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ВВЕДЕНИЕ 

В связи с широким применением радиоактивных веществ в научных и ме-
дицинских исследованиях, с использованием атомной энергетики в мир-
ных и военных целях появился мощный источник загрязнения окружаю-
щей среды (почв, горных пород и природных вод) – уран (U). Повышенное 
содержание урана может быть связано с участками его добычи и пере-
работки, в частности, с производством ядерного топлива и ядерного ору-
жия [220, 262], сгоранием угля и нефти в отсутствие надлежащих систем 
очистки газов и применением фосфатных удобрений [35, 330]. Всемирной 
организацией здравоохранения была установлена временная предельная 
допустимая концентрация (ПДК) урана в питьевой воде на основе его хи-
мической токсичности как тяжелого металла – 15 мкг л–1 [128]. В России 
ПДК урана составляет 100 мкг л–1 [9], однако во всем мире обсуждается 
вопрос о том, что порог 10 или 5 мкг л–1 был бы более приемлемым [32]. 

Природные геохимические процессы, включающие растворение / оса-
ждение, окислительно-восстановительные реакции и реакции сорбции / де-
сорбции в системе «вода – порода», управляют подвижностью и миграцией 
урана в подповерхностных системах. При этом адсорбция – наиболее важ-
ный процесс, который контролирует концентрацию урана в подземных 
водах. Однако зависимость сорбции от свойств водного раствора (напри-
мер, pH, Eh, концентрация общего урана, ионная сила, присутствие ком-
плексующих лигандов) и характеристик сорбирующих материалов (на-
пример, минеральный состав, удельная площадь поверхности, плотность 
поверхностных сорбционных участков, отношение «твердая фаза / раст-
вор») затрудняет прогноз удерживания урана [252]. 

Радиоактивное загрязнение окружающей среды вблизи предприятий, 
где добывался, обрабатывался и захоранивался U, произошло во многих 
странах. Радионуклиды, присутствующие на этих загрязненных участках, 
могут включаться в пищевые цепи как непосредственно на пути «почва – 
растение – животное», так и косвенно посредством загрязненных подзем-
ных или поверхностных вод, используемых для ирригации или питьевого 
водоснабжения. Загрязнение ураном подземных вод представляет специ-
фическую проблему, поскольку в окисленной форме U(VI) обычно раство-
рим в подземных водах и поэтому подвижен в окружающей природной 
среде [127, 184]. 
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(Био)восстановление U(VI) до труднорастворимых форм U(IV) – 
важный процесс, который влияет на подвижность урана в разнообразных 
горных породах и может послужить основой многообещающей стратегии 
биологической реабилитации in situ подповерхностного слоя почв, гор-
ных пород и подземных вод, загрязненных ураном [26, 27, 63, 66, 191, 
218, 253, 321]. 

Таким образом, изучение геохимического поведения урана в системе 
«вода – порода» является одной из важнейших проблем, понимание ко-
торой необходимо при оценке риска и разработке мероприятий по реа-
билитации для многих загрязненных ураном территорий и возможной ми-
грации растворимых форм U(VI) в водоносные горизонты и подземные 
воды [34, 49, 251]. 

 
Принятые обозначения 

Обозначение Название Единица измерения 

ЕКО Емкость катионного обмена, 
катионообменная способность 

моль × (масса твердой фазы)–1 

ОВ Органическое вещество – 
УПП Удельная площадь поверхности (длина)2 × (масса твердой 

фазы)–1 

c Равновесная концентрация ком-
понента в жидкой фазе 

(масса компонента) ×  
(объем раствора)–1 

I Ионная сила раствора моль л–1 

q Содержание компонента в твер-
дой фазе 

(масса компонента) ×  
(масса твердой фазы)–1 

Kd Коэффициент распределения (объем раствора) ×  
(масса твердой фазы)–1 

KF Коэффициент Фрейндлиха – 
KL Коэффициент Ленгмюра (объем раствора) ×  

(масса компонента)–1 

1/n Показатель степени в уравнении 
Фрейндлиха 

– 

Qmax Максимум адсорбции (масса компонента) × 
(масса твердой фазы)–1 
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1. ОБЩИЕ СВОЙСТВА. ВОДНАЯ ХИМИЯ УРАНА 

Уран (U) имеет 14 изотопов с атомными массами от 227 до 240. Все изотопы 
урана радиоактивны. Природный уран обычно содержит 99,283% 238U; 
0,711% 235U и 0,0054% 234U по весу. Периоды полураспада этих изотопов – 
4,51  109; 7,1  108 и 2,47  105 лет, соответственно. Уран может сущест-
вовать в состояниях окисления +3, +4, +5 и +6, из которых состояния +4 
и +6 наиболее распространены в природе. В окислительных средах преоб-
ладают разновидности урана +6, или U(VI). В восстановительных средах 
доминируют разновидности U(IV) [299] (Eh U22+/U4+ = +0,33 [6, с. 286]). 

В состояниях окисления +4 и +6 уран присутствует во множестве 
первичных и вторичных минералов. Наиболее распространенные мине-
ралы U(IV) – уранинит (UO2) и коффинит (USiO4). Водный U(IV) склонен 
формировать труднорастворимые осадки, сильно адсорбироваться поверх-
ностями минералов и накапливаться в органическом веществе, снижая свою 
подвижность в подземных водах. К минералам с высоким содержанием 
U(VI) относятся карнотит K2(UO2)2(VO4)2, шепит UO3  2H2O, резерфордин 
UO2CO3, тюямунит Ca(UO2)2(VO4)2, отунит Ca(UO2)2(PO4)2, калиевый оту-
нит K2(UO2)2(PO4)2 и уранофан Ca(UO2)2(SiO3OH)2 [299]. Некоторые из них 
являются вторичными фазами, которые могут формироваться, когда доста-
точно много урана выщелачивается из депонированных отходов и мигри-
рует вниз по потоку [2]. Уран также найден в фосфатных породах и лигните 
в количествах, достаточных для промышленной добычи. 

В восстановительных условиях растворенный U(III) обычно легко оки-
сляется до U(IV). Водная форма U(V) – UO2

+ – легко диспропорциониру-
ется до U(IV) и U(VI): 2UO2+ + 4H3O+ = U4+ + UO2

2+ . 

1.1. Гидролиз 

Обе разновидности урана (U4+ и UO2
2+) легко гидролизуются, причем ион 

U4+ гидролизуется быстрее из-за своего более высокого заряда. В работе 
[175] рассчитан состав форм U(IV) в системе с природными водными кон-
центрациями хлорида (10 мг л–1), фторида (0,2 мг л–1), фосфата (0,1 мг л–1) 
и сульфата (100 мг л–1). При pH ниже 3 преобладающей формой урана был 
UF2

2+. При pH > 3 в составе форм растворенного U(IV) доминировали гид-
ролитические формы, такие как U(OH)3

+ и U(OH)4
0(водн.), а комплексы 
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с хлоридом, фторидом, фосфатом и сульфатом присутствовали в незна-
чительных количествах. Общая концентрация U(IV) в растворе обычно 
весьма низка (между 3 и 30 мкг л–1) – из-за низкой растворимости твердых 
фаз U(IV) [58, 59]. 

Растворенный U(VI) при гидролизе формирует множество водных 
комплексов. Распределение форм U(VI) в зависимости от pH было рассчи-
тано в [299] и представлено на рис. 1.1, 1.2. Распределение гидролити-
ческих форм уранила (рис. 1.1) было получено с помощью программы 
MINTEQA2. Водные формы U(VI), включенные в расчеты, приведены 
в табл. 1.1; термодинамические данные для этих водных форм взяты глав-
ным образом из работы [310]. Поскольку ионы уранила могут присутство-
вать в растворе как многоядерные гидроксильные комплексы, гидролиз 
ионов уранила при аэробных условиях зависит от концентрации общего 
растворенного урана. В большинстве природных вод диапазон концентра-
ций растворенного урана составляет 0,1–10 мкг л–1, но для вод, связанных 
с месторождениями урановых руд, концентрации урана могут превышать 
1000 мкг л–1 ([133], p. 148). В расчетах, описанных в работе [299], использо-
вались две концентрации – 0,1 и 1000 мкг л–1 – общего урана, растворенного 
в чистой воде (т. е. в отсутствие комплексующих лигандов, кроме OH–). 

 
 

 

 
 

Рис. 1.1. Расчетное распределение гидролитических форм U(VI) как функция pH 
при концентрации общего растворенного U(VI) 1 мкг л–1 (а) и 1000 мкг л–1 (б) [299] 
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Рис. 1.2.Расчетное распределение водных форм U(VI) как функция pH 
при концентрации общего растворенного U(VI) 1000 мкг л–1 для водного состава 

из табл. 1.2 [299] 

 
Т а б л и ц а  1.1 

Водные формы урана (VI), включенные в расчеты для рис. 1.1, 1.2 [299] 

Лиганд Водные формы U(VI) 

Оксид, гидроксид 
UO2

2+, UO2OH+, UO2(OH)2
N(водн.), UO2(OH)3

–, UO2(OH)4
2–, 

(UO2)2OH3+, (UO2)2(OH)2
2+, (UO2)3(OH)4

2+, (UO2)3(OH)5
+, 

(UO2)3(OH)7
–, (UO2)4(OH)7

+, U6(OH)15
9+ 

Карбонат UO2CO3
N(водн.), UO2(CO3)2

2–, UO2(CO3)3
4–, UO2(CO3)3

5–, 
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2–, (UO2)2CO3(OH)3

– 
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–, UO2HPO4
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+, UO2H3PO4
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+ 

Хлорид, фторид UO2Cl+, UO2Cl2
N(водн.), UO2F+, UO2F2
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–, 
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2– 
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Т а б л и ц а  1.2 
Расчетный средний состав речных вод мира [79](1) 

Общая концентрация 
Растворенный компонент 

мг л–1 моль л–1 

Кремний как H4SiO4 20,8 2,16  10–4 

Ca 15 3,7    10–4 

Mg 4,1 1,7    10–4 

Na 6,3 2,7    10–4 

K 2,3 5,9    10–5 

Неорганический углерод как CO3 57 9,5    10–4 

SO4 11 1,1    10–4 

Cl 7,8 2,2    10–4 

F 1 5       10–5 

NO3 1 2       10–5 

PO4 0,0767 8,08  10–7 

(1) Большинство значений в этой таблице взято из [133] (Table 3, колонка 3). Средние концен-
трации общего растворенного фторида и фосфата в Table 3 не приводятся. Поэтому концен-
трация растворенного фторида взята из [133, p. 120], где утверждается, что для большинства 
природных вод она обычно меньше 1,0 мг л–1. В качестве средней концентрации общего рас-
творенного фосфора в речной воде в [133, p. 128] приводится значение 25 мкг л–1, преобразо-
ванное здесь в концентрацию общего фосфата (PO4). 

 
 
В системе «U(VI) – водная фаза» доминировали формы UO2

2+ при значе-
ниях pH < 5, UO2(OH)2

2–(водн.) при pH 5–9 и UO2(OH)3
– при pH 9–10. Это 

верно и для концентрации урана 0,1 мкг л–1 (рис. 1.1а), и для 1000 мкг л–1 
(рис. 1.1б). При концентрации растворенного урана 1000 мкг л–1 между pH 
5 и 6 могли существовать некоторые многоядерные формы – (UO2)3(OH)5

+ 
и (UO2)2(OH)2

2+. На рис. 1.3 показано распределение гидроксокомплексов 
UO2

2+ в контакте с твердой фазой UO2(OH)2 · H2O(тв) в зависимости от 
pH. По графикам можно проследить, что при pH 6 осаждение UO2

2+ про-
исходит при концентрации UO2

2+ 5  10–5 моль л–1. В этой гетероген- 
ной системе кроме осадка UO2(OH)2 · H2O(тв) присутствуют комплексы 
(UO2)3(OH)5

+, (UO2)2(OH)2
2+, UO2(OH)+, UO2(OH)2

0 и UO2
2+. В более кис-

лых и более щелочных условиях существенными становятся другие гидро-
ксокомплексы [54]. 

 



 

 
 
 

 
 

Рис. 1.3. Распределение уранил-гидроксокомплексов в зависимости от pH в гомогенной системе в чистой воде 
при концентрации общего растворенного U(VI) 10–8–10–2 моль л–1 и 25°C [54] 

Распределение, % 

100 
 

80 
 

60 
 

40 
 

20 
 

0 pH 

100 
 

80 
 

60 
 

40 
 

20 
 

0 
1         2         3         4         5         6         7         8 

1         2         3         4 1         2         3         4 1         2         3         4         5         6 1         2          3        4          5 

ΣU = 10–2 моль л–1 ΣU = 10–3 моль л–1 ΣU = 10–4 моль л–1 ΣU = 10–5 моль л–1 

ΣU = 10–6 моль л–1 ΣU = 10–7 моль л–1 ΣU = 10–8 моль л–1 

(UO2)4(OH)2
6+ 

(UO2)2(OH)3+ 

UO2(OH)+ 

(UO2)2(OH)2
2+ 

UO2
2+ 

(UO2)2(OH)2
2+ 

UO2
2+ 

UO2(OH)+ 

(UO2)2(OH)2
2+ 

(UO2)3(OH)5
+ 

UO2(OH)+ 

UO2
2+ 

(UO2)3(OH)5
+ 

UO2(OH)2
0 

UO2
2+ 

UO2(OH)+ 

UO2(OH)2
0 

(UO2)3(OH)5
+ 

(UO2)2(OH)2
2+ 

UO2
2+ 

UO2(OH)+ 

UO2(OH)2
0 

(UO2)3(OH)5
+ 

UO2
2+ UO2

2+ 
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1.2. Карбонатные комплексы 

В химически более сложной системе, водный состав которой представлен 
в табл. 1.2 и концентрация растворенного U(VI) равна 1000 мкг л–1, по-
видимому, будут существовать и другие формы уранила (рис. 1.2). При 
pH < 5 в системе преобладает UO2F+, тогда как при pH > 5 доминируют 
комплексы карбоната UO2(CO3)2

2– и UO2(CO3)3
4–. Эти результаты ясно по-

казывают важность химии карбоната при распределении форм урана (VI). 
Комплексы с хлорид-, сульфат- и фосфат-ионами менее значимы. В ра-
боте [175] сделан вывод, что в типичных подземных водах комплексы ура-
нила с хлоридом, фосфатом и сульфатом несущественны, и это согласу-
ется с результатами на рис. 1.2. При pH выше 6 распределение форм урана 
несколько изменится, если концентрацию общего растворенного урана 
уменьшить от 1000 до 1 мкг л–1, – тогда форма (UO2)2CO3(OH)3

– не будет 
доминирующей. 

Кривые распределения форм урана (рис. 1.1, 1.2) показывают, что 
в отсутствие СО2 при pH < 5 доминирует катион UO2

2+, при pH 5–8 пре-
обладают положительно заряженные уранил-гидроксильные комплексы. 
В присутствии СО2 pH-зависимое адсорбционное поведение урана при-
писывается влиянию гидроксильных и карбонатных ионов: от UO2

2+ при 
низком pH, через UO2(OH)+ при промежуточном pH, до UO2(CO3)3

4– при 
pH > 8,5. Образующиеся комплексы растворимы в воде и не сорбируются 
на отрицательно заряженной поверхности [168]. 

В табл. 1.3 приведены реакции водных форм и константы равновесия 
для урана при 25°С в присутствии и в отсутствие карбонатов. В окисли-
тельных условиях и при PCO2 = 10–3,5 атм растворенный UO2

2+ стремится 
сформировать прочные комплексы с доступными карбонат- и гидроксил-
ионами. В свободной от карбонат-иона среде преобладают гидроксильные 
комплексы [168]. 

1.3. Другие лиганды 

Многие природные системы содержат широкое разнообразие органических 
и неорганических компонентов. На состав форм урана (VI) могут влиять 
лиганды типа фосфата, фторида и цитрата, а также природные гумусовые 
и фульвокислоты [1]. Эти лиганды могут или увеличивать, или уменьшать 
сорбцию уранила посредством нескольких возможных процессов. Напри-
мер, может происходить поверхностная адсорбция самого лиганда, кото-
рая будет уменьшать сорбцию радионуклида из-за конкуренции и блоки-
рования связывающих участков [302]. Кроме того, многие лиганды фор-
мируют прочные водные комплексы с U и другими актинидами, которые 
могут конкурировать за координацию уранила и уменьшать его поглоще-
ние поверхностями минералов [106]. Другая возможность – формирование 
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Т а б л и ц а  1.3 

Константы равновесия (log K) для урана (VI) при 25°C [168] 

Водные реакции log K 

UO2
2+ + H2O = UO2OH+ + H+ –5,20 

UO2
2+ + 2H2O = UO2(OH)2(водн.) + 2H+ –13,0 

UO2
2+ + 3H2O = UO2(OH)3

– + 3H+ –19,20 
2UO2

2+ + 2H2O = (UO2)2(OH)2
+ + 2H+ –5,62 

3UO2
2+ + 5H2O = (UO2)3(OH)5

2+ + 5H+ –15,55 
UO2

2+ +CO3
2– = UO2CO3 9,68 

UO2
2+ + 2CO3

2– = UO2(CO3)2
2– 16,94 

UO2
2+ +3CO3

2– = UO2(CO3 )3
4– 21,60 

2UO2
2+ + CO3

2– + 3H2O = (UO2)2CO3(OH)3
– + 3H+ –0,86 

UO2
2+ + NO3

– = UO2NO3
+ 0,30 

 
 

тройных комплексов лиганд–уранил–поверхность, наблюдавшееся в раз-
личных минеральных системах типа актинид–карбонат–железо, включая 
систему U(VI)–ферригидрит [306]. 

Рисунки 1.4а и 1.4б [243] демонстрируют влияние различных лигандов 
на сорбцию U(VI) ферригидритом и каолинитом. Использованная для ха-
рактеристики сорбции величина Ka представляет собой коэффициент рас-
пределения, нормализованный по удельной площади поверхности: Ka = 
Kd / УПП (см. далее раздел 3.3 «Удельная площадь поверхности и Kd»). 
Выбранные лиганды – цитрат, сульфат, фосфат и гуминовая кислота – 
представительны для широкого диапазона неорганических и органических 
компонентов, которые часто встречаются в природных и антропогенных 
водных системах. 

Растворимые комплексы UO2
2+ с фосфат-ионом (UO2HPO4(водн.) 

и UO2PO4
–) образуются в водных системах с pH между 6 и 9, когда отно-

шение концентраций PO4(общ)/CO3(общ) больше 0,1 [266]. Фосфат су-
щественно увеличивал сорбцию U(VI) и ферригидритом, и каолинитом, 
что согласуется с другими опубликованными в работе [72] результатами. 
Между уранилом и фосфатом происходило сильное комплексообразование 
(рис. 1.5в) [243], и повышенная сорбция уранила в присутствии фосфата 
была приписана формированию тройного поверхностного комплекса, вклю-
чающего и уранил, и фосфат на поверхности минерала [72]. Комплексы 
с сульфатом, фторидом и, возможно, хлоридом для уранила будут потен-
циально важными формами, когда концентрации этих анионов высоки. 
Однако их устойчивость значительно меньше, чем у комплексов урана с кар-
бонатом и фосфатом [310]. Присутствие сульфата только незначительно 
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Рис. 1.4. Влияние различных лигандов на Ka сорбции уранила ферригидритом (а) 
и каолинитом (KGa-1b) (б) [243] 

Сорбенты: каолинит 4 г л–1, ферригидрит 89 мг л–1. Общая концентрация урана 1,0 мкмоль л–1. 
Концентрации лигандов: фосфат 100 мкмоль л–1, гуминовая кислота 9 мг л–1, сульфат 
0,01 моль л–1, цитрат 100 мкмоль л–1. Фоновый электролит NaNO3 0,1 моль л–1 в равновесии 
с воздухом. 

 
снижало сорбцию уранила каолинитом и ферригидритом. Это согласуется 
с ограниченным влиянием сульфата на состав форм уранила, даже при 
относительно высоких концентрациях сульфата (рис. 1.5б). О подобном 
относительно незначительном уменьшении сорбции уранила в присутст-
вии сульфата сообщалось в [301]. 

Органические комплексы также существенны для водной химии U(VI). 
Присутствие в растворе цитрат-иона снижает сорбцию U(VI) и каолини-
том, и ферригидритом в широком диапазоне pH, хотя было получено не-
большое увеличение сорбции при низких значениях pH (около 3–4), осо-
бенно в случае ферригидрита (рис. 1.4а). Это отражает состав форм в сис-
теме уранил–цитрат (рис. 1.5г), где цитрат сильно комплексует катион 
уранила в широком диапазоне pH [243]. Взаимодействия в системах, со-
держащих цитрат-ион, сложны, и в работе [258] сообщалось, что сорбция 
уранила рядом минералов в целом подавляется цитратом, хотя в некоторых 
случаях (например, для гетита) наблюдалась повышенная сорбция, связан-
ная с возможным формированием тройного поверхностного комплекса. 

Незакомплексованный ион уранила имеет бόльшую склонность фор-
мировать комплексы с фульво- и гуминовыми кислотами, чем многие дру-
гие металлы с валентностью +2, что можно объяснить бόльшим «эффектив-
ным зарядом» уранила [158]. Согласно расчетам, эффективный заряд UO2

2+ 

104 
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101 

100 

10–1 
2       3      4       5      6       7      8       9     10 

Ka, мл м–2 

pH 

а Без лигандов 
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Гуминовая кислота 
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Цитрат 
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б 
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Рис. 1.5. Расчетный состав форм урана (VI) при общей концентрации 1 мкмоль л–1 
для экспериментов с комплексующими лигандами (данные сорбции 

представлены на рис. 1.4) [243]: 

а) только фоновый электролит (NaNO3, 0,1 моль л–1, в равновесии с воздухом); б) фо-
новый электролит с добавленным сульфатом (0,01 моль л–1); в) фоновый электролит с фо-
сфатом (100 мкмоль л–1); г) фоновый электролит с цитратом (100 мкмоль л–1). CIT – лиганд 
HOC(COO–(CH2COO–)2

3–. 

 
составляет около +3,3. Уран U(VI) имеет приблизительно такую же склон-
ность формировать комплексы с гуминовыми или фульвокислотами, как 
и гидролизоваться или формировать комплексы с карбонатом. Это позво-
ляет предположить, что доминирующая реакция с ионом уранила в под-
земных водах будет в значительной степени зависеть от относительных 
концентраций гидроксила, карбоната и органического материала. Путем 
сравнения констант устойчивости в работе [158] было показано, что склон-
ность восстановленной формы U(IV) формировать комплексы с гуминовы-
ми или фульвокислотами меньше, чем гидролизоваться или формировать 
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комплексы с карбонатом. Важно, что U(IV) и U(VI) могут формировать 
устойчивые органические комплексы, таким образом увеличивая свою 
растворимость и подвижность. 

Присутствие в системе гуминовой кислоты увеличивало сорбцию ура-
нила ферригидритом и каолинитом при значениях pH ниже нейтральных, 
особенно для каолинита. При исследовании подобных экспериментальных 
систем в [170] был сделан вывод, что присутствие гуминовой кислоты зна-
чительно повышало сорбцию уранила в диапазоне pH ниже 5. Аналогич-
ные результаты были получены для актинида (америция) [221]. При низ-
ких значениях pH формирование органического покрытия также увели-
чивало сорбцию америция, тогда как при более высоких значениях pH 
гумусовое вещество находилось преимущественно в растворе и препятст-
вовало сорбции путем формирования растворимых комплексов. Двойст-
венная роль гумусового вещества здесь очевидна и, вероятно, аналогична 
для урана. Иными словами, присутствие гуминовой кислоты существенно 
влияет на состав форм и адсорбцию U [243]. 
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2. ГЕОХИМИЯ УРАНА 

Миграция радионуклидов, таких как уран, радий и торий, в системе «вода –
порода» в основном контролируется процессами осаждения–растворения 
и адсорбции–десорбции. Относительная важность этих процессов зависит 
от концентрации и окислительно-восстановительного состояния радио-
нуклида, условий осаждения содержащего радионуклид минерала, доступ-
ности и природы сорбирующей поверхности. При высоких концентрациях 
в местах залегания рудообразующих пород уран будет вступать в процессы 
осаждения–растворения. По мере удаления от рудного источника и сниже-
ния концентрации урана продукты растворения минералов не превалируют 
и сорбция становится доминирующим процессом, контролирующим рас-
пределение между твердой и жидкой фазами. Именно эти процессы необ-
ходимо учитывать при изучении миграции радионуклидов. 

Концентрации растворенного урана в подземных водах контролиру-
ются комплексным взаимодействием нескольких факторов: 1) содержание 
урана в почвах и породах и процессы его выщелачивания; 2) положение 
уровня подземных вод относительно источников урана; 3) степень гидрав-
лической изоляции подземных вод от разбавления свежими водами с по-
верхности; 4) климатические и сезонные изменения водного режима, в част-
ности эвапотранспирации; 5) колебания pH и Eh, когда уран подвижен 
в окислительных и неподвижен в восстановительных условиях; 6) концен-
трации неорганических и органических соединений, которые связывают 
уран в прочные комплексы или твердые минеральные фазы (карбонат, 
фосфат, сульфат, силикат и другие ионы); 7) присутствие в системе сильно 
сорбирующих компонентов (органическое вещество, оксиды железа, мар-
ганца, титана) [175]. 

В процессе адсорбции урана почвами и горными породами опреде-
ляющими являются факторы, которые контролируют распределение орга-
нического вещества и геохимические циклы железа, алюминия, карбона-
тов и кремния. По мнению многих исследователей [1, 97, 138, 306, 326, 
329], сорбция оксидами железа и марганца может быть главным процессом 
удаления урана из раствора. Эти оксидные фазы действуют как частично 
необратимый накопитель урана в почвах и горных породах. 

Другой возможный накопитель U(VI) в почвах и горных породах – 
природное органическое вещество. Процессы поглощения могут включать 
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адсорбцию урана гумусовым веществом посредством быстрого ионного 
обмена, а также комплексообразование с карбоксильными и другими ки-
слотными функциональными группами органического вещества [50, 53, 
145, 273]. Эти группы могут координироваться с ионом уранила, замещая 
гидратационную воду и формируя устойчивые комплексы. 

2.1. Эксперименты по адсорбции урана 
на чистых минеральных фазах 

Адсорбция урана изучалась в широком диапазоне изменения параметров 
водной среды [32, 40, 73, 75, 93, 154, 168, 305, 306, 326], и был сделан вы-
вод, что pH является основным параметром, контролирующим сорбцию 
U(VI) твердыми фазами. Существуют два механизма, посредством кото-
рых реализуется зависимость адсорбции от pH. Во-первых, pH существенно 
влияет на состав форм урана (рис. 1.1, 1.2). Во-вторых, снижение pH умень-
шает число обменных участков на переменно заряженной поверхности, 
например, оксидов железа и алюминия или природного органического ве-
щества. Данные по адсорбции урана в зависимости от рН аналогичны дан-
ным для гидролизованных ионов металлов, и эта зависимость характери-
зуется крутым графиком (так называемым ребром адсорбции), разделяю-
щим слабую адсорбцию при низких значениях рН и сильную адсорбцию 
при более высоких значениях рН. Такое поведение связано с рН-зависи-
мостью поверхностного заряда и других свойств минералов и растворен-
ных форм U(VI), особенно вблизи и выше нейтральных значений рН. Ос-
новные формы урана в этих условиях – UO2OH+ и (UO2)3(OH)5+ [168, 285]. 

Авторы [93] исследовали влияние pH на сорбцию U на образцах 13 почв 
Франции и вывели регрессионное соотношение в диапазоне pH 5,8–8,8: 
log Kd = − 1,25 pH + 10,9; r2 = 0,89. Когда они включили в анализ регрессии 
значения Kd и pH для 8 образцов почв Канады, то обнаружили такое же 
влияние pH на Kd: log Kd = − 1,29 pH + 11,0; r2 = 0,76. Поэтому был сделан 
вывод, что различия в поведении UO2

2+ и UO2
2+-карбонатных комплексов 

настолько велики, что это перекрывает влияние на сорбцию любого дру-
гого свойства почвы. Авторы [300] наблюдали  линейное увеличение 
log Kd со снижением pH (log Kd = −1,18 pH + 10,8; r2 = 0,65; рис. 2.1) в диа-
пазоне значений pH ≥ 6, объясняемое увеличенным количеством раство-
римых уранил-карбонатных комплексов. Однако эта гипотеза о линей-
ности связи между log Kd и pH действительна только в проверенном диапа-
зоне pH, т. е. выше pH 6. Значение Kd вновь уменьшалось со снижением 
pH примерно от 5,5. В более низком диапазоне pH не обнаружено значи-
мого соотношения между Kd и pH почвы, что демонстрирует рис. 2.1 (для 
почв с pH < 6: log Kd = 0,46 pH + 1,12; r2 = 0,29). 
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Рис. 2.1. Значение log Kd в зависимости от pH почвы 
и соотношения между log Kd и pH при pH < 6 и pH ≥ 6 [300] 

2.1.1. Оксиды железа 

2.1.1.1. Кинетика поглощения, pH-зависимость и влияние ионной силы 

Процессы поглощения урана оксидами железа были подробно изучены в [61, 
135, 138, 265, 289, 305, 306, 326]. T. D. Waite с соавт. в отчете [305] на при-
мере ферригидрита представили процесс адсорбции урана (VI) состоящим 
из двух стадий. Первая – быстрая, сопровождается резким снижением кон-
центрации в растворе в течение нескольких часов (10 час) и контролиру-
ется процессом диффузии (когда перенос массы в растворе не ограничен). 
Далее следует медленная стадия, продолжающаяся в течение 2–3 недель 
(рис. 2.2), и к ней относят различные процессы, например: диффузия в ми-
кропоры, поверхностное осаждение, формирование агрегатов, перегруп-
пировка поверхностных форм [81]. Поглощение урана ферригидритом при 
равновесии с атмосферным CO2 в зависимости от pH показано на рис. 2.3. 
Происходит резкий рост процента адсорбции урана при pH 4–5 и резкое 
падение при pH 8–9. Изменение ионной силы (NaNO3) от 0,004 до 1,0 моль л–1 
существенного влияния не оказывает [305] (рис. 2.4). При снижении общей 
концентрации урана от 10–4 до 10–8 моль л–1 (при pH 3–6) ребро адсорбции 
сдвигается в область низких значений pH (рис. 2.5). Изотерма адсорбции 
для формы урана UO2

2+ аппроксимируется логарифмической формой урав-
нения Фрейндлиха с наклоном около 0,7 (рис. 2.6). Это означает, что сорб-
ция не пропорциональна концентрации растворенного урана [305], и под-
тверждает наличие множества типов участков адсорбции, т. е. сильную 
неоднородность поверхности ферригидрита [3, 279]. 
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Рис. 2.2. Кинетика поглощения U(VI) фер-
ригидритом при pH 4,5 и 5,0 [305] 

Условия эксперимента: U(VI)общ – 10–7 моль л–1; 
ферригидрит – 10–3 моль л–1, выдержан в течение 
3 суток до добавления U; NaNO3 – 0,1 моль л–1 

в равновесии с воздухом (PCO2 = 10–3,5 атм); 
T = 25°C. 

Рис. 2.3. pH-зависимость адсорбции 
U(VI) ферригидритом [305] 

Условия эксперимента – см. рис. 2.2, 
но U(VI)общ – 10–6 моль л–1. 

 
На адсорбционное поведение урана на оксидах железа существенное 

влияние оказывает растворенный карбонат-ион через формирование проч-
ных анионных комплексов UO2(CO3)2

2– и UO2(CO3)3
4–. В щелочных условиях 

область максимальной адсорбции U(VI) резко сокращается. При нейтраль-
ных значениях рН даже различия в парциальном давлении СО2 оказывали 
существенное влияние на адсорбцию урана (рис. 2.7). Так, процент ад-
сорбции урана на ферригидрите при pH 7,5 снижался от 98 до 38%, когда 
парциальное давление СО2 возрастало от обычного во внешней окружаю-
щей среде (0,03%) до повышенного (1%) [306]. В присутствии карбоната 
основной адсорбирующейся формой урана (VI) является (UO2)2CO3(OH)3

–, 
в отсутствие карбоната преобладает (UO2)3(OH)5

+ [134, 135, 138, 265]. 
Дзета-потенциал аморфного гидроксида железа положителен при pH < 7,6 
и отрицателен при более высоком pH (TНЗ 7,6). Поэтому при pH > 7,6 
происходит электростатическое отталкивание между поверхностью оксида 
железа и анионными формами уранил–карбоната [154]. 
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Рис. 2.4. Влияние ионной силы (NaNO3) 
на адсорбцию U(VI) ферригидритом [305] 

Условия эксперимента – см. рис. 2.3. 

Рис. 2.5. Сорбция U(VI) 
ферригидритом при различных 

концентрациях общего урана [305] 

Условия эксперимента – см. рис. 2.2, 
кроме общего урана. 

 
 

 
 

Рис. 2.6. Изотерма адсорбции урана ферригидритом при pH 4,50 (±0,05) [305] 
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Рис. 2.7. Результаты моделирования поверхностного комплексообразования U(VI) 
по данным об адсорбции как функции pH, ионной силы и парциального давления 

CO2 [306] 

Система содержит U(VI), 10–6 моль л–1, и ферригидрит (как Fe), 10–3 моль л–1. Прогноз 
адсорбции U(VI) выполнен в диапазоне pH 3–9 с двумя типами участков: «сильно связываю-
щими» (Fes) и «слабо связывающими» (Few). Модель 1 представляет единственную форму 
урана – внутрисферный, бидентатный поверхностный комплекс с UO2

2+ (уравнения А, Б). 
Модель 2 включает вторую форму урана – тройной комплекс поверхность–UO2–CO3 (уравне-
ния В, Г): 

(Fes(OH)2) + UO2
2+ = (FesO2)UO2

0 + 2H+  (А) 
(Few(OH)2) + UO2

2+ = (FewO2)UO2
0 + 2H+  (Б) 

(Fes(OH)2) + UO2
2+ + CO3

2– = (FesO2)UO2CO3
2– + 2H+ (В) 

(Few(OH)2) + UO2
2+ + CO3

2– = (FewO2)UO2CO3
2–+ 2H+. (Г) 

 
В слабокислых условиях при 3 < pH < 6 адсорбция не зависит от парци-

ального давления СО2 (рис. 2.7). В целом, можно заключить, что при низ-
ких значениях pH присутствие CO2 не оказывает влияния на адсорб-
цию урана, тогда как при значениях рН выше 8 для водной фазы, на-
ходящейся в контакте с CO2 или карбонатными минералами, адсорб-
ция быстро уменьшается до очень низких значений [90, 138, 211, 240, 
289, 295, 305, 306]. 

На адсорбцию U(VI) может влиять присутствие фосфат-иона, поскольку 
ранее было показано [175], что он связывает UO2+ в комплексные соедине-
ния. В таком случае можно было бы предположить ингибирование процесса 
сорбции в присутствии фосфата. Однако авторы [305] наблюдали обратное 
явление – увеличение адсорбции урана (10–6 моль л–1) ферригидритом при 
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низких значениях pH и концентрации PO4
3–, равной 10–4 моль л–1, со сдви-

гом ребра адсорбции примерно на единицу в область низких значений pH 
(рис. 2.8) по сравнению с системой, свободной от фосфат-иона. Можно 
предположить, что происходит образование тройного поверхностного ком-
плекса SOH–PO4–UO2 (S – поверхностный участок). Аналогичное увеличе-
ние сорбции урана диоксидом титана в присутствии фосфат-иона было 
отмечено в [178]. Экспериментальные результаты показали, что фосфат 
хорошо адсорбируется ферригидритом в кислой области pH. Если не будет 
происходить формирование тройного комплекса, адсорбция фосфата будет 
подавлять адсорбцию U(VI) из-за конкуренции за адсорбционные места. 
Однако полученные результаты подтверждают предположение о формиро-
вании ассоциации между U(VI) и адсорбированным фосфатом. На рис. 2.9 
показана линейная зависимость количества адсорбированного урана как 
функция общей концентрации добавленного фосфата при pH 4. 

 
 
 

                
 

 
 

Рис. 2.8. pH-зависимость адсорбции 
U(VI) ферригидритом в отсутствие 
и в присутствии фосфат-иона [305] 

Условия эксперимента – см. рис. 2.3, фос-
фат – 10–4 моль л–1. 

Рис. 2.9. Зависимость доли адсорбиро-
ванного U(VI) от общей концентрации 
добавленного фосфат-иона при pH 4,0 

[305] 

Условия эксперимента – см. рис. 2.3. 
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В присутствии фторида в кислых условиях образование комплексов 
уранил–фтор UO2F+ и UO2F2

0 также подавляет адсорбцию [137, 289]. 
Сравнительные исследования адсорбции урана оксидами железа – 

аморфным Fe-оксигидроксидом, гетитом, гематитом, магнетитом – были 
проведены в работах [135, 138, 265, 289]. Адсорбция изучалась как функ-
ция pH, ионной силы, концентрации электролита, концентрации конкури-
рующих катионов и комплексообразования с карбонатом при общей кон-
центрации уранила 10–5 моль л–1. Значение pH раствора изменялось от 3 
до 10. Все указанные оксиды очень хорошо адсорбировали уранил-ионы 
при pH от 5 до 6. Максимальную адсорбционную способность проявил 
Fe-оксигидроксид, наименьшую – хорошо окристаллизованный гематит. 
С увеличением удельной площади поверхности оксида железа область ма-
ксимальной адсорбции раздвигалась в сторону как низких, так и высоких 
значений pH. 

Присутствие кальция или магния в концентрации 10–3 моль л–1 незна-
чительно снижало адсорбцию урана. Однако уранил- и гидроксикарбонат-
ные комплексы значительно подавляли адсорбцию. Особое внимание ис-
следователей уделялось адсорбции U(VI) в присутствии карбонат-иона. 
Авторы [134, 289] отметили, что до pH 7 адсорбционное поведение урана 
в присутствии и в отсутствие карбонат-иона аналогично. При высоких 
значениях pH, когда начинают преобладать формы UO2(CO3)2

2– и 
UO2(CO3)3

4–, происходит резкое снижение адсорбции. Основной адсорби-
рующийся ион в присутствии карбоната – (UO2)2CO3(OH)3

–. В отсутствие 
карбоната преобладающая адсорбирующаяся форма урана (VI) – 
(UO2)3(OH)5

+. 
Гетит относится к числу оксидов железа с высокой адсорбционной 

способностью для уранил-иона UO2
2+. В работе [326] было проведено ла-

бораторное изучение способности синтетического гетита адсорбировать 
UO2

2+ из водных растворов в зависимости от pH, температуры и концен-
трации UO2

2+. Равновесие адсорбции достигалось приблизительно за 2 часа. 
Наиболее важным параметром, контролирующим адсорбцию урана, был 
pH, и с увеличением pH от 2 до 6 адсорбция возросла до 97%. Максимум 
адсорбции достигался при pH 6 (рис. 2.10), поэтому все последующие экс-
перименты авторы [326] проводили при таком значении pH. В этих усло-
виях из растворенных форм урана преобладал нейтральный комплекс 
UO2CO3

0 и заряд поверхности гидроксида железа был также около нуля. 
Когда pH увеличивался от 6 до 8, уран формировал карбонатные комплексы, 
которые имеют высокий отрицательный заряд и слабо адсорбируются. Од-
новременно накапливающиеся ионы карбоната и бикарбоната конкуриро-
вали с уранил-ионом, занимали адсорбционные места и подавляли его ад-
сорбцию. Такая pH-зависимость адсорбции урана гетитом подобна наблю-
давшейся зависимости для урана с ферригидритом, гематитом и аморф-
ными гидроксидами железа в открытых системах [179, 305, 314]. 
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Рис. 2.10. Влияние pH на поглощение U(VI) гетитом [326] 
Условия эксперимента: гетит – 1 г л–1, [U(VI)] = 50 мг л–1, продолжительность контакта 2 ч. 

2.1.1.2. Изотермы 

Наилучшее согласование с полученными результатами давала изотерма 
Ленгмюра (линейная форма), что указывает на гомогенность адсорбцион-
ных мест: 
 c/q = 1/(QmaxKL) + c/Qmax, (2.1) 

где c – равновесная концентрация U(VI) в растворе (мг л− 1), q – количество 
адсорбированного урана при равновесии (мг г− 1), Qmax и KL – константы 
Ленгмюра, связанные с адсорбционной способностью и энергией адсорб-
ции, соответственно. График зависимости c/q от c на рис. 2.11а дает пря-
мую линию, показывая применимость изотермы Ленгмюра (2.1) [326]. 

Изотерма Фрейндлиха несколько хуже соответствовала эксперимен-
тальным данным (рис. 2.11б). В линейной форме она описывается уравне-
нием: 
 log q = log KF + 1/n log c,  (2.2) 

где c и q – описанные выше параметры, KF и 1/n – константы Фрейндлиха, 
характеризующие сорбционную способность и энергию сорбции, соответ-
ственно. 

Константы KF и 1/n были рассчитаны авторами [326] из уравнения 2.2 
по графику на рис. 2.11б и приведены в табл. 2.1. 

Т а б л и ц а  2.1 
Значения констант уравнений Ленгмюра, Фрейндлиха 

и Дубинина-Радушкевича для адсорбции U(VI) гетитом [326] 

Уравнение Ленгмюра Уравнение Фрейндлиха Уравнение 
Дубинина-Радушкевича 

Qmax, ммоль г−1 KL, г л−1 KF 1/n Qmax, ммоль г−1 Ε, кДж моль−1 

0,607 9,1 × 104 0,053 0,29 0,885 1,153 
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Рис. 2.11. Изотермы Ленгмюра (а), Фрейндлиха (б) и Дубинина-Радушкевича (в) 
для адсорбции U(VI) гетитом [326] 

Условия эксперимента: pH 5; нагрузка адсорбента 75 мг л−1; продолжительность контакта 2 ч. 

 
В интервале концентраций U(VI) от 10–4 до 5  10–7 моль л–1 адсорбция 

урана также соответствовала изотерме Дубинина-Радушкевича (в логариф-
мической форме): 

 ln q = ln Qmax – βε2 (2.3) 

где ε – потенциал Поляни1. Это уравнение учитывает энергию адсорбции: 
значение свободной энергии адсорбции (E) рассчитывается по соотноше-
нию E = 1 / (2β) и позволяет оценить тип сорбционной реакции [326]. 
                                                        

1 Потенциал Поляни для адсорбции из жидкой фазы выражается формулой 
ε = RT ln(Cнасыщ. / c), где R – газовая постоянная, T – температура, с – равновесная 
концентрация в растворе, Cнасыщ. – концентрация при насыщении. 
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Рисунок 2.11в подтверждает применимость изотермы Дубинина-Раду-
шкевича (2.3). Рассчитанные по графику значения констант изотермы при-
ведены в табл. 2.1. Значение свободной энергии дает информацию о ме-
ханизме сорбции. Если значение E лежит между 8 и 16 кДж моль−1, 
то в сорбционном процессе участвует ионный обмен, тогда как при 
E < 8 кДж моль−1 адсорбция происходит за счет физического взаимодейст-
вия. В данном случае значение энергии сорбции было равно 1,153 кДж моль−1, 
что указывает на физический процесс адсорбции U(VI) на гетите [326]. 

2.1.1.3. Термодинамические параметры 

На примере адсорбции на гетите авторами [326] было показано, что сорб-
ционная способность гетита для U(VI) соответствует 0,12 ммоль г−1 и сор-
бция является эндотермическим процессом. Были рассчитаны различные 
термодинамические параметры: энергия Гиббса, энтропия и энтальпия 
сорбционного процесса. Энергия Гиббса (ΔG°) для U(VI) составляла –22,33; 
–23,38; –25,48 и –27,58 кДж моль−1 при 25, 30, 40 и 50°C, соответственно. 
Изменение свободной энергии указывает на самопроизвольность процесса. 
Отрицательная величина ΔG° снижалась с увеличением температуры. Это 
подтверждает, что интенсивность сорбции U(VI) обратно пропорциональна 
температуре. Десорбция урана из гетита увеличивается с повышением тем-
пературы, поскольку ионы урана более готовы десольватироваться. Изме-
нения стандартной энтропии и энтальпии составляли 40,25 кДж моль−1 

и 210 кДж моль−1 K−1, соответственно. Положительное значение ΔH° под-
тверждает эндотермическую природу сорбции урана (VI) гетитом. Поло-
жительная величина ΔS° выявляет рост случайностей на поверхности раз-
дела «твердая фаза – раствор» в процессе фиксации уранил-иона на актив-
ных местах адсорбента [326]. 

2.1.2. Глинистые минералы 

Глинистые минералы являются наиболее распространенными природными 
сорбирующими материалами, которые обладают высокой адсорбционной 
способностью благодаря большой удельной площади поверхности. Они 
склонны к осмотическому набуханию, пластичны, слабопроницаемы. Эти 
минералы имеют постоянный отрицательный заряд внутри структуры 
и способны изменять заряд на ребрах кристаллов. Отрицательный заряд 
поверхности обусловлен обширным изоморфным замещением катионов 
в решетке на катионы с более низким зарядом. Положительный заряд об-
разуется на краевых дефектах из-за протонирования разорванных связей 
Al–OH. Однако не все глинистые минералы способны к обширному изо-
морфному замещению (минералы каолина), и краевые дефекты становятся 
наиболее важным источником положительного заряда. Таким образом, 
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глинистые минералы могут сорбировать как катионы, так и анионы. Наи-
более важными для адсорбции металлов являются монтмориллонит и као-
линит из-за их распространенности в геологической среде. Эти минералы 
были признаны основными накопителями многих загрязнителей в почвах, 
донных отложениях и горных породах и поэтому используются как при-
родные барьеры для удерживания радионуклидов в местах захоронения 
радиоактивных отходов [31, 54, 65, 143, 174, 228, 233, 242]. Было пока- 
зано [21], что наиболее эффективно адсорбция урана происходит на части-
цах, размер которых составляет 0,1–0,2 мм. 

На сорбционное поведение урана существенное влияние оказывает его 
концентрация. С помощью геохимической программы PHREEQC [238] было 
рассчитано, что положительный индекс насыщения для некоторых мине-
ралов урана достигается при концентрации U > 100 мкг л–1, особенно при 
pH > 5. На примере каолинита, обработанного раствором с высокой кон-
центрацией урана, было показано очевидное осаждение минерала урана на 
поверхности глин. Авторы [47, 176] заключили, что при концентрации 
урана > 100 мкг л–1 осаждаются его аморфные фазы. В природе в почвах, 
горных породах, поверхностных и подземных водах содержание урана, как 
правило, составляет доли на миллион (единицы ppm). 

2.1.2.1. Кинетика поглощения урана, pH-зависимость адсорбции 
и влияние ионной силы 

В работе [32] была проведена серия экспериментов по сорбции урана не-
которыми глинистыми минералами (каолиниты KGa-1b и KGa-2, референ-
тные монтмориллониты SWy-2 и STx-1b и природный бентонит IBECO) 
в зависимости от pH в интервале значений от 4 до 9 и при концентрациях 
NaCl 0,001; 0,01 и 0,025 моль л–1 в равновесии с парциальным давлением 
CO2 в атмосфере. Концентрации урана поддерживались ниже 100 мкг л–1, 
чтобы избежать осаждения аморфных гидроксидов урана. Сорбция слабо 
окристаллизованным KGa-2 была выше, чем хорошо окристаллизованным 
KGa-1b. Сорбция урана STx-1b и IBECO демонстрировала параболическое 
поведение с максимумом сорбции около pH 6,5. Сорбция урана монтмо-
риллонитами показала четкую зависимость от концентрации натрия, обу-
словленную эффективной конкуренцией между ионами уранила и натрия, 
тогда как для каолинита наблюдались менее значимые различия в сорбции. 
Каолинит имел наиболее высокую адсорбционную способность среди гли-
нистых минералов благодаря большему количеству доступных алюми-
нольных и силанольных групп. В экспериментах, описанных в работе [305], 
адсорбция урана каолинитом представляла собой двухстадийный процесс 
с первоначальной высокой скоростью поглощения, затем следовала мед-
ленная стадия (рис. 2.12). Более быстрая начальная сорбция обусловлена 
высоким содержанием железа, которое может взаимодействовать с ураном, 
формируя комплексы внутренней сферы. Вторая, более медленная стадия 
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сорбции определяется диффузией в поры между частицами и внутри частиц. 
Общая адсорбция урана каолинитом при концентрации U(VI) 10–6 моль л–1 
в зависимости от pH показана на рис. 2.13. Адсорбция начинается при 
pH > 4, максимум адсорбции приходится на область значений pH от 6 до 8. 

В работе [21] представлены подобные результаты для монтморилло-
нита. Продемонстрированы сильная pH-зависимость сорбции U(VI) с мак-
симальным адсорбированным количеством при околонейтральном значе-
нии pH (5,5–6,5) и резкое снижение адсорбции (в два раза) при более кис-
лых (pH < 5) и более щелочных (pH > 7,5) условиях (рис. 2.14). При низких 
значениях pH устойчивой формой U(VI) является UO2

2+, и поскольку ад-
сорбция проходит на положительно заряженных краевых участках, для 
этой формы урана она неблагоприятна. В щелочных условиях появляются 
хорошо растворимые карбонатные комплексы уранил-иона (см. табл. 1.3). 
Аналогичные результаты были получены для кварца и других силикатных 
минералов [21, 211, 235, 294, 328]. 

 
 
 

               
 

Рис. 2.12. Кинетика поглощения U(VI) 
каолинитом Nichika при pH 5,0 и 6,5 [305] 

Условия эксперимента: U(VI)общ – 10–6 моль л–1; 
каолинит – 10–4 г л–1; NaNO3 – 0,1 моль л–1 в рав-
новесии с воздухом; T = 25°C. 

Рис. 2.13. pH-зависимость адсорбции 
U(VI) на каолините Nichika [305] 

Условия эксперимента – см. рис. 2.12;  
1 сут приведения pH в равновесие. 
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Рис. 2.14. Сорбция урана монтмориллонитом 
при различных концентрациях общего U6+ [21] 

 
Авторы [32] продемонстрировали, что на сорбцию урана глинистыми 

минералами оказывает влияние ионная сила, и это заметно проявляется 
при низком значении pH (рис. 2.15). То же было показано в работе [168] 
для адсорбции урана смектитом в присутствии иона NO3

– (рис. 2.16): 
в кислой области pH адсорбция снижалась с ростом ионной силы от 0,001 
до 0,1 моль л–1. Такое поведение соответствует механизму электростати-
ческого взаимодействия между глинами и ионами металлов, которое по-
давляется при добавлении электролита, например, NaNO3. 

В равновесии с атмосферным СO2 pH-зависимое адсорбционное пове-
дение урана определяется наличием гидролизованных и карбонатных ком-
плексов в процессе перехода от UO2

2+ при низком pH (< 5) через UO2OH+ 
при промежуточном pH до UO2(CO3)(OH)3

3–, UO2(CO3)2
2– и UO2(CO3)3

4– 
при высоких значениях pH (см. кривые на рис. 2.15). При pH 5–6 происхо-
дит депротонирование поверхностных групп глинистых минералов и ок-
сидов, в результате чего увеличивается количество адсорбционных мест на 
поверхности. При pH > 8,5 формируются отрицательно заряженные и ней-
тральные гидроксидные формы, которые не адсорбируются на депротони-
рованной поверхности [168], при этом адсорбция урана резко снижается 
или полностью подавляется [138]. 
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Рис. 2.15. Сравнение данных по сорбции урана каолинитами (KGa-1b и KGa-2), 
монтмориллонитами (STx-1b и SWy-2) и природным бентонитом (IBECO) 
при различной ионной силе (NaCl) и модельных расчетов поверхностного 

комплексообразования (SCM) [32] 
Условия эксперимента: ΣU = 100 мкг л–1, плотность суспензии – 1,66 г л–1; PCO2 = 10–3,5 атм; 

Т = 25°C; время реакции – 24 ч. 
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Рис. 2.16. Влияние ионной силы (NaNO3) на сорбцию U(VI) 
очищенным Na-смектитом при различных концентрациях U(VI) [168] 

2.1.2.2. Изотермы 

С увеличением концентрации урана ребро адсорбции на глинах сдвигается 
в область более высоких значений (рис. 2.17), что наблюдалось и для фер-
ригидрита. Это указывает на непропорциональность между сорбционной 
плотностью и концентрацией сорбата и может быть вызвано либо много-
образием типов участков поглотителя, либо насыщением доступных мест. 
Изотерма адсорбции при pH 6,5 показана на рис. 2.18, где заметна линей-
ность с наклоном < 1. Это характерно для поверхностных процессов с мно-
жеством участков адсорбции с различным сродством и соответствует изо-
терме Фрейндлиха (уравнение 2.2). Адсорбция урана глинистыми мине-
ралами (иллит, монтмориллонит, нонтронит, глауконит, опал, аморфный 
кремний,тонкозернистый биотит, мусковит, флогопит) также лучше всего 
описывается изотермой Фрейндлиха [24, 25]. 

Сорбировано U(VI), % 

100,00 
90,00 
80,00 
70,00 
60,00 
50,00 
40,00 
30,00 
20,00 
10,00 

0,00 

100,00 

80,00 

60,00 

40,00 

20,00 

0,00 

100,00 
90,00 
80,00 
70,00 
60,00 
50,00 
40,00 
30,00 
20,00 
10,00 

0,00 

pH 

pH 

2,00      4,00       6,00      8,00     10,00 

NaNO3: 
I = 0,001 моль л–1 
I = 0,01 моль л–1 
I = 0,1 моль л–1 

[U(VI)] = 10 мг л–1 

[U(VI)] = 5 мг л–1 

[U(VI)] = 20 мг л–1 

[U(VI)] = 1 мг л–1 

Сорбировано U(VI), % 

2,00       4,00       6,00       8,00      10,00 

2,00      4,00       6,00        8,00     10,00 2,00     4,00       6,00       8,00      10,00 



31 

 

             
 
 
 

Рис. 2.17. Адсорбция U(VI) 
каолинитом Nichika при различных 
концентрациях общего урана [305] 
Условия эксперимента: каолинит – 4 г л–1; 

NaNO3 – 0,1 моль л–1. 

Рис. 2.18. Влияние общей концентрации 
урана (VI) на количество U(VI), адсор-
бированного каолинитом Nichika [305] 
Условия эксперимента – см. рис. 2.17, T = 25°C, 

pH 6,5. 

 
В работе [54] было предпринято сравнительное исследование погло-

щения урана тонкозернистыми образцами каолинита, иллита и монтмо-
риллонита. Эксперименты проводились при pH 6, общая концентрация 
урана изменялась от 10–5 до 10–2 моль л–1. Поглощение урана из раствора 
при концентрации выше 10–4 моль л–1 соответствовало изотерме Ленгмюра 
(рис. 2.19). 

 Qmax KL c 1 
q = –––––––– = Qmax (1 – –––––––). 

 1 + KL c 1 + KL c 

Значения параметров уравнения Ленгмюра представлены в табл. 2.2. 
Величина KL характеризует относительную адсорбционную способность, 
и чем больше эта величина, тем круче изотерма. При более низких исход-
ных концентрациях урана (< 10–4 моль л–1) адсорбция подчинялась урав-
нению Фрейндлиха, и в пределах его применимости величина Kd для отдель-
ных минералов оставалась почти постоянной. Для глинистых минералов 
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Рис. 2.19. Изотермы адсорбции форм UO2
2+ тонкими фракциями глин [54] 

Условия эксперимента: Т = 20°С; pH 6,0. 

 
диапазон значений Kd составлял от 50 до 1000 и последовательность ад-
сорбционной способности возрастала в порядке каолинит < иллит < монт-
мориллонит. В целом каолинит проявляет более сильную адсорбционную 
способность по сравнению с другими глинистыми минералами благодаря 
большему количеству доступных алюминольных и силанольных мест [32]. 

В табл. 2.3 приведены параметры уравнения Фрейндлиха для сорбции 
UO2

2+ бентонитом в присутствии конкурирующих ионов. 
Авторами [54] была изучена взаимосвязь адсорбционной способности 

(Qmax, мг-экв (100 г)–1) глинистых минералов для урана и их катионооб-
менной способности (ЕКО, мг-экв (100 г)–1). Эта взаимосвязь была пред-
ставлена в виде уравнения регрессии: Qmax = 0,90 ЕКО + 1,56. Для адсорб-
ционной способности (Qmax) и удельной площади поверхности (УПП, м2 г–1) 
было получено соотношение: Qmax = 0,11 УПП + 2,05. Показано, что когда 
заняты все адсорбционные участки, на один ион UO2

2+ приходится средняя 
площадь 2,73 ± 0,24 нм2 [54]. 
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Т а б л и ц а  2.2 
Параметры уравнений адсорбции форм UO2

2+ тонкими фракциями глин [54] 

Материал Qmax, 10–5 моль г–1 KL, 103 л моль–1 1/n KF 

Na-каолинит 2,33 6,6513 0,7997 14,73 
K-каолинит 2,78 1,7433 0,7161 16,49 
Ca-каолинит 1,81 3,1783 0,8494 10,33 
Na-монтмориллонит 38,27 2,2355 0,9683 535,55 
K-монтмориллонит 30,71 2,4606 0,8803 463,65 
Mg-монтмориллонит 32,39 1,3581 0,9765 267,07 
Ca-монтмориллонит 35,30 0,7314 0,9864 216,66 
«Синяя глина» 9,55 2,0465 0,9856 195,25 
Бентонит Ginovci 43,06 0,6275 0,9908 250,71 
Иллитовая глина 9,27 0,8951 0,9861 91,98 
«Зеленая глина» 17,81 2,8200 0,9587 279,77 

Т а б л и ц а  2.3 
Сорбционная способность и константы уравнения Фрейндлиха 
для сорбции ионов UO2

2+ тонкой фракцией бентонита Ginovci 
в присутствии конкурирующего иона металла [54] 

Конкури-
рующий ион 

Сорбционная способность, 
мг г–1 глины 

Доля общей сорбционной 
способности, % 1/n KF 

Ca2+ 27,63 25,1 0,8826 200,63 
Mg2+ 28,25 25,7 0,8900 196,40 
Mn2+ 26,94 24,5 0,9124 238,27 
Zn2+ 17,78 16,2 0,8010 98,68 
Ni2+ 43,64 39,7 0,9786 179,63 
Co2+ 36,97 33,6 0,9671 323,67 
Cd2+ 39,82 36,2 0,9193 217,53 

2.1.3. Кварц 

Адсорбция урана на кварце происходит только за счет силанольных групп. 
Но, как было показано в [54], уран имеет очень слабое сродство к Si-ок-
сидным поверхностям, поэтому его адсорбция на кремнии намного слабее, 
чем, например, на каолините. 
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При поглощении урана кварцем наблюдался резкий рост адсорбции 
в области pH 4–5 [305]. Изменение ионной силы не повлияло на общий 
процесс (рис. 2.20), однако добавление фторид-иона, сильного несорби-
рующегося комплексообразователя, значительно снижало адсорбцию урана: 
с ростом концентрации фторид-иона ребро адсорбции сдвигалось в об-
ласть высоких значений pH (рис. 2.21, [137]). Фосфат-ион не оказывал су-
щественного влияния на поведение урана, и, вероятно, образование трой-
ного поверхностного комплекса на кварце не происходило. В этом было 
существенное отличие от поведения урана на ферригидрите в присутствии 
фосфат-иона [305]. 

 
 
 

    
 
 
Рис. 2.20. Влияние ионной силы 

на адсорбцию U(VI) кварцем [305] 

Условия эксперимента: U(VI)общ – 10–6 моль л–1, 
кварц – 100 г л–1, T = 25°C 

Рис. 2.21. Влияние различных 
концентраций фторид-иона 

на поглощение урана (VI) кварцем [305] 

Условия эксперимента – см. рис. 2.20, 
KNO3 – 0,1 моль л–1 

2.1.4. Цеолиты 

В области охраны окружающей среды широко применяют природные цео-
литы, которые характеризуются термической, химической, радиационной 
устойчивостью, механической прочностью и необратимостью сорбции. 
Указанные физико-химические свойства во многом зависят от вида цеолита 
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и, соответственно, особенностей его структуры: размера входных окон кар-
каса, объема полостей, отношения Si/Al, состава и положения катионов. 
При необходимости очистки больших объемов радиоактивно загрязнен-
ных вод преимуществами природных цеолитов перед синтетическими сор-
бентами являются их дешевизна в сочетании с достаточно высокими сорб-
ционными характеристиками, а также широкая распространенность [10]. 

В отношении урана высокие сорбционные свойства проявляют аналь-
цимсодержащие породы: они сорбируют от 98,5 до 99,7% радионуклида из 
раствора, в то время как клиноптилолитсодержащие – от 71,3 до 80,8%, 
анальцимом из раствора извлекается немногим более 50% урана (рис. 2.22) 
[14]. При десорбции наиболее прочно удерживает уран анальцим, наиме-
нее прочно – клиноптилолитсодержащие породы. 

 
 

 
 
 

Рис. 2.22. Прочность поглощения урана цеолитсодержащими породами 
и анальцимом [14] 

* В образце 541-32 сумма подвижных форм больше 100% за счет высокого содержания 
урана в самой породе и его извлечения соляной кислотой. 

2.2. Взаимодействие урана с органическим веществом 

Природное органическое вещество (ОВ) – другой возможный накопитель 
U(VI) в почвах и горных породах. Гумусовое вещество играет значитель-
ную роль в удерживании тяжелых металлов и формировании как раство-
римых, так и слаборастворимых комплексов с ОВ [124, 125, 293, 324]. 
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Присутствие гидроксильных групп, плотность карбоксилов и линейная мо-
лекулярная структура гумусового вещества обусловливают его способность 
к поверхностному комплексообразованию с оксидами железа [124, 125]. 
Гумусовое вещество может формировать комплексы внутренней сферы 
с металлами [323], а полиэлектролиты способны также к электростати-
ческим взаимодействиям [76]. Подвижность комплексов металла с гумусо-
выми коллоидами снижается в результате поглощения гумуса почвой [30]. 

Хорошо известно, что уран и другие металлы адсорбируются на твер-
дом ОВ, например на гуминовых и фульвокислотах, образовавшихся в ре-
зультате распада отмирающих частей растений [177, 306]. Содержание ОВ 
вблизи поверхности почвы составляет от менее 1% в аридных районах до 
более 30% в глинистых почвах лиственных лесов. Реакции сорбции урана 
органическими соединениями почв могут замедлять его миграцию, часто 
на несколько порядков, так что уран становится неподвижным [71]. Воз-
можный процесс поглощения включает адсорбцию урана гумусовым ве-
ществом посредством как быстрого ионного обмена, так и комплексообра-
зования с карбоксильными и другими кислотными функциональными груп-
пами [50, 53, 145, 273]. Эти группы могут координироваться с ионом 
уранила, замещать гидратную воду на поверхности твердой фазы и фор-
мировать устойчивые поверхностные комплексы. Подобный процесс веро-
ятно объясняет значительную долю органически связанного урана в по-
верхностных и подповерхностных слоях почв. 

Природное ОВ, формируя двойные поверхностные комплексы, может 
участвовать и в тройном поверхностном комплексообразовании. Так, в экс-
периментах по адсорбции и миграции урана на поверхности кварца в при-
сутствии фосфата или фульвокислоты (ФК) сорбция U(VI) увеличивалась 
и миграция снижалась по сравнению с тем, что наблюдалось в отсутствие 
того или иного комплексанта [137]. Кроме того, при одновременном при-
сутствии фосфата и ФК, сорбированных предварительно на кварце, сорб-
ция урана значительно возрастала по сравнению с индивидуальным дейст-
вием этих комплексантов. Авторы [137] указали на синергетическое влия-
ние фосфата и ФК на сорбцию U(VI) на кварце. 

Комплексующая функция растворенного гумусового вещества играет 
противоположную роль относительно поверхностного сорбирования урана. 
Так, проводились исследования сорбции U(VI) на глинистых минералах 
в присутствии растворенных гуминовых кислот (ГК) при изменении кон-
центраций урана и ГК в зависимости от pH и PСО2 [40, 168, 264]. Адсорб-
ция урана (VI) значительно снижалась в присутствии гуминовых кислот 
при 5 < pH < 8 и ее ингибирование усиливалось с ростом концентрации 
ГК (рис. 2.23 [168]). Авторы [168, 264] предположили, что при pH > 6 про-
исходило выделение ГК из поверхностного ассоциата и образование рас-
творимых уранил-гуминовых комплексов. Также возможна конкуренция 
между карбонатными и гуминовыми комплексами урана. Константы ус-
тойчивости комплексов уранил–карбонат (UO2CO3 или UO2(CO3)2

2–) log K1:1 
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Рис. 2.23. Влияние концентрации гуминовой кислоты (ГК) на сорбцию U(VI) [168] 

Условия эксперимента: ионная сила – 0,1 моль л–1. 

 
и log K1:2 равны 9,9 и 16,6, соответственно, и больше, чем для уранил-
гуминовых комплексов, у которых log K порядка 6–7 [201]. Авторы [237] 
определяли условные константы устойчивости (log β) комплексов UO2

2+–
ГК в составе 1 : 1 и 1 : 2 при концентрации ГК < 3 ммоль л–1 и pH 3,3 и 4,0. 
Были использованы образцы гуминовых кислот, выделенных из различных 
природных объектов: почвы, торфа, угля, – а также образец стандартной 
ГК торфа. Значение log β1:1 изменялось от 3,5 до 7,7; log β1:2 – от 7,2 
до 8,9 [237]. При концентрации ГК > 3 ммоль л–1 формировались отрица-
тельно заряженные разновидности комплексных соединений, а при более 
высоком отношении ГК : UO2

2+ и концентрации урана выше 1 ммоль л–1 
наблюдалось осаждение из раствора нейтральных комплексов. 

Помимо комплексующей функции гумусовое вещество (ГВ) играет 
важную роль в восстановительных процессах, а также стимулирует рост 
бактерий, которые могут вызывать окислительно-восстановительные реак-
ции [71]. Известно, что ГВ состоит из разнообразных смешанных органи-
ческих соединений типа полиароматических соединений, углеводов, орга-
нических кислот, аминокислот и пептидов с различными функциональными 
группами [201]. Компоненты ГВ фульвокислоты растворимы и в кислотах, 
и в щелочах, содержат более низкомолекулярные органические соедине-
ния, чем гуминовые кислоты, и могут таким образом служить донорами 
электронов для микробиального восстановления U(VI) до U(IV). 

Относительно немного исследований было посвящено влиянию ком-
плексообразования на устойчивость и подвижность восстановленных форм 
U(IV) в природной среде. Используя в экспериментах методы диализа 
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и ультрафильтрации, авторы [181] наблюдали комплексообразование ме-
жду U(IV) и гумусовым веществом. Устойчивость комплексов соответст-
вовала ряду: ГК > дубильная кислота > ФК. Константы устойчивости ГК 
с U(IV) были на порядок выше, чем с окисленной формой U(VI) [313]. 
Аналогично по результатам исследования влияния гумусового вещества на 
биологическое восстановление урана [126] был сделан вывод, что восста-
новленный U(IV) формировал растворимые комплексы с ГВ и таким обра-
зом оставался в фазе раствора. Изучение механизма комплексообразования 
между U(IV) и синтетическими лигандами, например цитрат-ионом, пока-
зало, что U(IV) формировал билигандный одноядерный комплекс U(IV)–
цитрат [109, 111]. Таким образом, восстановленный U(IV) даже при строго 
анаэробных условиях может участвовать в процессе комплексообразова-
ния и переходить в раствор в присутствии органических лигандов. Было 
изучено влияние ГК на сорбцию U(IV) каолином в диапазоне pH 4–8 с кон-
центрациями ГК 15–200 ppm [101]. В отсутствие ГК 20–40% U(IV) нахо-
дилось в растворе, и при более высоком pH происходила бόльшая сорбция. 
Присутствие ГК делало растворимыми до 90% урана с большей раствори-
мостью при более высоких концентрациях ГК и более высоких значениях 
pH. Можно предположить, что природное гумусовое вещество способно 
влиять на продолжительную устойчивость восстановленного U(IV). 

Эффективность хелатирующего агента в процессе комплексообразова-
ния металла базируется на числе доступных мест для фиксации металла 
в молекуле; прочности комплекса, выраженной термодинамической кон-
стантой устойчивости (log K); концентрации конкурирующих катионов 
в почвенном растворе (макрокатионы, другие металлы). Обычно намного 
более устойчивы комплексы с полидентатными лигандами, чем с моно-
дентатными. В матрице почвы селективное комплексообразование одного 
металла в присутствии другого зависит от разности между термодинами-
ческими константами устойчивости для этих двух металлов. В работе [91] 
было изучено влияние пяти хелатирующих агентов на поведение урана 
в почвенной среде. Лимонная кислота, смесь лимонной кислоты и иона 
аммония, щавелевая кислота, S,S-этилендиаминдиянтарная кислота (EDDS), 
нитрилотриуксусная кислота (NTA) увеличивали растворимость урана в по-
чвах и повышали его содержание в почвенном растворе. Термодинами-
ческие константы устойчивости комплексов U (log K) следуют в порядке 
EDDS (10,7) > NTA (9,50) > лимонная кислота (8,96) > щавелевая кислота 
(6,36) [151, 206, 231]. 
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2.3. Сорбция урана на природных материалах 

2.3.1. Бактериогенные оксиды железа 

В природных водах подвижность урана в основном контролируется его 
взаимодействием с твердыми поверхностями, особенно оксидов железа. 
В отличие от синтетических, природные оксиды железа обычно слабо ок-
ристаллизованы, содержат некоторое количество силиката и органического 
вещества, а также частично деградировавшие бактериальные клетки. Та-
кие материалы, названные бактериогенными оксидами железа (BIOS – Ba-
cteriogenic Iron OxideS), формируются в геологической среде в процессе 
анаэробного биологического окисления железа (II) и являются эффектив-
ной сорбирующей фазой для растворенных металлов. 

В работе I. A. Katsoyiannis с соавт. [154] было изучено влияние pH 
и карбонат-иона на сорбцию U(VI) бактериогенным оксидом железа для 
определения условий, при которых происходит максимальная адсорбция 
U(VI) из растворов подземных вод при концентрации U(VI) 2,1  10–7 моль л–1. 
В диапазоне первоначальной концентрации урана 30–5000 мкг л–1 равно-
весие достигалось за 24 часа. Кинетика сорбционного равновесия для раз-
личных соотношений подземных вод и дистиллированной воды представ-
лена на рис. 2.24. Сорбция урана снижается по мере увеличения доли под-
земных вод, что можно объяснить высоким содержанием анионов кар-
боната сульфата и хлорида. В неразбавленных подземных водах при pH 7 
резко меняется состав водных форм урана (VI) (рис. 2.25). При нейтраль-
ных значениях pH преобладают карбонатные формы урана UO2(CO3)2

2– 
и UO2(CO3)3

4–. При низких значениях pH появляются сульфатные ком-
плексы UO2(SO4)2. Следовательно, в области pH 6–8, характерной для 
большинства нейтральных вод, уран-гидроксидные комплексы полностью 
смешаны с преобладающими карбонатными комплексами и, очевидно, уже 
не могут эффективно адсорбироваться на поверхности BIOS. В отсутствии 
карбонатов в системе при pH 6–8 преобладают положительно заряженные 
гидратные комплексы уранил-иона UO2(OH)+, (UO2)3(OH)5

+, эффективно 
адсорбируемые BIOS, дзета-потенциал которых отрицателен в области 
pH 3–9. 

При низкой концентрации карбонат-иона (менее 1 ммоль л–1) уран 
сорбировался на BIOS примерно на 9%. С ростом концентрации карбоната 
(выше 1 ммоль л–1) адсорбция урана значительно снижалась и при концен-
трации 2 ммоль л–1 практически подавлялась. На рис. 2.26 представлена 
кинетика сорбции урана при различных концентрациях карбоната в дис-
тиллированной воде. Влияние карбоната объясняется различными факто-
рами. В кислых условиях уран присутствует в форме положительно заря-
женного уранил-иона UO2

2+, однако при pH > 5 формируются уранил-кар-
бонатные комплексы, которые при высоком pH становятся отрицательно 
заряженными и не могут адсорбироваться на BIOS [154]. На рис. 2.27 и 2.28 
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Рис. 2.24. Кинетика сорбции U(VI) на BIOS при различных соотношениях 

подземных вод (GW) и дистиллированной воды (DW) [154] 

C(t)/C0 – отношение концентрации U(VI) в растворе в момент времени t к исходной кон-
центрации (при t = 0). Условия эксперимента: исходная концентрация U(VI) – 2,1  10−7 моль л–1; 
pH 7,0; нагрузка адсорбента 1 г л−1. 

 
 

 
 

Рис. 2.25. Распределение U(VI) по формам в подземных водах Marienfelde 
(рассчитано PHREEQC с использованием базы данных WATEQ4F) [154] 

Условия эксперимента: [U(VI)] = 2,1  10−7 моль л–1, I = 1,9  10−2 моль л–1. 
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Рис. 2.26. Кинетика сорбции U(VI) на BIOS при различных концентрациях 
карбоната в дистиллированной воде [154] 

Условия эксперимента – см. рис. 2.24. 

 
 
 

 
 
 

Рис. 2.27. Кинетика сорбции U(VI) на BIOS из дистиллированной воды 
с добавлением NaCl 0,1 моль л–1 при различных значениях pH [154] 

Условия эксперимента: исходная концентрация U(VI) – 2,1  10−7 моль л–1; нагрузка ад-
сорбента – 1 г л–1. 
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Рис. 2.28. Кинетика сорбции U(VI) на BIOS из подземных вод Marienfelde 

при различных значениях pH [154] 

Условия эксперимента – см. рис. 2.27. 

 
приведены результаты по кинетике сорбции урана на BIOS из дистиллиро-
ванной воды и подземных вод в зависимости от pH. В табл. 2.4 приведены 
значения константы скорости и максимальной адсорбции урана на BIOS из 
подземных вод в зависимости от pH. Скорость адсорбции и максимальная 
адсорбционная способность возрастали при снижении концентрации кар-
бонат-иона или значения pH. 

Т а б л и ц а  2.4 
Константы скорости реакции второго порядка для сорбции U(VI) 
на BIOS из подземных вод при различных значениях pH [154](1) 

pH qe, мг г−1 kads, г мг−1 мин−1 h, мг г−1 мин−1 r2 

3,2 0,027 178,6 0,131 0,99 
4,0 0,027 171,8 0,125 0,99 
4,8 0,019 168,1 0,061 0,99 
5,5 0,012 388,7 0,056 0,99 
6,0 0,0044    39,83 0,00077 0,98 
6,5 0,002 143,1 0,00057 0,98 

(1) В таблице приведены параметры уравнения dq/dt = kads (qe − q)2, где q – адсорбированное 
количество в момент времени t, qe – адсорбированное количество при равновесии, kads – кон-
станта скорости, h = kadsqe

2 – начальная скорость сорбции. 
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Авторы [154] построили изотермы Ленгмюра и Фрейндлиха для ад-
сорбции урана (VI) на BIOS при различных концентрациях карбонат-иона. 
Параметры адсорбции для каждой изотермы даны в табл. 2.5. В обоих слу-
чаях наблюдается снижение адсорбции урана на BIOS с ростом концен-
трации карбонат-иона. Относительно высокое значение KL предполагает 
прочную связь с BIOS. Максимальная адсорбционная способность по изо-
терме Ленгмюра составляла 9,25 мг г–1 в среде карбоната (0,1 моль л–1) 
и снижалась до 6,93 мг г–1, когда концентрация карбоната увеличивалась 
до 0,5 ммоль л–1. Подобное снижение наблюдалось и по параметрам 
Фрейндлиха. 

Поскольку в реальных подземных водах обязательно присутствуют 
карбонаты, в области pH 3,2–4,0 достигалась высокая адсорбция урана на 
BIOS, но с ростом pH сорбция снижалась [154]. 

Т а б л и ц а  2.5 
Константы Фрейндлиха и Ленгмюра, связанные с изотермами адсорбции 

U(VI) на BIOS при различных концентрациях карбоната [154] 

Константы Фрейндлиха Константы Ленгмюра Концентрация 
карбоната, 
ммоль л–1 KF n r2 Qmax, мг г−1 KL, л мг–1 r2 

0,1 14,8 1,14 0,99 9,25 3,01 0,99 
0,25 11,4 1,15 0,99 8,54 2,56 0,99 
0,5 6,4 1,2 0,99 6,93 1,98 0,98 

2.3.2. Горные породы 

В работе [23] изучалаcь адсорбция урана в системе «базальт – искусствен-
ные подземные воды», включающей связанные с базальтами вторичные 
минералы. Адсорбция базальтами была незначительной, тогда как вторич-
ные минералы (в основном, смектиты и оксиды железа) проявляли высо-
кую адсорбционную способность. При рассмотрении нескольких изотерм 
адсорбции наиболее подходящей оказалась изотерма Дубинина-Радушке-
вича (см. уравнение 2.3), основанная на теории полимолекулярной адсорб-
ции. В этом случае адсорбция обусловлена только физическими силами, 
которые действуют на расстоянии, большем размера молекулы адсорбата, 
и образуют непрерывное силовое поле вблизи поверхности адсорбента. 
Поверхность адсорбента однородна, т. е. на ней нет активных центров 
(в отличие от теории Ленгмюра) [7]. В экспериментах [23] после удаления 
оксидов железа величина коэффициента распределения снижалась на по-
рядок и сорбция урана соответствовала изотерме Фрейндлиха. Во многом 
сходные выводы о применении изотермы Дубинина-Радушкевича для опи-
сания сорбции цинка и свинца почвами были сделаны в работе [5]. 
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Изучение сорбции урана на 13 песчаных и 6 глинистых породах (Гер-
мания) показало, что количество адсорбированного урана сильно варьиро-
вало и величина Kd изменялась в пределах от 0,5 до 5000 мл г–1 [312]. 

Результаты лабораторных исследований распределения урана между 
искусственными подземными водами и горными породами из зон вывет-
ривания в окрестностях урановых месторождений Koongarra и Ranger (Се-
верная Австралия) были представлены в [89]. Образец из Koongarra – 
сильно выветренные сланцы, содержавшие 31% кварца; доминирующий 
глинистый минерал – каолинит со значительным количеством гетита 
и гематита. Удельная площадь поверхности (УПП) – 29 м2 г–1, общее со-
держание урана – 320 мкг г–1. Образец пород Ranger содержал 10% кварца, 
а также смектит и каолинит как основные глинистые минералы; в неболь-
ших количествах присутствовали слюда, анатаз, гетит и гематит. УПП – 
142 м2 г–1, содержание урана – 83 мкг г–1. Высокая УПП этих образцов была 
обусловлена смектитами. Результаты адсорбционных экспериментов пока-
заны на рис. 2.29 [305] и качественно подобны результатам, полученным 
другими исследователями для геологических субстратов, где сорбция 
сильно зависела от pH. Максимум адсорбции для обоих образцов был 
в диапазоне pH от 7 до 8. Результаты соответствовали изотерме Дубинина-
Радушкевича с квази-гауссовым распределением сорбционных центров. 
Такое распределение соответствует присутствию относительно высокого 
числа адсорбционных мест с низкой сорбционной способностью и не-
большого числа мест с высокой сорбционной способностью. 

 
 
 

    
 
 

Рис. 2.29. Влияние pH на адсорбцию урана образцами Ranger и Koongarra [305] 

2.3.3. Исследования на территории Хенфордского комплекса 

В Хенфордском комплексе в южно-центральной части шт. Вашингтон 
с 1943 по 1989 г. нарабатывался плутоний для военной программы USDOE. 
В результате накапливались большие объемы радиоактивных отходов. 
Наиболее концентрированные и радиоактивные отходы направлялись на 
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хранение в 177 подземных резервуаров, из которых со временем происхо-
дили утечки. Вытекшие резервуарные отходы контактировали с породами 
зоны аэрации в течение многих десятилетий и подверглись значительным 
геохимическим и радиологическим преобразованиям. С 1998 г. Хенфордский 
комплекс активно изучался: было охарактеризовано подземное распреде-
ление загрязнителей в пределах наибольших утечек резервуарных отходов 
и соответствующие шлейфы загрязнителей в зоне аэрации. В исследовании 
J. M. Zachara с соавт. [329] объединены результаты полевых работ и ла-
бораторных экспериментов, направленных на идентификацию первичных 
геохимических процессов в зоне аэрации, воздействовавших на вытекшие 
резервуарные отходы, в целях управления химической эволюцией и под-
вижностью определенных загрязнителей в геологической среде. 

В Хенфордском комплексе от 30,5 до 122 м неконсолидированных по-
род плейстоценового и плиоценового возраста перекрывают миоценовые то-
леитовые базальтовые породы (базальтовая группа р. Колумбия) (рис. 2.30). 
Геологическая характеристика формаций представлена в табл. 2.6. 

Минералогический состав песка и гравия формаций Hanford и Ringold 
подобен из-за общего геологического происхождения. Более 50% фраг-
ментов базальтовых пород обычно составляет обломочный материал раз-
мера гравия от округло-угловатых до округленных форм. Фации песка 
обычно содержат около 50% лититовых фрагментов базальтов и 50% 
фрагментов гранита, тогда как в иле типично преобладают кварц, различ-
ные полевые шпаты и слюды (биотит и мусковит). Глинистая фракция за-
метно согласуется с различными образцами зоны аэрации. В этой фракции 
доминируют: набухающие филлосиликаты (смектит); хлорит, содержащий 
закисное железо (клинохлор); слюды (и биотит, и мусковит); а также ми-
нералы серпентиновой группы (антигорит и лизардит). 

Т а б л и ц а  2.6 
Геологическая характеристика формаций Hanford, Cold Creek и Ringold 

в Хенфордском комплексе [329] 

Формация Возраст Характеристика 

Hanford Плейстоцен 
Катастрофическая, пойменные отложения ран-
жируются от валунного гравия до песка, илис-
того песка и ила. Сортированность увеличива-
ется с тонкостью структуры 

Cold Creek Плиоцен 
Педогенно измененные речные, эоловые и / 
или коллювиальные отложения. Случайные 
педогенные калькреты 

Ringold Плиоцен 
Речные / озерные отложения, включая полуза-
твердевшую глину, ил, песок от тонкого до 
грубого и переменно цементированные гра-
нулы до обломочного гравия 
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Плейстоценовые породы зоны аэрации Хенфорда относительно невы-
ветрелы из-за полупустынных условий, имеют грубую структуру и низкое 
объемное содержание влаги (< 10%). Адсорбция урана в зоне аэрации Хен-
форда показывает поведение, сопоставимое с наблюдаемым для адсорбции 
ферригидритом (рис. 2.31). При фиксированной концентрации U(VI) и сор-
бента адсорбция U(VI) увеличивалась с повышением pH в диапазоне 3,5–
4,0 и уменьшалась при pH > 7. Однако реальные трудности количествен-
ного определения процессов адсорбции для U(VI) в горных породах зоны 
аэрации Хенфорда были обусловлены диапазоном pH этих пород и отно-
сительно низким содержанием тех сорбентов, которые сильно адсорбируют 
U(VI), а содержание ферригидрита, самого сильного и самого важного сор-
бента в почвах и выветрелых породах, было невелико (как правило, менее 
25 мкмоль г–1). 

Природный pH пород зоны аэрации Хенфорда варьировал приблизи-
тельно от 7 до 8,5. Присутствие щелочных растворов резервуарных отхо-
дов в загрязненных областях расширяло диапазон pH до более высоких 
значений (например, pH  10) даже после того, как происходила нейтрали-
зация отходов путем гидролиза алюмосиликата. Этот диапазон pH накла-
дывался на область, где поверхностное комплексообразование U(VI) резко 
уменьшалось (рис. 2.32). 

Повсеместное присутствие в почвах или породах кальцита при его низ-
ком содержании дополнительно усложняет представление о поверхностном 
комплексообразовании U(VI). Кальцит может адсорбировать ион уранила 
на своей поверхности [11, 98] и включать его в свою структуру [157, 309]. 

 
 
 

 
 

Рис. 2.31. Влияние pH на величину Kd при адсорбции U(VI) ферригидритом [84] 

Условия эксперимента: [U(VI)] = 1 мкмоль л–1, ферригидрит – 1 ммоль л–1. 
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Рис. 2.32. Адсорбция U(VI) содержащими кальцит глубокими породами 
зоны аэрации площадки 200A Хенфорда (резервуарная станция SSX) 

в зависимости от pH [88] 

Условия эксперимента: [U(VI)] = 1 мкмоль л–1, кальцит – 100 г л–1. 

 
Однако при низком содержании (например, менее 10%) кальцит, вероятно, 
блокирует участки с более высоким сродством адсорбции на оксидах и фил-
лосиликатах и выделяет Ca2+ в процессе растворения, который формирует 
слабо сорбирующийся водный комплекс Ca2UO2(CO3)3

0 [88, 106]. По-ви-
димому, оба эти процесса уменьшали сорбционную способность горных 
пород Хенфорда для U(VI). Напротив, предварительные наблюдения пове-
дения загрязнителя U(VI) при высоком содержании кальцита (например, 
более 35%) в реликтовых отложениях из Cold Creek ниже протекшего ре-
зервуара указывают, что кальцит при высоком содержании может сильно 
адсорбировать и удерживать растворимый U(VI) из резервуарных отхо- 
дов [223]. Следовательно, адсорбция U(VI) в породах Хенфорда чувстви-
тельна к pH, концентрации карбоната и тонкости структуры, которая оп-
ределяет площадь поверхности и общую концентрацию адсорбционных 
участков (см., например, [297]). 

2.3.4. Сравнительное изучение адсорбции тяжелых металлов и урана 
различными природными сорбентами 

Тяжелые металлы и радиоактивные элементы часто попадают в геологи-
ческую среду от горнорудных, плавильных и мануфактурных предприятий 
и представляют серьезную проблему загрязнения окружающей среды. Ди-
намическое равновесие между тяжелыми металлами и компонентами почв 
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и пород зависит от pH, ионной силы, природы металла, устойчивости ком-
плексов металлов и силы связи с функциональными группами поглоти-
теля. Перенос урана в подземные воды в окислительном состоянии U(VI) 
осуществляется в виде устойчивых комплексов с карбонат-ионом. В вос-
становительных условиях эти комплексы превращаются в труднораство-
римые. Поглощение тяжелых металлов и урана является комплексным 
процессом и может включать конкуренцию между различными минераль-
ными составляющими и микроорганизмами. Было показано, что биовос-
становление способно удалять эти металлы из загрязненных подземных 
вод [189], почв и горных пород [48, 246]. Микробиальное восстановление 
может снижать подвижность тяжелых металлов и урана [195]. Процесс 
поглощения микроорганизмами зависит от физико-химических парамет-
ров, природы металлов и физиологии микроорганизмов [95, 118, 286]. 

Авторы [75] изучали конкуренцию между минеральными и органи-
ческими компонентами почвы и почвенными микроорганизмами при ад-
сорбции Pb, Cd, Zn, Ni и урана. Эксперименты проводились на двух гли-
нистых минералах (смектит, каолинит), двух образцах глинистой почвы 
типа вертисоль (обработанном путем удаления оксидов железа и органи-
ческого вещества и необработанном) и микроорганизмах (живых и мерт-
вых клетках). Адсорбция тяжелых металлов и урана зависела от природы 
компонентов твердой фазы и увеличивалась с ростом концентрации ме-
таллов. Наибольшее количество металлов адсорбировали мертвые клетки 
микроорганизмов по сравнению с живыми клетками и другими компонен-
тами почвы (рис. 2.33). При pH 6 поглощение урана мертвыми клетками 
было выше, чем других ионов металлов. В целом, последовательность ад-
сорбции металлов изученными поглотителями представляла собой ряд: 
U >> Pb > Cd  Zn > Ni [75]. Изотермы сорбции подчинялись уравнению 
Ленгмюра (2.1); параметры уравнения регрессии для урана (концентрация 
U(VI) 1 мг л–1) представлены в табл. 2.7. Результаты проведенного иссле-
дования показали, что клетки мертвых бактерий могут успешно использо-
ваться для обработки загрязненных почв. 

В работе [300] были определены доминирующие параметры почв, 
влияющие на подвижность урана. Образцы 18 почв отбирались на пастби-
щах в верхних 10 см после удаления матрицы корней. Образцы были взяты 
из коллекции почв, описанной в [304], и охватывали широкие диапазоны 
тех параметров, которые могут влиять на подвижность урана (pH, содер-
жание глины, оксидов и гидроксидов Fe и Al, CaCO3, органического угле-
рода, уровень фосфата). 

Авторы [300] выявили значимые корреляции между параметрами почвы 
и концентрацией U в почвенном растворе. Но эти корреляции были, глав-
ным образом, обусловлены только несколькими данными, определившими 
линейное соотношение (преимущественно высокая концентрация U в поч-
венном растворе образца I). Проведение анализа корреляций без этих не-
многих доминировавших данных (т. е. исключение образца I) привело 
к незначимым соотношениям, что иллюстрирует рис. 2.34. 
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Рис. 2.33. Изотермы адсорбции тяжелых металлов и урана почвами, 
глинами и бактериями [75]: 

а) смектит; б) каолинит; в) необработанная почва; г) обработанная почва (удалены ок-
сиды Fe и ОВ); д) живые клетки; е) мертвые клетки. Условия эксперимента: pH 6; NaClO4 
0,05 моль л–1. 
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Т а б л и ц а  2.7 
Подгонка модели Ленгмюра к данным по адсорбции урана 

методом нелинейной регрессии [75] 

Сорбент Qmax, мг м–2 KL, л мг–1 r2 

Смектит 1,833 ± 0,009 2,43 ± 0,19 0,9877 
Каолинит 1,145 ± 0,016 3,31 ± 0,24 0,9901 
Необработанная почва 2,902 ± 0,008 1,21 ± 0,17 0,9659 
Обработанная почва 0,815 ± 0,007 2,07 ± 0,12 0,9941 
Живые клетки 1,002 ± 0,009 0,03 ± 0,03 0,9867 
Мертвые клетки 2,854 ± 0,009 2,34 ± 0,17 0,9916 

 
 
 

 
 
 
 

 
 

Рис. 2.34. Корреляция между концентрациями урана 
и общего неорганического углерода (ОНУ) в почвенном растворе 

для всех образцов (а) или за исключением образца I (б) [300] 
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почвы, богатые аморфным Fe, ОВ и глиной, и с высокой ЕКО проявляли 
более сильную сорбцию U [300]. Значимые связи наблюдались между ко-
эффициентом распределения (Kd) и содержанием органического вещества 
почвы (ОВ, %) (Kd = 1591 ОВ − 3362; r2 = 0,70) и аморфного Fe (мг кг−1) 
(Kd = 1,08 Fe(ам) + 2783; r2 = 0,63) (рис. 2.35). 

Влияние оксигидроксидов Fe на распределение U также подтвержда-
ется значимым линейным соотношением между Kd и уровнем аморфного 
Fe (рис. 2.35). Положительно заряженные формы U либо сорбируются на 
отрицательно заряженных поверхностях полуторных оксидов, либо струк-
турно включаются в оксиды железа в течение многих циклов осаждения / 
растворения этих аморфных или слабоокристаллизованных оксидов железа. 
Влияние других факторов (pH, растворенный карбонат) на сорбцию U на 
этих поверхностях может ограничить общую прогнозирующую способ-
ность соотношения между Kd и уровнем аморфного Fe [90, 241]. Однако 
многие исследования подтвердили важность оксигидроксидов железа для 
адсорбции U в приповерхностной среде [90, 138, 179, 241, 245, 306]. 

Таким образом, на основе статистического анализа использованной 
коллекции почв значимое соотношение было найдено только между Kd 
и содержанием ОВ [300]. Был сделан вывод, что ОВ и глинистые мине-
ралы обеспечивают обменные участки и поэтому могут увеличивать сорб-
цию UO2

2+ и других положительно заряженных форм. Авторы [288] вы-
полнили критическую компиляцию и сделали обзор коэффициентов рас-
пределения 49 элементов в почвах для использования по умолчанию в эко-
логических оценках. Для урана самые высокие значения Kd наблюдались 
для глинистых и органических почв, а наиболее низкие – для суглинистых 
и песчаных почв. Однако важны охваченные диапазоны концентраций ме-
талла. В работе [275] сообщалось, что фоновые концентрации U в почвах 
имели положительную связь с ЕКО (и / или с содержанием ОВ). 

Авторы [300] пришли к заключению, что pH почвы может быть самым 
подходящим параметром для оценки Kd U для почв с pH ≥ 6, а содержание 
органического вещества либо уровень аморфного Fe – для прогноза Kd 
в более низком диапазоне pH. Для уточнения прогноза растворимости ура-
на в почве необходимы более сложные регрессионные модели, включаю-
щие несколько параметров. 

2.4. Поверхностное комплексообразование 
как механизм адсорбции 

Для определения механизма адсорбции урана рассматривались различные 
модели. В более ранних работах, например в [105], предлагалась модель ион-
ного обмена, допускавшая, что при кислых и нейтральных pH сорбция ура-
нила глинистыми минералами определяется ионным обменом. В дальнейших 
работах [169, 211, 235, 295, 327] рассматривалась модель поверхностного 



 

 

             
 
 
 

Рис. 2.35. Соотношения между коэффициентом распределения (Kd) для урана и содержанием в почве аморфного Fe (а, в) 
или органического вещества (б, г) для всех образцов (а, б) или для образцов с pH < 6 (в, г) [300] 
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комплексообразования. Современные исследователи [28, 32, 74] показали, 
что адсорбционная реактивность оксидов металлов подобна адсорбции на 
ребрах кристаллов глинистых минералов и ответственна за сорбцию урана 
в широкой области pH и концентрации электролитов. Это предположе- 
ние было поддержано недавним спектроскопическим исследованием [74], 
подтвердившим, что реактивность реберных участков в глинистых мине-
ралах, подобных участкам на ребрах оксидов, в значительной степени от-
ветственна за сорбцию урана в широком диапазоне концентраций электро-
лита и pH. 

В основе модели поверхностного комплексообразования лежит пред-
ставление о наличии двух типов поверхностных участков: первый харак-
теризуется небольшим количеством катион-связывающих мест с сильным 
сродством, второй – присутствием реактивных мест, доступных для сорб-
ции протонов [305]. Комбинация специфической адсорбции на «сильных» 
участках (SOH), где формируется комплекс SOUO2

+, и «слабых» участках 
(WOH), где формируется комплекс WOUO2OH, дает наиболее удовлетво-
рительное соответствие между моделью и полученными эксперименталь-
ными результатами. Так, участки со слабым сродством описывают адсорб-
цию урана кварцем, а также конкуренцию при комплексообразовании ура-
нил-иона, например, с фтор-ионом [305]. Примеры распределения слабых 
и сильных участков в породах аллювиальных водоносных горизонтов и со-
ответствующие константы поверхностного комплексообразования с ура-
ном на этих участках приведены в табл. 2.8 [80]. 

Наибольшее соответствие между экспериментальными и модельными 
результатами было получено в работе [305] при низкой концентрации U(VI) 

Т а б л и ц а  2.8 

Модель поверхностного комплексообразования для пород 
фоновых областей водоносного горизонта в окрестности г. Naturita, 

CO (США)(1) [80] 

Реакция log K(2) 

>SSOH + UO2
2+ = >SSOUO2

+ +H+ 6,80 
>SOH + UO2

2+ = >SOUO2
+ +H+ 5,82 

>WOH + UO2
2+ = >WOUO2

+ +H+ 2,57 
>SSOH + UO2

2+ +H2O = >SSOUO2OH + 2H+ –0,67 
>SOH + UO2

2+ +H2O = >SOUO2OH + 2H+ –2,08 
>WOH + UO2

2+ +H2O = >WOUO2OH + 2H+ –5,32 

(1) Данные из [84]. Фракция слабых участков (>WOH) составляла 0,9989; фракция сильных 
участков (>SOH) – 0,001 и фракция очень сильных участков (>SSOH) – 0,0001. 
(2) Логарифм кажущейся константы поверхностного комплексообразования. 
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с использованием модели, объединяющей катионный обмен и специфиче-
скую адсорбцию сильными и слабыми участками, т. е.: 

NaX + UO2
2+ + H2O  UO2OHX + H+ + Na+ – катионный обмен (ионо-

обменные места – Х); 

SOH + UO2
2+  SOUO2

+ + H+  – специфическая адсорб-
ция на сильнокислых 
местах (S); 

WOH + UO2
2+ + H2O  WOUO2OH + 2H+ – специфическая адсорб-

ция на слабокислых мес-
тах (W). 

Но эта модель неадекватно описывает экспериментальные данные, по-
лученные при высокой концентрации урана [305]. 

В течение последних 10 лет ряд авторов применили модель поверхност-
ного комплексообразования к распределению урана между твердой и жид-
кой фазами. В [289] использовалась модель «Stanford Generalized Model for 
Adsorption» (SGMA), которая описывает диффузный тройной электрический 
слой (рис. 2.36). Автор [289] нашел, что в отсутствии комплексующих ли-
гандов для объяснения pH-зависимости адсорбции U(VI) на гетите при 
концентрации U(VI) < 250 ppb требуется только одна реакция: 

SOH + UO2
2+ + 3H2 O = SOH2

+–UO2 (OH)3
– + 2H+, где log K = –7,0. 

Для улучшения модели при U(VI) > 250 ppb потребовалась дополни-
тельная вторая реакция: 

SOH + 3UO2
2+ + 8H2O = SOH–(UO2)3(OH)8

2– + 8H+, где log K = –31,3 [289], 

хотя в некоторых экспериментальных исследованиях преобладали поли-
мерные формы урана, такие как (UO2)3(OH)7

– и (UO2)3(OH)5
+. При низком 

pH растворов описание адсорбции таких комплексов не включалось в мо-
дель [305]. 

В присутствии карбонатов эта модель хорошо работала при условии, 
что преобладающими ионами были UO2(CO3)2

2– и UO2(CO3)3
4–, но она бы-

ла менее успешна для моделирования поглощения урана при низком от-
ношении адсорбент / адсорбат в околонейтральной области pH, где преоб-
ладали ионы (UO2)2CO3(OH)3

–. В этих условиях экспериментальные дан-
ные показали почти полное поглощение U(VI) из раствора [305]. 

Эта же модель хорошо описывала распределение урана в присутствии 
фтор-иона, прогнозируя снижение адсорбции U(VI) благодаря формирова-
нию комплексов UO2F+ и UO2F2

0. 
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Рис. 2.36. Идеализированные схемы, иллюстрирующие падение химического 
потенциала с расстоянием от поверхности для моделей постоянной емкости, 

двойного диффузионного слоя, тройного слоя и модели с четырьмя слоями [305] 

Диаграммы предполагают условия, типичные для поверхности оксида в простом элек-
тролите (например, NaClO4 или KNO3) при значении pH, отличном от точки нулевого заряда 
(ТНЗ). Также показаны обозначения поверхностного заряда (σ) на различных расстояниях от 
поверхности оксида. 

 
В работе [138] для описания экспериментальных результатов по сорб-

ции урана на оксигидроксидах железа была использована модель поверх-
ностного комплексообразования с тройным слоем (рис. 2.36). Авторы 
предположили, что в модельном растворе преобладают формы UO2OH+ 

и (UO2)3(OH)5
+, которые адсорбируются путем поверхностного комплексо-

образования: 

 SOH + UO2
2+ + H2O = SO–UO2OH+ + 2H+, где log K= –8,0; 

 SOH + 3UO2
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Была рассмотрена возможность образования бидентатных и тридентат-
ных поверхностных комплексов, например, бидентатных (SO)2(UO2)3(OH)5

+ 
с log K = –20,0 (в сцеплении с SO–UO2OH+). 

Для случая присутствия в растворе карбонат-иона авторы [138] сочли 
необходимым включить в модель поверхностные карбонатные комплексы, 
допуская, что эти доминирующие в растворе формы были почти пол-
ностью адсорбированы: 

SOH + UO2
2+ + 2CO3

2- + H+ = SOH2
+–UO2(CO3)2

2–, где log K = 30,0; 

SOH + UO2
2+ + 3CO3

2- + H+ = SOH2
+–UO2(CO3)3

4–, где log K = 38,5. 

Несмотря на то, что приведенные реакции поверхностного комплексо-
образования и связанные с ними константы хорошо соответствовали ад-
сорбции уранила гетитом при общей концентрации карбоната 10–2 моль л–1, 
эти же константы были менее пригодны для моделирования адсорбцион-
ных данных при концентрации карбоната 10–3 моль л–1. Чтобы получить 
лучшее соответствие, были приняты значения log K = 29,5 для реакции 
формирования SOH2

+–UO2(CO3)2
2– и log K = 42,5 для SOH2

+–UO2(CO3)3
4–. 

Модель поверхностного комплексообразования с несколькими типами 
участков была предложена в исследовании [327] для смектитов и развита 
в работе [242] для каолинита. Эта модель включает участки pH-незави-
симого обмена (X–) и гидроксилированные участки ребер для SiOH и AlOH. 
Авторы [327] предполагали, что при низком pH и низкой концентрации 
Na+ преобладает адсорбция участками с постоянным зарядом. При высо-
ком pH и высокой концентрации Na+ сорбцию металла обусловливало свя-
зывание с участками ребер AlOH и SiOH. 

Для объяснения механизмов, управляющих сорбцией урана, в рассмо-
тренной выше работе [32] (см. раздел 2.1.2.1 «Кинетика поглощения») бы-
ли использованы модифицированная модель со многими типами участков 
поверхностного комплексообразования, разработанная в [327] для мон-
тмориллонита, и модель, построенная в [242] для каолинита. Авторы [32] 
предположили, что сорбция урана некоторыми глинистыми минералами 
предпочтительно происходит на алюминольных и силанольных участках 
ребер, даже при кислых условиях. Кроме того, проведенные эксперименты 
по растворению минералов продемонстрировали, что при всех значениях 
pH из каждого глинистого минерала были выделены близкие количества 
катионов Na+, Ca2+ и Mg2+. Сравнение значений pH образцов, определен-
ных в начале и в конце экспериментов по сорбции, показало небольшое 
изменение (< 0,5 единицы), что указывает только на незначительные реак-
ции катионного обмена [32]. 

Состав водных форм урана был рассчитан для раствора с общей кон-
центрацией урана 100 мкг л–1 в фоновом электролите NaCl (0,01 моль л–1), 
приведенном в равновесие с атмосферой (т. е. с парциальным давлением 
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углекислого газа PCO2 = 10–3,5 атм). Распределение водных форм уранила 
рассчитано с помощью геохимической программы PHREEQC-2 [238] с ис-
пользованием термодинамической базы данных межправительственного 
Агентства по ядерной энергии (NEA_2007). Полученный состав водных 
форм урана представлен на рис. 2.37. Свободный ион уранила UO2

2+ – до-
минирующая форма в кислом диапазоне pH < 5. С увеличением pH ион 
уранила становится более гидролизованным и формирует соединения типа 
UO2OH+. В равновесии с атмосферным CO2 преобладающие водные фор-
мы урана при нейтральных и щелочных условиях – это комплексы уранил–
карбонат: (UO2)2CO3(OH)3

–, UO2(CO3)2
2– и UO2(CO3)3

4–. 
В табл. 2.9 приведены поверхностные реакции и параметры, использо-

ванные в модельных расчетах [32]. Константы равновесия для кислотно-
щелочных поверхностных реакций алюминола (уравнения 1 и 2) взяты 
из [327], константы для кислотно-щелочных поверхностных реакций сила-
нола (уравнения 6 и 7) получены из [210]. Для определения констант рав-
новесия других поверхностных реакций авторы [32] использовали про-
грамму PEST 11.8 для нелинейной оценки параметра методом наименьших 
квадратов [86] совместно с PHREEQC [238]. 

 
 
 

 
 

Рис. 2.37. Распределение урана по формам при концентрации 
общего растворенного U(VI) 100 мкг л–1, рассчитанное программой PHREEQC 

с использованием базы данных NEA_2007 [32] 

Условия эксперимента: раствор NaCl 0,01 моль л–1; PCO2 = 10–3,5 атм; Т = 25°C. 
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Т а б л и ц а  2.9 
Поверхностные реакции и параметры, использованные 

в модельных расчетах [32](1) 

log K 
№ Поверхностные реакции на смектитах(2) 

SWy-2 STx-1b IBECO 

(1) Edg_alOH + H+ = Edg_alOH2
+   12,30(3)   12,30(3)   12,30(3) 

(2) Edg_alOH = Edg_alO– + H+ –13,16(3) –13,16(3) –13,16(3) 
(3) Edg_alOH + UO2

2+ = Edg_alOUO2
+ + H+     7,51     6,77     8,58 

(4) Edg_alOH + Na+ = Edg_alONa + H+   15,0 –12,75 –15,0 
(5) Edg_alOH + 2UO2

2+ + CO3
2– + 3H2O = 

Edg_alO(UO2)2CO3(OH)3
2– + 4H+ 

    0,99     1,0     1,0 

(6) Edg_siOH + H+ = Edg_siOH2
+   –0,95(4)   –0,95(4)   –0,95(4) 

(7) Edg_siOH + Edg_siO– + H+   –6,95(4)   –6,95(4)   –6,95(4) 
(8) Edg_siOH + UO2

2+ = Edg_siOUO2
+ + H+     4,06     3,0     2,52 

(9) Edg_siOH + UO2OH+ = Edg_siOUO2OH 
+ H+ 

    1,0     0,94     1,0 

(10) Edg_siOH + UO2(OH)3
– = 

Edg_siOHUO2(OH)3
– 

    6,90     0,1     0,04 

(11) Edg_siOH + Na+ = Edg_siONa + H+   –2,71   –4,45   –3,04 
(12) Edg_siOH + UO2

2+ + 3CO3
2– = 

Edg_siOUO2(CO3)3
5– + H+ 

    6,65     5,19     2,76 

log K 
№ Поверхностные реакции на каолините 

KGa-1b KGa-2 

(13) S_alOH + H+ = S_alOH2
+  13,33     8,83 

(14) S_alOH = S_alO– + H+  –4,72   –9,75 
(15) S_alOH + UO2

2+ + H2O = S_alOUO2OH + 2H+    6,0     1,29 
(16) S_alOH + Na+ = S_alONa + H+  –4,58 –15,0 
(17) S_tiOH + H+ = S_tiOH2

+    6,89     4,96 
(18) S_tiOH = S_tiO– + H+  –1,07   –9,81 
(19) S_tiOH + UO2

2+ = S_tiOUO2
+ + H+    4,66     2,98 

(20) S_tiOH + UO2OH+ = S_tiOUO2OH + H+    6,3     2,91 
(21) S_tiOH + UO2(OH)3

– = S_tiOHUO2(OH)3
–    1,23    10 

(22) S_tiOH + Na+ = S_tiONa + H+    1,0   –7,84 
(23) S_tiOH + UO2

2+ + 3CO3
2– = S_tiOUO2(CO3)3

5– + H+    9,57    10 
(24) S_tiOH + 2UO2

2+ + CO3
2– + 3H2O = 

S_tiO(UO2)2CO3(OH)3
2– + 4H+ 

   0,25     0,9 
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Окончание табл. 2.9 

Плотность поверхностных участков, моль участков  10–6 
Гидроксид 

KGa-1b KGa-2 SWy-2 STx-1b IBECO 

SiOH   99,85     99,9      99,9 
AlOH 0,719      0,7 92,12 92,135 92,14 
TiOH      0,65 0,641    

(1) Сорбенты: KGa-1b и KGa-2 – каолиниты, SWy-2 и STx-1b – референтные монтморилло-
ниты, IBECO – природный бентонит. 
(2) Edg_alOH – алюминольная поверхность на участках ребер, Edg_siOH – силанольная по-
верхность на участках ребер, S_alOH – поверхность алюминольного участка, S_tiOH – по-
верхность титанольного участка. 
(3) Данные из [327]. 
(4) Данные из [210]. 

 
 
Хотя смектит имеет более высокую катионообменную способность, 

чем каолинит, в диапазоне pH 5–9 оба минерала каолинита показали на-
много бόльшую сорбцию урана, чем смектиты. Это можно считать явным 
подтверждением того, что поверхностное комплексообразование было до-
минирующим механизмом сорбции урана в данных экспериментальных 
условиях. Высокое сорбционное сродство каолинита к урану обусловлено 
тем, что каолинит содержит больше обнаженных алюминольных поверх-
ностных участков, которые имеют бόльшую активность по отношению 
к урану, чем силанольные участки. 

Поглощение урана монтмориллонитами показало четкую зависимость 
от концентраций натрия из-за эффективной конкуренции между ионами 
уранила и натрия, тогда как для каолинита наблюдались менее значимые 
различия в сорбции. Присутствие анатаза как примеси в каолините увели-
чивало связывание комплексов уранил–карбонат с поверхностными участ-
ками [32]. 
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3. КОЭФФИЦИЕНТ РАСПРЕДЕЛЕНИЯ (Kd) УРАНА 

3.1. Изменчивость значений Kd 

Многочисленные исследования по адсорбции урана на природных и ис-
кусственных материалах показали зависимость адсорбции U(VI) от pH 
и содержания карбоната (и других лигандов) в водных растворах. Предме-
том нескольких исследований была и изменчивость значений Kd [22, 37, 
82, 236, 252, 294, 298, 306]. Обычно адсорбция урана почвами и отдельными 
минеральными фазами в водных растворах, содержащих карбонат, низка 
при pH < 3, быстро возрастает с увеличением pH от 3 до 5, достигает мак-
симума адсорбции в диапазоне pH 5–8 и затем снижается с увеличением 
pH выше 8. Подобная тенденция была отмечена для значений Kd in situ 
и связана с зависящими от pH свойствами поверхностного заряда минера-
лов и составом водных комплексов растворенного U(VI), особенно в усло-
виях околонейтрального и более высокого pH, когда растворенный U(VI) 
формирует прочные анионные комплексы с растворенным карбонатом. 

В исследовании [21] была представлена зависимость коэффициента 
распределения от величины pH при сорбции урана монтмориллонитом 
(рис. 3.1). Следует отметить, что при типичных для природных вод pH 7 
сорбция урана на монтмориллоните очень велика, но имеет низкие зна-
чения как в щелочной, так и в кислой зоне. 

При составлении обзора литературы по Kd авторами [240] были рас-
смотрены более 20 публикаций, где сообщалось о значениях Kd для сорб-
ции урана почвами, обломочным материалом пород и отдельными мине-
ральными фазами. Описанные работы обычно проводились для поддержки 
различных исследований миграции урана и подготовки оценок безопас-
ности, связанных с разработкой месторождений урановых руд, реабилита-
цией хвостов от переработки урана, методами ведения сельского хозяйства 
и технологиями захоронения низко- и высокорадиоактивных отходов (вклю-
чая отработанное ядерное топливо). Проведенный в [240] статистический 
анализ показал, что pH и концентрация растворенного карбоната – два 
самых важных фактора, влияющие на адсорбционное поведение U(VI). 

Скомпилированные данные включают более 500 значений Kd с указа-
нием (если известно) pH, содержания глины, ЕКО, УПП, других характе-
ристик раствора и поглотителя. Эти данные по Kd урана выявили большой 
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Рис. 3.1. Сорбция урана (VI) монтмориллонитом: зависимость Kd от pH 
при общей концентрации U(VI) 5  10–5 моль л–1 [21] 

 
разброс, который увеличивается приблизительно от 3 порядков при значе-
ниях pH ниже 5 до 3–4 порядков при pH 5–7 и 4–5 порядков при pH 7–9. 
Следует отметить, что в областях самых низких и самых высоких значений 
pH один–два порядка наблюдаемой изменчивости фактически представ-
ляют значения Kd урана меньше 10 мл г–1. При pH ниже 3,5 и выше 8 эта 
изменчивость включает значения Kd меньше 1 мл г–1. 

Авторы [209] сравнили базы данных по Kd сорбции радионуклидов, 
используемые различными международными организациями для оценки 
функционирования хранилищ радиоактивных отходов. Эта компиляция 
значений Kd урана представлена в табл. 3.1. 

Значение pH раствора авторы [240] использовали как основной пара-
метр при построении справочной таблицы для диапазона оцененных ми-
нимальных и максимальных значений Kd урана (табл. 3.2). Из-за изменчи-
вости наблюдаемых значений Kd был применен субъективный подход. При 
нецелых значениях pH, учитывая особенно быстрые изменения адсорбции 
урана при pH ниже 5 и выше 8, рекомендуется провести линейную интер-
поляцию значений Kd, приведенных в табл. 3.2. 

В отчете [305] значения Kd урана были представлены в виде графиков 
его адсорбции (процент адсорбции в зависимости от pH) на ферригидрите, 
каолините и кварце (см., соответственно, рис. 2.3, 2.13 и 2.20). Эти ми-
нералы были выбраны для оценки максимальной изменчивости, которую 
следует ожидать от адсорбции урана на различных минеральных субстра-
тах. Ферригидрит и каолинит (минералы с высокой адсорбционной спо-
собностью) при любом рН от 3 до 10 показали значительно бόльшую ад-
сорбцию, чем кварц (минерал со слабой адсорбционной способностью). 
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Т а б л и ц а  3.1 

Значения Kd урана (мл г–1) из различных баз данных [240] 

Аргиллиты (глина) Кристаллические породы Почвы/ 
отложения Источник(1) 

Сорбент Kd
 Сорбент Kd Kd

 

AECL Бентонит-песок   100 Гранит         5          20 
GSF Осадочные породы       2 – – – 
IAEA Океаническая глина   500 – – – 
KBS-3 Бентонит   120 Гранит 5000  

Бентонит 1000 Гранит 1000          20 
NAGRA 

Глина 5000 – –        100 
Глинистый аргиллит     10 – – – 

NIREX 
Глина, сланцы     20 Гранит         5 – 

Базальт         4 – 
NRC – – 

Туф     300 – 
NRPB Глина   300 – –        300 

Бентонит     90 – – 1700 
PAGIS 

Подводные пласты   100 – – – 
PAGIS, 
SAFIR Глина   600 – – – 

PSE Осадочные породы      0,02 – – – 

Аргиллиты (глина) Кристаллические породы Почвы/ 
отложения Источник(1) 

Сорбент Kd Сорбент Kd Kd 

RIVM Суглинок     10 – – – 
Бентонит   200 Гранит 5000 – 

SKI 
Бентонит     90 

Кристалличе-
ские породы, 
измельченные 

    200        500 

Отложения Балтийс-
кого моря   500 

Кристалличе-
ские породы, 
природные 

        5 – 

Океанские отложения   500 – – – 
Озерные отложения   500 – – – 

TVO 

Глина   200 – –          50 
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Окончание табл. 3.1 

Аргиллиты (глина) Кристаллические породы Почвы/ 
отложения Источник(1) 

Сорбент Kd Сорбент Kd Kd 

UK DoE Прибрежные морские 
воды, взвесь 1000 – – – 

(1) AECL – Корпорация по атомной энергии Канады; GSF – Национальный исследовательский 
центр по охране окружающей среды и здоровья, Германия; МАГАТЭ – Международное 
агентство по атомной энергии, Австрия; KBS – Совет по ядерной безопасности, Швеция; 
NAGRA – Национальная организация по обращению с ядерными отходами, Швейцария; 
NIREX – Компания для научно-исследовательских и проектных работ по созданию установок 
по утилизации отходов и их эксплуатации, Великобритания; NRC – Комиссия по ядерному 
регулированию, США; NRPB – Национальный совет по радиологической защите, Великобри-
тания; PAGIS – Комиссия ЕС по оценке функционирования систем геологической изоляции; 
SAFIR – Проект ЕС по оценке безопасности систем орошения; PSE – Проект по исследованиям 
проблем безопасного захоронения отходов, Германия; RIVM – Национальный институт охраны 
здоровья населения и окружающей среды, Нидерланды; SKI – Атомная инспекция, Швеция; 
TVO – Промышленная энергетическая компания, Финляндия; UK DoE – Министерство охраны 
окружающей среды, Великобритания. 

 
Т а б л и ц а  3.2 

Расчетные диапазоны значений Kd (мл г–1) урана на основе pH [240] 

Kd 3 4 5 6 7 8 9 10 

Min < 1        0,4 25 100 63           0,4 < 1 < 1 
Max 32 5 000 160 000 1 000 000 630 000 250 000 7 900  5 

 
Собранные в [240] значения Kd показаны на рис. 3.2. Максимальные 

и минимальные значения Kd различаются примерно на 3 порядка при рН 
ниже 5, на 3–4 порядка при рН 5–7 и на 4–5 порядков при рН 7–9. При рН 
ниже 7 диапазон значений Kd урана для ферригидрита и кварца, рассчи-
танный по данным из [305], охватывает более 95% значений Kd урана, 
взятых из других источников. При рН выше 7 полученные в [305] макси-
мальные значения Kd урана для ферригидрита и каолинита близки к наи-
большим значениям Kd урана из приведенных другими авторами. Мини-
мальные значения Kd, рассчитанные в [240] для кварца, выше некоторых 
значений, полученных другими авторами для горных пород участка Хен-
форд (см. раздел 2.3.3 «Исследования на территории Хенфордского ком-
плекса»), которые обычно содержат значительное качество минералов 
кварца и полевого шпата. 

Разброс значений Kd на рис. 3.2 также связан с неоднородностью ми-
нералогии почв. Почвы, содержащие бόльшую долю минералов и пленок 
оксидов железа и / или глинистых минералов, будут проявлять более вы-
сокие сорбционные свойства, чем почвы, в которых преобладают минералы 
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Рис. 3.2.Значения Kd, использованные для построения справочной табл. 3.2 [240] 

Сплошные кружки представляют значения Kd, включенные в общую компиляцию [240]. 
Полые символы (соединенные пунктиром) – максимальные и минимальные значения Kd, 
оцененные по измерениям адсорбции в [305] для ферригидрита (полые квадраты), каолинита 
(полые круги) и кварца (полые треугольники). Оцененные общие максимальные и минималь-
ные значения Kd показаны символами  и соединены сплошной линией. 

 
 

кварца и полевого шпата. Эта изменчивость адсорбции урана по отноше-
нию к минералогии отражается в значениях Kd урана, рассчитанных в ра-
ботах [75, 305] по измерениям адсорбции для ферригидрита, каолинита 
и кварца. На величину Kd влияет также присутствие обменных катионов. 
Наибольшее значение Kd было найдено в присутствии иона натрия, наи-
меньшее – для ионов кальция и магния, которые конкурировали с ураном 
за адсорбционные места [54]. 

При моделировании миграции металла через зону аэрации и водовме-
щающие породы часто оказывается невозможно или затруднительно про-
вести натурные или лабораторные эксперименты и выполнить измерения, 
обеспечивающие получение фактических параметров адсорбции. В таких 
случаях можно использовать справочную систему «Параметры адсорбции 
тяжелых металлов, радиоактивных элементов и мышьяка почвами и гор-
ными породами» (http://www.geoenv.ru/index.php/ru/scientifics/dostizheniya/ 
241-geoenv/struktura/laboratoriya-gidrogeoekologii/678). Система, в частности, 
содержит данные из научных и технических публикаций о количественных 
характеристиках адсорбции урана: коэффициентах распределения, констан-
тах Ленгмюра или Фрейндлиха. Представленные материалы позволяют 
пользователю выбрать объекты, аналогичные по тем или иным критериям 
изучаемому участку, и получить соответствующие данные по адсорбции 
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металла. Выбор объекта-аналога даст возможность использовать опубли-
кованные значения в качестве первого приближения при моделировании. 

3.2. Определение Kd для хвостохранилищ 

Для хвостохранилища на участке добычи урана вблизи г. Naturita, CO 
(США) были определены значения Kd in situ, рассчитанные по измерен-
ным количествам подвижного и растворенного U(VI) в аллювиальных во-
доносных горизонтах [166]. Эксперименты проводились на 16 образцах, 
взятых из загрязненных ураном пород, и образце незагрязненных пород из 
водоносного горизонта NABS (Naturita Aquifer Background Sediment). За-
грязненные породы были отобраны при бурении во время обустройства 
контрольных скважин в октябре 1998 г. или при ручном бурении в отдель-
ных местах в течение 2000–2001 гг. 

В аллювиальных водоносных горизонтах г. Naturita значение pH со-
ставляло от 6,8 до 7,4, щелочность – от 2,5 до 10 мг-экв л–1, концентрация 
растворенного U(VI) – от 2  10–8 до 1  10–5 моль л–1. По щелочности 
и pH было рассчитано равновесное парциальное давление СО2, составив-
шее от 0,6 до 7%. Считается, что повышенные уровни СО2(г) – результат 
биологической активности, которая проявляется, в основном, после раз-
грузки речных вод в аллювиальные водоносные горизонты. Можно ожи-
дать, что из-за более низких уровней щелочности и парциального давления 
СО2 значения Kd, полученные в лабораторных экспериментах методом 
изотопного обмена, будут выше, чем полученные в полевых условиях, по-
скольку формирование водных карбонатных комплексов Ca с U(VI) при 
более высокой щелочности должно уменьшать значения Kd. В табл. 3.3 
приведены оценки значений Kd in situ на основе измерения концентрации 
U(VI) в подземных водах и оценки адсорбированного U(VI) либо путем 
экстракции раствором бикарбоната / карбоната натрия (CARB) в натурных 
условиях, либо в лабораторных экспериментах по изотопному обмену для 
образца пород с того же места. За исключением MAU-03 и MAU-04 значе-
ния Kd in situ значительно меньше, чем полученные в лабораторных усло-
виях при равновесии с воздухом. 

На практике значения Kd чаще всего получают в лабораторных экспе-
риментах с незагрязненными почвами и породами в системах, уравнове-
шенных с атмосферным уровнем СО2. Экстракция CARB может быть 
очень полезной для исследования загрязненных ураном участков, поскольку 
позволяет обеспечить независимую оценку количества адсорбированного 
U(VI), так что значения Kd могут быть рассчитаны in situ для условий во-
доносного горизонта [166]. 

В работе [12] изучалось распределение урана (VI) между водными 
растворами и бурой лесной почвой из района расположения хранилища 
радиоактивных отходов в Болгарии. Азотнокислый раствор содержал уран 
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Т а б л и ц а  3.3 
Сравнение экспериментальных значений Kd (мл г–1) с результатами 
расчета по модели поверхностного комплексообразования (NEM) 

для натурных условий (in situ) на полевом участке вблизи г. Naturita 
и в лабораторных условиях [166] 

Лабораторные условия Натурные условия Образец 
пород Изотопный обмен NEM CARB(1) Изотопный обмен(1) NEM 

NAT-01   9,52 13,1      4,01 4,24 2,16 
NAT-02 10,9 15,2      4,63 5,22 3,25 
NAT-03 23,9 32,8      0,80 0,941 3,45 
NAT-04 18,1 37,9      1,14 1,21 3,04 
NAT-05 18,9 30,5      1,39 1,63 3,15 
NAT-06 46,3 27,0      3,56 3,95 4,01 
NAT-07 22,6 42,3      1,44 1,75 4,01 
NAT-08 24,1 33,0      0,80 0,857 2,56 
NAT-10 18,3 28,8      0,73 0,961 2,60 
NAT-11 26,1 46,3      0,45 0,513 3,42 
NAT-12 19,5 19,4      1,18 1,46 2,36 
MAU-01 10,0 18,9      1,62 2,13 2,34 
MAU-02 22,5 18,2      6,66 7,38 4,70 
MAU-03   8,65       7,73    21,9 25,1 2,91 
MAU-04 11,72       8,64    35,4 36,9 3,42 
NABS(2) (3) (3) 31,1(3) 19,9 4,41 
NABS(4) (3) (3) 16,0(5) 10,3 2,60 

(1) Содержание U в твердой фазе (моль г–1) определялось экспериментально либо экстракцией 
карбонатом, либо изотопным обменом; в качестве концентрации в растворе была использована 
фактическая концентрация U. 
(2) Для усредненных условий для DOE-547 со 2 апреля 1999 г. по 10 сентября 2001 г.; щелоч-
ность 3,20 мг-экв л–1; pH 7,29; [U] = 2,8  10–8 моль л–1 (6,7 ppb U). 
(3) В зависимости от отношения «твердая / жидкая фаза» Kd колеблется от 6,5 до 16,8 мл г–1 
для изотопного обмена и от 16 до 28 мл г–1 для NEM. 
(4) Для усредненных условий для NAT-20, -21, -22 c 21 сентября 1999 г. по 10 сентября 2001 г.; 
щелочность 4,72 мг-экв л–1; pH 6,99; [U] = 5,43  10–8 моль л–1 (12,9 ppb U). 
(5) Содержание U в твердой фазе на основе экстракции CARB составляет 8,7  10–10 моль г–1; 
значение взято из [83]. 

 
в концентрации 1  10–2 моль л–1. Распределение форм урана было рассчи-
тано с помощью программы «Speciation». Для расчетов использовались 
константы устойчивости гидроксокомплексов U(VI), уранил-нитратного 
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комплекса UO2NO3
+ [166] (табл. 3.4) и константа растворимости гидроксо-

комплекса UO2(OH)2 (log Kраств = 5,6) [234]. Коэффициенты распределе- 
ния урана в системе «почва – раствор» и их зависимость от pH растворов 
при общей концентрации урана 1  10–2 моль л–1 представлены в табл. 3.5, 
из которой следует, что значение Kd возрастало в диапазоне pH 2–5 в 35 раз, 
а в диапазоне pH 6–7 – только в два раза. Это связано с различной адсорб-
ционной способностью гидролизованных форм уранила в системе «почва – 
водный раствор» [12, 13]. 

На образцах пород водоносного горизонта у старого участка хвостов 
уранового завода в Old Rifle, CO (США) авторы [144] исследовали адсорб-
цию U(VI) в аэробных условиях как функцию pH, содержания U(VI), каль-
ция и концентрации растворенного карбоната. Серийные эксперименты по 
адсорбции проводились с использованием фракции пород размера < 2 мм, 
фракции песка (диаметр от 2 до 63 мкм) фоновых отложений и растворов 
искусственных подземных вод, подготовленных для моделирования при-
родного состава подземных вод. Чтобы охватить геохимические условия 
аллювиального водоносного горизонта на загрязненном участке, экспери-
менты проводились в следующих диапазонах: [U(VI)]общ от 6,8  10–8 до 
10–5 моль л–1; pH от 7,2 до 8,0; [Ca2+] от 3,0  10–3 до 6,0  10–3 моль л–1; пар-
циальное давление углекислого газа от 0,05 до 2,6%; отношение «твердая / 

Т а б л и ц а  3.4 
Константы устойчивости комплексов уранила, log β (ионная сила I = 0) [12] 

Комплексные формы U(VI) log β Комплексные формы U(VI) log β 

UO2(OH)+ –5,2 (UO2)3(OH)4
2+ –11,9 

UO2(OH)2
0(водн.) –11,5 (UO2)3(OH)5

+ –15,6 
UO2(OH)3

– –20,0 (UO2)3(OH)7
– –31,0 

UO2(OH)4
2− –33,0 (UO2)4(OH)7

+ –21,9 
(UO2)2(OH)3+ –2,8 UO3NO3

− 0,3 
(UO2)2(OH)2

2+ –5,6   

Т а б л и ц а  3.5 
Сорбция U(VI) почвами из водных растворов [12, 13] 

pH раствора Характеристики 
сорбции 1 2 3 4 5 6 7 

Kd, мл г–1(1)  0,4 1,7 14 28 58 14 24 
log (Kd, мл г–1) Kd < 0 0,2 1,1 1,4 1,8 1,1 1,4 

(1) Среднее отклонение при определении значений Kd урана равно 2%. 
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жидкая фаза» от 50 до 1000 г л–1. Нормализованные по площади поверх-
ности значения Kd адсорбции U(VI) для песка и фракции пород < 2 мм 
были близки, позволяя предположить сходное реактивное поверхностное 
покрытие на обеих фракциях. 

Фоновый участок был выбран на одну милю выше по потоку от участка 
хвостов, чтобы гарантировать отсутствие загрязнения от перерабатывае-
мой урановой руды или оставшихся хвостов завода. В экспериментах ис-
пользовались два образца пород. Образец с фонового участка был высу-
шен воздухом, и путем просеивания была подготовлена фракция < 2 мм. 
Эта фракция (называемая далее BKG-A) в основном состояла из кварца 
(56%), плагиоклаза (20%) и калиевого полевого шпата (15%) с незначи-
тельными примесями кальцита, хлорита, каолинита и минералов оксида 
железа, магнетита, гематита и гетита. Второй образец (LRC) был подго-
товлен из пород, отобранных в двух различных местах в пределах загряз-
ненного участка. Фракция LRC < 2 мм была очень близка к BKG-A по ос-
новной минералогии, содержанию Fe и удельной площади поверхности. 

Для прогнозных расчетов использовался SCM-подход (неэлектроста-
тическая модель поверхностного комплексообразования) с обобщенным 
составом сорбционных участков для моделирования адсорбции U(VI) при 
аэробных условиях породами, отобранными на участке Old Rifle. Чтобы 
проверить применимость модели SCM, построенной на основе лаборатор-
ных данных, модельные прогнозы Kd были сопоставлены со значениями 
Kd, измеренными при многоуровневом опробовании скважины, оборудо-
ванной на участке хвостов. В табл. 3.6 представлены характеристики об-
разцов (фракций пород < 2 мм) и измеренные и прогнозные значения Kd 
U(VI). Несмотря на то, что имеются несоответствия между натурными 
данными и расчетами по SCM (ср. с табл. 3.3), тенденция к уменьшению 
адсорбции U(VI) с глубиной в этой скважине хорошо прогнозируется, что 
создает доверие к калибровке модели SCM и ее прогнозирующей спо-
собности. 

 
Т а б л и ц а  3.6 

Характеристики подземных вод и пород в буровой скважине 
LR5MLS527 и прогноз адсорбции U(VI) посредством SCM [144] 

Фракция < 2 мм Kd in situ 
Глубина 

от поверх-
ности, м 

[U(VI)] 
в подзем-

ных водах, 
мкмоль л–1 

Влаж-
ность, % УПП, м2 г–1 

CARB-экс-
трагируемый 

U(VI), 
нмоль г–1 

Изме-
рено, 
мл г–1 

Про-
гноз, 
мл г–1 

4,6–5,3 0,18 36 4,5 1,06 5,9 7,0 
5,3–7,2 0,17 80 3,3 0,49 2,9 2,3 
7,2–7,8 0,14 58 2,6 0,28 2,0 1,3 
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3.3. Удельная площадь поверхности и Kd 

Значение Kd продолжает широко использоваться при моделировании ми-
грации загрязнителей, поскольку его легко измерить, можно сопоставить 
результаты различных экспериментов и эта величина непосредственно свя-
зана с миграцией загрязнителя. Поэтому было скомпилировано несколько 
референтных баз данных, содержащих значения Kd радионуклидов (напри-
мер, [152, 274, 276]). Эти базы данных предоставляют диапазоны значений 
Kd для различных радионуклидов и множества геологических материалов, 
однако не дают детальной информации о факторах, управляющих сорбцией 
радионуклидов и значениями Kd. 

Учитывая, что адсорбция – поверхностный процесс, можно ожидать, что 
на нее будут существенно влиять свойства поверхности, например удель-
ная площадь. Влияние площади поверхности особенно относится к урану, 
который специфически адсорбируется множеством амфотерных оксидных 
минералов (например, оксидов железа, алюминия и титана), имеющих не-
значительный постоянный заряд [306, 311]. 

Почвы и горные породы с высокой долей аморфных или глинистых 
минералов могут иметь очень большие площади поверхности. Поэтому 
УПП варьирует в чрезвычайно широком диапазоне: опубликованы значе-
ния от 1 м2 г–1 до более 1000 м2 г–1 [99, 244]. Различные методы измере-
ния для индивидуальных сорбентов могут также давать результаты, отли-
чающиеся на порядок и более [325], особенно для почв и горных пород, 
содержащих значительную долю набухающих глинистых минералов типа 
монтмориллонита. 

В работах [236; 298, р. 3.20–3.21] было предложено нормализовать 
значения Kd по площади поверхности следующим соотношением: 

 Ka = Kd / УПП. (3.1) 

Рисунок 3.3а показывает экспериментальные данные по Kd для сорб-
ции U(VI) некоторыми минералами. Эти геологические субстраты включали 
ферригидрит (часто упоминается как водный оксид железа, или HFO), два 
типа выветрелой породы, глинистый минерал монтмориллонит и три об-
разца каолинита. Данные были получены при сходных условиях ионной 
силы и концентрации U (1 мкмоль л–1) в экспериментах после приведения 
суспензии в равновесие с воздухом. Данные представляют сорбцию U(VI) 
в диапазоне pH 3–7, в котором она увеличивается от относительно низкого 
количества (< 10%) до почти полного поглощения твердой фазой. Как по-
казывает рис. 3.3а, тенденция увеличения сорбции U с ростом pH имеет 
место для всех наборов данных. Однако при близких значениях pH изме-
ренные значения Kd отличаются до трех порядков в зависимости от рас-
сматриваемой твердой фазы. 



 

 

 
 

Рис. 3.3. Сорбция урана (VI) различными минералами в диапазоне pH от 3 до 7 [243]: 

а) коэффициенты распределения (Kd), б) нормализованные по площади поверхности коэффициенты распределения (Ka). 
Заметен намного меньший разброс экспериментальных данных расчетного Ka по сравнению с диапазоном Kd для этих минералов. 
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Используя УПП как нормализующий фактор, авторы [243] преоб-
разовали данные по Kd в значения Ka согласно формуле 3.1. Сравнение 
рис. 3.3а и б показывает, что такой перерасчет существенно уменьшает 
расхождение между кривыми, полученными для сорбции U. Кривые Ka 
располагаются намного ближе друг к другу, чем кривые Kd, и, таким обра-
зом, влияние УПП в значительной степени устраняется нормализацией. 
Это позволяет предположить, что в изученном диапазоне эксперименталь-
ных условий величина Ka дает метод количественной корректировки Kd на 
изменчивость УПП между геологическими образцами и ее влияние на 
сорбцию. На основе данных, представленных в работе [243], нормализация 
значений Kd по УПП, по-видимому, применима для сорбции уранила от-
дельными минералами, где множество компонентов с весьма различной 
площадью поверхности показывает сходные тенденции в значениях Ka. 

УПП дает аппроксимацию общей суммы всех типов участков, а не по-
пуляций индивидуальных участков сорбции. Поэтому для сложных сме-
сей, содержащих большой диапазон поверхностных типов с различным 
сродством для сорбции, общая УПП дает указание на поведение сорбции 
минерального комплекса в целом. Однако при следовых концентрациях ра-
дионуклидов участки специфической сорбции могут играть доминирую-
щую роль в сорбции, особенно если радионуклид имеет сильное сродство 
к специфической поверхности. Поэтому в таких случаях нормализация по 
площади поверхности может быть менее полезна [243]. 
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4. БИОВОССТАНОВЛЕНИЕ УРАНА (VI) 
В СИСТЕМЕ «ВОДА – ПОРОДА» 

4.1. Разнообразие микроорганизмов, 
участвующих в анаэробном восстановлении урана (VI) 

Биологическое восстановление часто предлагается как метод удаления 
урана из подземных вод путем его восстановительного осаждения [16, 18, 
19, 35, 108, 110, 114, 120, 132, 155, 188–190, 193, 194, 246, 290–292, 296]. 
В этих работах было показано, что растворенный уран может восстанавли-
ваться разнообразными микроорганизмами, включая железо- и сульфатре-
дуцирующие бактерии и, в некоторых случаях, денитрифицирующие бак-
терии. При биоремедиации in situ присутствие смешанных культур бакте-
рий является необходимым условием восстановления урана [15, 66]. 

Множество реакций с участием микроорганизмов происходит в бески-
слородной среде водоносных горизонтов и подземных водах. Эти среды 
благоприятны для жизнедеятельности анаэробных (диссимиляторных) мик-
роорганизмов, которые трансформируют металлы, получая энергию по 
механизму, аналогичному использованию кислорода аэробными микроор-
ганизмами. При диссимиляторном восстановлении металлов электроны 
от органических соединений, водорода или элементарной серы переносятся 
к окисленной форме металла (например, железа, марганца, урана и др.). 

В природных водоносных горизонтах присутствует смесь различных 
видов микроорганизмов: нитрат-, метал- и сульфатредуцирующие бакте-
рии [33, 116, 229]. При наличии источников углерода, азота и фосфора 
и адекватных акцепторов электронов рост этих бактерий будет стиму-
лироваться в следующем порядке: денитрифицирующие, восстанавлива-
ющие металлы и, наконец, сульфатредуцирующие бактерии [15, 229]. 
При биоремедиации in situ присутствие смешанных культур микроорга-
низмов является необходимым условием восстановительного осаждения 
урана [20]. 

Первоначально были известны два вида микроорганизмов, способных 
восстанавливать U(VI) при микробиальном восстановлении. Это железо-
восстанавливающие микроорганизмы Geobacter metallireducens (ранее из-
вестный как штамм GS-15) и Shewanella (ранее называемая Alteromonas) 
putrefaciens. 
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Приведем реакции восстановления железа и урана и окисления же- 
леза [4, 6]: 

Fe3+ + e– → Fe2+,  E0 = +0,77В; (4.1) 

UO2
+ + 4H+ + e– = U4+ + 2H2O, E0 = +0,62B; (4.2) 

UO2
2+ + 2e– → UO2,  E0 = +0,45B; (4.3) 

UO2
2+ + 4H+ + 2e– → U4+ + 2H2O, E0 = +0,33B; (4.4) 

2Fe2+ – 2e– → 2Fe3+,  E0 = –0,77В. (4.5) 

Сравнение окислительно-восстановительных потенциалов показывает, 
что система Fe2+/Fe3+ имеет меньший нормальный потенциал, чем система 
UO2

2+/U4+, и при совместном присутствии урана и железа Fe2+ будет дейст-
вовать как восстановитель для урана UO2

2+. Многие лабораторные и поле-
вые исследования показали, что добавление источников углерода, например 
ацетата, лактата или этанола, может стимулировать активность железо-вос-
станавливающих микроорганизмов, что в свою очередь способствует восста-
новлению U(VI) [16, 27, 42, 52, 102, 120, 146, 167, 218, 267, 303, 321, 322]. 

Однако U(VI) может быть восстановлен и в среде, где отсутствуют же-
лезо-восстанавливающие микроорганизмы. В работах [190, 260] было об-
наружено, что в подземных водах происходило соосаждение соединений 
сульфида S– и урана U4+. Этот процесс шел в присутствии сульфат-иона, 
который восстанавливался до сульфид-иона и служил акцептором элек-
тронов: 

 SO4
2– + 8H+ + 8e– →S2– + 4H2O. 

Но как показали исследования [186], сульфид является очень слабым 
восстановителем U(VI), и поэтому основную роль в сульфидогенных сре-
дах выполняют микроорганизмы, которые, вырабатывая энзимы, способны 
восстанавливать уран (VI). Таким микроорганизмом является, например, 
культура Desulfovibrio desulfuricans [190, 215]. 

Несколько лабораторных исследований было посвящено фермента-
тивному восстановлению урана в разнообразных условиях, например, при 
обработке жидких отходов предприятий, перерабатывающих радионук-
лиды [114, 204]. В этих исследованиях для объяснения воздействия неор-
ганических (например, нитрат, сульфат, бикарбонат) и органических (на-
пример, ацетат, малонат, оксалат, цитрат) ионов на удаление урана из 
сточных вод использовались чистые линии бактерий (например, разновид-
ности Desulfovibrio). Внесение добавок в систему подземных вод и горных 
пород было направлено на активизацию местных бактерий. В эксперимен-
тах к системе добавлялись только источники органического углерода или 
фосфора, однако уран при этом не восстанавливался. Это наблюдение по-
зволило предположить, что ни углерод, ни фосфор в подземных водах 
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и породах не были доступны местным бактериям. Поэтому в указанной 
системе необходимо было стимулировать рост бактерий. Это осуществля-
лось посредством добавок энзимов (протеины) для сульфат-восстанавли-
вающих микроорганизмов Desulfovibrio desulfuricans [189, 190, 192, 193]. 

Авторы [15, 43, 199] проводили ферментативное восстановление урана 
в подземных водах, используя различные источники органического угле-
рода (ацетат, метанол, глюкоза, лактат, этанол) и фосфора (орто- и мета-
фосфат), и нашли, что этанол (C2H5OH) и триметафосфат натрия (TMP, 
Na3P3O9) обеспечили самые высокие скорости роста бактерий и восстанов-
ления урана. Однако присутствие карбоната и бикарбоната в подземных 
водах ингибировало восстановление урана сульфидом, связывая уран в ком-
плексные соединения с карбонат-ионом [15]. 

В работах [1, 15, 20] утверждалось, что бактерии, способные восста-
навливать U(VI) до U(IV), повсеместно присутствуют в природе, и восста-
новители урана – это прежде всего микроорганизмы-восстановители суль-
фата, рост которых стимулируется при добавлении в подземные воды пи-
тательных веществ. Эти авторы [20] попытались определить, встречаются 
ли в подземных водах и почвах различных районов бактерии, способные 
восстанавливать уран, и можно ли их легко активизировать. Для обогаще-
ния подземных вод использовались этанол и TMP. Подземные воды были 
отобраны в различных местах: один образец c участка хвостов завода 
вблизи Tuba City, AZ (США), четыре образца (GW1–GW4) с участка до-
бычи и хвостов в Германии, два образца (NMW1 и NMW2) с участка хво-
стов завода в Grants, NM (США), один образец с участка предприятия по 
переработке молока в Bernalillo, NM (США) и один образец подземных 
вод с бывшей фермы в Albuquerque, NM (США). Все подземные воды 
имели околонейтральное значение pH, кроме отобранных с участка хво-
стов Grants (pH 10). В этих водах процесс щелочного выщелачивания, ис-
пользованный для экстрагирования урана из пород, привел к высокому 
обогащению подземных вод карбонатом (1,3  10–1 моль л–1), который мог 
ингибировать биологическое восстановление урана [246]. Никакие pH-бу-
феры или восстановительные агенты не добавлялись. Концентрации урана 
(VI) изменялись в диапазоне 0,25–50 мг л–1; сульфата – 0,105–17,9 г л–1; 
нитрата – 0,0085–1,2 г л–1. 

При изучении процесса денитрификации для различных значений от-
ношения «этанол : нитрат» авторы [20] приняли, что оно должно быть не-
сколько выше стехиометрического 5 : 12: 

 12NO3
– + 5C2H5OH + 2H+ = 6N2 + 10HCO3

– + 11H2O. 

Для подземных вод с низкой концентрацией сульфата в целях восстано-
вления урана и сульфата было взято отношение «этанол : сульфат» = 2 : 3: 

 3SO4
2– + 2C2H5OH = 4HCO3

– + 3HS– + H+ + 2H2O. 
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При высокой концентрации сульфата это отношение было выбрано таким, 
чтобы восстановить весь сульфат вместе с ураном: «этанол : сульфат» = 3 : 5. 

Для достижения конечной концентрации иона PO4
2– 20 мг л–1 к под-

земным водам добавлялся триметафосфат натрия (TMP, Na3P3O9), что при-
вело к самой высокой скорости восстановления сульфата и урана. 

Результаты [20] по восстановлению урана в подземных водах показаны 
на рис. 4.1. Во всех случаях, кроме экспериментов с подземными водами 
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участка хвостов в Grants с высокими концентрациями сульфата, концен-
трация урана снизилась до уровня ниже норматива защиты подземных вод 
США (44 мкг л–1). При 24°C восстановление урана происходило в течение 
5 недель. В экспериментах, использующих подземные воды участка в Grants, 
концентрация урана за 4 недели понизилась на 90%, достигнув конечного 
значения 5 мг л–1. Авторы [16] сделали вывод, что в подземных водах вос-
становление урана сульфидом возможно, но этот процесс относительно 
медленный и его ингибирует присутствие карбоната и бикарбоната, связы-
вающих уран в комплексные соединения с карбонат-ионом. 

Контрольные эксперименты с автоклавированными образцами подзем-
ных вод и пород не показали никакого восстановления урана, позволяя 
предположить, что оно имеет микробиальную природу. 

4.2. Совместное влияние железа Fe(III) и сульфат-иона 
на биовосстановление урана (VI) 

В связи с возрастающим интересом к использованию биостимуляции вос-
становления U(VI) посредством добавления донора электронов для реаби-
литации загрязненных ураном подземных вод необходимо понимать био-
геохимическую динамику этого процесса. В работе [27] отмечалось, что 
восстановление U(VI) было максимальным в железо-восстанавливающих 
условиях и уменьшалось с началом формирования сульфат-восстанавлива-
ющих условий. Это могло быть связано с уменьшением доступного Fe(III), 
а также с изменениями микробиального сообщества. Однако возможно про-
ведение стимуляции восстановления железа (III). Так, в исследовании [27] 
по биостимуляции восстановителей урана на участке Old Rifle в Колорадо 
(участок деятельности Министерства энергетики США по ремедиации хво-
стов уранового завода) было установлено, что добавление соединений аце-
тата (питательная среда) в водоносный горизонт стимулировало восста-
новление Fe(III) и рост бактерий Geobacteraceae, при этом происходило 
снижение концентрации U(VI) в подземных водах ниже по потоку от места 
инъекции добавок. Продолжительное добавление в водоносный горизонт 
соединений ацетата привело к сдвигу доминирующего конечного электро-
ноакцепторного процесса (КЭАП) от восстановления Fe(III) к восстанов-
лению сульфата, что соответствовало уменьшению скорости удаления рас-
творимого U(VI) из подземных вод. Сдвиг к восстановлению сульфата был 
объяснен уменьшением количества биодоступного аморфного железа и по-
треблением слабоокристаллизованного оксида Fe(III). В присутствии гетита 
железо было биодоступно в течение длительного периода времени [167, 
217]. Эти результаты означают, что поддержание биологического восста-
новления Fe(III) может быть существенным для обеспечения биовосста-
новления U(VI). 
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Хотя принято считать, что потребление конечных акцепторов электро-
нов происходит последовательно от наиболее высокого до самого низкого 
выделения энергии, восстановление железа и сульфата часто наблюдалось 
одновременно [250]. В анализе параллельного восстановления Fe(III) и суль-
фата был использован подход частичного равновесия. Этот подход дает 
теоретическую основу для объяснения, почему в присутствии множества 
минералов железа в широком диапазоне условий окружающей среды воз-
можно одновременное восстановление Fe(III) и сульфата и почему в при-
сутствии в высокой степени биодоступных (или менее устойчивых) фаз 
Fe(III), например аморфного Fe(OH)3, предпочтительно восстановление же-
леза, тогда как по мере повышения устойчивости фаз железа предпочти-
тельно восстановление сульфата. В работе [218] было установлено, что 
добавление к породам 57Fe-гетита как биостимулятора оказывало сущест-
венное влияние на общий состав микробной популяции. В образцах породы 
с 57Fe-гетитом наблюдалась бόльшая доля микроорганизмов Geobacter sp. 
в структуре сообщества, чем в отложениях без этой добавки. Полученные 
в [218] результаты показывают: 

• сдвиг к восстановлению сульфата как доминирующему КЭАП в ходе 
биостимуляции добавками 57Fe-гетита не приводит к истощению биодос-
тупного (т. е. аморфного) Fe(III), но вероятно связан с постепенным его 
расходованием; 

• Geobacter-подобные микроорганизмы оставались активными и после 
того, как восстановление сульфата стало доминирующим КЭАП, и в тече-
ние 100-суточного периода биостимуляции. 

Предыдущие исследования [68, 186, 216] также показали, что в при-
сутствии биодоступных Fe(III)-оксидов Fe(III)-восстанавливающие микро-
организмы могут ингибировать восстановление сульфата, вытесняя бакте-
рии-восстановители сульфата. Таким образом, увеличение количества био-
доступного Fe(III) путем добавления наноразмерных частиц 57Fe-гетита 
оказало существенное влияние на общий поток электронов к различным 
акцепторам, это понизило степень восстановления сульфата, но заметно не 
повлияло на восстановление общего урана. Большинство бактерий, в том 
числе и Geobacter-подобные разновидности, были активны и росли в тече-
ние периода биостимуляции, включая и то время, когда восстановление 
сульфата было доминирующим КЭАП. В ходе биостимуляции биологи-
ческое восстановление железа действительно происходит одновременно 
с восстановлением сульфата, и относительная важность каждого процесса 
связана с биодоступностью фаз Fe(III). В течение второй половины экспе-
риментального периода, когда доминирующим КЭАП было восстановление 
сульфата, число Geobacter-подобных разновидностей увеличилось вблизи 
притока в колонку и там же увеличивалось осаждение урана [218]. 

Микробиологические исследования показали, что имело место четкое 
разделение между микробными сообществами в двух обработках (с 57Fe-
гетитом и без него). Это означает, что небольшое увеличение биодоступ-
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ного Fe(III) влияет не только на общий поток электронов к этому акцептору 
электронов, но также на структуру сообщества микроорганизмов. Во всех 
случаях в ходе биостимуляции микробное разнообразие уменьшалось. 

В целом, эти результаты позволяют предположить, что можно управ-
лять структурой и активностью микробного сообщества, добавляя частицы 
Fe(III)-оксидов. В дальнейшем необходимо исследовать миграцию нано-
размерных частиц Fe(III) в водоносных горизонтах как средство увеличе-
ния восстановления Fe и подавления восстановления сульфата в загряз-
ненных ураном водоносных горизонтах [218]. 

4.3. Связь микробиальных и абиотических процессов 
при восстановлении урана (VI) 

Реабилитация in situ загрязненных ураном почв, горных пород и подзем-
ных вод привлекательна, поскольку разнообразный спектр микробиальных 
и абиотических процессов восстанавливает растворимый и подвижный 
U(VI) до труднорастворимого и неподвижного U(IV). Часто эти микроби-
альные и абиотические процессы связаны [1]. Например, сульфатредуци-
рующие бактерии (SRB) ферментативно восстанавливают U(VI) до U(IV), 
но также производят сульфид водорода, который сам по себе может вос-
станавливать U(VI) абиотически [52]. 

4.3.1. Сульфид-ион 

Исследования [41, 140, 182, 232] показали, что ионы Fe2+ и минералы 
Fe(II), типа зеленой ржавчины и аморфного сульфида железа (FeS), могут 
восстанавливать U(VI) при нейтральном pH, хотя при некоторых условиях 
требовались поверхностные катализаторы. В экспериментах [52] следовое 
количество Fe2+ увеличило восстановление U(VI) в присутствии сульфида 
водорода, но в его отсутствие влияния железа не наблюдалось. С одной 
стороны, в системе без сульфида водорода следовых количеств железа, ве-
роятно, было недостаточно для реакции восстановления урана. С другой 
стороны, хотя сульфид водорода является более слабым восстановителем, 
чем Fe2+, при недостаточном количестве железа он обеспечивает процесс 
восстановления и предоставляет большее количество электронов по срав-
нению с ионом Fe2+: 

H2S – 8e– + 4H2O → SO4
2– + 10H+, Eh = +0,31 В; 

Fe2+ – e– → Fe3+,  Eh = –0,77 В. 

Кроме того, сульфид-ион мог восстанавливать образовавшееся Fe3+ 

и пополнять содержание Fe2+ в системе. 
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Абиотическое восстановление U(VI) и сульфидом водорода, и содер-
жащими сульфид минералами наблюдалось в исследованиях [139, 140, 316]. 

4.3.2. Бикарбонат-ион 

Присутствие карбоната и бикарбоната в подземных водах ингибирует вос-
становление урана сульфид-ионом [20, 139]. В растворах с типичным для 
подземных вод содержанием бикарбоната с концентрацией 5 ммоль л–1 ко-
личество восстановленного сульфидом водорода U(VI) было больше в при-
сутствии Fe(II) или следовых металлов Co, Ni, Cu, Mo (рис. 4.2). Кроме 
того, восстановление Fe(III) и U(V–VI) происходит при близких потенциа-
лах (уравнения 4.1, 4.2, 4.4) и можно ожидать, что направление реакции 
будет сильно зависеть от относительных концентраций этих элементов 
и их химических форм [52]. 

Наибольшее количество восстановленного металла наблюдалось в при-
сутствии Fe2+ и H2S, а также следовых металлов и H2S. Сами следовые ме-
таллы в восстановительном процессе не участвовали (рис. 4.2). Это позво-
ляет предположить, что при указанной концентрации бикарбоната за уве-
личенное восстановление U(VI), как правило, отвечает Fe(II), а добавление 
следовых металлов может катализировать процесс восстановления U(VI). 

В большинстве исследований [96, 114, 189, 190, 192, 193, 246, 248, 
249, 277, 278] скорости микробиального восстановления урана оценива-
лись в присутствии высоких концентраций бикарбоната (20–30 ммоль л–1). 
И в этих условиях восстановление U(VI) сульфидом водорода было незна-
чительным. Авторами [20] был сделан вывод, что восстановление урана 
сульфидом возможно, но этот процесс относительно медленный. 

 
 
 

 
 

Рис. 4.2. Абиотическое восстановление U(VI) в растворе бикарбонат-иона [52] 
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Ряд сообщений [268, 271, 308] указывает на повторное окисление ура-
нинита в присутствии соединений Fe(III) при высоких концентрациях би-
карбонат-иона HCO3

–, выделяемого при бактериальным дыхании. Но такое 
повторное окисление термодинамически благоприятно только при концен-
трациях Fe(II) менее 0,025 ммоль л–1 на начальных стадиях восстановления 
и 0,050 ммоль л–1 на последних стадиях [280]. 

4.4. Факторы, ограничивающие микробиальное 
восстановление урана (VI) 

4.4.1. Кальций 

Шестивалентный уран легко восстанавливается до U(IV) диссимиляторно 
восстанавливающими бактериями в водных системах, где доминируют 
комплексы уранил–карбонат, например UO2(CO3)2

2– и UO2(CO3)3
4– [57, 77, 

188], которые обычно, в отсутствие кальция, представляют 95% раст-
воренного U(VI) в типичных подземных водах [16]: pH 6,9; темпера- 
тура 16°C; концентрации HCO3

– и U(VI) 1 и 4 мкмоль л–1, соответственно. 
Однако включение в систему кальция приводило к формированию двух 
типов тройных комплексов «кальций–уранил–карбонат»: CaUO2(CO3)3

2– 
и Ca2UO2(CO3)3, которые становились доминирующими водными разно-
видностями и составляли 99,6% U(VI) в растворе [45, 46, 153, 156, 280]. 
При этом изменялось микробиальное восстановление U(VI): наблюдалось 
снижение восстановления U(VI) на 40% посредством Shewanella putrefa-
ciens за 30 часов после добавления кальция в концентрации 0,45 ммоль л–1 
по сравнению с восстановлением без кальция [57]. 

В зависимости от конкретной разновидности уранила окислительно-
восстановительный потенциал пары U(VI/IV) может изменяться более чем 
на 200 мВ: от UO2

2+, приводящего к самому высокому окислительно-вос-
cтановительному потенциалу, до Ca2UO2(CO3)3 – к самому низкому. Таким 
образом, сдвиг химического равновесия U(VI) в сторону образования трой-
ного комплекса кальция создает условия, неблагоприятные для восстанов-
ления урана [280]. 

Ионы кальция оказывают влияние и на процесс восстановления железа. 
При сравнении восстановительных свойств оксидов железа в присутствии 
кальция для ферригидрита наблюдалось, что концентрация Fe(II) в водной 
фазе увеличивалась в течение реакционного периода при всех концентра-
циях Ca. Так, если концентрация Fe(II), выделившегося за 528 ч, в отсутст-
вие кальция составляла от 0,11 ммоль л–1, то в присутствии Ca (0,8 ммоль л–1) 
она возросла до 0,29 ммоль л–1 [280]. Растворенный кальций явно коррели-
ровал с концентрацией выделившегося Fe(II), подтверждая предположе-
ние, что ионы кальция делают U(VI) менее предпочтительным для восста-
новления, так что Fe(III) в ферригидрите становится доминирующим ак-
цептором электронов. 
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В отличие от системы с ферригидритом, в системах с гетитом или ге-
матитом при любой концентрации кальция присутствовали незначитель-
ные количества водного железа (< 0,2 мкмоль л–1), и в [280] указано на 
минимальное восстановление Fe(II) (меньше, чем способность Fe(II) к пе-
реадсорбции на гетите или гематите). Наблюдаемые различия между Fe-
оксидами согласовались с их площадью поверхности и выделением сво-
бодной энергии: железо, по крайней мере первоначально, было более дос-
тупно для биовосстановления в форме ферригидрита, чем в форме гетита 
или гематита [131, 187]. 

Имеется несколько возможных механизмов, посредством которых каль-
ций может влиять на восстановление соединений урана. Формируя доми-
нирующий комплекс, в котором уран находится в труднодоступном месте, 
кальций тем самым может кинетически ограничить восстановление. Ав-
торы [280] пришли к заключению, что восстановление U(VI) из комплекса 
«уранил–кальций–карбонат» посредством бактерий S. putrefaciens может 
иметь неблагоприятную орбитальную симметрию, стерические ограниче-
ния или высокую энергию активации, связанную с диссоциацией комплекса. 
Наконец, кальций может оказывать токсическое воздействие на микроор-
ганизмы, хотя исследования [57] позволили исключить возможность ток-
сичного влияния Ca или комплексов Ca–U–CO3 на бактерии. 

4.4.2. Оксиды железа (III) 

В почвах и горных породах, находящихся в анаэробных условиях, конку-
рирующие конечные акцепторы электронов, например соединения трехва-
лентного железа (в форме Fe(III)-оксигидроксида), могут уменьшать и ско-
рость, и степень микробиального восстановления U(VI) [17, 317]. В целом, 
железо оказывает необычное воздействие на уран: оно может служить как 
окислителем, так и восстановителем в зависимости от специфических гео-
химических условий [117] и может даже переключаться между этими ро-
лями в течение одной инкубации (см., например, [308]). Значения окисли-
тельно-восстановительных потенциалов пар Fe(III/II) и U(VI/IV) сопоста-
вимы, и таким образом специфические разновидности любого из этих 
элементов наряду с концентрационными градиентами определяют, что 
служит окислителем или восстановителем. Другими словами, оксиды же-
леза (III) могут служить конкурирующими акцепторами электронов U(VI) 
и окислителями U(IV). Например, ферригидрит часто служит конкури-
рующим акцептором электронов, который уменьшает степень восстанов-
ления U(VI). Это соединение Fe(III) имеет самый высокий окислительно-
восстановительный потенциал из Fe(III)-оксигидроксидов и, следовательно, 
наибольшую вероятность конкурировать как акцептор электронов в мик-
робиальном дыхании и служить окислителем U(IV). В описанных в ра-
боте [317] экспериментах по восстановлению уранила в растворе посред-
ством Shewanella alga присутствие ферригидрита вызвало 52% снижение 
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восстановления уранила, тогда как ни гетит, ни гематит никак не повлияли 
на этот процесс. Однако ферригидрит не является статичной фазой и под-
вергается ряду вторичных реакций, преимущественно приводящих к ге-
титу или магнетиту в зависимости от концентраций Fe(II) [130]. При про-
грессивной инкубации система ферригидрита подобна гетиту и гематиту, 
что согласуется со сдвигом минералогического состава от ферригидрита 
к гетиту в ходе диссимиляторного восстановления железа [131]. Ранее ав-
торы [131] сообщали о пороговом пределе в 0,4 ммоль л–1 (1 ммоль Fe(II) 
на 1 г ферригидрита), ниже которого ферригидрит преобразуется прежде 
всего в гетит, а выше – и в гетит, и в магнетит [130]. 

С другой стороны, оксиды железа (III) могут также регулировать кон-
центрацию растворенного кальция, уменьшая долю тройного комплекса 
Ca–U–CO3 и увеличивая восстановление U(VI) [280]. Это происходит бла-
годаря адсорбции ионов кальция, которая снижает его водную концентра-
цию и таким образом уменьшает долю трудно восстанавливаемой формы 
соединений урана – Ca2UO2(CO3)3. Подобное влияние очевидно также для 
гетита и гематита (рис. 4.3). Кроме того, когда кальций связывается в про-
чные труднорастворимые формы, ингибирующее воздействие Ca на вос-
становление U(VI) может уменьшаться. Таким образом, концентрация рас-
творенного Ca в равновесии с разновидностями уранила является управ-
ляющим фактором в окислительно-восстановительных процессах [280]. 

Биологическое восстановление U(VI), как правило, приводит к трудно-
растворимой биогенной фазе UO2, задерживая миграцию урана в поверх-
ностных и подповерхностных средах. Однако преобладающие геохимиче-
ские условия могут резко изменить скорость микробиального восстанов-
ления U(VI). Кальций снижает ее, причем более высокие концентрации Ca 
увеличивают долю менее реактивной разновидности Ca2UO2(CO3)3 и умень-
шают скорость восстановления урана (VI). Оксиды железа, напротив, не-
линейно влияют на восстановление U(VI). Гетит и гематит действуют как 
сорбенты Ca и в результате снижают долю Ca2UO2(CO3)3. Ферригидрит 
служит конкурирующим акцептором электронов при низких концентра-
циях Ca, но способствует восстановлению U(VI) в условиях, когда форма 
Ca2UO2(CO3)3 преобладает. В итоге, растворенный Ca и связанные ком-
плексы U(VI) будут снижать скорость восстановления, но смещение гео-
химических факторов, например, связанное с Fe(III)-оксидами, поможет 
гарантировать восстановление U(VI) [280]. 

 



 

 

   
 
 

                
 

Рис. 4.3. Изменения концентрации уранила со временем, вызванные S. putrefaciens, при концентрации Ca 
от 0 до 0,8 ммоль л–1 в присутствии ферригидрита (а), гетита (б), гематита (в) и в системе без Fe-оксидов (г) [280] 
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4.4.3. Нитрат-ион 

Нитрат – широко распространенный компонент в системе «вода – порода» 
и часто является сопутствующим урану загрязнителем [261]. Подобно Fe(III), 
нитрат является одним из конкурирующих конечных акцепторов электро-
нов для урана, ингибирует восстановление U(VI) в водовмещающих поро-
дах [280]. Как только нитрат исчерпывается, одновременно происходит 
восстановление и U(VI), и Fe(III) [103, 104, 219, 270]. Когда к образцам 
пород, в которых U(VI) был восстановлен, добавляли нитрат, U(VI) вновь 
появлялся в растворе (рис. 4.4). Параллельные эксперименты с диссимиля-
торным восстановлением Fe(III), U(VI) и нитрата микроорганизмами Geo-
bacter metallireducens показали, что нитрат ингибировал восстановление 
Fe(III) и U(VI) в суспензиях клеток, которые были выращены с нитратом 
как акцептором электронов, но не в клетках, выращенных с Fe(III). Сус-
пензии G. Metallireducens, выращенного с нитратом, окисляли Fe(II) и U(IV), 
при этом нитрат служил акцептором электронов [104]. 

Нитрат может влиять на микробиальное восстановление U(VI) не-
сколькими способами. Так, в исследованиях [85, 104] было показано, что 
для G. metallireducens и S. putrefaciens некоторые диссимиляторно восста-
навливающие Fe(III) микроорганизмы, способные использовать в качестве 

 
 
 

 

Рис. 4.4. Восстановление нитрата и формирование U(VI) и Fe(III) 
при добавлении нитрата к образцам пород, в которых Fe(III) и U(VI) 

были уже полностью восстановлены [104] 
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акцептора электронов и нитрат, и Fe(III), могут предпочтительно восста-
навливать нитрат, если доступны оба акцептора электронов, даже в при-
сутствии высоких концентраций донора электронов. Эксперименты с G. me-
tallireducens показали, что аналогичным образом нитрат-ион восстанавли-
вается предпочтительнее урана (VI). Поэтому возможно, что нитрат будет 
препятствовать восстановлению U(VI) [257, 281–283]. Однако это может 
быть не единственным объяснением ингибирующего воздействия нитрата 
на восстановление Fe(III) и U(VI). Как показали эксперименты с G. sul-
phurreducens, нитрат не оказывал никакого влияния на восстановление 
металла диссимиляторно восстанавливающими микроорганизмами, кото-
рые не могут использовать нитрат как альтернативный акцептор электро-
нов. Возможно, суммарного восстановления Fe(III) и U(VI) в присутствии 
нитрата не происходит по той причине, что образовавшиеся Fe(II) или 
U(IV) будут вновь быстро окислены до Fe(III) или U(VI) и нитрат при этом 
может служить акцептором электронов. Эксперименты с G. metallireducens 
позволили предположить, что окисление U(IV) могло быть частично реа-
лизовано непосредственно микроорганизмами, которые могут совмещать 
этот процесс с восстановлением нитрата [104]. 

Другой возможный механизм – абиотическое окисление U(IV) свеже-
осажденными оксидами Fe(III), которые сформировались в результате 
микробиального окисления Fe(II) совместно с восстановлением нитрата. 
В работе [230] было показано, что такие высокореактивные оксиды Fe(III) 
могут абиотически окислять U(IV). Добавление Fe(II) стимулировало оки-
сление U(IV) в содержащих нитрат клеточных суспензиях G. metallire-
ducens, по-видимому, из-за того, что Fe(III), образовавшийся в результате 
окисления Fe(II) в клеточных суспензиях, абиотически окислял часть 
U(IV). Кроме того, в случае, когда в горных породах после восстановления 
нитрата накапливался нитрит, окисление U(IV) могло отчасти быть ре-
зультатом абиотической реакции между нитритом и U(IV). Однако в об-
разцах пород, стерилизованных при высокой температуре, абиотическое 
окисление U(IV) с нитритом происходило медленно по сравнению с окис-
лением при добавлении нитрата к природным горным породам. В водо-
вмещающих породах могут действовать и прямые, и косвенные механизмы. 
Независимо от того, какой механизм преобладает, результирующее влия-
ние на геохимию урана одинаково [104]. 

Однако микробиальная активность в загрязненных подповерхностных 
средах часто сдерживается недостаточной доступностью углерода [94]. 
Но после развития более плотной растительности может начаться нитрат- 
и Fe(III)-восстановительная активность микроорганизмов и повлиять на 
подвижность металлов. Иногда добавление экстракта дрожжей как источ-
ника углерода стимулирует восстановление нитрата и Fe(III) в экспери-
ментах с микрокосмами, показывая потенциальную способность природ-
ного микробного сообщества к этим восстановительным процессам [61]. 
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4.4.4. Фосфат-ион 

Фосфаты являются обычными поверхностными и подповерхностными до-
бавками, эффективно удерживающими уран в загрязненных почвах или 
породах благодаря формированию устойчивых соединений [160–162, 164]. 
При этом происходит ингибирование процесса восстановления U(VI). 

Известны некоторые бактерии (Alcaligenes, Acinetobacter, Arthrobacter, 
Azospirillum, Bacillus, Pseudomonas, Rhizobium и др.), способные раство-
рять минералы фосфата [263] и таким путем усиливать реабилитацию за-
грязненных ураном природных сред in situ методом добавки фосфата. Эти 
разновидности бактерий обычно присутствуют в почвах и донных отложе-
ниях. Принято считать, что основной механизм растворения минерального 
фосфата – действие органических кислот, синтезируемых микроорганиз-
мами. Продуцирование органических кислот приводит к подкислению по-
чвенной среды. 

Авторы [164] провели эксперименты по влиянию добавок фосфата на 
подвижность урана. Использовались два образца отложений: один из ру-
чья Tims Branch (на территории ядерного могильника Savannah River Site 
Министерства энергетики США вблизи г. Aiken, SC) и другой из траншеи 
на территории Хенфордского комплекса (предприятие Министерства энер-
гетики США в шт. Вашингтон, см. раздел 2.3.3). Ручей Tims Branch был 
загрязнен ураном и другими металлами (Ni, Al, Cr, Cu, Cd), поступавшими 
от производства ядерного топлива. Отложения Хенфорда не были загряз-
нены, и для повышения содержания урана к образцу добавлялся матрич-
ный раствор U. Обогащенные ураном отложения Хенфорда использова-
лись для оценки подвижности урана после смешивания с добавками. Кроме 
того, часть этих отложений стерилизовалась для определения влияния 
микробиальной активности на экстрагируемость U. В экспериментах были 
использованы два вида микроорганизмов (Alcaligenes piechaudii и Pseudo-
monas putida) и четыре вида добавок фосфата (минеральный, биогенный, 
фитат2 кальция и фитат натрия). Минеральный фосфат (Ca5(PO4)3OH) – это 
апатит из Северной Каролины (NCA). Фитат кальция (CaP) – органическое 
вещество, при гидролизе и минерализации которого выделяется неоргани-
ческий фосфат-ион PO4

3–, что приводит к последующему удерживанию 
загрязнителя-металла путем формирования нерастворимых вторичных 
осадков его фосфата. Биогенный апатит (BA) – это кости рыб. Биогенный 
апатит относительно растворим, что делает его непосредственно доступ-
ным для взаимодействия с загрязненными почвами и отложениями [207]. 
Для выявления действия микроорганизмов использовались также стерили-
зованные образцы NCA, CaP и BA [164]. Более подробно механизмы 
удаления урана из подземных вод посредством фитата и биогенного 
апатита рассмотрены в разделе 6 «Использование геохимических барьеров 
для реабилитации подземных вод». 
                                                        

2 Фитаты – органические соединения фосфора растительного происхождения. 
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Из-за формирования осадков нерастворимого фосфата урана все изу-
ченные добавки фосфата (рис. 4.5) снижали водные концентрации U более 
чем на 90%, тем самым уменьшая возможности восстановления урана (VI). 
Ранжирование обработок по эффективности удаления U из водной фазы 
следующее: фитат кальция (CaP) > апатит Северной Каролины (NCA) > био-
генный апатит (BA) > апатит из Флориды (FA) > A. piechaudii (M1) > P. pu-
tida (M2) > органическая глина (OC) > фитат натрия (NaP). 

Микробиальные добавки М1 и М2 к обработанным фосфатом образцам 
отложений немного повышали концентрацию урана в растворах (рис. 4.6). 
Апатит из Флориды совместно с P. putida (М2) показал небольшое сниже-
ние концентрации U, скорее всего из-за сорбции. Значения коэффициента 
распределения (Kd) для урана в образцах, обработанных фосфатом BA 
и CaP, существенно уменьшились в присутствии микроорганизмов (рис. 4.7). 

Результаты [164] показали, что в присутствии изученных микроорга-
низмов (Alcaligenes piechaudii и Pseudomonas putida) эффективность воз-
действия фосфата на сорбцию урана снижалась, на что указывают значе-
ния Kd (рис. 4.7). 

 
 
 

 
 
 

Рис. 4.5. Удаление водного U при обработках фосфатами и микроорганизмами 
[164]: 

FA – апатит из Флориды, NCA – апатит из Северной Каролины, BA – биогенный апатит, 
CaP – фитат кальция, NaP – фитат натрия, M1 – A. piechaudii, M2 – P. putida, OC – органи-
ческая глина (отношение добавка / жидкость = 0,15 г / 30 мл). Линейки ошибок представляют 
стандартные отклонения. 
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Рис. 4.6. Влияние микробиальной обработки на эффективность добавки фосфата 
[164]: 

FA – апатит из Флориды, BA – биогенный апатит, CaP – фитат кальция, M1 – A. pie-
chaudii, M2 – P. putida. 

 
 
 

 
 
 

Рис. 4.7. Влияние микроорганизмов на значения Kd [164]: 

Обозначения см. на рис. 4.6 
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4.4.5. Гумусовое вещество и пигменты 

Гумусовое вещество играет значительную роль в удерживании металлов 
путем формирования комплексов на поверхности оксидов. Хотя природное 
гумусовое вещество повсеместно присутствует в почвах, его количество 
и специфические характеристики значительно варьируют. Способность ми-
кробиального сообщества продуцировать соединения типа гумуса откры-
вает возможность увеличения сорбционной способности почв для металлов. 
К таким соединениям относятся природные пигменты класса меланинов. 

В исследованиях [293] продемонстрирован физиологический потенциал 
подповерхностных бактерий производить природные пигменты, способные 
связывать уран (VI) в неподвижные формы в течение длительных перио-
дов времени. На примере пигмента пиомеланина показана способность 
метаболитов формировать комплексные соединения урана в зависимости 
от pH и концентрации пигмента (рис. 4.8). При pH 4 было достигнуто почти 
полное связывание урана в количестве 100 мкг л–1 для всех проанализиро-
ванных концентраций пигмента. При pH 4 добавки пиомеланина значи-
тельно увеличивали адсорбцию урана гетитом и в меньшей степени илли-
том (рис. 4.9). 

Однократное добавление питательного вещества – тирозина – к почве 
стимулировало способность местных микроорганизмов вырабатывать пио-
меланин, что приводило к удерживанию урана в течение длительного вре-
мени (примерно 13 месяцев). 

Таким образом, в присутствии гетита или иллита пиомеланин увели-
чивал удерживание U этими минералами, а почвы, обогащенные дополни-
тельными питательными веществами, демонстрировали повышенную спо-
собность удерживать уран [293]. 

 
 
 

 
 

Рис. 4.8. Взаимодействия U с пиомеланином [293] 
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Рис. 4.9. Адсорбция урана гетитом и иллитом (10 мг мл–1) в зависимости 
от концентрации пиомеланина [293] 

 
В целом, использование изолирующих агентов для трансформации ра-

дионуклидов при их низком содержании в загрязненных почвах или отло-
жениях открывает значительный потенциал для экологической реабилита-
ции почв. 
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5. УДАЛЕНИЕ УРАНА ИЗ ЗАГРЯЗНЕННЫХ ПОЧВ 

5.1. Фиторемедиация и хелатирующие агенты 

Такие виды деятельности человека, как добыча и переработка U, депо-
нирование загрязненных промышленных отходов на поверхности земли 
и применение удобрений приводили к загрязнению ураном сельскохозяй-
ственных почв и почв промышленных районов. Вопреки обычным, более 
агрессивным методам реабилитации почвы, связанным с выемкой и про-
мыванием почв, фиторемедиация по существу не нарушает структуру и пло-
дородие почвы и вызывает только минимальные экологические возмуще-
ния [315]. Фитоэкстракция – это использование высших растений для уда-
ления загрязнителей из окружающей среды [256]. Главный фактор, сдер-
живающий потенциальное использование фитоэкстракции, – ограниченная 
доступность радионуклидов для растений [119]. 

Фитодоступность U может быть увеличена добавлением хелатирую-
щих агентов или лигандов [66, 92, 142, 272]. Комплексы с полидентатными 
лигандами обычно намного более устойчивы, чем с монодентатными. В ма-
трице почвы селективное комплексообразование одного металла в присут-
ствии другого зависит от разности между термодинамическими констан-
тами устойчивости для этих двух металлов. 

Синтетический хелатирующий агент этилендиаминтетрауксусная ки-
слота (ЭДТА) была широко протестирована на способность увеличивать 
фиторемедиацию, поскольку она эффективно повышает растворимость 
металла в почвах [200, 272]. Однако ЭДТА довольно устойчива в почвах 
и ее период полураспада составляет 6 месяцев. Это увеличивает риск вы-
щелачивания металла и его последующей миграции до подземных вод. 
Кроме того, ЭДТА очень фитотоксична [70]. Низкомолекулярные органи-
ческие кислоты были протестированы как природная альтернатива с более 
короткими периодами полураспада в окружающей среде и меньшей ток-
сичностью, чем синтетические хелаты. Органические кислоты известны 
своим влиянием на растворимость важнейших и токсичных ионов в ризо-
сфере непосредственно путем окисления, хелатирования, осаждения и оки-
слительно-восстановительных реакций либо косвенно через их положи-
тельное влияние на рост и активность бактерий [100, 212]. 
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Авторы [284] нашли высокие скорости биологического распада цит-
рата (ион лимонной кислоты) в известковых почвах. Приблизительно одна 
треть введенного в почву цитрата была минерализована в пределах первых 
24 ч после применения. Авторы [92] сообщили о четырех- и 334-кратном 
повышении концентрации растворенного U в околонейтральной промыш-
ленно загрязненной почве (pH 6,8) после 24 ч инкубаций со щавелевой 
(25 ммоль кг–1) и лимонной (16,7 ммоль кг–1) кислотами, соответственно. 
Авторы [142] наблюдали 58- и 200-кратное повышение концентрации U 
в почвенном растворе после применения лимонной кислоты с нагрузкой 
5 и 20 ммоль кг–1, соответственно, в то время как ЭДТА в количестве 
5 ммоль кг–1 не оказывала никакого влияния на концентрацию урана. 
В экспериментах [272] в присутствии лимонной кислоты с нагрузкой 
20 ммоль кг–1, внесенной на почвы с контрастирующими значениями pH 
и других параметров, было удалено от 50 до 87% адсорбированного U 
(600 мг кг–1 почвы). Авторы показали, что эффективность лимонной ки-
слоты зависела от характеристик почвы, например меньший отклик давали 
известковые почв. Авторы [213] также отмечали, что подвижность тяже-
лых металлов в известковых отложениях снизилась до исходного уровня 
в течение семи суток после применения лимонной кислоты с нагрузкой 
50 ммоль кг–1. 

5.2. Сравнительная оценка влияния хелатирующих агентов 
на выщелачивание урана 

Для повышения растворимости металлов в почвах были предложены легко 
биоразлагаемые хелатирующие агенты типа NTA (нитрилотриуксусная 
кислота) и EDDS (S,S-этилендиаминдиянтарная кислота) [123, 172, 200, 
214, 254]. Эти хелаты менее устойчивы в почвах, чем ЭДТА; опубликован-
ные периоды полураспада составляют 3–7 суток для NTA [60, 287] и 2,5 су-
ток для EDDS [180]. Поэтому использование этих хелатов могло создавать 
меньший риск миграции металла за пределы участка и загрязнения под-
земных вод [51, 214]. 

В работе [91] оценивалось влияние пяти биоразлагаемых добавок на 
выделение U в раствор в загрязненных почвах. В исследование были вклю-
чены три почвы: одна с относительно высоким фоновым уровнем U и две, 
загрязненные U от промышленных стоков. Почвы обрабатывались лимон-
ной кислотой, смесью NH4-цитрата и лимонной кислоты (NH4CCA), щаве-
левой кислотой, EDDS или NTA – все в количестве 5 ммоль кг–1 сух вес. 
Концентрация U в растворе отслеживалась в течение двух недель. Все до-
бавки повышали концентрацию U, но лимонная кислота и смесь NH4CCA 
были наиболее эффективны, приводя к увеличению в 479 раз. Для щавеле-
вой кислоты, EDDS и NTA повышение концентрации U в растворе соста-
вило от 10 до 100 раз. 
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В экспериментах описанных в работе [92], лимонная кислота в 112 раз 
лучше, чем щавелевая, десорбировала U из почвы после 3 суток инкуба-
ции. В экспериментах [91] показано, что после 3 суток лимонная кислота 
выщелачивала в раствор максимум в 9 раз больше U по сравнению со ща-
велевой кислотой. Предыдущие исследования показали, что в щелочных 
почвах действие лимонной кислоты было менее эффективным, поскольку 
она быстрее разрушалась [213, 272, 284]. Поэтому относительная эффек-
тивность лимонной кислоты по сравнению со щавелевой, наблюдавшаяся 
в [91], могла быть вызвана более быстрой деградацией лимонной кислоты 
в нейтральных почвах. 

Можно предположить, что различия в подвижности U между добав-
ками были связаны с устойчивостью комплексов с ураном. Термодинами-
ческие константы устойчивости комплексов с ураном (log K) соответст-
вуют последовательности: EDDS (10,7) > NTA (9,50) > лимонная кислота 
(8,96) > щавелевая кислота (6,36) [151, 206, 231]. Это позволяло предпо-
ложить, что EDDS и NTA могли экстрагировать из почв больше U, чем 
лимонная и щавелевая кислоты. Однако в [91] наблюдался следующий 
порядок эффективности выщелачивания: лимонная кислота и NH4CCA > 
NTA > EDDS и щавелевая кислота. 

Другие металлы, присутствующие в почвах, например Fe, Al и макрока-
тионы Ca, Mg, конкурируют с U за комплексообразование с хелатами [148]. 
Значения log K для Fe с хелатами следующие: лимонная кислота – 10,9, 
щавелевая кислота – 10, EDDS – 22 и ЭДТА – 15,9 [171, 231]. Для всех 
изученных авторами [91] добавок Fe имело более высокую константу ус-
тойчивости, чем U. Концентрации Fe в почвенном растворе нескольких 
образцов почв также были выше в 10–27 раз, чем концентрации U. Зна-
чение отношения log K (U) / log K (Fe) было наибольшим для лимонной 
кислоты, далее следовали щавелевая кислота, NTA и EDDS, что подобно 
порядку эффективности выделения U в почвенный раствор. Значения log K 
для Al примерно равны или выше, чем для U: для щавелевой кислоты 
log K (Fe) = 6,2 (U – 6,36), для EDDS 14,8 (U – 10,7) и для NTA 11,4 
(U – 9,50) [231]. Следовательно, хелаты будут скорее формировать ком-
плексы с Fe и Al, чем с U. Для макрокатионов Ca и Mg значение констант 
устойчивости log K для всех указанных добавок ниже, чем для U. 

Карбонаты уранила типа UO2(CO3)3
4– и UO2(CO3)2

2– имеют очень вы-
сокие значения log K – 21,84 и 16,61, соответственно [129], и сильное свя-
зывание U с карбонатами в почвах препятствовало комплексообразованию 
с добавленными хелатами. 

В целом, эффективность добавок лучше прогнозировалась по относи-
тельному сродству хелата к Fe, чем к U. 
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6. ИСПОЛЬЗОВАНИЕ ГЕОХИМИЧЕСКИХ БАРЬЕРОВ 
ДЛЯ РЕАБИЛИТАЦИИ ПОДЗЕМНЫХ ВОД 

Известно, что оксиды железа и марганца – важные накопители тяжелых 
металлов в почвах и горных породах [39, 208, 269]. Формирование реак-
тивных вторичных минералов может приводить к существенному природ-
ному накоплению некоторых элементов в локальных эпигенетических зо-
нах, называемых геохимическими барьерами, где условия миграции эле-
мента резко изменяются [4, 8, 26, 141, 307]. Геохимические процессы, 
ведущие к формированию или исчезновению геохимических барьеров, 
могут быть связаны с микробиальной активностью [44, 247]. 

В ходе процессов восстановления и растворения оксидов марганца 
и железа анаэробными микроорганизмами адсорбированные тяжелые ме-
таллы могут выделяться в раствор [62, 69, 107, 184, 185]. Восстанав-
ливающие металл и сульфат микроорганизмы способны удерживать не-
которые металлы путем их прямого ферментативного восстановления до 
неподвижной формы. Однако в некоторых случаях микробиальное восста-
новление металла (например, арсената) ведет к формированию более под-
вижной разновидности [114, 188, 247]. Микроорганизмы могут также кос-
венно способствовать восстановлению металлов, вырабатывая восстанови-
тели, например, Fe(II) или сульфид [113, 173, 182, 205]. При изменении 
окислительно-восстановительных условий металлы могут вновь перейти 
в подвижное состояние посредством химических или микробиологических 
механизмов [62, 69, 107]. 

На примере района бывших рудников вблизи г. Ronneburg (Тюрингия, 
Германия) [147], где добыча урана вызвала серьезные загрязнения окру-
жающей среды тяжелыми металлами, включая радионуклиды, был показан 
процесс формирования геохимического барьера. На этих предприятиях низ-
косортную урановую руду (черные сланцы) выщелачивали кислыми шахт-
ными водами (pH 2,7–2,8) и разбавленной серной кислотой. Оставшиеся 
материалы отвала удалялись в ходе реабилитации территории. Однако в ра-
сположенных ниже породах сохранялись повышенные концентрации тяже-
лых металлов из-за просачивания фильтрата через основание отвала в ходе 
горных работ [64, 122]. В неоднородном цементированном слое – орт-
штейне – песчаного суглинка в зоне мелководного водоносного горизонта 
встречались повышенные концентрации As, Cd, Ni и U. Сформировавшиеся 
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ортштейны в основном состояли из гетита [64]. В Ronneburg самые высо-
кие концентрации первоначально растворенных металлов наблюдались 
выше или в пределах слоя ортштейна, поскольку его низкая проницае-
мость замедляла движение металлов в аэробной среде. Пористость, как 
правило, была понижена из-за осаждения вторичных фаз и гелей, которые 
могут покрывать и склеивать частицы твердой фазы [121]. Цементирован-
ные слои часто наблюдаются при переходе между окислительными и вос-
становительными зонами с высокой изменчивостью pH и Eh. Осаждение 
вторичных фаз запечатывает поровое пространство ортштейна, ограничи-
вает процесс аэрации и может способствовать развитию активности ана-
эробных микроорганизмов, восстанавливающих металлы [61]. 

Для накопления тяжелых металлов часто более важны оксиды марганца 
из-за их большой площади поверхности и низкой точки нулевого заряда, 
чем оксиды железа [87, 208]. Формирование геохимических барьеров, по-
добных цементированным слоям или ортшейнам, при низком содержании 
сульфида и карбоната также было описано для хвостов полиметаллических 
руд [121]. 

Геохимический барьер можно сформировать, используя соединения 
фосфора как изолирующего агента для преобразования радионуклидов при 
низких концентрациях в загрязненных почвах, отложениях и горных поро-
дах. Это открывает значительный потенциал для долговременной экологи-
ческой реабилитации загрязненных сред [224]. Правильно подобранные 
добавки фосфата, внесенные в загрязненные отложения или почвы, могут 
эффективно снижать подвижность, биодоступность и токсичность метал-
лов. Добавки фосфата можно применять к загрязненным отложениям как 
активное покрытие. В отличие от пассивного, активное, или реактивное 
покрытие включает использование покрывающих материалов, которые ре-
агируют с загрязнителями в отложениях, снижая их токсичность или био-
доступность. Активное покрытие – это высокоразвитая технология, имею-
щая значительный потенциал для более долговременных решений, кото-
рые избегают остаточных рисков, обусловленных миграцией загрязнителя 
через покрытие или его дефекты. 

Фитат кальция удаляет загрязнители тем же способом, что и минералы 
апатита (см. раздел 4.4.4 «Фосфат-ион»). Недавние исследования [150, 
225–227] позволили предположить, что фитат можно применять в раство-
римой форме для внесения в глубокие загрязненные отложения, где он 
подвергается различным реакциям, которые в конечном счете приводят 
к осаждению металлов-загрязнителей с фосфатом. Взаимодействия метал-
лов с фитатом кальция могут привести к внутри- и межмолекулярному 
связыванию и в результате – к одновременному формированию многочис-
ленных мономерных и полимерных разновидностей, что может вызвать 
соосаждение нестехиометрических твердофазных смесей по мере увеличе-
ния отношения «металл : лиганд» [318]. Было показано, что присутствие 
в природной среде ионов металлов, подобных Ca2+, оказывало положи-
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тельное воздействие на обмен иона металла-загрязнителя и его минерали-
зацию в присутствии фитата [225]. Металлы-загрязнители могут соосаж-
даться или обмениваться с ионами кальция в фитате Ca при концентра-
циях, недостаточных для собственно осаждения [318]. Хотя соосаждение 
или обмен металла с фитатом Ca может первоначально понизить раство-
римость металла-загрязнителя, K. L. Nash с коллегами [150, 225–227] 
предположили, что при гидролизе и минерализации фитата Ca выделяется 
неорганический ион PO4

3–, и это может привести к последующему удер-
живанию загрязнителя путем формирования нерастворимых вторичных 
осадков фосфата загрязнителя – как при добавлении апатита или гидро-
ксиапатита к загрязненным металлами отложениям или почвам. 

Уран может реагировать с апатитом, формируя минеральные фазы 
группы отунита –40 разнообразных минералов с общей формулой 
M(UO2PO4)2 · nH2O [55]. Минералы апатита, как известно, реагируют со 
многим переходными и тяжелыми металлами, металлоидами и радионук-
лидами, быстро формируя вторичные осадки фосфата, устойчивые в ши-
роком диапазоне геологических условий [29, 202, 203, 319, 320]. Синтети-
ческий апатит использовался для удерживания урана и его дочерних про-
дуктов [115, 149, 222], а также для снижения водных концентраций U до 
значений, близких к стандарту питьевой воды, в серийных равновесных 
экспериментах с двумя различными стратами отложений с содержанием 
общего урана 1703 и 2100 мг кг–1 [29]. 

Кости придонных рыб (биогенный апатит) также были очень эффек-
тивны для удаления растворенного урана из синтетических подземных 
вод, и при высоких нагрузках урана формировался кристаллический оту-
нит (фосфат уранила кальция) [55, 320]. 

Роль бактерий в технологии реабилитации загрязненных ураном почв 
и отложений с применением фосфата необходимо тщательно исследовать. 
Значительное внимание следует уделить возможности увеличения нисхо-
дящей миграции урана и других элементов, обусловленного бактериаль-
ными добавками, чтобы препятствовать вторичному загрязнению подзем-
ных вод или окружающих территорий [164]. 

Исследование [255] показало, что наряду с технологиями реабилита-
ции подземных вод по методу «откачки и очистки» («pump and treat») ис-
пользуются водопроницаемый реактивный барьер с наполнителем из гра-
нул железа нулевой валентности и биологический барьер (природный или 
инженерный) для биоремедиации in situ, что является наиболее рентабель-
ным. Биоремедиация in situ включает активизацию местных микробных 
популяций для разложения или осаждения загрязнителей. Обычная мето-
дика откачки и очистки не всегда пригодна для удаления урана, поскольку 
при откачке воды возможно изменение его форм, что может сопровож-
даться сорбцией урана на материнских породах [16]. При биоремедиации 
in situ и растворенный, и сорбированный U(VI) может быть восстановлен 
и удержан бактериями. В природных водоносных горизонтах, вероятно, 
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будет присутствовать смесь культур нитрат-, метал- и сульфатредуциру-
ющих бактерий [33, 116, 136, 229]. В присутствии источников углерода, 
азота и фосфора и адекватных акцепторов электронов рост этих бактерий 
будет стимулироваться в следующем порядке: денитрифицирующие, вос-
станавливающие металлы и наконец сульфатредуцирующие бактерии [15, 
199, 229]. 

В природных условиях морской среды восстановление U(VI) в ана-
эробных отложениях – самый важный процесс связывания и удаления рас-
творенного урана [78, 159, 194, 198]. 
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ЗАКЛЮЧЕНИЕ 

Тяжелые металлы и радиоактивные элементы часто попадают в геологи-
ческую среду как смешанное загрязнение от горнорудных, плавильных 
и обрабатывающих предприятий и представляют важную проблему за-
грязнения окружающей среды. Загрязнение ураном подземных вод, почв 
и горных пород особенно опасно из-за длительной токсичности соедине-
ний урана. Обедненный уран является побочным продуктом процесса обо-
гащения урана, применяемого в производстве атомной энергии, и состоит 
приблизительно из 99,275% 238U, 0,72 235U и 0,005% 234U. Радиоактивность 
234U на несколько порядков больше, чем 238U, а радиоактивность 235U при-
близительно в семь раз выше, чем 238U. Однако опасности, связанные 
с ураном, обусловлены, главным образом, его токсичностью как тяжелого 
металла, а не его радиоактивностью. Атмосферный перенос, водная и био-
логическая миграция – доминирующие механизмы миграции урана в ок-
ружающей среде. Содержание урана в земной коре и морской воде – 
2,7 мкг г–1 и 3,3 мкг л–1, соответственно. С другой стороны, в химически 
окислительных и восстановительных системах подземных вод находили 
уран в количестве 0,1–100 мкг г–1 и менее 0,1 мкг г–1, соответственно. 

На воздухе металлический уран легко окисляется до U(VI), который 
обычно присутствует в природе в форме иона уранила UO2

2+. Другие раз-
новидности урана, например четырех-, пяти- и трехвалентный, менее рас-
пространены, чем U(VI), и могут существовать только при специфических 
химических условиях. Например, четырехвалентный уран находят во влаж-
ных почвах с низким окислительно-восстановительным потенциалом. 

Подвижность урана является результатом окислительно-восстанови-
тельных реакций и реакций комплексообразования. Уран может формиро-
вать комплексы с присутствующими в подземных водах ионами, такими 
как OH–, CO3

2–, F–, PO3
4– и SO4

2–, и / или адсорбироваться (например, гу-
миновыми и фульвокислотами). Перенос урана в подземные воды в окис-
лительном состоянии U(VI) осуществляется в виде устойчивых комплек-
сов с карбонат-ионом. 

Основной вклад в природное удерживание урана в твердой фазе вносят 
процессы сорбции, ионного обмена, осаждения и окисления / восстановления. 

Уран взаимодействует со всеми компонентами почв или горных пород, 
например с глинистыми минералами, оксидами алюминия и железа, орга-
ническим веществом и микроорганизмами. Сорбция U сильно зависит от 
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pH раствора, определяющего состав растворенных и поверхностных форм 
и поверхностный заряд поглотителя. Ион уранила (UO2

2+) сорбируется на 
отрицательно заряженных поверхностях глинистых минералов, полуторных 
оксидов и органических соединений. С повышением pH благодаря выде-
лению протонов становятся доступными дополнительные отрицательно 
заряженные связывающие участки на поверхностях. С другой стороны, с по-
вышением pH имеется тенденция к увеличению концентрации карбонат-
иона, который является наиболее важным комплексующим агентом для 
уранил-иона. При pH выше 6 доля урана закомплексованного карбонат-
ионом, возрастает, что ведет к увеличению его подвижности в почве [165]. 
Максимальные концентрации урана в почвенном растворе наблюдались 
при щелочном pH, высоких концентрациях неорганического углерода 
и низких значениях катионообменной способности почв и пород, со-
держания органического вещества, глины, уровней аморфного Fe и фо-
сфата. Уран образует устойчивые комплексные соединения с фосфат-
ионом. Фосфаты являются обычными поверхностными и подповерхност-
ными добавками, эффективно удерживающими уран в загрязненных поч-
вах или породах [160–163], что позволяет предложить экономичную, про-
стую и экологически безопасную альтернативу для реабилитации загряз-
ненной окружающей среды. Правильно подобранные добавки фосфата, 
внесенные в загрязненные почвы или горные породы, могут эффективно 
снижать подвижность, биодоступность и токсичность урана. 

Высокая изменчивость наблюдаемых значений коэффициента распре-
деления, Kd, между твердой и жидкой фазами почвы при выделении одного 
конкретного свойства почвы продемонстрирована авторами [288], выпол-
нившими критическую компиляцию значений Kd, предлагаемых для ис-
пользования по умолчанию в экологических оценках. Наибольшие значе-
ния Kd соответствуют глинистым и органическим почвам (диапазон на-
блюдений 33–395 100 л кг−1), наименьшие – суглинистым и песчаным 
почвам (0,03–4500 л кг−1), но изменчивостью нельзя пренебрегать. Поэтому 
неопределенность, связанная со значениями Kd или концентрациями U 
в почвенном растворе, – фракции, доступной для миграции и поглощения, – 
будет в результате приводить к высокой изменчивости в прогнозах. 

Площадь поверхности – одно из множества свойств системы, которые 
определяют степень сорбции U наряду с другими важными переменными, 
включая концентрации лиганда и pH. Однако для сорбции U(VI) слож-
ными материалами типа почв требуется способ оценки значения Kd, устра-
няющий влияние площади поверхности. Если ее можно измерить или если 
доступны данные по сорбции U сопоставимыми материалами с известной 
УПП при сходных химических условиях, то можно использовать величину 
Ka = Kd / УПП. Знание изменчивости Ka в присутствии лигандов также 
могло бы помочь ограничить диапазоны значений Kd в сложных системах. 
Этот метод оценки Kd может быть полезен при отсутствии детального по-
нимания сорбционных свойств всех составляющих фаз в сложном мате-
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риале. Предпочтительно Kd следует рассчитывать только для ограничен-
ного диапазона химических условий, или когда имеются ясно понимаемые 
соотношения Ka с химией урана. 

Хорошо известны трудности получения полевых данных. Поэтому мощ-
ным инструментом оценки риска при загрязнении геологической среды 
соединениями урана становится компьютерное моделирование миграции 
урана в поверхностных и подповерхностных системах. Так, серия модель-
ных расчетов равновесия и кинетики сорбции и полученные прогнозы 
трансформаций и миграции урана для оценки экологического риска пока-
зали, что при повышении pH от 3,5 до 5,0 сорбция урана увеличивается от 
0 до 100%. Моделирование кинетики продемонстрировало, что сорбция 
является быстрым процессом, тогда как моделирование миграции обед-
ненного урана с учетом растворенных форм, окислительно-восстанови-
тельных реакций, осаждения и сорбции показало, что миграция является 
относительно медленным процессом. 

Распространение урана, обусловленное миграцией с инфильтрующи-
мися и подземными водами, было оценено на основе четырех крайних ва-
риантов сочетания климатических условий и способов введения урана. 
Модельные расчеты показали, что миграция урана была медленной из-за 
низкой скорости инфильтрации и низкой концентрации урана. Кроме того, 
одномерное моделирование поведения урана демонстрирует, что природ-
ная очистка от загрязнения может быть медленным процессом из-за низ-
кой скорости потока подземных вод и слабо обратимых реакций сорбции 
и осаждения урана [71]. 

В своей окисленной форме – U(VI) – уран существует как относительно 
подвижный ион уранила (UO2

2+), особенно в карбонатных растворах, где 
формируются водные карбонатные комплексы урана. Напротив, при вос-
становительных условиях уран присутствует в более низком состоянии 
окисления – U(IV) – и обычно формирует относительно нерастворимые 
твердые фазы типа уранинита (UO2) [78]. 

Биологическое восстановление урана было предложено как метод его 
удаления из подземных вод путем восстановительного осаждения [16, 18, 
19, 36, 38, 108, 110, 114, 120, 132, 155, 188–190, 193, 194, 246, 290–292, 
296]. Продукт восстановления урана – уранинит (UO2), почти нераствори-
мый минерал при восстановительных условиях [175, 191, 195, 197, 239]. 

Благодаря общему снижению растворимости и, следовательно, под-
вижности урана процессы восстановления играют важную роль в кругово-
роте и в некоторых случаях в природном истощении урана [56, 112, 188, 
196, 224, 280]. Процесс восстановления и сопутствующего удерживания 
U(VI) почвами, отложениями и горными породами часто облегчается дис-
симиляторно восстанавливающими бактериями, которые совмещают окис-
ление углерода с восстановлением окисленных металлов [120, 183, 188]. 
Микробиальное восстановление растворенного урана (VI) до нераство-
римой формы U(IV) играет важную роль в геохимическом цикле урана 
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и служит механизмом биоремедиации загрязненных вод. Осаждение U(IV) 
в анаэробных морских осадках является глобальным стоком для раство-
ренного урана. Восстановительное осаждение в донных отложениях пру-
дов-отстойников, содержащих водоросли, способствует очистке промыш-
ленных сточных вод [280]. Загрязнение ураном подземных вод представ-
ляет специфическую проблему, и микробиальное восстановление урана 
фактически изучается как стратегия реабилитации подземных вод, содер-
жащих уран. Бактерии, способные восстанавливать уран, можно найти 
в подземных водах с различным химическим составом. Восстановители 
урана – это прежде всего восстановители сульфата, их деятельность можно 
активизировать добавлением питательных веществ к подземным водам не 
только с высокими, но и с низкими концентрациями сульфата. Для систем 
подземных вод и пород, бедных железом и сульфатом, может потребоваться 
добавление сульфата железа, чтобы осадить достаточное количество суль-
фида железа для защиты уранинита от повторного окисления в аэробных 
подземных водах. 

Однако преобладающие геохимические условия могут резко изменить 
скорость микробиального восстановления U(VI): кальций снижает ско-
рость восстановления, причем более высокие концентрации Ca увеличи-
вают долю слабореактивной разновидности Ca2UO2(CO3)3, в которой уран 
трудно доступен для восстановительных процессов. Оксиды железа нели-
нейно влияют на восстановление U(VI). Гетит и гематит действуют как 
сорбенты Ca и в результате снижают долю Ca2UO2(CO3)3. Ферригидрит 
служит конкурирующим акцептором электронов при низких концентра-
циях Ca, но не препятствует восстановлению U(VI), присутствующего 
в связанной форме Ca2UO2(CO3)3. В итоге, растворенный Ca и связанные 
комплексы U(VI) будут снижать скорость восстановления, но смещение 
геохимических факторов, вызванное, например, Fe(III)-оксидами, поможет 
гарантировать восстановление U(VI) с приемлемой скоростью [20]. 

Нитрат-ионы являются конкурирующими акцепторами электронов и мо-
гут подавлять восстановление урана (VI). Однако, как только нитрат будет 
восстановлен, параллельно подобным способом продолжат восстанавли-
ваться Fe(III) и U(VI), что наблюдалось в водоносных горизонтах, не со-
державших нитрат [104], и уран фактически будет удаляться из подземных 
вод. При использовании микробиального восстановления U(VI) для осаж-
дения урана (IV) из загрязненных вод необходимо добавить достаточное 
количество донора электронов для восстановления всего нитрата, чтобы 
эта стратегия оказалась успешной. 

Микробиальное восстановление U(VI) способно удалить загрязнитель-
уран из подземных вод и, на основе соответствующего инженерного реше-
ния, сконцентрировать уран в отдельных зонах в виде осадка. Это препят-
ствует дальнейшей миграции загрязнения, однако уран остается в породах. 
Представленные результаты позволили предложить следующий подход: 
как только реабилитация загрязненных ураном подземных вод закончится, 
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необходимо извлечь осажденный уран, вводя нитрат в подповерхностную 
среду для стимулирования окисления U(IV) и обеспечивая регенерацию 
концентрированного раствора U(VI), который можно затем откачать на 
поверхность из скважины, расположенной ниже по потоку. Таким обра-
зом, последовательно манипулируя микробным сообществом, чтобы сна-
чала восстановить U(VI), а затем окислить U(IV), можно реализовать про-
стую и недорогую стратегию реабилитации загрязненных ураном подзем-
ных вод [104]. 

Представленные результаты позволяют предположить, что биореме-
диация in situ может найти применение при очистке загрязненных ураном 
участков. Проектирование процесса биоремедиации от U in situ основыва-
ется на решении двух критических проблем: 

1) присутствие бактерий, способных восстанавливать уран; 
2) введение в загрязненные воды необходимых добавок. 
Для первой проблемы проведенные исследования позволяют предпо-

ложить, что восстановители урана повсеместно распространены в природе. 
Вторая проблема – чисто техническая, и существует множество ее реше-
ний [20]. 
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гидроксидов и оксидов алюминия. Обсуждены способы управления свойствами 
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и термическая стабильность алюмооксидного носителя. 
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применения оксида алюминия в каталитических процессах защиты окружающей 
среды. 
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РЕШЕНИЙ : аналит. обзор / В. А. Василенко ; ГПНТБ СО РАН, ИЭиОПП ; науч. 
ред. д.э.н. Г. М. Мкртчян. – Новосибирск, 2001. – 138 с. 

В аналитическом обзоре обобщен отечественный и зарубежный опыт по оценке 
соответствия хозяйственной деятельности требованиям охраны окружающей среды. 
Рассмотрены процедуры, исходные принципы, критерии и методы экологического 
обоснования инвестиционных проектов и хозяйственных начинаний. Показаны 
пути разрешения конфликтов, обусловленных воздействием объектов экологиче-
ского развития на природные комплексы. Обозначены узловые проблемы, решение 
которых будет способствовать повышению надежности экологических обоснова-
ний хозяйственных решений и устойчивому развитию. 

Аналитический обзор предназначен специалистам в области экологической 
экономики и управления. Он может быть полезен преподавателям, аспирантам 
и студентам, а также членам общественных организаций экологической ориентации. 



 

СТОЙКИЕ ОРГАНИЧЕСКИЕ ЗАГРЯЗНИТЕЛИ В БАССЕЙНЕ ОЗЕРА БАЙ-
КАЛ : аналит. обзор / В. Б. Батоев, О. В. Цыденова, Г. Г. Нимацыренова, С. С. Па-
лицына ; СО РАН. ГПНТБ, Байкальский институт природопользования ; науч. ред. 
д-р хим. наук Д. М. Могнонов. – Новосибирск, 2004. – 110 с. 

Настоящий обзор обобщает данные последних лет отечественных и зарубежных 
исследователей по оценке загрязнения стойкими органическими загрязнителями 
экосистем бассейна озера Байкал, участка мирового природного наследия. Высокая 
актуальность таких исследований обусловлена уникальностью озера и высокой 
токсичностью этих загрязнителей. Запрет на использование особо опасных стойких 
органических загрязнителей («грязной дюжины») вызвал уменьшение загрязнения 
экосистем. Поэтому в обзоре проанализированы данные последних лет по загряз-
нению экосистем хлорорганическими пестицидами, полиароматическими углево-
дородами, полихлорированными бифенилами, диоксинами и дибензофуранами, 
полихлорированными фенолами. Большое внимание уделено идентификации ис-
точников поступления и механизмам переноса. Проведено сравнение уровней за-
грязнения бассейна озера с другими малозагрязненными регионами мира. 

Использованы данные собственных исследований и публикаций других иссле-
дователей 2000–2004 годов. Обзор рассчитан на специалистов в области охраны 
окружающей среды. 
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БЫТОВЫХ ОТХОДОВ : аналит. обзор / В. С. Путилина, И. В. Галицкая, Т. И. Юга-
нова ; ГПНТБ СО РАН, ИГЭ РАН. – Новосибирск, 2005. – 100 с. 
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преобразования органического вещества в местах захоронения отходов и его влия-
ния на миграцию тяжелых металлов. Работа представляет собой аналитический 
обзор современной отечественной и зарубежной литературы по указанной тема-
тике. Рассмотрены источники органического вещества в местах захоронения отхо-
дов, морфологический состав отходов в различных климатических условиях. Де-
тально описаны процессы деградации органического вещества с последовательным 
анализом фаз и стадий разложения, гумификация свалочных отходов, а также об-
разование и окисление метана. 
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ческий состав фильтрата; миграция органического вещества со свалочным фильт-
ратом; роль органического вещества в миграции химических элементов. Особое 
внимание обращено на изменение глинистых отложений, используемых в качестве 
уплотнителей в свалках, под воздействием органического вещества. Завершает 
обзор изучение загрязнения подземных вод в зонах влияния свалок. 

 
Марков, Ю. Г. УСТОЙЧИВОЕ РАЗВИТИЕ: ЭКОЛОГО-ПОЛИТОЛОГИЧЕС-

КИЕ И СОЦИАЛЬНО-ПРАВОВЫЕ АСПЕКТЫ : аналит. обзор / Ю. Г. Марков ; 
СО РАН. ГПНТБ, ИВЭП. – Новосибирск, 2005. – 103 с. 

Наступивший XXI век обещает быть наиболее сложным и трудным за всю ис-
торию человечества. Более того, уже в середине XXI в. может наступить полный 
и окончательный закат человеческой цивилизации. Именно в этой связи в мире 
возникло и нарастает движение в интересах так называемого устойчивого развития 
как попытка предотвратить или хотя бы смягчить надвигающуюся экологическую 
и социальную катастрофу. 
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хода к устойчивому развитию в глобальном и региональном аспектах. Особое вни-
мание уделяется ситуации, сложившейся в России в ходе реформ, дается характе-
ристика ее геополитического и экономического положения в современном мире, 
обсуждаются перспективы развития. В обзоре дается анализ существующих кон-
цепций устойчивого развития, а также основных положений стратегии устойчивого 
развития России, разрабатываемых под эгидой Госдумы в рамках комиссии по 
проблемам устойчивого развития. Обсуждаются вопросы законодательного обес-
печения реализации указанной стратегии и формировании системы государствен-
ного управления переходом к устойчивому развитию. 

Обзор рассчитан на широкий круг читателей. 
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Одной из насущных задач современности является решение эколого-эко-
номических проблем и соответственно определение эколого-экономической стра-
тегии страны и регионов. Эти проблемы наиболее актуальны в регионах с особым 
режимом природопользования, таких, как байкальская природная территория. На-
стоящий обзор обобщает литературные данные по общим вопросам эколого-эко-
номических процессов, а также по разработке стратегии эколого-экономического 
развития регионов. 

Обзор предназначен для специалистов в области регионального природополь-
зования. 

 
Шевченко, Л. Б. ИНФОРМАЦИОННЫЕ РЕСУРСЫ ПО ЭКОЛОГИИ : аналит. 

обзор / Л. Б. Шевченко, О. Л. Лаврик, Т. А. Калюжная ; Гос. публич. науч.-техн. 
б-ка Сиб. отд-ния Рос. акад. наук. – Новосибирск : ГПНТБ СО РАН, 2007. – 271 с. 

В обзоре описывается современная структура документально-информацион-
ного потока по экологии и охране окружающей среды, как первичной, так и вто-
ричной информации, представленной в традиционной и электронной среде, а также 
возможности доступа к этой информации. 

Обзор предназначен для информационных работников, занимающихся инфор-
мационным обеспечением природоохранных научных исследований, а также спе-
циалистам, работающим в данной области. 

 
Тулохонов, А. К. КИОТСКИЙ ПРОТОКОЛ: ПРОБЛЕМЫ И РЕШЕНИЯ : ана-

лит. обзор / А. К. Тулохонов, С. Д. Пунцукова, Э. М. Зомонова ; Гос. публич. науч.-
техн. б-ка Сиб. отд-ния Рос. акад. наук, Байкал. ин-т природопользования СО РАН. – 
2-е изд., стереотип. – Новосибирск, 2009. – 117 с. 

В настоящем обзоре излагаются различные точки зрения на проблемы гло-
бального изменения климата и связанные с ними экономические аспекты в мире, 
у нас в стране. Кроме того, в работе рассматриваются особенности реализации 
Киотского протокола в Республике Бурятия, приведены результаты расчетов по 
эмиссии парниковых газов, предложены некоторые меры по снижению выбросов 
и увеличению стоков СО2. 

Данную работу можно рассматривать в качестве учебного пособия для студен-
тов природоохранных специальностей, сотрудников экологических организаций, 



 

специалистов в области охраны окружающей среды и всех тех, кто интересуется 
проблемой изменения климата и Киотским протоколом. 

 
Путилина, В. С. АДСОРБЦИЯ ТЯЖЕЛЫХ МЕТАЛЛОВ ПОЧВАМИ И ГОР-

НЫМИ ПОРОДАМИ. ХАРАКТЕРИСТИКИ СОРБЕНТА, УСЛОВИЯ, ПАРАМЕТРЫ 
И МЕХАНИЗМЫ АДСОРБЦИИ : аналит. обзор / В. С. Путилина, И. В. Галицкая, 
Т. И. Юганова ; Учреждение Рос. акад. наук Гос. публич. науч.-техн. б-ка Сиб. отд-
ния РАН, Учреждение Рос. акад. наук Ин-т геоэкологии им. Е. М. Сергеева РАН. – 
Новосибирск : ГПНТБ СО РАН, 2009. – 155 с. 

Данная работа – первый в России аналитический обзор, посвященный изуче-
нию поведения металлов в системе вода-порода. Рассматриваются механизмы 
и условия поглощения металлов (Cd, Zn, Cu, Pb, Ni, Co, Cr, As, Hg, Se, Ag), их де-
сорбция и миграция с инфильтрующимися атмосферными осадками, что создает 
опасность загрязнения подземных вод. Изучены состав и характеристика твердой 
фазы природных сорбентов (почвенных и минеральных) в системе вода-порода, 
сорбционная способность различных гранулометрических фракций, литологические 
свойства почв и пород. Представлены корреляции параметров адсорбции с указан-
ными свойствами природных сорбентов и относительная подвижность металлов. 

Значительное влияние на сорбцию металлов оказывает состав жидкой фазы: 
pH, ионная сила, природа катионов и анионов. Представлены коэффициенты рас-
пределения металлов, уравнения регрессии и коэффициенты корреляции при ад-
сорбции в различных условиях. Особое внимание обращено на растворенное орга-
ническое вещество в местах складирования отходов и его влияние на подвижность 
металлов. Предлагаемый аналитический обзор существенно пополняет знания о зако-
номерностях сорбции (десорбции) тяжелых металлов в различных условиях и о фак-
торах, влияющих на величину сорбционных (десорбционных) параметров. Пред-
ставленная информация будет полезна для выявления условий адсорбции металлов 
при обосновании выбора параметров моделирования их поведения в различных 
условиях в подземной гидросфере и сопредельных средах. 

Обзор рассчитан на специалистов, занимающихся изучением загрязнения зоны 
аэрации и подземных вод тяжелыми металлами. 

 
Марков, Ю. Г. ПРОБЛЕМЫ ЭКОРАЗВИТИЯ СОВРЕМЕННОГО ОБЩЕСТВА : 

аналит. обзор / Ю. Г. Марков ; Учреждение Рос. академии наук Гос. публич. науч.-
техн. б-ка Сиб. отд-ния РАН. – Новосибирск : ГПНТБ СО РАН, 2009. – 163 с. 

Данный аналитический обзор затрагивает важную часть социально-экологи-
ческой проблематики, определяющей перспективы общественного развития, в том 
числе будущее России, ее хозяйственной, правовой и ценностной составляющих. 
Современное общество оказалось в сложном переплетении различных противоре-
чий, чреватых социально-политическими и эколого-экономическими потрясениями. 
Обзор ставит задачу отследить существующую в литературе тенденцию и найти 
выход из создавшегося положения с тем, чтобы достичь гармонии, как в самом 
обществе, так и в его отношении с окружающей средой. Соответствующая страте-
гия понимается как стратегия экоразвития. 

Обзор рассчитан на научных сотрудников, аспирантов, студентов и всех, кто 
интересуется проблемами выживания и экологически устойчивого развития в ХХI в. 

 
Бажин, Н. М. МЕТАН В ОКРУЖАЮЩЕЙ СРЕДЕ : аналит. обзор / Учрежде-

ние Рос. акад. наук Гос. публич. науч.-техн. б-ка Сиб. отд-ния РАН. – Новосибирск : 
ГПНТБ СО РАН, 2010. – 56 с. 



 

Метан играет важную роль в экологических процессах на Земле. В атмосфере 
он является эффективным парниковым газом. Рост его концентрации приводит 
к гораздо более сильному парниковому эффекту по сравнению с аналогичным при-
ростом (в процентах) в случае СО2. В работе рассмотрена история обнаружения 
метана в атмосфере, изменение его концентрации за 800 тыс. лет и за последнее 
столетие. Показано, что поведение концентраций метана в атмосфере в последнее 
время существенно определяется антропогенным воздействием. Метан присутст-
вует на Земле в самых разнообразных резервуарах: почве, болотах, рисовых полях, 
озерах и океанах, в шахтах и т. д. Рассмотрены механизмы поступления метана 
в атмосферу из этих резервуаров. Показано, что имеется три основных источника 
метана: болота, крупный рогатый скот и рисовые поля. Большое внимание уделено 
влиянию метана на климат. Сделан вывод, что представления о катастрофических 
выделениях метана из почвы в зоне многолетней мерзлоты преждевременны. Об-
суждена проблема промышленного использования метана, поступающего из раз-
личных источников. 

Обзор рассчитан на специалистов в области охраны окружающей среды. 
 
Малахов, В. М. ГОРОДСКИЕ ОТХОДЫ В РОССИИ: СОСТОЯНИЕ, ПРОБ-

ЛЕМЫ, ПУТИ РЕШЕНИЯ : аналит. обзор / В. М. Малахов, А. Г. Гриценко, 
С. В. Дружинин ; Учреждение Рос. акад. наук Гос. публич. науч.-техн. б-ка Сиб. 
отд-ния РАН. – Новосибирск : ГПНТБ СО РАН, 2012. – 126 с. 

Обзор посвящен одной из наиболее острых проблем современности – проблеме 
обезвреживания и переработки городских бытовых и промышленных отходов. 

Представлены подходы к управлению и утилизации различных видов го-
родских отходов: твердых бытовых, промышленных, медицинских, отработанных 
автошин, аккумуляторов, электронного скрапа. Дан анализ современных методов 
утилизации и обезвреживания городских отходов: полигоны захоронения, сорти-
ровка и переработка, компостирование, прессование, сжигание с утилизацией тепла, 
пиролиз, газификация, плазменные технологии. 

Приведены данные о морфологическом составе и физико-химических свойствах 
широкого круга городских отходов. Представлены статистические сведения о рас-
пространении в мире различных методов утилизации и обезвреживания отходов. 

Особое место уделено термическим методам обезвреживания и утилизации 
твердых бытовых отходов. Даны характеристики ряда технологий, оборудования, 
нашедших практическое применение в России и за рубежом. Приведены технико-
экономические характеристики комплексного мусоросжигательного завода, разра-
ботанного для малых городов. 

Обзор рассчитан на инженерно-технических специалистов, занимающихся во-
просами экологии, студентов вузов, обучающихся по экологическим специаль-
ностям. Он будет полезен административным работникам, принимающим управ-
ленческие решения по проблеме городских отходов. 

 
Путилина, В. С. СОРБЦИОННЫЕ ПРОЦЕССЫ ПРИ ЗАГРЯЗНЕНИИ ПОД-

ЗЕМНЫХ ВОД ТЯЖЕЛЫМИ МЕТАЛЛАМИ И РАДИОАКТИВНЫМИ ЭЛЕМЕН-
ТАМИ. КАДМИЙ : аналит. обзор / В. С. Путилина, И. В. Галицкая, Т. И. Юганова ; 
Федер. гос. бюджет. учреждение науки Гос. публич. науч.-техн. б-ка Сиб. отд-ния 
Рос. акад. наук, Федер. гос. бюджет. учреждение науки Ин-т геоэкологии им. Е. М. Сер-
геева Рос. акад. наук. – Новосибирск : ГПНТБ СО РАН, 2012. – 110 с. 

Серия аналитических обзоров «Сорбционные процессы при загрязнении под-
земных вод тяжелыми металлами и радиоактивными элементами» продолжает 



 

публикацию результатов исследования, начатого в обзоре «Адсорбция тяжелых 
металлов почвами и горными породами (Сер. Экология. Вып. 90)», и посвящена 
изучению адсорбции / десорбции отдельных, наиболее часто встречающихся ме-
таллов-загрязнителей – кадмия, цинка, меди, свинца, стронция, урана и др. Пред-
ставлены физико-химические механизмы удерживания каждого из этих элементов 
в твердой фазе в зависимости от природы поглотителя и водной фазы. Рассмот-
рены условия выщелачивания металлов в местах складирования бытовых и радио-
активных отходов, зонах загрязнения природных компонентов окружающей среды 
предприятиями горнодобывающей промышленности и металлургии, а также на 
участках применения органических отходов в качестве удобрений. Обзоры рассчи-
таны на специалистов, занимающихся изучением процессов загрязнения зоны аэра-
ции и подземных вод. 

Первый выпуск серии посвящен кадмию – одному из наиболее токсичных за-
грязнителей природной среды, который особенно трудно удаляется из природных 
вод, подвергшихся антропогенному воздействию. 

 
Путилина, В. С. СОРБЦИОННЫЕ ПРОЦЕССЫ ПРИ ЗАГРЯЗНЕНИИ ПОД-

ЗЕМНЫХ ВОД ТЯЖЕЛЫМИ МЕТАЛЛАМИ И РАДИОАКТИВНЫМИ ЭЛЕ-
МЕНТАМИ. МЕДЬ : аналит. обзор / В. С. Путилина, И. В. Галицкая, Т. И. Юганова ; 
Федер. гос. бюджет. учреждение науки Гос. публич. науч.-техн. б-ка Сиб. отд- 
ния Рос. акад. наук, Федер. гос. бюджет. учреждение науки Ин-т геоэкологии 
им. Е. М. Сергеева Рос. акад. наук. – Новосибирск : ГПНТБ СО РАН, 2013. – 95 с., 
1 л ил. 

Второй выпуск серии «Сорбционные процессы при загрязнении подземных 
вод тяжелыми металлами и радиоактивными элементами» посвящен изучению 
адсорбционного / десорбционного поведения меди как одного из наиболее часто 
встречающихся тяжелых металлов в зонах антропогенного загрязнения. Процессы 
адсорбции / десорбции вносят существенный вклад в загрязнение окружающей 
среды, и их изучение является одной из основных задач геоэкологических исследо-
ваний. Представлены механизмы удерживания меди в почвах и горных породах 
в зависимости от природы поглотителя и различных условий окружающей среды. 
Изучено влияние на геохимическое поведение меди характеристик твердой и жид-
кой фаз в системе «вода – порода». Приводятся коэффициенты корреляции и урав-
нения регрессии, связывающие рассмотренные характеристики с параметрами изо-
терм адсорбции или с коэффициентом распределения. Рассмотрены условия выще-
лачивания меди в местах складирования бытовых отходов, а также на участках 
использования органических отходов в качестве удобрений. 

Одной из практических задач аналитического обзора является получение ин-
формации для моделирования поведения меди в системе «вода – порода» в усло-
виях антропогенного загрязнения. 

Обзор рассчитан на специалистов, занимающихся изучением и моделирова-
нием процессов загрязнения тяжелыми металлами зоны аэрации и подземных вод. 

 
Путилина, В. С. СОРБЦИОННЫЕ ПРОЦЕССЫ ПРИ ЗАГРЯЗНЕНИИ ПОД-

ЗЕМНЫХ ВОД ТЯЖЕЛЫМИ МЕТАЛЛАМИ И РАДИОАКТИВНЫМИ ЭЛЕ-
МЕНТАМИ. СТРОНЦИЙ : аналит. обзор / В. С. Путилина, И. В. Галицкая, 
Т. И. Юганова ; Федер. гос. бюджет. учреждение науки Гос. публич. науч.-техн. 
б-ка Сиб. отд-ния Рос. акад. наук, Федер. гос. бюджет. учреждение науки Ин-т гео-
экологии им. Е. М. Сергеева Рос. акад. наук. – Новосибирск : ГПНТБ СО РАН, 
2013. – 95 с. 



 

Третий выпуск подсерии «Сорбционные процессы при загрязнении подземных 
вод тяжелыми металлами и радиоактивными элементами» посвящен изучению 
адсорбционного/десорбционного поведения стронция. Радиоактивный изотоп 90Sr 
является одним из наиболее опасных продуктов деления урана и плутония. Он 
характеризуется высокой токсичностью из-за своей способности активно вклю-
чаться в биологический круговорот веществ. Стронций является аналогом кальция 
и легко вступает в процессы обмена веществ животных и человека. Значительный 
интерес для гидрогеологов, изучающих миграцию радиоактивных отходов через 
подповерхностную среду, представляет геохимическое поведение стронция в зоне 
аэрации и водоносных горизонтах. Представлены механизмы адсорбции стронция 
почвами и горными породами в зависимости от природы поглотителя и различных 
условий окружающей среды. Изучено влияние на адсорбционное поведение строн-
ция характеристик твердой и жидкой фаз в системе «вода – порода». Представлены 
параметры изотерм адсорбции и коэффициенты распределения. Рассмотрены усло-
вия миграции стронция в зонах радиоактивного загрязнения. 

Одной из практических задач настоящего аналитического обзора является по-
лучение информации для моделирования поведения урана в системе «вода – порода» 
в условиях антропогенного загрязнения. 

 
Путилина, В. С. СОРБЦИОННЫЕ ПРОЦЕССЫ ПРИ ЗАГРЯЗНЕНИИ ПОД-

ЗЕМНЫХ ВОД ТЯЖЕЛЫМИ МЕТАЛЛАМИ И РАДИОАКТИВНЫМИ ЭЛЕ-
МЕНТАМИ. ЦИНК : аналит. обзор / В. С. Путилина, И. В. Галицкая, Т. И. Юга-
нова ; Федер. гос. бюджет. учреждение науки Гос. публич. науч.-техн. б-ка Сиб. 
отд-ния Рос. акад. наук, Федер. гос. бюджет. учреждение науки Ин-т геоэкологии 
им. Е. М. Сергеева Рос. акад. наук. – Новосибирск : ГПНТБ СО РАН, 2014. – 99 с. 

Четвертый выпуск серии «Сорбционные процессы при загрязнении подземных 
вод тяжелыми металлами и радиоактивными элементами» посвящен изучению 
адсорбционного / десорбционного поведения цинка как одного из активных микро-
элементов, влияющих на рост и нормальное развитие организмов. Многие соеди-
нения цинка токсичны, прежде всего сульфат и хлорид, наиболее часто встречаю-
щиеся среди соединений тяжелых металлов в зонах антропогенного загрязнения. 
Процессы адсорбции / десорбции вносят наиболее существенный вклад в загрязне-
ние окружающей среды, и их изучение является одной из основных задач геоэко-
логических исследований. Представлены механизмы удерживания цинка в почвах 
и горных породах в зависимости от природы поглотителя и различных условий 
окружающей среды. Изучено влияние на геохимическое поведение цинка характе-
ристик твердой и жидкой фаз в системе «вода – порода». Приводятся коэффици-
енты корреляции и уравнения регрессии, связывающие рассмотренные характери-
стики с параметрами изотерм адсорбции или с коэффициентом распределения. 
Рассмотрены условия выщелачивания цинка в районах промышленного загрязне-
ния из депонированных отходов и почв, удобренных осадком сточных вод. Оценен 
потенциал выщелачивания цинка из различных материалов. 

Одна из задач аналитического обзора – получение информации для моделиро-
вания поведения цинка в системе «вода – порода» в условиях антропогенного за-
грязнения. 

Обзор рассчитан на специалистов, занимающихся изучением и моделирова-
нием процессов загрязнения тяжелыми металлами зоны аэрации и подземных вод. 

 
 



 

ВЫХОДЯТ ИЗ ПЕЧАТИ: 
 
Зомонова, Э. М. КОНЦЕПЦИЯ И ОПЫТ СТРАТЕГИИ «ЗЕЛЕНОЙ» ЭКОНО-

МИКИ / Федер. гос. бюджет. учреждение науки Гос. публич. науч.-техн. б-ка Сиб. 
отд-ния Рос. акад. наук, Байкальский институт природопользования СО РАН. – 
Новосибирск : ГПНТБ СО РАН, 2015. – 10 а. л. 

В обзоре рассматриваются проблемы формирования концепции «зеленого» 
роста, обретающей все больше своих сторонников в разных странах мира. Дается 
практический опыт разработки и реализации стратегий «зеленой» экономики как 
новой экономической модели, отходящей от «узких» рыночных механизмов и не-
комплексных стратегий и позволяющей бороться с обостряющимися вызовами 
современности: нехваткой продовольствия, ограниченностью природных ресурсов, 
проблемами изменения климата. Особое внимание уделяется вопросу измерения 
экологически ориентированного экономического развития и методическим подхо-
дам к разработке показателей и инструментов моделирования «зеленой» экономики. 
Кроме того, в работе представлен пример конкретного расчета «экологического 
следа» на примере Республики Бурятия. 

Обзор может быть рекомендован научным работникам, преподавателям вузов, 
работникам органов государственной власти и всем, кто интересуется проблемами 
«зеленой» экономики. 

 
 
Для получения обзоров серии «Экология» Вам необходимо сделать заказ на 

интересующие Вас обзоры по обычной или электронной почте, телефону или факсу. 
Организациям обязательно указать свои банковские реквизиты для заключения 
договора с ГПНТБ СО РАН. Обзоры распространяются по предоплате. 

Вам будет выставлен счет, включающий стоимость обзоров и пересылки, и по-
сле его оплаты издания будут высланы заказной бандеролью. 

Частным лицам будет сообщена стоимость заказанных обзоров с учетом поч-
товых расходов и реквизиты библиотеки. Обзоры будут высланы после поступле-
ния указанной суммы на расчетный счет библиотеки. 

Наш адрес: 630200, Новосибирск, 200, ул. Восход 15, ГПНТБ СО РАН, Лабо-
ратория информационно-системного анализа (ЛИСА), комн. 407. 

E-mail: obzor@spsl.nsc.ru; Тел.: (383) 266-15-36; Факс: (383) 266-15-36. 
Подробная информация о серии на веб-сайте: http://www.spsl.nsc.ru/win/ecol/ 

index.html 
 
Новосибирские заказчики могут приобрести книги непосредственно в 

ГПНТБ СО РАН, ком. 407. 
 


