поверхности почвы до глубины 2-10 см [227,228,436]. Исследования 

миграции радионуклидов на сильно загрязненных территориях от аварии на ЧАЭС 

показали, что в настоящее время активность отдельных долгоживущих трансура-

новых нуклидов, а именно 241Am, прослеживается до глубины 50-60 см [437]. 

Кроме того, были найдены и растворимые формы изотопов плутония и 241Am на 

глубине 90 см. Это явление сложно было объяснить только физико-химическими 

процессами, особенно если сравнить миграционную подвижность топливных вы-

падений из Чернобыльской зоны отчуждения с миграционной подвижностью «го-

рячих» частиц на Семипалатинском полигоне испытания ядерного оружия (Казах-

стан). В случае с частицами взрывного происхождения их физико-химическое 

состояние не претерпело существенных изменений за 50 лет, прошедших с момента 

проведения испытаний [438]. 
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В результате длительных исследований в зоне отчуждения ЧАЭС было уста-

новлено значительное биологическое влияние микроскопических почвенных гри-

бов на процессы деструкции топливных частиц. Более того, было показано, что раз-

личные штаммы микромицетов чернобыльского происхождения проявляют 

свойство позитивного радиотропизма, то есть для них характерна способность 

направленного и ускоренного роста к источнику радиоактивности [439,440].  

Кроме того, этот результат был подтвержден и в лабораторных исследования 

с использованием «горячих» частиц, отобранных на полигоне в районе г. Семипа-

латинска (Казахстан). В экспериментах участвовали частицы, сформировавшиеся в 

результате атомных и термоядерных взрывов, с активностью 100-200 Бк/г 152Eu, а 

также 103 Бк/г 239Pu в «атомных» частицах и 104 Бк/г 239Pu в «термоядерных» части-

цах. Концентрация 239Pu в частицах, образовавшихся в результате атомного взрыва, 

составляла – 1мкг/г и 10 мкг/г в частицах, образовавшихся в результате термоядер-

ного взрыва. В процессе продолжительного контакта грибного мицелия с интакт-

ными «горячими» частицами в грибном мицелии обнаружен 152Еu. Сорбционная 

активность изученных видов грибов относительно этого изотопа в жидкой среде 

была выявлена впервые. Она не уступала или превышала таковую для 137Сs. Уста-

новлено, что после 170-250 суток контакта с грибным мицелием более 50% радио-

активных поверхностных образований, содержащих изотопы плутония, было пере-

ведено грибами в подвижную форму. Для термоядерных частиц это количество 

превысило 25% [441]. 

Эксперименты в Брукхейвенской национальной лаборатории (США), в 

настоящее время активно занимающейся вопросами изменения форм нахождения 

трансурановых элементов в почве под действием микроорганизмов [442], показы-

вают, что активизация микробиологической активности в почвенной системе по-

вышает долю плутония, находящегося в растворенной и обменной формах. Повы-

шение биологической доступности плутония происходит как в результате прямого 

воздействия микроорганизмов (уменьшение степени окисления элемента и переход 

в более подвижные соединения), так и косвенного – снижение pH среды, увеличе-

ние концентрации низкомолекулярных органических соединений.  
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В серии исследований показана исключительно высокая аккумуляционная 

способность грибов в отношении плутония и америция [443,444]. В некоторых ра-

ботах отмечалось, что в поглощении плутония грибами и бактериями большую 

роль играют сидерофоры [445]. Продукты микробиологического разложения сиде-

рофоров вступают во взаимодействие с восками в почве и образуют насыщенные 

лигандами соединения, повышающие подвижность плутония. Некоторые виды 

почвенных микроорганизмов выделяют низкомолекулярные органические соеди-

нения, увеличивающие подвижность актинидов [446]. Под действием почвенных 

грибов плутоний переходит в четырехвалентное состояние, образует относительно 

подвижные нейтральные и отрицательно заряженные комплексы.  

Установленный факт направленного роста грибных гиф к горячим частицам, 

т.е. способность проявлять позитивную радиотропную реакцию [447], послужил 

отправной точкой для изучения радиотропизма и у других штаммов микроскопи-

ческих грибов. Изучение встречаемости этого явления у микромицетов, при ис-

пользовании искусственных источников излучения с активностью близкой к актив-

ности горячих частиц, позволило установить, что явление радиотропизма 

свойственно только штаммам грибов, выделенных из образцов почв, отобранных 

на территориях, загрязненных радиоактивными выпадениями [437]. Штаммы этих 

же видов, выделенные из образцов почв, отобранных на контрольных территориях 

с нормальным уровнем радиационного фона, этим свойством не обладали.  

Кроме того, у ряда штаммов, проявляющих свойство радиотропизма, были 

отмечены активация роста грибных гиф и увеличение количества проросших кони-

дий при повторном облучении, т.е. наблюдался эффект радиостимуляции штаммов 

[447]. Хорошо известно, что стимулирующее действие излучения на различные 

биологические объекты зависит не только от дозы облучения, но и от вида линей-

ной передачи энергии для каждого типа излучения.  

Дальнейшие исследования эффекта радиотропизма в модельных системах с 

пострадиационными поколениями микромицетов подтвердили тот факт, что свой-

ство положительно реагировать на действие радиации направленным ростом к ее 

источнику является проявлением общей экологической способности многих видов 
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микромицетов адаптироваться к действию хронического ионизирующего облуче-

ния. 

Установлено, что частота проявления положительного радиотропизма среди 

исследованных пострадиационных поколений микромицетов крайне неравно-

мерна: она обратно зависит от радиоактивности мест их выделения ─ с увеличе-

нием радиоактивности мест выделения штаммов частота проявления свойств поло-

жительного радиотропизма в микромицетах снижалась. Максимально (до 80%) она 

проявлялась у пострадиационных поколений микромицетов, выделенных на терри-

ториях с мощностью экспозиционной дозы до 100 мР/ч через 10 и более лет после 

Чернобыльской катастрофы. Одним из видов микромицетов, который часто выде-

лялся из почвы в течение многолетнего мониторинга микобиоты территорий, по-

страдавших от аварии на ЧАЭС был C. Cladosporioides [447]. 

Одним из важнейших показателей биологической активности грибов в усло-

виях радиоактивного загрязнения считается выявление у них способности взаимо-

действовать с радиоактивными «горячими» частицами и другими техногенными 

материалами.  

Интенсивность процесса биодеструкции изолированных горячих частиц чер-

нобыльского происхождения зависит от уровня их радиоактивности, радионуклид-

ного состава и вида микромицетов. В пределах вида она проявляется на штаммовом 

уровне и осуществляется двумя путями. Первый путь — непосредственный, пря-

мой контакт грибных гиф с «горячей» частицей, активное ее обрастание и дальней-

шее разрушение. Второй путь — первоначальное воздействие на частицу пула 

грибных экзометаболитов. 

Как видно из приведенного обзора научной литературы, данные по взаимо-

действию микромицетов с трансурановыми элементами очень ограничены. А ис-

следования способности микромицетов к деструкции горячих частиц с высокой 

удельной активностью трансурановых элементов, перевод их в ионообменные 

формы имеет большое значение с разных точек зрения. Во-первых, такая информа-

ция крайне важна при прогнозировании отдаленных последствий действия хрони-

ческого облучения на биогеоценоз. Большое значение имеет возможность реальной 
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оценки скорости деструкции горячих частиц, в частности, микромицетами, которая 

приводит к ускорению поступления в почву трансурановых радионуклидов в рас-

творимой форме с последующей миграцией этих радионуклидов в трофические 

цепи. 

Во-вторых, в связи с тем, что в настоящее время очень остро стоит пробле-

матика и перспективы в оценке текущего состояния, сбора, хранения, захоронения 

и переработки радиоактивных отходов, особого внимания требуют плутоний и аме-

риций, в связи с их высокой радиотоксичностью, канцерогенностью и очень боль-

шим периодом полураспада. Поэтому является актуальным изучение потенциаль-

ных возможностей микромицетов для деструкции топливо-содержащих 

материалов и перевода их в форму, упрощающую дальнейшую утилизацию (работа 

выполнена при поддержке российско-белорусского гранта РФФИ №20-57-00009 и 

РФФИ №19-05-50095 «Радиоактивные микрочастицы в атмосфере, педосфере и 

гидросфере: экологический риск и здоровье населения»). 

Такие свойства грибов, являющихся активной и преобладающей микробной 

компонентой почвы (около 80% микробиоты в почвах составляют микромицеты), 

могут существенно влиять на перемещение радионуклидов по трофическим цепям 

от почвы к человеку. Все это указывает на то, что возможно решающую роль при 

миграции радионуклидов на территориях, пострадавших в результате аварии на 

ЧАЭС, имеют микробиологические процессы, изучение которых требует ком-

плексных исследований при участии специалистов в области ядерной физики и 

микробиологии.  

5.3.1. Материалы и методы исследования 

Изучение взаимодействия ряда видов микроскопических грибов с горячими 

частицами проводили в лабораторных условиях с использованием специальной мо-

дельной системы, включающей изолированную горячую частицу, чистую культуру 

гриба (стандартизованная суспензия конидий или фрагментов мицелия), минераль-

ную питательную среду Чапека с пониженным в ней содержанием сахарозы (60 
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мг/л) или почвенной вытяжкой, разведенной в десять раз. Все указанные составля-

ющие помещали в лунку на предметном стекле, которую накрывали покровным 

стеклом. Систему помещали в эксикатор, где поддерживалась 100% относительная 

влажность воздуха. 

На первом этапе исследований деструкции горячих частиц использовались 

частицы, состоящие из 144Се, 106Ru, 137Cs, с активностью от 61 до 8 500 Бк, разме-

рами 20-100 мкм и шесть видов микроскопических грибов (Табл. 5.15), выделенных 

из почв Зоны отчуждения ЧАЭС – Penicillium funiculosum 1, Penicillium 

roseopurpureum 147, Penicillium roseopurpureum 211, Cladosporium сladosporioides 

4, Phoma cava 158, Trichoderma viride 140. C. сladosporioides 4 и Р. funiculosum 1 

были выделены в 1986 г. из почвы на территории г. Припять (удельная активность 

составляла 370 000 Бк/кг). Впоследствии штаммы этих видов неоднократно изоли-

ровались из почвенных образцов, отобранных на территориях 10-км зоны отчуж-

дения с различным уровнем загрязнения. Penicillium roseopurpureum 147, и 

Trichoderma viride 140 были выделены из супесчаной почвы полигона наблюдений 

«ЛЭП» (с. Копачи). Penicillium roseopurpureum 211 был выделен из почвы поли-

гона, расположенного на территории Ново-Шепелического лесхоза, а Phoma cava 

158 – из почвы на территории промплощадки ЧАЭС с экстремально высоким уров-

нем радиоактивности. 

Таблица 5.15 ‒ Характеристики горячих частиц и виды микромицетов,  

использовавшиеся в лабораторных экспериментах 

Горячая 

частица 

Актив-

ность на 

начало 

экспери-

мента, Бк 

Изо-

топ-

ный 

состав 

% к 

общей 

актив-

ности 

Вид и штамм 

гриба 

Начало 

обрас-

тания, 

сут 

Пол-

ный 

распад 

частиц, 

сут 

5 91 106Ru 100 

Penicillium ro-

seopurpureum 

147 

- - 

3 350 

144Се 
137Cs 
106Ru 

5,7 

73,0 

20,0 

P. roseopur-

pureum 147 
35 * 

7 400 
144Се 
137Cs 

48,0 

30,0 

P. roseopur-

pureum 147 
35 114 
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Горячая 

частица 

Актив-

ность на 

начало 

экспери-

мента, Бк 

Изо-

топ-

ный 

состав 

% к 

общей 

актив-

ности 

Вид и штамм 

гриба 

Начало 

обрас-

тания, 

сут 

Пол-

ный 

распад 

частиц, 

сут 
106Ru 22,5 

T-7 1200 

144Се 
137Cs 
106Ru 

53,5 

12,5 

27,0 

P. roseopur-

pureum 147 
10 80 

T-11 3100 

144Се 
137Cs 
106Ru 

42,5; 

27,0; 

29,0 

P. roseopur-

pureum 147 
15 80 

T-6 8500 

144Се 
137Cs 
106Ru 

43,8 

17,5 

32,0 

P. roseopur-

pureum 147 
60 210 

10 410 

144Се 
137Cs 
106Ru 

94,0 

2,0 

1,0 

P. roseopur-

pureum 211 
- - 

4 320 144Се 98,0 
P. funiculosum 

1 
43 121 

1 150 

144Се 
137Cs 
106Ru 

52,5 

34,0 

7,3 

Cladosporium 

cladospori-

oides 

10 155 

9 230 

144Се 
137Cs 
106Ru 

52,0 

22,0 

24,0 

C. cladospori-

oides 4 
15 92 

11 260 

144Се 
137Cs 
106Ru 

39,0 

43,0 

17,0 

C. cladospori-

oides 4 
35 * 

T-21 1100 

144Се 
137Cs 
106Ru 

58,0 

18,0 

23,0 

C. cladospori-

oides 4 
15 130 

12 92 144Се 99,2 
Phoma cava 

158 
- - 

6 61 144Се 95,6 
Trichoderma 

viride 140 
- - 

2 170 

144Се 
137Cs 
106Ru 

52,0 

23,0 

15,0 

Контроль - - 

«-» гриб не рос на частице и не разрушал ее;  

«*» наблюдения не проводили 
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Экспозиция частиц в модельной системе продолжалась в течение 100–150 сут 

– вплоть до полного их разрушения. В процессе эксперимента приготовленные пре-

параты периодически исследовали в световом микроскопе. Контролем служила та 

же система, но без частицы, и частица с питательной средой, но без гриба. Кроме 

того, параллельно был поставлен контроль с участием вместо горячих частиц 

инертных, нерадиоактивных металлов, в частности циркония и рутения. В кон-

троле и в опыте уже через сутки было зафиксировано набухание и прорастание ко-

нидий соответствующих грибов с образованием ростковых гиф, дальнейшим ветв-

лением мицелия и формированием репродуктивных структур. 

Стандартизованные суспензии грибных конидий (1·106 конидий/мл) добав-

ляли в лунки предметного стекла в модельных системах во всех вариантах опыта. 

Через 24 ч конидии прорастали и образовывали ростковые гифы. В дальнейшем 

начиналось ветвление мицелия и, в большинстве случаев, образование конидиаль-

ного спороношения. Начало обрастания горячей частицы в модельной системе в 

присутствии изученных грибных видов регистрировали в разное время – от 10 до 

43 сут. Полный их распад происходил на 80–155 сут их экспозиции. 

Штамм C. cladosporioides 4 экспонировался с шестью частицами, содержа-

щих 144Се, 137Сs и 106Ru, в одной из которых единственным γ-излучателем был 106Ru. 

В таких же условиях P. roseopurpureum 147 не рос и не контактировал с рутениевой 

частицей на протяжении 155 сут наблюдения. Другой штамм этого вида P. 

roseopurpureum 211, помещенный в модельную систему с цериевой частицей тоже 

не взаимодействовал с ней.  

Процесс разрушения самой активной, из используемых в эксперименте ча-

стиц, частицей «Т-6» штаммом P. roseopurpureum 147 показан на Рисунке 5.19. 

Время экспозиции составило 210 сут. В течение всего времени наблюдения микро-

гриб активно рос и образовывал спороношения в модельной системе на расстоянии 

более 2000 мкм от частицы. Однако уже через 60 сут края частицы начинали свет-

леть, истончаться, что свидетельствовало о начале ее деструкции. К концу экспе-

римента (210 сут.) частица распалась на мелкие гранулы, которые со временем ча-

стично растворялись. 
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Рисунок 5.19 ‒ Деструкция горячей частицы Т-6 экзометаболитами 

Penicillium roseopurpureum 147; слева – исходная частица,  

справа – край частицы через 210 сут. 

Штамм P. roseopurpureum 147 экспонировали с шестью горячими частицами, 

одна из которых преимущественно состояла из 106Ru и 144Се. С частицей такой при-

роды гриб не контактировал на протяжении 155 сут наблюдения. Остальные ча-

стицы, в состав которых входили 144Се, 106Ru и 137Сs активно разрушались штаммом 

P. roseopurpureum 147. При этом время начала обрастания горячей частицы варьи-

ровало от 10 до 35 сут и полный распад частиц регистрировали на 80–114 сут. Про-

цесс последовательного во времени разрушения неоднородной горячей частицы 

«Т-7» представлен на Рисунке 5.20. 
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Рисунок 5.20 ‒ Динамика разрушения горячей частицы «Т-7» штаммом 

Penicillium roseopurpureum 147. 

 

Конидии С. сladosporioides 4 экспонировали с четырьмя горячими частицами 

в модельной системе. Время от начала обрастания и до полного разрушения ча-

стицы этим видом составило от 15 до 92–130 сут. Однако рост гриба на поверхно-

сти горячей частицы регистрировали уже на 6–15 день экспозиции в модельной си-

стеме (Рис.5.21).  

  

а б 
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Рисунок 5.21 ‒ Динамика взаимодействия Cladosporium сladosporioides 4 с ча-

стицей «Т-21» – от начального этапа обрастания частицы (а) и до полного ее 

разрушения (г). Время полного разрушения частицы – 180 сут. 

 

Достаточно слабую деструктивную активность проявил штамм С. 

сladosporioides 1, конидии которого взаимодействовали с частицей 1. Рост гриба на 

ней зафиксировали уже на 10 день, интенсивное обрастание происходило на 52 сут, 

но полное ее разрушение регистрировали только по прошествии 155 сут. 

Штаммы видов P. funiculosum, Trichoderma viride и Phoma cava экспониро-

вали с цериевыми частицами (98, 95 и 99 % от общей активности). В условиях мо-

дельной системы цериевая частица обильно обрастала мицелием гриба P. 

funiculosum 1 только на 72 день экспозиции, а ее полный распад регистрировали на 

121 сут. 

При внесении в модельную систему конидий Phoma cava обрастания частицы 

не происходило в течение 155 сут наблюдения, однако гриб при этом нормально 

развивался по периферии лунки предметного стекла. 

Штамм Trichoderma viride 140 в присутствии горячей частицы в модельной 

системе развивался слабо – мицелий образовывался только по периферии лунки на 

предметном стекле, т.е. в максимальном удалении от горячей частицы. При этом 

отмечали нормальное развитие мицелия, но спороношение в таких условиях прак-

тически отсутствовало. 
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Учитывая широко известную биокоррозионную активность ряда микроско-

пических грибов относительно металлов, были проведены эксперименты со ста-

бильными рутением и цирконием, которыми в разработанной модели заменяли го-

рячие частицы. Систему инокулировали указанными штаммами С. сladosporioides 

и P. roseopurpureum. Состав среды и условия проведения опыта не отличались от 

ранее описанных. Время экспозиции – 44–52 сут. Было установлено, что грибы ак-

тивно росли и развивались в модельной системе, однако, ни в одном из вариантов 

опыта не наблюдалось обрастание и разрушение частиц этих металлов на протяже-

нии всего времени наблюдения. 

К этому следует добавить, что в процессе роста грибов в модельной системе 

с горячими частицами наблюдались определенные отклонения в морфологии и ре-

ализации онтогенеза штаммами исследуемых грибов. В большинстве опытов с го-

рячими частицами конидии изученных видов грибов прорастали с такой же интен-

сивностью, что и в контроле. Явное ингибирование прорастания конидий 

регистрировали только у Trichoderma viride 140 в модельной системе. Количество 

непроросших конидий этого штамма в ней оставляло 80 % и более. 

Ускорение прорастания конидий после 4–5 ч экспозиции в модельной си-

стеме фиксировали у P. roseopurpureum 147 в присутствии высокорадиоактивной 

частицы «Т-7». Ветвление мицелия в этом случае, как правило, не отличалось от 

контрольного, но в неблагоприятных для изученных грибов условиях (рутениевые 

частицы, высокоактивная частица «Т-7») образование и последующий рост мице-

лия даже для активных видов-биодеструкторов наблюдали только в отдалении от 

источника излучения (горячей частицы). В таких условиях в грибном мицелии 

наблюдали многочисленные анастомозы, петли, частые перегородки, образование 

гигантских клеток (Рис. 5.22). 
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Рисунок 5.22 ‒ Изменение в морфология грибного мицелия, растущего в мо-

дельной системе: а – образование петель и анастомозов; б – образование ча-

стых перегородок в мицелии. 

 

Нормальное развитие мицелия, как правило, сопровождалось и нормальным 

спороношением. Однако, в условиях повышенного уровня γ-излучения отмечали 

отклонения в морфологии конидиеносцев и конидий. Конидиеносцы становились 

укороченными, уменьшалось количество метуль и стеригм в кисточках пеницил-

лиев, цепочки конидий в ряду изученных видов этого рода удлинялись, а у пред-

ставителей р. Cladosporium цепочки конидий проявили тенденцию к нераспаданию. 
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К этому следует добавить, что обрастание, рост и последующее разрушение 

горячих частиц было невозможно без направленного роста к ним ростковых гриб-

ных гиф.  

Интенсивность наблюдаемого процесса – грибной биодеструкции изолиро-

ванных горячих частиц чернобыльского происхождения зависела от уровня их ра-

диоактивности, радионуклидного состава и видовой принадлежности гриба-биоде-

структора. В пределах вида она проявлялась на штаммовом уровне и 

осуществлялась двумя путями. Первый из них состоял в прямом контакте грибных 

гиф с телом горячей частицы и затем – в активном ее обрастании и дальнейшем 

окончательном разрушении. Не исключено, что на заключительных этапах грибной 

деструкции к механическому разрушению горячей частицы могут подключаться 

экзометаболиты соответствующего гриба. Второй тип грибной деструкции состоял 

в воздействии на частицу грибных экзометаболитов, включающих, как минимум, 

органические кислоты и окислительные ферменты. Грибная деструкция отсутство-

вала при замене горячей частицы частичками нейтральных металлов (рутения или 

циркония).  

Следующим этапом нашего исследования было изучение способности мик-

роскопических грибов взаимодействовать с горячими частицами, содержащими 

трансурановые элементы.  

В эксперименте использовались два штамма вида Cladosporium 

cladosporioides: Cladosporium сladosporioides 4, выделенный в почвах территорий, 

пострадавших от аварии на ЧАЭС и, как было установлено ранее, проявляющий 

радиоадаптивные свойства и Cladosporium сladosporioides 4061, выделенный с тер-

риторий с фоновым уровнем радиации, у которого отсутствовали радиоадаптивные 

свойства [448]. Исследования взаимодействия «микромицет — горячая частица» 

проводили при культивировании микромицетов в жидкой среде в олиготрофных 

условиях (с использованием среды Чапека с 1 г/л глюкозы) при 25±2 ºС на протя-

жении 60 дней. После окончания экспозиции отделяли все компоненты исследуе-

мой системы: «горячие частицы», культуральную жидкость, мицелий. Затем опре-

деляли удельную активность каждого компонента этой системы. Основные γ-



 

 

247 

спектроскопические измерения выполнялись на антикомптоновском спектрометре 

с HPGe-детектором. Удельную активность 90Sr в пробах определяли с использова-

нием разработанных методов (глава 3). Количество биомассы определяли грави-

метрически. 

Для исследований были выбраны горячие частицы чернобыльского проис-

хождения с повышенным содержанием 241Am подобные по физико-химическим 

свойствам. В Таблице 5.16 приведены данные об активности основных радио-

нуклидов. Как видно общая активность частицы SL-4 почти вдвое выше таковой 

SL-15. При этом соотношение 241Am и 137Cs в них было подобным. Активность изо-

топов плутония определяли с использованием разработанного методического под-

хода по Lx-излучению урана (Глава 2). Анализ спектров Kx -излучении Zr и U по-

казал, что в составе используемых частиц масса урана составляет 12% в SL-15 и 8% 

в SL-4. 

Таблица 5.16 ‒ Активность горячих частиц, используемых в модельной  

системе по данным - и β-спектрометрии 

Топливная ча-

стица 

Активность радионуклидов, Бк/образец 

137Cs 241Am 90Sr 
Изотопы 

Pu 

SL-15 3420±171 364±18 2030±200 382±57 

SL-4 6590±330 908±45 4010±400 883±132 

 

На первом этапе лабораторного эксперимента было проведено сравнительное 

исследование способности штаммов Cladosporium сladosporioides, обладающего 

(С.С. 4) и не обладающего (С.С. 4061) радиоадаптивными свойствами переводить 

радионуклиды, входящие в состав топливных частиц, в биологически доступные 

формы в процессе культивирования в системе частица — микромицет в жидкой 

питательной среде. Частицы были помещены в культуральную жидкость, так 

чтобы обеспечить максимальный доступ мицелия ко всей поверхности частицы. 

Через 50 дней эксперимента были исследованы активности радионуклидов в куль-

туральной жидкости и в мибиомассе микромицетов. На Рисунке 5.23 приведены 
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фрагменты γ-спектров в низкоэнергетической области. Как видно наблюдается по-

вышенный выход 241Am в мицелии микромицетов (в культуральной жидкости 

241Am в 50 раз меньше). 

 

 

После анализа полученных результатов впервые обнаружено, что вышеупо-

мянутые штаммы микромицетов переводят 241Аm из твердотопливной частицы, в 

биологически доступную форму. При этом в процессе их роста не зафиксировано 

значительная активность 241Аm в питательном растворе, оставшимся после прове-

дения эксперимента. Контрольный эксперимент, в котором использовался только 

питательный раствор и горячие частицы при той же продолжительности экспери-

мента также не выявил содержания значительной активности 241Аm. Усвоение 

Рисунок 5.23 ‒ Фрагменты γ-спек-

тров в низкоэнергетической обла-

сти: мицелия после эксперимента 

с топливной частицей SL-4 штам-

мов C. сladosporioides 4 (а),  

C. сladosporioides 4061 (б), а также 

культуральной жидкости после 

эксперимента с SL-4 и штаммом  

C. сladosporioides 4 без мицелия (в). 

 



 

 

249 

штаммами микромицетов 241Аm доминирует по сравнению с его переводом в рас-

творимую форму. Оказалось, что активность в мицелии на порядок превышает ак-

тивность 241Аm в питательном растворе. 

При анализе β-спектров не было обнаружено достоверного накопления 90Sr в 

биомассе исследуемых штаммов микромицетов. В Таблице 5.17 приведены резуль-

таты о массе и накопленной активности 241Am и 137Cs в расчете на г биомассы 

Cladosporium сladosporioides 4061 и 4, а также рассчитаны коэффициенты перехода 

радионуклидов в системе «горячая» частица — микромицет. 

 

Таблица 5.17 ‒ Аккумуляция радионуклидов C. сladosporioides  

при культивировании на жидкой питательной среде  

с топливными частицами в погруженном положении 

Топливная ча-

стица/штамм 

Масса 

мице-

лия, мг 

Аккумуляция  

радионуклидов 

(Бк/г) 

Коэффициенты пере-

хода радионуклидов  

из частиц в мицелий 
137Cs 241Am 137Cs 241Am 

SL-4 / штамм 4 30 9 17 4,0 · 10-5 56 · 10-5 

SL-15 / штамм 4061 47 11 6,4 1,5 · 10-4 8,7 · 10-4 

Погрешность измерений не превышала 10% 

 

На втором этапе исследования взаимодействия в системе «микромицет-«го-

рячая» частица» проводили при культивировании облученный поколений двух 

штаммов: Penicillium Hirsntam, выделенный в почвах на территориях с фоновым 

уровнем радиации, у которого отсутствовали радиоадаптивные свойства и 

Hormoconic 61 с радиоадаптивными свойствами, выделенный в почвах территории 

Полесского государственного радиоэкологического заповедника с высоким радиа-

ционным фоном. Как и в исследованиях, описанных выше для обоих видов штам-

мов эксперименты проводились в жидкой среде в олиготрофных условиях (с ис-

пользованием жидкой питательной среды Чапека). 

Горячая частица SL15 сразу при внесении в колбу погрузилась на дно, где 

она находилась в течение всего эксперимента. После посева культуры Penicillium 

Hirsntam (суспензия 1·106 конидий/мл в среде Чапека с 1 г/л глюкозы), колба поме-

щалась в термостат с температурой 25 ± 2°С. Эксперимент продолжался в течение 
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60 дней. После этого аналогичный опыт проводился с штаммом Hormoconic 61 и 

горячей частицей SL4. Активность радионуклидов 137Сs и 241Am в обоих частицах 

снизилась незначительно. 

После окончания лабораторного эксперимента разделяли все компоненты ис-

следуемой системы: остатки горячих частиц, культуральную жидкость, мицелий. 

После специальной подготовки определяли удельную активность каждого компо-

нента этой системы. Основные γ-спектроскопические измерения выполнялись на 

γ-спектрометре, собранном на базе HPGe-детектора модели GX4019 CanberraTM с 

эффективностью регистрации 40% по сравнению с NaI (Tl) детектор размерами 3 

"× 3" и тонким входным бериллиевым окном. Измерения проводились в специаль-

ной защите из очищенного железа от примесей тяжелых атомов. Это обеспечило 

необходимый, низкий уровень фона в энергетическом диапазоне 30-100 кэВ. 

На Рисунках 5.24 и 5.25 приведены фрагменты низкоэнергетической части γ-

спектров фона, топливных частиц, культуральных жидкостей и мицелия после про-

веденных экспериментов по взаимодействию горячих частичек SL4 и SL15 с штам-

мами Hormoconic 61 и Penicillium Hirsntam, соответственно. 
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Рисунок 5.24 ‒ Фрагменты γ-спектров: фоновый (а), частицы Sl4 (б), культу-

ральной жидкости (в) и мицелия после проведения эксперимента с топлив-

ной «горячей» частицей SL4 (г) и штаммом Hormoconic 61. 

 

Измерение концентрации 90Sr проводились по разработанной методике 

(Глава 3). Как следует из Таблицы 5.18 аккумуляция мицелием 241Am происходит 

с одинаковой скоростью, как и 137Cs для обоих штаммов микромицетов. В то же 

время перевод радионуклидов в питательную жидкость существенно отличается. 

Штаммы, выделенные на территории с высоким уровнем радиации переводят в 

биологически доступные формы как 137Cs, так и 241Am, а штаммы, выделенные на 

территориях с фоновым уровнем радиации, практически не переводят 241Am в пи-

тательную жидкость. 
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Таблица 5.18 ‒ Сравнительные активности горячих частиц,  

мицелия и культуральной жидкости 

г.ч. 

Активность 

до/после экспе-

риментов, Бк 

Активность сред после экспериментов, Бк 

SL4 

241Am 137Cs Эксперимент с Hormoconic 61 

1070±11 13800 

жидкость мицелий 
241Am 137Cs 241Аm 137Cs 

0,076±0,007 1,84±0,1 0,026±0,001 0,16±0,01 

A(241Am)/A(137Cs)= 

=0,077±0,007 
0,041±0,003 0,16±0,01 

SL15 430±5 11300 

Эксперимент с Penicillium Hirsntam, выделенным  

на территориях с фоновым уровнем радиации 

жидкость мицелий 
241Am 137Cs 241Аm 137Cs 

0,008±0,001 1,73±0,1 0,051±0,003 0,33±0,03 

A(241Am)/A(137Cs)= 

=0,038±(0,003) 
0,0050± 0,0003 0,15±0,01 

 

Рисунок 5.25 ‒ Фрагменты γ-

спектров: частицы Sl15 (а), 

культуральной жидкости (б) и 

мицелия (в) после проведения 

эксперимента с топливной го-

рячей частицей SL15 и штам-

мом Penicillium Hirsntam. 
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Активность α-излучателей мицелия в процессе лабораторного эксперимента 

определялась с использованием разработанного метода (Глава 2). Но, кроме этого, 

были проведены радиохимические исследования мицелия штамма Cladosporium 

сladosporioides 4061 после окончания лабораторного эксперимента с горячей ча-

стицей SL4 по следующей схеме: 

• растворение мицелия; 

• оценка изотопного состава α-излучающих радионуклидов мицелия; 

• выбор схемы анализа с учетом полученных данных о радионуклидном со-

ставе; 

• тщательный радиохимический анализ и расчет удельных активностей ра-

дионуклидов в мицелии. 

Перевод радионуклидов в раствор осуществляли с помощью полного кислот-

ного растворения мицелия штамма Cladosporium сladosporioides 4061 с использо-

ванием концентрированных HF, HNO3, HCl в тефлоновом стакане. Мицелий рас-

творялся полностью, полученный раствор общей массой 4.62 (г) упаривался до 

влажных солей. Эти соли растворялись в HNO3 и количественно переносились с 

той же кислотой в центрифужную пробирку. Оценка степени переноса растворен-

ного образца из тефлонового стакана в пластиковую пробирку осуществлялась пу-

тем контроля радиационной чистоты стакана после переноса пробы. Оценивалась 

активность γ излучающих радионуклидов, которые остались на стенках стакана с 

помощью измерений на γ-спектрометре. 

Для оценки изотопного состава α-излучателей, а также расчета удельной ак-

тивности отдельных α-излучающих радионуклидов использовался методы α-спек-

трометрии с небольшими изменениями. Для анализа отбиралась аликвоты раствора 

мицелия. Проба упаривалась с сульфатом натрия, сухой остаток растворяли в бу-

ферном растворе сульфата аммония с рН = 2 ± 0,05 и переносили в электролитиче-

скую ячейку для электролиза. Масса этого раствора составляла 0,2828 г. Электро-

литическое осаждение радионуклидов проводили на диск из нержавеющей стали. 

Контроль полноты осаждения осуществляли с помощью повторного электролиза. 
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Для этого буферный раствор, оставшийся после первого электролитического оса-

ждения, упаривали и повторно проводили электроосаждение на диск из нержавею-

щей стали. Оба диска последовательно измеряли на α-спектрометре в одинаковых 

условиях. Контроль показал, что при первом электролитическом осаждении на 

диск было перенесено почти 100% атомов Pu и Am которые находились в буферном 

растворе. Измерения проводили на α-спектрометре Alpha Analist с экспозицией 

продолжительностью 90000 секунд, полученный спектр от первого электролиза 

представлен на Рисунке 5.26. Использованный метод дал возможность оценить 

изотопный состав α-излучателей в мицелии. Из рисунка видно, что в образце при-

сутствуют 239,240Pu и 238Pu + 241Am. 

 

Рисунок 5.26 ‒ Суммарный α-спектр от первого электролиза 

 

Полученные данные об изотопном составе предоставили возможность вы-

брать дальнейшую схему радиохимического анализа, которая позволил разделить 

изотопы Pu и 241Am и оценить их активность. Схема последовательного анализа 

предусматривала следующие этапы: 

1. Отбор аликвоты раствора мицелия, масса ее составила 1,2544 г 

2. Внесение носителей и трассеры; 

3. Разделение Pu и Am с использованием ионообменной смолы UTEVA; 

4. Отделение Am с оксалата кальция от щелочных металлов. 
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Для расчета коэффициентов химического выхода плутония и америция ис-

пользовались активности 0,01638 Бк ядер 242Pu и 0,0191 Бк ядер 243Am, соответ-

ственно в качестве трассеров. 

Счетные образцы Pu и Am готовили методом электролиза, измерения прово-

дили на альфа-спектрометре Alpha Analyst. Альфа-спектры америция и изотопов 

Pu после радиохимического разделения представлены на Рисунках 5.25-5.26. Как 

хорошо видно на представленных рисунках уверенно фиксируются все вышепере-

численные α-излучающие радионуклиды, а в Таблице 5.19 приведены данные об 

их активности. 

 

Рисунок 5.27 ‒ Фрагмент α-спектра мицелия с выделенным Аm после прове-

дения эксперимента с горячей частицей SL4 для штамма Cladosporium 

сladosporioides 4061. 
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Рисунок 5.28 ‒ Фрагмент α-спектра мицелия с выделенными изотопами Pu 

после проведения эксперимента с горячей частицей SL4 для штамма 

Cladosporium сladosporioides 4061 

Таблица 5.19 

Активности трансурановых радионуклидов в мицелии штамма  

Cladosporium сladosporioides 4061 после эксперимента с горячей частицей SL4 

А(239, 240Pu), Бк/образец А(238Pu), Бк/образец А(241Am), Бк/образец 

0,062±0,009 0,019±0,004 0,035±0,005 

 

Проверка корректности полученных результатов проводилась также путем 

сравнения выгорания топлива в исследуемых горячих частицах и мицелии. Вели-

чина выгорания (В) рассчитывалась по формулам [449], МВт сут /кг U: 

( )
( )

( )
( )

( )

2
238 238

239,240 238,240

Pu Pu
 Pu   –  4,12  18,22   4,99

Pu Pu

A A
B

A A

 
 = +

 
 
 


+


 
 

  (5.4) 

где А — активность соответствующего радионуклида на 26.04.1986 г. Можно от-

метить, что в пределах 10% наблюдается совпадение выгорания. Полученные экс-

периментальные данные совпадают с соотношением америция и плутония в топли-

восодержащих материалах, рассчитанные с учетом, что наработка 241Am в 

основном происходит по цепочке: 

238U(n, γ)239U(β‒)→239Np(β‒)→239Pu(n, γ)240Pu(n, γ)241Pu(β‒)→241Am.  

В результате проведенных экспериментов удалось констатировать, что все 

изученные виды грибов росли и образовывали мицелиальную биомассу в присут-

ствии таких частиц. Уже через 15–25 сут культивирования поверхность частиц 

была покрыта грибным мицелием. Степень этого обрастания была различной у раз-

ных видов и штаммов грибов.  

После продолжительного контакта каждого из изученных видов грибов с го-

рячими частицами их поверхность изменялась. Такие изменения происходили при 

прямом контакте грибного мицелия с поверхностью частицы (механическое разру-

шение) или разрушение частицы происходило в отсутствии прямого контакта 

гриба с частицей – за счет экзометаболитов самого гриба. Выявленный характер 

изменений поверхности изученных горячих частиц после экспонирования с C. 
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cladosporioides 4 сводился к появлению на их поверхности небольших вздутий и 

углублений (питтинги), которые с течением времени становились все более глубо-

кими. 

Таким образом с помощью предложенной модельной системы удалось в ла-

бораторных условиях промоделировать экологическую ситуацию, сложившуюся в 

первые годы после аварии в почвах территорий, пострадавших в результате аварии 

на ЧАЭС. В условиях значительного выброса в окружающую среду горячих ча-

стиц, некоторые штаммы микроскопических грибов способны были вступать во 

взаимодействие с ними, вызывая их разрушение и соответственно переход радио-

изотопов в растворимую форму. Последнее обстоятельство могло способствовать 

ускорению процесса переноса антропогенных радионуклидов по трофическим це-

пям. 

Основываясь на данных проведенных экспериментов, можно с большой осто-

рожностью предположить, что при наличии грибных штаммов, способных направ-

ленно расти и в дальнейшем разрушать такие радиоактивные субстраты, время их 

трансформации будет заметно сокращаться (по данным, полученным в модельных 

системах, оно ускорялось в 3–5 раз). Грибы – активные деструкторы горячих ча-

стиц составляли не более 20 % от общего их количества в почвах исследованных 

полигонов. Это необходимо учитывать при оценке экологической значимости 

этого процесса в природных условиях. 

Полученные результаты указывают на важное значение механизмов взаимо-

действия микромицетов с горячими частицами при переводе трансурановых нук-

лидов в подвижную форму в почвах территорий, пострадавших от Чернобыльской 

аварии. Впервые установлена способность некоторых изученных видов анаморф-

ных грибов трансформировать соединения изотопов плутония, считавшиеся ранее 

достаточно инертными. Взаимодействие активно растущего грибного мицелия с 

горячими частицами в почве при благоприятном температурно-влажностном ре-

жиме может происходить, как минимум, двумя путями: за счет механического раз-

рушения поверхности горячих частиц мицелиальными апексами или с помощью 
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пула грибных экзометаболитов, образуемых грибным мицелием. Эти факты сле-

дует учитывать при составлении долгосрочных экологических прогнозов для за-

грязненных антропогенными радионуклидами регионов.  

Подобное аномально высокое усвоение изотопов плутония и америция штам-

мами анаморфных микромицетов, выделенных в почвах с наиболее высоким уров-

нем радиационного фона, открывает уникальные возможности для разработки ме-

тодов биологической ремедиации загрязненных территорий от трансурановых 

нуклидов. 

 

5.4. Оценка дозовых нагрузок мышевидных грызунов загрязненных террито-

рий ближней зоны ЧАЭС 

Исследованиями мышеподобных грызунов, как индикаторной группы жи-

вотных, стали заниматься с первых месяцев после начала аварии на ЧАЭС [450]. 

Высокая численность и репродуктивный потенциал, наличие хорошо исследован-

ных лабораторных аналогов, возможность экстраполяции экотоксикологического 

анализа на человека, а также широкая распространенность на загрязненных радио-

активными выпадениями территориях, обусловили возможность использования 

этой группы животных для оценок долговременного влияния ионизирующих излу-

чений на экосистему. 

Зона отчуждения ЧАЭС и территория Полесского государственного радио-

экологического заповедника, для которых характерна максимальная концентрация 

топливных выпадений, являются уникальными полигонами для проведения радио-

биологических исследований в естественных условиях обитания животных. В 

настоящее время уровень радиационного фона в месте проведения исследований 

колеблется от 0,1 до 20 мкЗв/ч. Несмотря на то, что к настоящему моменту накоп-

лено большое количество данных, полученные результаты не дают однозначного 

представления о дозовых зависимостях радиобиологических эффектов в условиях 
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природных экосистем. Поэтому подобные исследования, как часть мониторинго-

вых исследований, являются критически важными для радиационной защиты че-

ловека и окружающей среды. 

При проведении исследований особое внимание было уделено формирова-

нию дозы у мышевидных грызунов за счет облучения внешними электронами, так 

как на территории заповедника значительный вклад в радиационный фон добав-

ляют электроны из распада 90Sr и 137Cs. 

5.5.1. Методика эксперимента 

Проведены исследования дозы облучения мышевидных грызунов, прожива-

ющих на территориях разного уровня загрязнения в 10-км зоне 4 энергоблока 

ЧАЭС (работа выполнена при поддержке российско-белорусского гранта РФФИ 

№20-57-00009) [451].  

Животных отлавливали с помощью ловушек-живоловок системы Шермана 

на исследовательских полигонах ЛЭП, Ново-Шепеличи, Чистогаловка, Янов и 

«Рыжий лес». В качестве приманки использовали обжаренные на растительном 

масле кусочки белого хлеба. Ловушки размещали линиями через 4 м одна от одной 

и проверяли один раз в сутки. Отлов животных проводили в осенний период. От-

бирались неполовозрелые сеголетки (2-3 мес). Принадлежность отловленных жи-

вотных к определенному виду устанавливали по морфологическим критериям и с 

помощью кариотипического анализа. В работу включены данные по двум видам 

мышевидных грызунов: рыжая полевка (Clethrionomys glareolus) и желтогорлая 

мышь (Apodemus flavicollis). 

С целью описания радиационных условий, в которых проживали мышевид-

ные, провели измерения мощности эквивалентной дозы γ-излучения и плотности 

потока β-частиц на высоте 5 см над поверхностью почвы с помощью радиометра-

дозиметра МКС-01Р. Кроме того, в 20 точках каждого участка были отобраны об-

разцы почв до глубины 30 см (стальным буром диаметром 70 мм) для оценки плот-

ности радиоактивного загрязнения территории и изотопного состава выпадений, c 
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учетом, что глубина залегания нор мышевидных – 10-15 см. Дополнительно анало-

гичные измерения были сделаны вокруг каждой из опытных площадок с целью 

контроля общего изменения радиационных условий за пределами площадок.  

Для отобранных проб почвы была измерена концентрация активностей 90Sr, 

90Y и 137Cs β- и γ-спектрометрическими методами. Также был измерен спектр внеш-

них электронов в диапазоне 0,1-3 МэВ. Спектры β-активности 90Sr, 90Y и 137Cs из-

мерялись с помощью разработанного сцинтилляционного β-спектрометра с тонким 

входным окном.  

Гамма-спектрометрические исследования образцов почвы проводились с по-

мощью разработанного метода обработки сложных рентгеновских и γ-спектров в 

области энергий 10-100 кэВ, учитывающего сложность описания рентгеновских 

линий и обеспечивающий погрешность обработки 1% [208]. Для калибровки по 

энергии использовались стандартные γ-источники. Энергетическая шкала спектров 

была в диапазоне от 40 до 1700 кэВ. Для калибровки по эффективности были ис-

пользованы образцовые источники, имитирующие форму и размер мыши. Время 

измерения образцов варьировалось в зависимости от скорости формирования пика 

линии 662 кэВ так, чтобы обеспечивалась статистическая погрешность не более 3-

5 % от площади пика. В исследованных γ-спектрах образцов почвы с высокой точ-

ностью была измерена активность 241Am, 137Cs и 40K. 

На основании сравнения величин активности, полученных из β- и γ-спектров, 

вводилась поправка для активностей 90Sr и 90Y. Характерные β- и γ-спектры приве-

дены на Рисунках 5.29 и 5.30. 
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Рисунок 5.29 ‒ β-спектр радионуклидов из образца почвы 

 

Рисунок 5.30 ‒ γ-спектр радионуклидов из образца почвы. 

 

Прижизненная оценка содержания 90Sr и 137Cs в теле мышевидных грызунов 

проводилась с использованием разработанного метода (Глава 3). Для измерения со-

держания радионуклидов в теле живых животных их помещали в одноразовый кар-

тонный контейнер (707040 мм) с верхней стенкой из полиэтиленовой пленки 

толщиной до 0,1 мм. Размеры контейнера позволяли животным чувствовать себя 

достаточно свободно.  
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5.5.2. Обсуждение полученных результатов 

После проведенных исследований активности отобранных образцов почв 

было установлено, что распределение антропогенных радионуклидов в исследуе-

мых почвенных горизонтах было неравномерным. В настоящее время основной за-

пас (90% активности) радионуклидов находится в 10 см слое почвы, а основными 

загрязняющими γ-нуклидами являются 137Cs и 241Am [452]. 

В результате проведенных β-спектрометрических исследований были опре-

делены уровни загрязнения почв 90Sr. Активность 90Sr в верхних слоях почвы со-

ставляла 55-70 % от активности 137Cs. 

Количественный вклад радионуклидов в общую активность на территории 

исследуемых полигонов был следующим: 137Cs > 90Sr> 241Am> 154Eu> 155Eu>40K 

>134Сs> 243Am≥ 243Сm≥ 60Co. Как видно, наибольший вклад в суммарную радиоак-

тивность выпадений в месте обитания мышевидных грызунов вносят радио-

нуклиды 137Cs и 90Sr. 

Присутствие 137Cs и 90Sr в корнеобитаемом слое почв исследовательских по-

лигонов определяет существование долгоживущего источника поступления радио-

нуклидов по трофической цепи «почва-животное». В настоящее время основной 

путь поступления радионуклидов в организм животных – в составе органических 

веществ кормовых растительных объектов. Также важно отметить, что мышевид-

ные грызуны обитают в тех слоях почв, где в настоящее время сосредоточен основ-

ной запас антропогенных радионуклидов.  

Результаты измерений активности 90Sr, 90Y и 137Cs в теле животных с исполь-

зованием сцинтилляционного и полупроводникового спектрометров, на которых 

исследовались образцы почвы, приведены в Таблице 5.20.  

Таблица 5.20 ‒ Активность 90Sr и 137Cs в теле отловленных мышевидных 

грызунов 

№ образца (мыше-

видного грызуна) 

Масса, кг×10-

3 
90Sr, Бк 137Cs, Бк S1/2, см2 

1 8,1 937,6 9250,7 8,94 

2 15,3 20,6 56,1 13,7 

3 13,6 638,5 1125,5 12,7 
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№ образца (мыше-

видного грызуна) 

Масса, кг×10-

3 
90Sr, Бк 137Cs, Бк S1/2, см2 

4 13,9 729 7449,6 12,9 

5 11,9 145,9 4201,1 11,6 

6 11,9 137,9 2079,2 11,5 

7 10,9 157,2 280,7 10,9 

8 11,6 495,6 1753,5 11,3 

9 10,1 306,1 1917,8 10,3 

10 8,4 263,8 182,8 9,16 

11 14,4 5359,1 1653,6 13,2 

12 13,5 337,2 2320,9 12,7 

13 13,9 376,2 2589,8 12,9 

14 13,3 255,6 3382,2 12,5 

15 14,8 403,8 3294,9 13,4 

16 14,9 403,3 1178,2 13,5 

17 14,4 225,6 5595,7 13,2 

18 14 367,4 3027,6 12,9 

19 13,5 350 2740,8 12,7 

20 11,8 340 22,7 11,6 

21 14,5 249,2 1066,3 13,3 

22 16,2 429,3 836,4 14,3 

23 13,7 270,8 1107,4 12,8 

24 15,6 305,6 3864,2 13,9 

25 14,2 200,1 967,2 12,9 

26 19,1 749,2 9176,4 15,9 

27 14,9 399,5 7247,5 13,5 

28 17,9 506,6 2753,4 15,3 

29 16,6 673,5 7663,6 14,5 

30 13 1882,2 4472 12,3 

 

Данные γ- и β- спектрометрических исследований выявили присутствие 

только 137Cs и 90Sr в исследуемых особях. Это, по-видимому, обусловлено низкими 

значениями коэффициентов перехода «почва-растение» остальных антропогенных 

радионуклидов, присутствующих в почве, а также слабым всасыванием америция 

и европия в пищеварительном тракте мышей. Величина коэффициентов всасыва-

ния для америция лежит в пределах 0,03-0,05 %, для европия - 0,04-0,07 %. [453].  

Радиоактивное загрязнение животных, отловленных на одном участке, варь-

ировало в широком диапазоне. Уровни накопления в теле мышевидных грызунов 
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составляли 137Cs 9,5-16 000 Бк/г и90Sr 0,1–227 Бк/г у разных особей., при этом от-

мечались и межвидовые различия в накоплении 137Cs и 90Sr у особей, отловленных 

на одной территории – среднее значение инкорпорированной удельной активности 

137Cs и 90Sr в организме рыжей полевки было в 26,4 и 6,2 раза выше, чем у желто-

горлой мыши, соответственно (см. Рис. 5.31).  

  

Рисунок 5.31 ‒ Диапазон значений удельной активности 90Sr и 137Cs у особей 

рыжей полевки и желтогорлой мыши. 

 

Из полученных данных были рассчитаны коэффициенты перехода, в трофи-

ческой цепочке «почва-животное» основных дозообразующих радионуклидов 137Cs 

и 90Sr. Величину коэффициента перехода (КП) рассчитывали как отношение удель-

ной активности радионуклида в теле животных к активности радионуклида на еди-

ницу площади того участка, где было отловлено животное. Значения КП(137Cs) ва-

рьировали от 1,6·10-2 до 1,5 (кБк·кг-1)/(кБк·м-2) у рыжих полевок и от 4,3·10-3 до 

3,1·10-2) (кБк·кг-1)/(кБк·м-2 у желтогорлой мыши; значения КП 90Sr менялись от 

0,7·10-4 до 1,5·10-1 (кБк·кг-1)/(кБк·м-2) у полевок и (0,1·10-4 – 1,4·10-2) у желтогорлой 

мыши (Рис. 5.32).  
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Рисунок 5.32 ‒ Коэффициенты перехода 137Cs и 90Sr в трофической цепи 

«почва –животное». 

 

Различия в накоплении 137Cs и 90Sr (среднее значение КП (137Cs) и КП (90Sr) у 

полевок выше в 16,7 и 3,2 раза соответственно), по-видимому, обусловлено как ви-

довыми особенностями пищевого рациона животных, особенностями обитания ры-

жих полевок и желтогорлых мышей, так и пространственной неравномерностью 

радиоактивного загрязнения.  

С использованием полученных данных о концентрации активностей 90Sr, 90Y 

и 137Cs в образцах почвы и в теле мышевидных грызунов были рассчитаны дозы 

облучения за счет внешнего облучения γ-квантами и электронами, и за счет внут-

реннего облучения электронами 137Cs и 90Sr. 

Расчет доз облучения животных за счет внешнего облучения γ-квантами 

определяется по формуле [454]: 

1 1 2 2

внешнD M T M T =  +  ,    (5.5) 

где M1 – мощность дозы на поверхности почвы, мкЗв/ч, M2 – мощность дозы во 

время пребывания животного в норе, мкЗв/ч, T1 – время пребывания на поверхно-

сти, ч, T2 – время пребывания животного в норе, ч. 
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С учетом поглощения γ-излучения в оценках для M2 использовалось значение 

M1 и время пребывания в норе, которое в этом случае считается равным времени 

нахождения на поверхности. Мощность дозы варьировалась в диапазоне 5-10 

мкЗв/час. Таким образом, внешнее облучение дает в среднем дозу 0.1-0.2 мГр/сут. 

При расчете внутренней дозы облучения за счет γ-квантов для всего тела жи-

вотного, общее выражение можно записать в виде: 

внD T A g K =     ,    (5.6) 

где A – активность в Бк, g – геометрический фактор (в данном случае рассматри-

вался простой цилиндр),  – плотность, кг/см3, K – керма-постоянная (для 137Cs – 

2.1×10-13 Гр×см2×с-1×Бк-1). 

Обычно, дозой от γ-излучения можно пренебречь, если Еср/G  4.7×10-4g, где 

Еср – средняя энергия β-частиц (электронов), G – γ-постоянная радионуклида. Для 

137Cs Еср = 0.2 МэВ, G = 3.2. Это условие будет выполнено для сферы радиусом 

менее 12 см. Размеры полевых мышей полностью укладываются в эту величину. 

Таким образом вклад внешнего излучения за счет γ- излучения можно не учиты-

вать. 

Суточная доза внутреннего облучения за счет электронов рассчитывалась по 

формуле: 

вн

срD E A T K =    ,    (5.7) 

где Еср – средняя энергия β-частиц, МэВ; К – коэффициент перехода от МэВ к джо-

улям, Т = 86400 с. 

Формула (5.7) дает несколько завышенную оценку. В связи с тем, что элек-

троны из распада 90Y имеют граничную энергию 2.2 МэВ, то существует некоторая 

вероятность их вылета из исследуемой особи. 90Sr, в основном, локализуется в ко-

стях, поэтому поправка на дочерний 90Y не должна превышать 10-20%. Этот факт 

важен при учете дозовой нагрузки только на кости животных – так как толщина 

костей мышей в среднем меньше 0.5 мм, а пробег электронов с энергией 2.2 МэВ 

составляет ~1 см, то за счет вылета этих электронов дозовая нагрузка может умень-

шиться в два раза. 
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Сложнее ситуация с внешними электронами. Обычно, для оценки дозы от 

них используется формула [454]: 

1 1 2 2( )внешнD G B T B T =  +  ,    (5.8) 

где 𝐺 — коэффициент перерасчета, который равен 2.7×10-10 Гр×см2×с-1×част-1. 

Так как геометрия мышевидного грызуна в первом приближении описыва-

ется сферой, то наиболее вероятный коэффициент G рассчитывается для сферы с 

поверхностным слоем толщиной 0.05-1.0 мм с плотностью, равной плотности 

шкуры животного для изотропного внешнего потока β-частиц с энергией 0.4-

2.4 МэВ. Таким образом, фактически, это – формула для качественных оценок.  

Расчет внешней дозы от электронов предлагается проводить с учетом спек-

тра электронов мышевидных грызунов, измеренный на разработанном β-спектро-

метре. 

Потери энергии β-частиц при прохождении через шкуру мышевидных гры-

зунов примерно такие же, как и во входном окне детектора: толщина шкуры мы-

шевидных грызунов оценивается в 1-2 мм [454], плотность биологической ткани 

принимается равной 1. Подобными характеристиками обладает и тонкое входное 

окно детектора. Так как при прохождении электронов через входное окно детек-

тора происходит их смещение по энергии на 100 кэВ, поэтому и для электронов, 

проходящих через шкурку животного необходимо оценивать их смещение по энер-

гии на 100 кэВ. Чтобы оценить внешнюю дозу, получаемую мышевидными грызу-

нами, проживающими на загрязненных территориях, нужно знать активность ис-

точника (почвы). Для оценки активности были использованы спектры образцов 

почвы, отобранные с этих территорий. 

При расчетах внешней дозы на грызуна необходимо учесть и геометрический 

фактор: постоянно перемещаясь, мышь получает дозу от электронов в радиусе ~1,5 

м со всей поверхности почвы, так как пробег в воздухе для β-частиц с энергией 50 

кэВ составляет 4 см, а с энергией 500 кэВ – 160 см.  
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Для корректного учета геометрического фактора 

была проведена оценка телесного угла излучения при из-

мерении детектором образцов почвы. Исследуемый обра-

зец почвы имеет вид диска с радиусом R, приемник нахо-

дится в точке O на расстоянии h (см. схему). Телесный 

угол, создаваемый фрагментом с площадью dS, имеет ве-

личину 
2 2

cosdS
d

r h


 =

+
, dS r dr d=   , 

2 2
cos

h

r h
 =

+
. Тогда полный телесный угол 

будет равен:  

2

3 2
2 20 0 2

1
2 (1

( ) 1

R
r dr

d
Rr h
h



 


 = = −

 + +  
 

  .   (5.9) 

Для мышевидной особи на поверхности почвы телесный угол можно считать рав-

ным 2π, в норе – 4π, так как на поверхности облучение животного идет только с 

поверхности почвы, а в норе со всех поверхностей, окружающих грызуна. Кроме 

того, доза пропорциональна площади проекции тела мыши на плоскость или пло-

щади входного окна детектора для проб почвы, средней энергии спектра и скорости 

счета. Таким образом, получаем итоговое выражение: 

0
15 20

.

2
( ) (1 )( )внешн мыши

поверхн см

вх окна

S t
D E N E N

S m



  −
 =    + −  

 (5.10) 

где η – доля времени пребывания мышевидного грызуна на поверхности (соответ-

ственно (1 – η) в норе), E – средняя энергия β-спектра, МэВ, N – количество отсче-

тов спектрометра, усредненное по всей энергии в единицу времени, t0 – время, за 

которое рассчитывается доза (напр. сутки), m – масса животного, кг. 

Для расчета внутренней дозы суммируем измеренную β-активность каждого 

нуклида в теле мышевидной особи, умноженную на среднюю энергию спектра 

этого нуклида, считая, что все излучение поглощается в теле грызуна. 

0вн

j j

j

t
D E A

m
 =  .    (5.11) 

Схема измерения образца 



 

 

269 

Как уже обсуждалось выше, внутренней γ-дозой можно пренебречь по срав-

нению с внутренним β-излучением. Внешняя γ-доза на поверхности совпадает с из-

меренной дозиметром, в норе же γ-доза состоит из дозы на поверхности, ослаблен-

ной толщей почвы и вклада от подстилки с поверхности, используемой мышью для 

гнезда. 

0 (1 )( )

d

внешн

внешнD МЭД t e k




  

− 
=  + − + 

  
,  (5.12) 

где МЭД – измеренная мощность дозы на поверхности, ρ – плотность почвы, кг/см3, 

d – глубина на которой находится нора, см, μ – коэффициент полупоглощения 

(~0,01 кг/см2 для γ-линии 662 кэВ), k – коэффициент вклада подстилки.  

В Таблице 5.21 приведены данные, полученные в результате проведенных 

измерений.  

Таблица 5.21 ‒ Рассчитанная дозовая нагрузка, полученная исследованными 

мышевидными грызунами на полигонах (мГр/сут) 

№ 

Внешн. 

доза на по-

верхности 

почвы 

Внеш. 

доза в 

норе 

Внут

р. 

доза 

от 
90Sr 

Внутр. 

доза 
137Cs 

Общая 

внеш-

няя 

доза 

Общая 

внутрен-

няя доза 

Сум-

мар-

ная 

доза 

Внешн./ 

внутр. 

1 2,84 0,13 0,354 9,53 2,97 9,89 12,9 0,31 

2 2,3 0,105 0,005 0,0306 2,4 0,0347 2,44 69,17 

3 2,39 0,11 0,144 0,69 2,5 0,833 3,33 3,01 

4 2,36 0,108 0,159 4,43 2,47 4,58 7,06 0,54 

5 2,49 0,114 0,038 2,93 2,61 2,97 5,57 0,88 

6 2,5 0,115 0,036 1,46 2,61 1,49 4,1 1,76 

7 2,57 0,118 0,044 0,214 2,68 0,257 2,94 10,43 

8 2,52 0,116 0,131 1,26 2,64 1,39 4,03 1,9 

9 2,64 0,121 0,093 1,59 2,76 1,68 4,44 1,65 

10 2,81 0,129 0,096 0,181 2,93 0,278 3,21 10,54 

11 2,34 0,108 1,14 0,958 2,45 2,1 4,55 1,17 

12 2,39 0,11 0,076 1,43 2,5 1,5 4 1,67 

13 2,37 0,109 0,083 1,54 2,47 1,63 4,1 1,52 

14 2,41 0,11 0,059 2,12 2,52 2,18 4,7 1,16 

15 2,32 0,107 0,084 1,86 2,43 1,94 4,37 1,26 

16 2,32 0,106 0,083 0,658 2,42 0,74 3,16 3,28 

17 2,34 0,108 0,048 3,24 2,45 3,29 5,74 0,75 

18 2,36 0,108 0,08 1,79 2,47 1,87 4,34 1,33 
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№ 

Внешн. 

доза на по-

верхности 

почвы 

Внеш. 

доза в 

норе 

Внут

р. 

доза 

от 
90Sr 

Внутр. 

доза 
137Cs 

Общая 

внеш-

няя 

доза 

Общая 

внутрен-

няя доза 

Сум-

мар-

ная 

доза 

Внешн./ 

внутр. 

19 2,39 0,11 0,079 1,69 2,5 1,76 4,26 1,43 

20 2,5 0,115 0,088 0,016 2,62 0,104 2,72 25,2 

21 2,33 0,107 0,053 0,61 2,44 0,663 3,1 3,69 

22 2,25 0,103 0,081 0,43 2,36 0,511 2,87 4,62 

23 2,38 0,109 0,061 0,671 2,49 0,732 3,22 3,41 

24 2,28 0,105 0,06 2,06 2,39 2,12 4,51 1,13 

25 2,36 0,108 0,044 0,569 2,46 0,612 3,08 4,02 

26 2,13 0,0978 0,12 3,99 2,23 4,11 6,34 0,55 

27 2,31 0,106 0,082 4,03 2,42 4,11 6,53 0,59 

28 2,17 0,0998 0,086 1,27 2,27 1,36 3,63 1,67 

29 2,23 0,102 0,123 3,83 2,33 3,95 6,29 0,59 

30 2,42 0,111 0,44 2,85 2,53 3,29 5,83 0,77 

 

Следует отметить большой вклад от внешних электронов в суммарную дозу 

облучения исследованных мышевидных особей. Дозы, за счет внутреннего облуче-

ния и от внешних γ-квантов, хорошо согласуются с данными, полученными на этих 

полигонах ранее [455,456]. Как правило, внутренние дозы облучения в этих иссле-

дованиях составляли 3-4 мГр/сут. Это согласуется с результатами наших исследо-

ваниях. В то же время доза внешнего облучения за счет электронов в этих работах 

составляла 5-10%. Как видно из наших результатов, это на порядок заниженные 

данные по сравнению с нашими измерениями. Таким образом можно констатиро-

вать, что для ряда особей доза облучения формируется, в основном, за счет внеш-

них электронов.  

Так как многие исследования, в том числе генетические и биохимические при-

вязываются к дозе облучения, то корректный учет вклада электронов в дозу облу-

чения является во многих случаях критичным [451]. 
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Заключение 
 

В результате проведенных исследований разработаны новые неразрушаю-

щие методические подходы и методы радиационного мониторинга экосистем на 

поздней фазе радиационной аварии, в том числе, предложен новый методический 

подход к определению содержания 238-240Pu и 90Sr по характеристическому рентге-

новскому излучению, сопровождающему распад этих изотопов. Такой подход поз-

воляет быстро и надежно исследовать образцы с достаточным уровнем точности, 

избавляя от необходимости проведения радиохимических исследований. Он от-

крывает новые возможности для ускоренного поиска и изучения топливных выпа-

дений, мониторинга окружающей среды при радиационных авариях на АЭС, ме-

стах хранения облученного ядерного топлива и проведения испытаний ядерного 

оружия. 

Разработан метод прижизненного определения активности 90Sr и 137Cs в ор-

ганизмах мелких животных, основанный на измерении β-спектра электронов, поз-

воляющий определять активность 90Sr и 137Cs в различных образцах при соотноше-

нии 137Cs/90Sr в диапазоне от 1 до 100. С помощью разработанного метода возможно 

изучение накопления 90Sr в живых организмах, что исключает необходимость 

умерщвления животных и облегчает проведение радиобиологических исследова-

ний не только на распространенных видах, но и на охраняющихся национальным 

или международным законодательством.  

Предложен новый фотоактивационный подход и комплекс методов опреде-

ления активности 10Be, 36Cl, 41Ca, 59,63Ni, 93Mo, 93Zr, распадающихся без испускания 

γ-лучей, в конструкционных материалах реакторов и радиоактивных отходов АЭС, 

которые могут значительно упростить процедуры выявления, контроля и паспор-

тизации этих радиоизотопов. При использовании фотоактивационного подхода 

возможно облучение до нескольких сотен образцов конструкционных материалов 

или радиоактивных отходов одновременно для последующих измерений, что зна-

чительно снижает затраты по сравнению с радиохимическими методами. С учетом 

значительного объема радиоактивных отходов, образующихся на АЭС и большой 
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массы облученных конструкционных материалов такой подход может быть более 

эффективен по сравнению с традиционными методами.  

Проведена апробация разработанных подходов и методов на территориях, за-

грязненных выпадениями в результате аварии на 4-м энергоблоке ЧАЭС и пром-

площадке ЧАЭС. 

С использованием разработанных методов и подходов: 

• Исследована концентрация и распределение антропогенных радионуклидов 

в почвах отдельных территорий, пострадавших в результате аварии на ЧАЭС.  

• Исследованы изотопные отношения в облученных конструкционных матери-

алах 4-го энергоблока ЧАЭС. 

• Получены новые данные о поведении горячих частиц в почвах территорий, 

загрязненных топливными выпадениями в результате аварии на ЧАЭС.  

• На основе большого объема экспериментальных результатов уточнены пара-

метры миграции радиоизотопов плутония и 90Sr, 137Cs, 154,155Eu, 241Am в поч-

вах, характеризующихся загрязнением топливной компонентой выпадений, 

и рассчитаны периоды полуочищения верхних корнеобитаемых горизонтов 

почв от долгоживущих антропогенных радионуклидов, позволяющие про-

гнозировать дозовые нагрузки на окружающую среду и население.  

• Сравнение результатов исследований изотопных отношений в донных отло-

жениях пруда-охладителя ЧАЭС с данными для облученных конструкцион-

ных материалов 4-го энергоблока ЧАЭС позволили установить глубину ме-

стонахождения выпадений, связанных с первым по времени взрывом на 4-м 

энергоблоке ЧАЭС. 

• Установлено влияние облученных поколений некоторых видов почвенных 

микромицетов на ускорение деструкции топливных частиц. Рассчитаны ко-

эффициенты перехода 137Cs, 241Am и изотопов Pu в модельной системе «го-

рячая частица — микромицет». Полученные результаты впервые демонстри-

руют роль почвенных микромицетов в ускорении процессов миграции 

трансурановых нуклидов на территориях, пострадавших от аварии на ЧАЭС. 
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• Впервые получены данные о вкладе внешних электронов в суммарную дозу 

облучения мышевидных грызунов, обитающих на загрязненных топливными 

выпадениями территориях. Получены коэффициенты перехода одного из 

звеньев трофической цепи «почва-животное». 
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Выводы 
  

1. Разработаны новые подходы к измерению содержания радиоизотопов  

238-240Pu и 90Sr, по характеристическому рентгеновскому излучению, не требую-

щие процедур радиохимического анализа. Точность предлагаемого способа опре-

деления содержания изотопов плутония 238-240Pu составляет 10-15% для образцов 

топливных выпадений с активностью более 100 Бк и 20-30% для образцов топ-

ливных выпадений с активностью менее 100 Бк. Погрешность определения ак-

тивности 90Sr составляет 5% в образцах с удельным содержанием более 105 Бк/об-

разец. При удельном содержании 90Sr порядка 102 Бк/образец погрешность 

составляет от 15 до 20%. Использование полупроводниковых спектрометров с 

тонким входным окном является ключевым фактором разработанного подхода. 

2. Разработан метод одновременного определения активности 90Sr и 137Cs пу-

тем измерения спектров β-частиц в различных образцах и создано программное 

обеспечение, позволяющее обрабатывать спектры электронов из радиоактивного 

распада и процессов внутренней конверсии γ-лучей. Погрешность разработанного 

метода в образцах почв находится в пределах 10-15% для однородных образцов 

почв, донных осадков и не превышает 20% для прижизненных измерений in vivo в 

организмах мелких животных.  

3. Предложен новый подход и разработан комплекс фотоактивационных мето-

дов по определению активности долгоживущих радионуклидов, распадающихся 

без испускания γ-квантов (10Be, 36Cl, 55Fe, 59,63Ni, 93Mo, 93Zr) в облученных конструк-

ционных материалах реакторов и радиоактивных отходах АЭС. В зависимости от 

массы и времени облучения исследуемых образцов и при условии использования 

полупроводниковых спектрометров с HPGe-детекторами чувствительность разра-

ботанных методов составляет ~10-3-10-9 Бк/г. 

4. На основе экспериментальных исследований с использованием разработан-

ных методов изучены образцы почвы, донных отложений и биоты, отобранных на 

территориях, пострадавших в результате аварии на Чернобыльской АЭС: Брянской 



 

 

275 

области Российской Федерации, Гомельской области и Полесского государствен-

ного радиоэкологического заповедника Республики Беларусь, Чернобыльской 

зоны отчуждения, и уточнены параметры вертикальной миграции техногенных ра-

дионуклидов в почвенных профилях территорий с разным уровнем радиоактивного 

загрязнения.  

5. Проведены расчеты эффективных периодов полуочищения от техногенных 

радионуклидов чернобыльского происхождения для различных типов почв с ис-

пользованием модифицированной модели вертикальной миграции радионуклидов, 

учитывающей конвективный перенос и диффузию, позволяющие прогнозировать 

радиационную обстановку на пострадавших территориях и оценивать дозовую 

нагрузку населения.  

6. Проведены исследования топливных горячих частиц чернобыльского про-

исхождения, предложена их новая систематика по соотношению KХ-излучения 

урана и γ-излучения 155Eu.  

7. Показано, что связанные с первым по времени взрывом на 4-м энергоблоке, 

радиоактивные выпадения в донных отложениях пруда-охладителя Чернобыль-

ской АЭС, являющимся одним из важнейших резервуаров топливной компоненты 

в послеаварийный период, находятся на глубине 15-20 см. 

8. Впервые продемонстрирована роль почвенных микромицетов в разрушении 

горячих частиц различного состава на территориях, пострадавших в результате ава-

рии на ЧАЭС и установлена способность некоторых изученных видов анаморфных 

грибов трансформировать соединения изотопов плутония, считавшиеся ранее до-

статочно инертными. 

9. Выявлены особенности накопления 90Sr в мышевидных грызунах, обитаю-

щих на территориях с высоким уровнем загрязнения топливными выпадениями. 

Впервые получены данные о значительном вкладе внешних электронов в суммар-

ную дозу облучения мышевидных грызунов, обитающих на загрязненных топлив-

ными выпадениями территориях. Получены коэффициенты перехода одного из 

звеньев трофической цепи «почва-животное». 
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