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Исследованы процессы сорбции-десорбции в системах “радионуклид (137Cs, 90Sr)—природные глинистые мине-

ралы” и “радионуклид (137Cs, 90Sr)—модифицированные формы природных глинистых минералов с осажденными 
гумусовыми кислотами и гидроксидами железа”. Установлено, что наличие на поверхности глинистых минералов 
гуминовых кислот и Fe(OH)3 приводит к увеличению сорбции радионуклидов в широкой области рН (49). Ионы 
Na+, Ca2+ с повышением их концентрации в водном растворе, наоборот, снижают фиксацию 137Cs, 90Sr и способ-
ствуют их миграции в окружающей среде. Показано, что аммонийные соли являются эффективными выщелачива-
ющими реагентами по отношению к ионам цезия и по десорбирующей способности их можно расположить в ряд 
NH4Cl<NH4H2Cit<(NH4)2Ox<(NH4)2HCit. 
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На современном этапе развития ядерная энер-

гетика все еще остается потенциально опасной 
отраслью индустрии в мире, о чем свидетельствуют 
две самые крупные аварии на АЭС Украины и Япо-
нии. Из большого количества радионуклидов техно-
генного происхождения наиболее опасны в биоти-
ческом цикле 137Сs и 90Sr, которые являются одними 
из основных дозообразующих радионуклидов 
загрязненных почв и водных сред [1—3]. Известно, 
что почвы являются аккумулятором загрязняющих 
веществ, в т. ч. радионуклидов, причем их способ-
ность самоочищения слабо выражена, в отличие 
от других компонентов окружающей среды (воздух, 
вода). Поэтому вопросы дезактивации почв все 
еще остаются важными практически для всех раз-
витых стран, использующих ядерную энергетику, 
поскольку с каждым годом роль АЭС, как источ-
ника электроэнергии, возрастает. Целый ряд ката-
строф техногенного и антропогенного характера 
с выбросом радиоактивных веществ из хранилищ 
радиоактивных отходов, при аварийных и штатных 
ситуациях на АЭС, атомных подводных лодках 
подтверждает актуальность исследований поведения 
долгоживущих радионуклидов как в различных 
объектах окружающей среды, так и при дезакти-
вации. 

Исследованиям уровня загрязнения почв 137Cs, 
90Sr и другими радионуклидами техногенного про-
исхождения как в 30-км зоне ЧАЭС, так и за ее 
пределами (в Центральной лесостепи Украины [4], 
в типичных склоновых и горных экосистемах [5]), 
уделено много внимания. Проведен анализ пере-
распределения техногенных радионуклидов в абио-
тических компонентах осушаемых ландшафтов 
зоны отчуждения ЧАЭС [2]. Экспериментально 
определены уровни загрязнения разных территорий 
Украины и разработаны модели для оценки долго-
срочного влияния радиоактивных загрязнений 

на локальные экосистемы, в частности, объекта 
“Укрытие” Чернобыльской АЭС [6]. Такие данные 
позволяют оценить влияние ландшафтных факто-
ров на поведение радионуклидов и, в какой-то 
степени, прогнозировать радиоэкологическую 
ситуацию в данном регионе. Однако такой подход 
не дает возможность оценить влияние различных 
факторов на подвижность радионуклидов в окру-
жающей среде, а именно: величины ионной силы 
водного раствора, заряда катионов, концентрации 
гумусовых веществ (ГВ) в растворе и осажденных 
на поверхности минералов, природы твердой фазы 
и содержания в ней глинистых компонентов и др. 
Поэтому важно оценить вклад в этот процесс каж-
дой составляющей как водных сред, так и грунтов. 

На сегодняшний день хорошо изучена сорбция 
137Cs и 90Sr различными минералами, в частности 
природными алюмосиликатами, оксидами и гид-
роксидами металлов (Fe, Al, Mn) [7]. Достаточно 
полно в литературе представлено взаимодействие 
радионуклидов с растворимыми ГВ. В [8] показано, 
что связывание 90Sr наблюдается в большей степени 
именно с ними, обуславливая тем самым высокую 
его подвижность в почвах. Для радионуклидов 
цезия характерно образование прочных комплексов 
с природными алюмосиликатами — типичными 
минеральными компонентами почв, а присутствие 
растворимых ГВ — фульвокислот (ФК) — в вод-
ных растворах способствует снижению сорбции 
137Cs глинистыми минералами [9]. Работ относи-
тельно влияния осажденных на поверхности алюмо-
силикатов как ГВ, так и, особенно, гидроксидов 
железа на процессы сорбции 137Сs и 90Sr нами 
не обнаружено, хотя их роль в связывании токси-
кантов может быть весьма существенной. 

Большое количество работ посвящено исследо-
ваниям геохимических форм нахождения 137Сs 
и 90Sr в объектах окружающей среды [10—12]. 
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При этом, используя природные образцы почв 
и донных отложений, авторы указанных работ опре-
деляют содержание водорастворимой, обменной 
и кислоторастворимой фракций, а также потенци-
ально подвижных форм радионуклидов, связанных 
в комплексы с органическими, органоминераль-
ными составляющими почв и аморфными оксидами 
железа и алюминия. Проведение таких исследований 
позволяет оценить прочность иммобилизации 
радионуклидов в почвах в зависимости от их агро-
химических свойств, а также выбрать наиболее 
эффективные и в то же время щадящие методы их 
дезактивации. Выбор способов ремедиации почв, 
не наносящих существенного вреда окружающей 
среде, несмотря на многообразие методов и при-
роды выщелачивающих реагентов (комплексо-
образующих, растворяющих и/или выщелачи-
вающих по механизму автодесорбции) все еще 
остается весьма актуальным [8]. Некоторые авторы, 
исследуя возможность реабилитации радиоактивно-
загрязненных почв, рассматривают влияние на по-
движность радионуклидов ГВ, где до сих пор нет 
единого мнения о таком “неспецифическом” 
взаимодействии [12, 13]. В работе [12] показана 
взаимосвязь основных химических характеристик 
почв, содержащих аморфные оксиды алюминия 
и железа, с прочностью иммобилизации радионук-
лидов. Авторы [12, 13] определяют растворимые 
формы радионуклидов в разных условиях, выбор 
которых не обосновывается (не приводятся зависи-
мости влияния рН, концентрации выщелачиваю-
щих реагентов, а также состава раствора при со-
вместном использовании нескольких реагентов 
на долю той или иной формы радионуклидов). 

Цель данной работы — оценить влияние гуми-
новых кислот (ГК) и гидроксидов железа, осажден-
ных на поверхности глинистых минералов с раз-
личной обменной емкостью, на закономерности 
процессов сорбции-десорбции 137Cs и 90Sr в мо-
дельных почвенно-водных системах.  

Методика эксперимента. Исследование про-
цессов сорбции-десорбции 137Cs и 90Sr проводили 
на очищенных образцах природных алюмосилика-
тов — монтмориллоните (М) Черкасского и као-
лините (К) Глуховецкого месторождений, а также 
на образцах этих же глинистых минералов с осаж-
денными на их поверхности ГК (М-ГК, К-ГК) 
и гидроксидами Fe(ІІІ) (М-Fe, K-Fe) с массовой 
долей 5 % (50 мг ГК или Fe(III)/г глинистого мине-
рала). Полная обменная емкость природных монт-
мориллонита и каолинита составляла 0,72 мг-экв/г 
и 0,013 мг-экв/г, соответственно. Методика полу-
чения глинистых минералов, модифицированных 
ГК и гидроксидами железа, и их рентгенографиче-
ские характеристики описаны в работе [14]. 

Процессы десорбции изучали на вышеуказанных 
образцах, загрязненных ионами цезия, адсорбция 

которого глинистыми компонентами почв является 
высокоспецифичной [3]. Для исследования де-
сорбции готовили глинистую суспензию с рН≈6 — 
область рН наиболее высокой сорбции. Концен-
трацию ионов цезия в исходном растворе задавали 
расчетом навески монтмориллонита и количества 
раствора цезия, введенного в суспензию глинистого 
минерала. Содержание Cs+ в образцах контролиро-
вали путем выщелачивания загрязненного образца 
(навеска 1 г) 6 М раствором азотной кислоты 
(50 см3) с многократной промывкой дистиллиро-
ванной водой до нейтрального значения рН про-
мывных вод. Количество вымытого цезия в рас-
творе определяли атомно-абсорбционным методом 
на спектрофотометре “С-115-М1” при длине вол-
ны λ=852,1 нм. Установлено, что полученные об-
разцы содержали 21 мг Cs+/г сорбента. 

Исследования сорбции-десорбции проводили 
в статических условиях при непрерывном встря-
хивании в течение одного часа (объем водной фа-
зы — 50 см3, навеска образцов глинистых мате-
риалов — 0,1 г). После сорбции водную фазу 
отделяли центрифугированием (5000 об/мин) 
и определяли в ней активность 137Cs и 90Sr на бета-
радиометре КРК-1-01А (в качестве стандарта ис-
пользовали образцовые радиоактивные растворы 
(ОРР): средняя энергия β-излучения для 137Cs — 
1,8710-1 МэВ/Бкс, для 90Sr — 1,9610-1 МэВ/Бкс) 
по сухому остатку аликвоты, одинаковой для всех 
исследуемых растворов [15]. В экспериментах по де-
сорбции после установления равновесия водную 
фазу отделяли центрифугированием (5000 об/мин) 
и определяли в ней рН, а также равновесную кон-
центрацию цезия атомно-абсорбционным методом. 

При исследовании процессов сорбции удельная 
активность исходных растворов, приготовленных 
с добавлением радиоактивных меток из ОРР 137Cs 
и 90Sr, составляла 5104 Бк/дм3, что позволяло на-
дежно проводить ее измерение. В качестве носите-
лей использовали растворы стабильных изотопов 
цезия (CsCl) и стронция (SrCl2) с исходной кон-
центрацией 510-5 М. Эксперименты проводили с мо-
дельными и природными образцами вод с разным 
солевым составом с добавлением радиоактивных 
меток, которые выдерживали в течение одних су-
ток для достижения изотопного обмена в системе. 

Для десорбции ионов цезия использовали раство-
ры хлорида железа (ІІІ), солей аммония — хлорида, 
оксалата, одно- и двухзамещенного цитрата, лимон-
ной и щавелевой кислот, исходные растворы кото-
рых готовили из навесок соответствующих реагентов 
квалификации “хч”. Также использовали в качестве 
десорбирующих реагентов водорастворимые орга-
нические комплексообразующие вещества природ-
ного происхождения — ФК — практически без-
зольные препараты (зольность <0,1 %), выделенные 
из донных отложений Святошинских озер, г. Киев. 
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Рис. 1. Зависимость коэффициентов распределения 
137Cs (а, б) и 90Sr (в, г) от рН водной среды на монтмо-

риллонитовых (а, в) и каолинитовых (б, г) образцах 

Долю сорбированных ионов цезия и стронция 
(, %), величину сорбции (аs, мкмоль/г), коэффи-
циент распределения (Кd, см3/г), остаточное содер-
жание цезия (а/а0, %) и степень десорбции (СД, %) 
в образцах рассчитывали следующим образом: 
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где С0, Ср — исходные и равновесные концентрации 
ионов цезия и стронция, мкмоль/дм3; V — объем 
водной фазы (при расчете α и аs — в дм3, Кd — 
в см3); m — навеска глинистого образца, г; а0=21 — 
исходное содержание цезия в образце, мг/г; а — 
содержание цезия в образце после десорбции, мг/г. 

Сорбция радионуклидов в зависимости от рН 
водного раствора. На рис. 1 приведены зависимо-
сти коэффициентов распределения 137Cs и 90Sr 
на образцах М, М-ГК, M-Fe и К, К-ГК, К-Fe от рН 
исходного водного раствора. Как видно, для обоих 
природных минералов сорбция радионуклидов 
максимальна при рН>4, однако природа исследо-
ванных минералов влияет на величины коэффици-
ентов распределения 137Cs и 90Sr: для М они значи-
тельно выше, чем для К, что обусловлено особен-
ностями кристаллохимии глинистых минералов. 
В отличие от К, сорбция 137Cs и 90Sr на М проис-
ходит не только по механизму ионного обмена 
на активных центрах базальных граней частиц, 
обусловленного изоморфными замещениями 
в структуре минералов, но и за счет диссоцииро-
ванных поверхностных гидроксильных групп 
на боковых гранях [9, 16]. 

Для минералов, модифицированных ГК и Fe(ОН)3, 
максимальные значения Кd наблюдаются в области 
рН 48, что свидетельствует об участии ГК 
и ферринольных групп гидроксида железа (III) 
в связывании радионуклидов. При этом в широкой 
области рН для железосодержащих образцов Кd 
выше, чем для гумусосодержащих, и значительно 
выше, чем для природных форм глинистых мине-
ралов. Однако в кислой области рН большей сорб-
ционной способностью обладают образцы мине-
ралов, модифицированные ГК, например К-ГК 
(рис. 1, б, г) (лучше видно на примере каолини-
товых образцов), что обусловлено более прочным 
связыванием ГК с поверхностью матрицы минерала, 
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но при рН>8 часть ГК, а также ионов цезия 
(стронция), связанных с ГK, переходят в раствор. 
Для минералов, модифицированных гидроксидами 
железа наиболее низкие значения Кd наблюдаются 
в области рН<3 из-за частичного растворения гид-
роксидов железа, осажденных на поверхности 
матрицы минералов, и конкуренции с ионами Н+. 

Сорбция радионуклидов в присутствии ио-
нов Na+ и Ca2+. Известно, что в природных вод-
ных средах, даже с относительно высоким уров-
нем радиоактивности, концентрации 137Cs и 90Sr 
значительно ниже, чем макрокомпонентов (Ca2+, 
Mg2+, Na+ и K+), характерных для природных вод. 
Поэтому было исследовано влияние ионов натрия 
и кальция на сорбцию радионуклидов минераль-
ными и органоминеральными образцами (рис. 2).  

Как видно из рис. 2, повышение концентраций 
катионов Na+ и Ca2+, характерных для природных 
водных сред, приводит к снижению сорбции 137Cs 
и 90Sr, что обусловлено конкурентным влиянием 
этих катионов. Показано (рис. 2, а, б), что катионы 
Nа+ оказывают большее влияние на сорбцию 137Cs, 
чем 90Sr. При концентрации 0,1 М Na+ доля сорби-
рованного 137Cs исследованными образцами соста-
вляет 515 %, а 90Sr — 1530 %. В присутствии 
Ca2+ сорбция 137Cs (рис. 2, в) во всем исследуемом 
диапазоне концентраций выше, чем 90Sr (рис. 2, г), 
а при концентрации Ca2+ 400 мг/дм3 практически 
весь 90Sr остается в растворе, в отличие от 137Cs, 
значительная сорбция которого наблюдается даже 
при концентрации Са2+ 1200 мг/дм3. 

Влияние конкурирующих ионов на перераспре-
деление радиоизотопов в присутствии минераль-
ных и органоминеральных взвешенных веществ 
было изучено на образцах подземных вод с разли-
чным химическим составом и морской воде, отоб-
ранной в районе Феодосии (табл. 1). В образце № 1 
(подземная скважина, пос. Новый Свет, Крым) 
превалируют ионы Na+, в образце № 2 (подземная 
скважина, г. Киев) — ионы Ca2+, а морская вода 
(образец № 3) характеризуется высоким солесо-
держанием и высокой концентрацией ионов натрия 
по сравнению с ионами кальция.  
 

Таблица 1. Химический состав образцов 
природных вод 

 
Образцы воды 

подземные скважины морская Показатель 
№ 1 № 2 № 3 

рН 7,92 7,41 7,94 
Сухой остаток, мг/дм3 1200 670 21800 
Жесткость, мг-экв/дм3 0,5 9,9 13,5 
Щелочность, мг-экв/дм3 13,7 7,0 3,2 
Железо (общ.), мг/дм3 0,18 0,34 0,026 
Са2+, мг/дм3 6 142 230 
Мg2+, мг/дм3 2,4 33,6 24,0 
Na+, мг/дм3 450 12 6500 
К+, мг/дм3 1,6 1 200 
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Рис. 2. Влияние концентрации катионов Nа+ (а, б) 
и Са2+ (в, г) на сорбцию 137Cs (а, в) и 90Sr (б, г) 

монтмориллонитовыми образцами, рН 6,5 
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Установлено (табл. 2), что катионы природной 
воды снижают величины сорбции радионуклидов. 
Как и для модельных вод, повышенное содержа-
ние Na+ в образце воды № 1 приводит к бóльшему 
снижению Кd для 137Cs, чем для 90Sr, и наоборот — 
при повышенном содержании Ca2+ в воде (образец 
№ 2) величины Кd более высокие для 137Cs, чем 
для 90Sr. 

Данные табл. 2 подтверждают тот факт, что 
подвижность 90Sr возрастает при повышенном 
содержании в воде Ca2+ (90Sr в геохимических про-
цессах — аналог макроэлемента кальция: rSr=1,2 Å, 
rCa=1,04 Å). Почти полное подавление сорбции как 
137Cs, так и 90Sr наблюдается в морской воде с вы-
соким солесодержанием и высокими концентра-
циями ионов кальция и натрия (образец № 3), 
независимо от формы монтмориллонита. Поэтому 
при “очистке” таких вод от радионуклидов 137Cs 
и 90Sr сорбционными методами не удается достичь 
удовлетворительного результата дезактивации, 
независимо от природы сорбентов и механизма их 
действия. Такая ситуация наблюдалась после ава-
рии на АЭС в г. Фукусима, где значительная доля 
радионуклидов попала в море. Защитой от накоп-
ления этих радионуклидов живыми организмами 
морской среды может в какой-то мере служить 
высокое содержание конкурирующих ионов натрия 
и других макрокатионов, характерных для мор-
ской воды. 

Влияние рН водных растворов на десорбцию 
цезия. На рис. 3 показано влияние рН водного 
раствора (INaCl =0,01) на десорбцию цезия из всех 
исследованных образцов — М, М-ГК, М-Fe. Как 
видно, остаточное содержание цезия на образцах 
М, М-ГК в широкой области рН практически оди-
наково и составляет ≈ 70 %. Для образца М высо-
кое значение а/а0 объясняется процессами сорбции 
в основном на активных центрах базальных гра-
ней, которые проявляют большее сродство к ионам 
цезия по сравнению с центрами боковых граней 
поверхности монтмориллонита. Значительное оста-
точное содержание цезия для М-ГК позволяет сде-
лать вывод о связывании его с ГК, осажденными 
на поверхности монтмориллонита с образованием 
комплексов типа [R—COOCs]. В то же время, цезий, 
связанный с ферринольными группами М-Fe, легче 
десорбируется в исследованной области рН за счет  
 
Таблица 2. Коэффициенты распределения 137Cs и 90Sr 

в системе “природная вода—монтмориллонит” 
 

Кd радионуклидов для разных 
образцов природных вод Образец 

минерала 
Радио-

нуклиды № 1 № 2 № 3 
M 550 400 30 

M-Fe 
137Cs 1370 1270 45 

M 840 140 10 
M-Fe 

90Sr 1790 855 15 
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Рис. 3. Влияние рН водного раствора на десорбцию 
цезия из монтмориллонитовых образцов, INaCl =0,01 

 
 
растворения аморфных гидроксидов железа с по-
верхности монтмориллонита (на основании данных 
о повышенной концентрации железа в растворе 
после десорбции), поэтому наблюдаются более низ-
кие значения а/а0 (при рН>3,3 составляет ≈52 %). 
Cs+ в области рН≈2 вымывается в значительно 
большей степени — а/а0 ≈30 %. 

Влияние концентрации фульвокислот на де-
сорбцию цезия. Влияние комплексообразующих 
реагентов природного происхождения на десорб-
цию цезия из монтмориллонитовых образцов изу-
чено на примере ФК — характерных органических 
компонентов поверхностных вод. В табл. 3 приве-
дены значения а/а0 цезия в исследованных образцах 
в зависимости от концентрации ФК в растворе. 

В широком диапазоне концентраций ФК на-
блюдается незначительное выщелачивание цезия 
из исследованных образцов, что обусловлено, 
по-видимому, слабым связыванием ФК с ионами 
цезия, сорбированными поверхностью минерала. 
Для образца М-Fe меньшие значения остаточного 
содержания цезия в присутствии ФК также под-
тверждают образование менее прочных комплек-
сов Cs+ с Fe(ОН)3, чем с ГК, осажденными на по-
верхности монтмориллонита. 

Влияние химической природы и концентрации 
солей аммония на десорбцию цезия. На рис. 4 
показана эффективность десорбции цезия с поверх-
ности исследованных образцов от концентрации 
выщелачивающих реагентов NH4Cl, (NH4)2Ox,  
 

Таблица 3. Влияние концентрации ФК 
на остаточное содержание цезия 

в монтмориллонитовых образцах (а/а0, %) 
 
 

СФК, мг/дм3 (рН) Образец 
минерала 25 (рН 5,3) 50 (рН 5,4) 75 (рН 5,5) 100 (рН 5,7) 

M 70,2 68,8 65,7 65,7 
M-ГК 68,1 66,4 65,0 65,7 
M-Fe 62,9 63,6 62,9 61,4 
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NH4H2Cit, (NH4)2HCit в растворе. Выбор аммоний-
ных солей обусловлен высокой способностью 
NH4

+ вытеснять обменные катионы Ca2+, Mg2+, 
Na+, K+ из почв, а оксалат- и цитрат-анионы, пред-
ставленные в природных объектах в основном как 
продукты жизнедеятельности микроорганизмов, 
проявляют достаточно высокие комплексообра-
зующие свойства. Как видно из рис. 4, десорби-
рующие реагенты по способности выщелачивать 
цезий из исследованных образцов можно располо-
жить в ряд NH4Cl<NH4H2Cit<(NH4)2Ox<(NH4)2HCit. 
Более высокая десорбирующая способность 
(NH4)2HCit по сравнению с (NH4)2Ox обусловлена 
ионным обменом катионов цезия не только с NH4

+, 
но и, возможно, с ионами Н+, образующимися 
в результате диссоциации HCit2–. Авторами [17] 
отмечено, что возможно также связывание оксалат-
ионов в нерастворимые соединения с ионами каль-
ция, присутствующими в системах “радионук-
лид—природные глинистые минералы” и “радио-
нуклид—модифицированные формы природных 
глинистых минералов с осажденными гумусовыми 
кислотами и гидроксидами железа” в качестве 
обменных ионов монтмориллонита, что снижает 
эффективность его использования для дезактивации. 
Из рис. 4, б, г видно, что двухзамещенный цитрат 
аммония (NH4)2HCit более эффективно выщелачи-
вает цезий с поверхности всех исследуемых образ-
цов по сравнению с однозамещенным NH4H2Cit. 
Это свидетельствует о прямой зависимости десорби-
рующей способности цитратных солей по отношению 
к цезию от степени замещения ионов Н+ на NH4

+. 
Следует также отметить, что 0,1 М (NH4)2Ox 
и 0,1 М (NH4)2HCit полностью выщелачивают 
цезий из образцов М-ГК и M-Fe, в то время как из М 
цезий вымывается выше указанными реагентами 
на 77 % и 86 %, соответственно. 

Неполное выщелачивание цезия для М можно 
объяснить тем, что сорбированный цезий более 
прочно связан высокоселективными центрами 
межслоевого пространства природной формы ми-
нерала, чем активными центрами боковой поверх-
ности [18]. Для модифицированных образцов та-
кие центры (дитригональные лунки, соразмерные 
с ионами железа) блокированы гидроксидами же-
леза и гуминовыми кислотами [14]. 

Для оценки влияния оксалат- и цитрат-ионов 
на десорбцию цезия исследовано выщелачивающую 
способность растворов щавелевой и лимонной 
кислот при рН 2,5, где наряду с комплексообра-
зующими анионами имеет место десорбция ионами 
Н+ (табл. 4). В качестве раствора сравнения исполь-
зовали дистиллированную воду при том же значе-
нии рН. 

Величины десорбции а/а0 цезия в образцах М, 
М-ГК после десорбции H2O, H2Ox, H3Cit отличаются 
незначительно, что указывает на доминирующее  
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Рис. 4. Десорбция цезия NH4Cl (а), NH4H2Cit (б), 
(NH4)2Ox (в), (NH4)2HCit (г) с поверхности 

монтмориллонитовых образцов 
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Таблица 4. Эффективность десорбции цезия (а/а0, %) 
растворами H2Ox, H3Cit и подкисленной 

дистиллированной водой 
 

Образец 
минерала 0,01М H2Ox  0,01М H3Cit  H2Oдист, рН 2,5 

M 67,1 68,8 70,2 
М-ГК 64,3 70,5 70,2 
M-Fe 71,4 66,7 32,4 

 

влияние ионов Н+ на десорбцию цезия из исследуе-
мых образцов. Из образца М-Fe водой вымывается 
цезия значительно больше, чем растворами H2Ox 
и H3Cit. При использовании дистиллированной воды, 
подкисленной до рН 2,5, гидроксид железа раство-
ряется на поверхности монтмориллонита, и вместе 
с этим наблюдается значительная десорбция ионов 
Cs+, связанного с ферринольными группами М-Fe 
(гидроксиды железа практически полностью блоки-
руют поверхность минерала [14]). В случае исполь-
зования в качестве десорбирующего раствора H2Ox 
происходит полное растворение гидроксидов железа 
на поверхности М-Fe (измеряли концентрацию же-
леза в растворе после десорбции), однако значение 
а/а0 остается достаточно высоким. Это обусловлено, 
по-видимому, тем, что растворенный Cs+ повторно 
сорбируется активными центрами монтмориллони-
та. Можно предположить, что такая же картина на-
блюдается и при десорбции цезия раствором H3Cit, 
несмотря на неполное вымывание железа с поверх-
ности М-Fe. В [19], где приведено аналогичное полу-
ченному нами распределение Fe(ІІІ) в водном раство-
ре для образца M-Fe, показано, что в области рН 2,5 
наблюдается образование катионных форм цитрата 
железа, которые могут сорбироваться наряду с иона-
ми Cs+ отрицательно заряженной поверхностью ми-
нерала. В области рН 48, где образуются раствори-
мые анионные формы железа FeOHcit–, Fe2(OH)2Cit22–, 
наблюдается максимальная десорбирующая спо-
собность лимонной кислоты из образцов M-Fe. 

Выводы 
 

1. В результате проведенных исследований 
показано, что как природные, так и модифициро-
ванные гидроксидами железа и ГК минералы 
играют роль “депо” 137Сs и 90Sr, в котором радио-
нуклиды длительное время могут быть иммобили-
зированы, а степень их закрепления в значительной 
мере зависит как от природы матрицы глинистых 
компонентов грунтов, так и от содержания оса-
жденных на их поверхности ГК и гидроксидов 
железа.  

2. Показано, что присутствие в водных раство-
рах ионов Na+ и Ca2+ существенно снижает Кd 
и адсорбцию радионуклидов 137Cs и 90Sr исследо-
ванными глинистыми образцами. Однако влияние 
макрокомпонентов для разных образцов неодина-
ково и зависит от заряда и радиуса конкурирующего 
иона: на сорбцию 90Sr большее влияние оказывают 
ионы Ca2+, чем Na+, в то время как на сорбцию 
137Cs — ионы Na+. 

3. Установлено влияние химической природы 
и концентрации выщелачивающих реагентов 
на десорбцию 137Cs и 90Sr из модельных систем 
“радионуклид—природные глинистые минералы” 
и “радионуклид—модифицированные формы при-
родных глинистых минералов с осажденными 
гумусовыми кислотами и гидроксидами железа”. 
Среди изученных реагентов для десорбции цезия 
из глинистых образцов наиболее целесообразно 
использование 0,1 М растворов двухзамещенных 
цитратных солей аммония, которые эффективны 
в нейтральной области рН, что является одним 
из главных условий сохранения качества почвы. 
Достаточно высокая эффективность выщелачивания 
ионов цезия из глинистых образцов, на поверхно-
сти которых осаждены ГК и гидроксиды железа, 
достигнута и при использовании 0,1 М раствора 
оксалата аммония. 
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