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ВВЕДЕНИЕ

Поведение радионуклидов в почве регулирует�
ся процессами изменения подвижности их физи�
ко�химических форм. В основе трансформации
форм радиоактивных элементов лежат сорбцион�
ные взаимодействия в сочетании с миграцией
почвенных частиц и движением растворов. Сорб�
ция, с одной стороны, обеспечивает существова�
ние долговременного источника радионуклидов
для поступления в растения, с другой – ограничи�
вает биологическую доступность элементов. Та�
ким образом, изучение процессов поглощения в
почве урана, радия и тория необходимо для про�
гнозирования их судьбы в окружающей среде.

Согласно существующим методологиям ис�
следования, закрепление радионуклидов сопро�
вождается распределением элементов между ос�
новными почвенными фазами. Особое внимание
обращается на изучение физико�химического со�
стояния в природных растворах и закономерностей
поглощения урана, радия и тория твердой фазой
почв и отдельными ее компонентами. Важное зна�
чение для выяснения механизмов закрепления в
почве радиоактивных элементов имеют исследова�
ния, проводимые в модельных условиях. 

ФИЗИКО�ХИМИЧЕСКОЕ СОСТОЯНИЕ 
УРАНА, РАДИЯ И ТОРИЯ В ПРИРОДНЫХ 

РАСТВОРАХ 

Природные воды представляют собой сложные
многокомпонентные растворы. Концентрации ура�

на в них составляют от n × 10–8 до n × 10–5 г/л. Содер�
жание тория обычно не превышает n × 10–8 г/л [1]. 

То р и й. Известно, что ионы Th4+ существуют
лишь в средах с рН 2–3 [40, 48]. В области значе�
ний водородного показателя природных поверх�
ностных вод и в отсутствии комплексообразовате�
лей торий находится в виде полимерных продуктов
гидролиза [20, 26, 56]. Они эффективно поглоща�
ются тонкодисперсными фракциями глинистых
минералов и гуминовой кислоты [53]. В нейтраль�
ных и щелочных почвах важную роль в процессах
выведения тория из жидкой фазы способны сыг�
рать осаждение Th(OH)4 или гидратированного ок�
сида и соосаждение с гидратированными оксидами
железа [53, 63]. В природных растворах этому пре�
пятствует селективное комплексообразование то�
рия с органическими лигандами [58, 85]. Подтвер�
ждена миграция радиоэлемента в форме координа�
ционных соединений с фторид�, сульфат�, фосфат�,
хлорид�, нитрат�, карбонат�ионами [29, 53, 60].
Возможны ионная (рН < 2), молекулярная (рН < 5),
истинно коллоидная (рН ≅ 5) и псевдоколлоидная
(рН > 5) формы нахождения ультрамалых количеств
тория [40]. В грунтовых водах до 90% его содержа�
ния приурочено к коллоидно�взвешенной фазе
[16], доля которой снижается при увеличении
концентрации органических веществ. Их высо�
кое содержание, низкие рН, минерализован�
ность, жесткость способствуют транспорту с
грунтовыми водами и ингибируют поглощение
тория почвами.

Р а д и й. Высокая концентрация сульфат�
иона, низкие содержания кальция и небольшая
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ионная сила растворов сдерживают миграцию ра�
дия и благоприятствуют его поглощению в почвах
[66]. К комплексообразованию ион Ra2+ мало
склонен, хотя существуют устойчивые в кислой
среде цитратные анионные комплексы элемента
[10, 76]. Слабо изучена его координация с раство�
римыми почвенными органическими вещества�
ми. В их присутствии повышается подвижность и
снижается эффективность поглощения радиоэле�
мента [13, 37]. Несмотря на слабую раствори�
мость многих солей [11], из незагрязненных при�
родных поверхностных растворов минеральные
фазы радия не осаждаются из�за ультранизких его
концентраций (от n × 10–14 до n × 10–11 г/л) [1, 26].
В этих условиях возможны соосаждение с карбо�
натами кальция, гидратированными оксидами
железа [66] и сорбция радиоактивного элемента
глинистыми минералами, коллоидной кремне�
кислотой, оксидами марганца и органическим
веществом [11, 72, 73, 80, 81]. Окислительно�вос�
становительные условия влияют на поглощение в
почве радия лишь посредством изменения состо�
яния его коллекторов [66]. Радий избирательно
поглощается коллоидами кремнекислоты даже из
растворов, содержащих значительные концен�
трации бария [11].

У р а н. В водной среде более устойчивы шести�
валентные соединения урана. При рН < 2.5 они

представлены ионом уранила  склонным к
гидратации, комплексообразованию и гидролизу
[53]. Последнему способствуют нейтральная ре�
акция и разбавление растворов. При этом образу�
ются UO2OH+, UO2(UO3)(OH)+ и коллоид
UO2(UO3)n(OH)2, поверхность которого заряжена
отрицательно. При концентрации свыше 0.2 мг/л
уран гидролизуется уже при рН 2–4.2. В слабо�
кислых почвах на поведение урана влияют псев�
доколлоидные свойства гидратированного ура�
нила и его адсорбция на частицах с положитель�
ным зарядом поверхности. При рН 5–6 коллоид
перезаряжается, и катионы урана переходят на
отрицательно заряженные коллекторы. В сорби�
рованном виде уран может мигрировать на гид�
роксидах железа, глинистых частицах, органиче�
ских взвесях [20, 64]. На поверхности коллоидной
формы SiO2 уранил�ион образует прочное ком�
плексное соединение [59].

В природных водах с рН < 7.5 и концентрацией

фосфатов 1 мкМ доминирует ион UO2(HPO4

[8]. В отсутствии ортофосфат�ионов в средах с
низкими (1 мМ) концентрациями карбонатов
продукты гидролиза уранила преобладают в ин�
тервале рН 2–12 [3]. С ростом концентрации кар�
бонат�иона область преобладания гидролизован�
ных форм уранила сужается, и подвижные карбо�
натные комплексы появляются при меньших
водородных показателях.

UO2
2+

,

)2
2–

Органические вещества почвенного раствора
связывают уран в комплексные соединения, раз�
личающиеся по растворимости и устойчивости
[18, 27]. Так, прочность комплексов элемента с гу�
миновыми кислотами в среднем в 1.5–2 раза вы�
ше, чем с фульвокислотами [23]. В восстанови�
тельных условиях при рН 5 гуминовые кислоты, а
при рН 6.0–6.6 – фульвокислоты осаждают уран,
в окислительных – образуются растворимые со�
единения. Концентрация карбонатов 1 мМ почти
исключает образование растворимых продуктов
гидролиза и препятствует гуматному связыванию
при меньших 0.1 мкМ содержаниях гуминовых
кислот. При их концентрации 50 нМ и низких
(0.5 мМ) содержаниях карбонатов образование
гуматов урана доминирует.

ЗАКРЕПЛЕНИЕ УРАНА, РАДИЯ И ТОРИЯ 
ТВЕРДОФАЗНЫМИ КОМПОНЕНТАМИ 

ПОЧВ 

Об участии компонентов твердой фазы почв в
процессах закрепления радиоактивных элемен�
тов можно судить по их профильному распреде�
лению [1, 75, 78]. Закономерности химического
поведения урана, радия и тория позволяет вы�
явить анализ межфазного распределения с учетом
свойств почв, вертикальной миграции и парамет�
ров биологического поглощения. При характери�
стике сорбции радиоактивных элементов в связи
с их биологической доступностью предпочтение
отдается исследованию десорбции урана, радия и
тория из почв. При этом критерием выбора де�
сорбентов является высокая корреляция содер�
жания радионуклидов в растениях и почвенных
вытяжках [1, 17, 25, 74]. 

Согласно накопленным данным, сорбция в
почвах урана, радия и тория зависит от химиче�
ских свойств, физико�химического состояния и
концентрации элементов, гранулометрического
и минералогического состава почв, содержания
органического вещества, присутствия в растворе
некоторых ионов, миграционоспособных колло�
идов, комплексообразователей и т.д. [1, 47, 55].

Ф о р м а  н а х о ж д е н и я  р а д и о н у к л и �
д о в  п р и  п о с т у п л е н и и  в  п о ч в у  и  и х
р а с п р е д е л е н и е  п о  п о ч в е н н о м у  п р о �
ф и л ю. При естественных содержаниях, унасле�
дованных от почвообразующих пород, профиль�
ная дифференциация радиоактивных элементов
зависит от генетических особенностей почв [1].
Отмечается как аккумуляция в верхних, обога�
щенных органическими веществами горизонтах
[42], так и сравнительно равномерное распреде�
ление в почвенном профиле [49].

В условиях загрязнения радиоэлементы, в ос�
новном, фиксируются в верхних горизонтах поч�
вы глинистыми минералами и органическим ве�
ществом почв [1, 44]. На сорбционное поведение
радионуклидов из техногенных источников за�
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грязнения влияет исходная химическая форма
элементов и присутствие макрокомпонентов.
Так, при поступлении в составе хлоридно�каль�
циевых пластовых вод изотопы тория мигрируют
в более глубокие по сравнению с радием почвен�
ные горизонты. Радий же фиксируется в органо�
минеральном комплексе верхнего горизонта [44].
Вследствие фиксации (изоморфного вхождения в
кристаллическую решетку минералов, диффузии
во внутренние полости структуры минералов по
ее дефектам, осаждения или соосаждения, ком�
плексообразования с малоподвижными фракци�
ями органического вещества) биологическая до�
ступность радиоактивных элементов в загрязнен�
ных почвах может быть ниже, чем в фоновых.
Подобный факт установлен для горно�таежных
почв Якутии, измененных в результате разведки и
разработки месторождений урана и тория [39].
При этом было обнаружено, что коэффициенты
биологического поглощения урана наиболее тес�
но коррелируют с содержанием кислотораство�
римой, а радия – обменной и кислотораствори�
мой формами элементов. 

Соотношения форм нахождения элементов ва�
рьируют по глубине загрязненных почв. В авто�
морфных почвах таежной зоны миграция ограни�
чивается сорбцией и соосаждением радиоэлемен�
тов на аморфном гумусе, осадках полуторных
оксидов, гумусово�железистых пленках на поверх�
ности скелетных зерен [36]. В полугидроморфных
почвах радионуклиды поглощаются крупнодис�
персными компонентами гумуса и тонкодисперс�
ным органическим веществом рыхлой структуры.
Верховые торфяники с высокой кислотностью и со�
держанием подвижного железа аккумулируют ра�
диоактивные элементы в минерализованной части
толщи. Сорбционная способность низинных тор�
фяников, насыщенных основаниями и имеющих
нейтральный рН, сравнительно выше. 

Решающее влияние на процессы закрепления
радия в загрязненных почвах оказывают рН, ка�
тионный состав среды и концентрация кальция и
бария [15, 32, 44, 45, 50]. Натурные исследования
почв, измененных в результате разлива на их по�
верхность радий�содержащих минерализованных
вод, показали [37], что с увеличением рН и кати�
онообменной емкости почвы наблюдается сни�
жение доли обменных и кислоторастворимых
форм радия в ней. Лабораторными эксперимен�
тами установлено, что добавление химических
макроаналогов радия в раствор его соли, приве�
денный в контакт с сильноподзолистой суглини�
стой почвой, не изменяет характера сорбции, но
приводит к уменьшению поглощения радиоэле�
мента из модельной жидкой фазы [15]. Степень
уменьшения зависит больше от концентрации
аналога, емкости поглощения и рН почв, чем от
вида катиона. Совместное присутствие кальция и
органического вещества усиливает степень и
прочность поглощения радия [14]. В отсутствии

кальция наблюдается обратное действие, что объ�
ясняется конкуренцией или образованием ком�
плексных соединений макроэлемента, характе�
ризующихся различной растворимостью. Воз�
можно, они сорбируются на поверхности
минеральных частиц почвы и тем самым препят�
ствуют поглощению радия. 

Со временем физико�химическое состояние и
прочность закрепления урана, радия и тория в ра�
диоактивно�загрязненных почвах может изме�
няться [13, 19, 32]. Так, в модельно�полевых опы�
тах обнаружено, что биологическое поглощение
урана зависит от его исходной химической фор�
мы еще в течение двух лет после радиоактивного
загрязнения поверхности луговой дернины [19].
Биодоступность радионуклида, поступившего в
почву в форме диураната аммония, уранилхлори�
да, оксида урана (VI), оксида урана (IV, VI), ура�
нилсульфата, ураната натрия и оксида урана (IV),
последовательно снижается. На третий год после
загрязнения указанные различия нивелируются.
Прочность сорбции водорастворимого радия, по�
ступившего в подзолистую почву, со временем
возрастает, что отражается в тенденции к прева�
лированию кислоторастворимых форм в органо�
генных горизонтах [13]. В минеральной толще
почвенного профиля даже спустя 1.5–2 года пре�
обладает обменная форма радиоэлемента.

С о р б ц и я  и  м о б и л ь н ы е  ф о р м ы  р а �
д и о н у к л и д о в  в  п о ч в а х. Установлено, что
разными почвами из растворов солей уранила по�
глощается 82–98% урана [2]. Его доля в составе
водорастворимых соединений варьирует от 1 до 8,
обменно сорбированных – от 2 до 41 и кислото�
растворимых – от 51 до 79% валового содержа�
ния. Торий практически полностью (98.3–99.9%)
и очень прочно сорбируется почвами из раство�
ров. При этом относительное содержание его во�
дорастворимых форм изменяется от 0.3 до 1.3, об�
менно сорбированных – от 0.4 до 3.4, кислоторас�
творимых – от 3.6 до 7.2% поглощенного
количества. Для почв гумидной зоны выдержива�
ется ряд миграции элементов Ra > U > Th [44].

Значения коэффициента межфазного распре�
деления радионуклидов сильно варьируют даже в
средах одного типа. Так, в песчаных почвах для
радия они составляют от 106 до 3.8 × 104, для урана –
от 0.13 до 16.0 мл/г [75, 78]. Различия обусловле�
ны механизмами взаимодействия с почвенными
компонентами [4, 5]. 

К о н ц е н т р а ц и я  р а д и о н у к л и д о в  в
ж и д к о й  ф а з е  в  з а в и с и м о с т и  о т рН.
Коэффициенты распределения элементов Кd в
значительной степени зависят от рН жидкой фа�
зы почв. Экспериментально показано, что при уве�
личении в жидкой фазе исходного содержания урана
от 1.23 до 1.22 × 105 и тория от 41 до 4.1 × 104 Бк/л Кd
элементов уменьшаются более чем в 10 и 1000 раз
[1, 75]. При возрастании концентрации тория в
растворах до 100 мг/л степень его поглощения
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дерново�луговой почвой увеличивается вслед�
ствие укрупнения коллоидов гидролизных частиц
[28]. Максимум сорбции тория наблюдается в
нейтральных и слабощелочных, минимум – в
кислых средах [75].

На кривой зависимости параметров сорбции
почвой урана от кислотности жидкой фазы суще�
ствуют несколько максимумов, что указывает на
полиформный характер поглощения [1]. В интер�
вале рН от 9.5 до 10.5 отмечено резкое увеличение
коэффициентов распределения радионуклида.
Почвы с рН от 5 до 6 содержат уран преимуще�
ственно в виде хорошо сорбирующихся гидроли�
зованных форм уранила, и поэтому переход урана
в водную вытяжку из этих почв незначителен.
При малом (около 1 мМ) содержании карбонатов
гидролизные формы уранила преобладают в ин�
тервале рН 2–12 [3]. Поэтому даже при высоком
значении водородного показателя растворов из�
влечение урана из почв не возрастает. Так, при
рН 11 доля урана, перешедшего из выщелоченно�
го чернозема в водную вытяжку, составляет всего
1.5%. В нейтральных и щелочных средах преобла�
дают карбонатные и фосфатные соединения [20,
66], что может снижать и ослаблять поглощение
урана в почве [3, 84]. При рН свыше 10 равнове�
сие вновь смещается в сторону образования гид�
ролизных форм, уменьшается извлечение урана.
В богатых карбонатами кальция и магния средах
прочность поглощения может увеличиваться за
счет осаждения Ca2(UO2(CO3)3 и Ca, Mg
(UO2(CO3)3) [3]. 

Минимальное поглощение урана дерновыми
горизонтами дерново�подзолистой и дерново�лу�
говой почв обнаружено при рН 2–3, максималь�
ное (97–98%) – при рН 5–8 [31]. Для радия на�
блюдаются иные закономерности поглощения:
при рН 1 сорбция выше, чем при рН 2–6. Иссле�
дование влияния кислотности и катионного со�
става растворов на извлечение радия из дерново�
луговой и перегнойно�глеевой почв, загрязнен�
ных в результате поступления на их поверхность
радиоактивных пластовых вод и древесного угля
соответственно, показало, что при рН 1–2 дости�
гается наибольшая подвижность радиоэлемента
[45]. В кислых средах она выше в дерново�луго�
вой, в нейтральных и щелочных – перегнойно�
глеевой почвах. Предполагают [31], что в сильно�
кислой среде поглощение радия почвами обу�
словлено образованием гуматов. Из обогащенных
органическим веществом горизонтов дерново�
луговой и перегнойно�глеевой почв наибольшее
количество радиоэлемента удается извлечь в рас�
творы хлорида железа FeCl3 [45], что объясняется
образованием растворимых железоорганических
соединений. В лабораторных экспериментах
установлено, что сорбция радия образцами силь�
ноподзолистой суглинистой почвы из разных ге�
нетических горизонтов возрастает с увеличением
водородного показателя среды, приближаясь при

рН 10 к 100% [12]. В кислой и нейтральной обла�
стях степень сорбции радиоэлемента почвой на�
ходится в прямой зависимости от емкости погло�
щения почвы, то есть образцы из подзолистого
горизонта поглощают радия меньше, чем из орга�
ногенного и иллювиального горизонтов. Возрас�
тание поглотительной способности в щелочной
среде может быть вызвано активацией глинистых
минералов. Не исключено также протекание про�
цессов комплексо� и хелатообразования с фрак�
циями почвенного органического вещества, ма�
лоподвижного в условиях низкой кислотности.

П о ч в е н н ы е  о р г а н и ч е с к и е  в е щ е �
с т в а. Значительная концентрация гумуса, как
правило, увеличивает сорбцию радионуклидов в
почве [37, 42, 43, 61]. Влияние органических ве�
ществ на процессы поглощения в почве обуслов�
лено тем, что они или сами являются коллектора�
ми радиоактивных элементов, или модифициру�
ют поглотительные свойства иных сорбентов, а
также образуют подвижные соединения с радио�
нуклидами. Механизмы соответствующих погло�
тительных процессов мало изучены. Здесь имеют
место адсорбция, ионообмен, осаждение, в том
числе вследствие протекания окислительно�вос�
становительных реакций. Последний механизм
некоторыми авторами [18, 27] считается главным
для урана. Вместе с тем экспериментально уста�
новлено, что в комплексах с природной гумино�
вой кислотой шестивалентный уран сохраняет
валентность [46]. Механизм сорбции заключается
в обмене катионов водорода и уранила, поэтому
емкость и скорость поглощения зависят от кис�
лотности среды [57]. Ионы трехвалентного желе�
за Fe3+ ингибируют образование гуматов уранила
за счет поверхностной сорбции на частицах кол�
лоидной гуминовой кислоты [46], препятствуя
миграции урана в виде поглощенных или истин�
ных растворов гуматов уранила. В то же время до�
бавление гуминовой кислоты к суспензии гема�
тита снижает поглощение радиоэлемента, сте�
пень снижения зависит от рН среды и количества
гуминовой кислоты [62]. При этом доминирую�
щим фактором является доля урана, связанного в
гуматы. В присутствии фульватов сорбция радио�
нуклида глинистыми компонентами почв полно�
стью подавляется [24].

В среднетаежных почвах наиболее значимыми
миграционно�способными формами тория явля�
ются его комплексные соединения с фульвокис�
лотами, для горной тундры более важны подвиж�
ные гуминовые соединения [49]. При 1%�ном со�
держании растворимого органического вещества
сорбция радия горизонтами целинной типичной
сильноподзолистой суглинистой почвы увеличи�
вается [13]. Для нейтральных и щелочных сред
увеличение концентрации растворимых органи�
ческих веществ до 5 и 10% сопровождается сни�
жением степени поглощения радионуклида в
почве. При высоком значении рН сорбция радия
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подзолистым горизонтом полностью подавлена,
для органогенного она сохраняется.

Гр а н у л о м е т р и ч е с к и й  с о с т а в  п о ч �
в ы. Имеются многочисленные данные о связи
содержания радионуклидов в почве с размером и
удельной поверхностью почвенных частиц [7, 9,
21, 22, 30, 35, 67, 83]. Для почв с большим содер�
жанием физической глины и ила установлены
высокие значения коэффициентов распределе�
ния [69, 71, 75, 77, 78]. Содержание урана, радия и то�
рия в твердой фазе глинистых почв в (200–7.9 × 105),
(8–1 × 105) и (696–5.6 × 104) раз выше, чем в равно�
весном растворе. Для пустынно�песчаной, луго�
вой, лугово�болотной почв, светлого и типичного
сероземов установлена [21, 22] прямая зависи�
мость поглощения и подвижности урана и тория
от содержания гумуса, калия, кальция и физиче�
ской глины. Профильные распределения радия и
тория и илистых, глинистых частиц и R2O3 часто
согласуются [6]. По некоторым оценкам [41], со�
держание урана в глинистой фракции до 3 раз
превышает его концентрацию в нефракциониро�
ванной почве.

В то же время немногочисленные сведения сви�
детельствуют об отсутствии тесной связи между
сорбцией радионуклидов и гранулометрическим
составом почв. Так, для почв таежной зоны показа�
но, что до 50% радионуклидов уранового ряда и 80%
тория сорбируется на поверхности частиц размером
1–100 мкм, а укрупнение агрегатов в указанном
диапазоне сопровождается снижением содержания
радиоэлементов [70]. Во фракции частиц размером
свыше 100 мкм концентрация тория возрастает, что
объясняется его присутствием в составе первичных
минералов [34] или высоким относительным вкла�
дом фракции в почвенную твердую фазу [49]. При
большой доле тонкодисперсных фракций содержа�
ние мобильных соединений тория в почвах увели�
чивается [65].

М и н е р а л о г и ч е с к и й  с о с т а в  п о ч в ы.
По данным Рубцова [33], основная доля тория
связана в почве с ее цеолитной частью. Известно,
что уран слабо поглощается известняком, а окри�
сталлизованным кремнеземом не сорбируются
ни уран, ни торий [1, 38]. В целом же, прочное за�
крепление в почвах урана, радия и тория проис�
ходит за счет их сорбции органическими веще�
ствами и глинистыми минералами [1, 36, 44, 75].

Для сорбции радионуклидов глинистыми ми�
нералами значимыми являются сорбционные
центры двух типов: на базальных поверхностях
минеральных частиц, где осуществляется ионо�
обмен, и на боковых гранях с образованием проч�
ных сорбционных комплексов [79]. Согласно
Корниловичу с соавт. [24], уранил, в первую оче�
редь, поглощается на боковых гранях глинистых
минералов. По данным рентгеноструктурного
анализа [59, 82], связывание происходит по ионо�
обменному механизму. За сорбционные центры
уран конкурирует с катионами кальция, бария,

магния, но не натрия и калия [82]. По структур�
ным данным, растворенные и поглощенные гли�
нистыми минералами формы уранила идентич�
ны. В слабокислых условиях они соответствуют
гексагидратированному иону [59, 82]. В интерва�
ле рН от 6 до 12 сорбированные формы уранила

представлены UO2OH+ и (UO2)2(OH  [56]. По�

глощение UO2OH+ преобладает при рН 6, с пони�
жением кислотности возрастает доля сорбции

(UO2)2(OH  Изотермы сорбции глинистыми
минералами урана (VI) имеют максимум при
рН 3–6 с резким уменьшением параметров по�
глощения в стороны от указанного интервала
[24]. При этом количественные закономерности
могут быть описаны формулами Фрейндлиха и
Ленгмюра [59, 82]. 

Сорбция радия глинистыми минералами, в ос�
новном, обусловлена ионообменным взаимодей�
ствием и подчиняется уравнению Фрейндлиха [52].

К а т и о н о о б м е н н ы е  с в о й с т в а  п о ч в.
Экспериментально установлено, что характер
профильного распределения 226Ra в загрязненной
сильноподзолистой почве соответствует аккуму�
лятивно элювиально�иллювиальному типу рас�
пределения обменных оснований [12, 14]. Для
урана и тория показано отсутствие влияния кати�
онообменных свойств почвы на сорбцию [8]. Так,
удаление органического вещества и свободных
оксидов железа из глинистой фракции пылевато�
го суглинка снижает его катионообменную ем�
кость, не изменяя степени поглощения урана и
тория. Наряду с этим существует мнение [54], что
в поверхностных средах содержание железа кон�
тролирует рН�зависимую адсорбцию урана.
Окисные формы металлов (гетит, гематит, бемит
и др.), с одной стороны, сами служат сорбентами
радионуклидов, а с другой – адсорбируясь и обра�
зуя пленки на поверхности глинистых минералов,
изменяют их ионообменные свойства. Так, после
удаления адсорбированной гидроокиси железа
поглощение урана смектитом снижается [51]. Ко�
эффициенты распределения урана и радия между
растворами их солей и минералами железа дости�
гают 2 × 106 и 2 × 104 мл/г, что в 100 раз больше,
чем для вторичных минералов. Сорбция урана
аморфными гидроксидами окисных форм железа
отвечает уравнению Дубинина–Радушкевича, ра�
дия – Фрейндлиха. 

ЗАКЛЮЧЕНИЕ

Свойства радионуклидов и особенности почвы
как сорбента обусловливают многообразие форм
и физико�химических механизмов поглощения
элементов. Данные литературы свидетельствуют
об участии в сорбции радионуклидов многочис�
ленных групп соединений – составляющих по�
глощающего комплекса почвы. Они различаются

)5
+
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+
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не только химическим составом и структурой, но
и кристаллохимическими особенностями струк�
туры, валентными состояниями входящих в них
атомов. Обобщение накопленных данных свиде�
тельствует, что интенсивное и прочное поглоще�
ние в почвах урана, радия и тория происходит в
основном за счет органического вещества и гли�
нистых минералов. За закрепление в почвах урана
и тория ответственны процессы ионного обмена,
комплексообразования, гидролиза и окисления–
восстановления. Для радия наиболее важными
считаются ионообмен и соосаждение с ионами
щелочноземельных элементов и гидроксидами
железа. Особенности сорбции связаны со свой�
ствами радионуклидов как гидролизующихся
элементов, комплексообразователей, ультрамик�
ро� и микрокомпонентов, а также с многообрази�
ем в почвенном растворе их физико�химических
форм. При этом сорбционные взаимодействия
сопряжены с миграцией почвенных частиц и дви�
жением растворов. 

Все перечисленное определяет соотношение
форм, время установления сорбционного равно�
весия, межфазное и профильное распределение
урана, радия и тория в почвах. Известно, что для
почв гумидной зоны выдерживается ряд мигра�
ции элементов Ra > U > Th. Многочисленными
исследованиями установлено, что естественные
радионуклиды из техногенных источников за�
грязнения прочно сорбируются в верхних гори�
зонтах почвы. Однако для прогнозирования гео�
химической подвижности и, прежде всего, био�
логической доступности элементов эта
информация все�таки ограниченно применима.
Судя по данным о физико�химическом состоя�
нии радионуклидов в природных водах, их рас�
творимые фракции не всегда биологически до�
ступны. К тому же, близкие концентрации в поч�
венном растворе и параметры биологического
поглощения урана, радия и тория могут обуслов�
ливаться, в зависимости от условий среды, разны�
ми химическими процессами. В этом направле�
нии сегодня не ведутся ни поиск селективных
экстрагентов радионуклидов, ни параметризация
их биологической доступности на основе почвен�
ных характеристик. К настоящему времени мало
исследованы временные аспекты процессов по�
глощения урана, радия и тория в различных поч�
вах. Сложившиеся методологии исследования не
позволяют в полной мере оценить трансформа�
цию форм и механизмы связывания радионукли�
дов в почвах. Одним из путей преодоления ука�
занных трудностей может быть проведение ком�
плексных натурных и модельных исследований.
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