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Узагальнені дані науковців, які вивчали ядерно-фізичні і хімічні властивості 
плутонію та америцію, закономірності динаміки щільності забруднення ними 
території Європи в до- і післячорнобильський період, вертикальної міграції їх у 
різних ґрунтових відмінах, акумуляції рослинними та тваринними організмами. 
Висвітлено радіаційні ефекти, потенційну небезпеку актинідів для людини та 
умови безпечної її життєдіяльності на актиніднозабруднених територіях. 

Постановка проблеми 
Плутоній та америцій в останні декілька десятиріч, у зв’язку з їх 

антропогенним розповсюдженням у навколишньому середовищі і, перш за 
все, за рахунок випробування ядерної зброї у 50–60-х роках минулого 
століття, привертають увагу світової спільноти, особливо радіоекологів, 
радіобіологів, а також спеціалістів у галузі радіаційної медицини як фактор 
онкологічного ризику, що доведено численними експериментальними 
дослідженнями на різних видах тварин і клінічними спостереженнями на 
людях [5–7,10,17,19–21,47,60,63 та ін.]. З іншого боку виробництво 
плутонію дає, на відміну від обмеженості постачання енергетики 
органічним паливом, можливість необмеженого виробництва енергії для 
потреб народного господарства [3]. Так, уже в 2003 р. атомні 
електростанції України виробили 45,5 % від загальної кількості 
електроенергії держави [41]. Проте функціонування атомних 
електростанцій не виключає ймовірності забруднення навколишнього 
середовища трансурановими елементами, як це сталося внаслідок аварії на 
ЧАЕС. Отже, з актинідами пов’язані досить великі надії і, в той же час, не 
менші тривоги. 

Радіаційна ситуація в Україні потребує системних радіоекологічних 
досліджень і узагальнення наявної радіоекологічної інформації, що є 
основою для розробки норм безпечної життєдіяльності людини на 
актиніднозабруднених територіях [14,35]. 

Завдання даної роботи полягало в узагальненні наявних літературних 
даних щодо ядерно-фізичних та хімічних властивостей плутонію та 
америцію, розповсюдження їх у навколишньому середовищі, міграції в 
системі „грунт–рослина”, акумуляції в організмі людини і тварин та їх 
радіаційних ефектів. 
© П. П. Надточій, О. О. Орлов 
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Ядерно-фізичні та хімічні властивості 
Зазначені хімічні елементи відносяться до актинідів. Cтабільних їх 

ізотопів у природі не виявлено, звичайний зразок плутонію складається з 
декількох штучно створених радіоактивних. Всього їх нараховується 15 з 
числом маси від 232 до 246. [8,21,39]. У природі первинні аналоги 
плутонію не збереглися з часу синтезу елементів при утворенні нашої 
планети, а в мізерних кількостях у надрах землі існують лише ті ізотопи, 
що утворилися в процесі розпаду урану. Наприклад, 239Pu весь час 
утворюється в мізерних кількостях в уранових рудах при самочинному 
поділі 238U у процесі захвату нейтронів космічного випромінювання і 
нейтронів, що утворюються при спонтанному поділі атомів урану. 
Радіоактивні ізотопи плутонію у невеликих кількостях знайдені в 
Південній Африці [8]. 

Сусідом плутонію в періодичній таблиці Менделєєва є америцій. 
Вперше він був отриманий штучно в 1944 році в Металургійній лабораторії 
Чикагського університету Г. Сиборгом зі співробітниками. На сьогодні 
відомо 11 ізотопів америцію, масові числа яких варіюють від 237 до 247, а 
періоди напіврозпаду тривають від 0,37 години (247Am) до 7,4 ·103 років 
(243Am) [8,39]. Для радіоекологів найбільший інтерес представляє 241Am. 
Одна із схем його отримання має наступний вигляд: 

( ) ( )239 1 240 1 241
94 0 94 0 95Pu n Pu n , Amγ γ β −+ − → + − →  

Відомо, що розпадаючись, 241Am випромінює α-частинки та м’які мало-
енергетичні гамма-кванти, енергія яких не перевищує 60 кєВ. 

Плутоній має різносторонні хімічні властивості. Для екологів досить 
цікавим є те, що цей елемент у водному середовищі може бути присутнім у 
чотирьох станах окислення – від Pu (III) до Pu (VI), утворюючи іони в 
гідратованій формі. Розчинність плутонію в природних водах досить 
низька і визначається, головним чином, Pu (V) і Pu (VI). В той же час 
абсорбовані форми представлені лише станом Pu (III) і Pu (IV) [73]. 
Америцій у сполуках може проявляти ступінь окислення від +2 до +7. В 
природному середовищі переважно має ступінь окислення +3. Але він, як і 
плутоній, може легко утворювати різні сполуки як звичайні, так і 
комплексні. В кислому середовищі цей елемент досить легко може 
віддавати один, два чи три електрони. Перехід Am (III) дo Am (VI) може 
здійснюватися зразу, не проходячи проміжних стадій окислення [42, 75]. 

241Pu також розпадається на 241Am шляхом випромінювання β-частинок. 
Оскільки 241Am має значно більший період напіврозпаду (432 роки), ніж 
241Pu (14,4 роки) запаси 241Am збільшуються по мірі розпаду 241 Pu. Гамма-
випромінювання, що утворюється в результаті розпаду америцію значно 
сильніше, ніж у плутонію [8]. 

Наводимо основні ядерно-фізичні властивості ізотопів плутонію, що є 
його складовими, а також 241Am як дочірнього радіонукліду, що 
утворюється при розпаді 239Pu (табл. 1). 
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Таблиця 1. Ядерно-фізичні властивості 238-242Pu і 241Am [8, 21,39] 
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вміст, % 
238P u 87,74  СД, α 17,3 - 1,3 1,81∙10-3 1,06∙10-2 5,58 234U  
239Pu 24065 α 0,063 93,0 56,6 7,96∙10-4 6,65∙10-3 5,23 235U  

241Am 
240Pu 6537  СД, α 0,23 6,5 23,2 1,73∙10-3 1,06∙10-2 5,24 236U  
241Pu 14,4  β- 104 0,5 13,9 2,54∙10-6 5,24∙10-3 1,22∙10-4 237U (вихід 

2,45∙10-5); 
242Pu 376300  СД, α 0,004 - 4,9 1,44∙10-3 8,72∙10-3 4,974 238U  

241Am 432,8 α  - -   5,586 237Np 

Примітка: СД – спонтанне ділення, ЗЕ – захват електрона, α, β і γ – тип розпаду, Т1/2 – 
період напіврозпаду. 

*) Відносний вміст ізотопів у збройному і реакторному плутонії: сайт в Інтернеті -http: // 
www. ieer.org/ensec/no-3/no3russ/puchang.html 

Динаміка рівнів забруднення актинідами оточуючого середовища у 
до- та післячорнобильський період. Нині рівні забруднення довкілля 
актинідами визначаються переважно трьома джерелами їхнього 
надходження: глобальні випадання радіонуклідів внаслідок ядерних 
вибухів у відкритому середовищі (з максимумом у 1958–1959 рр.); 
діяльність об’єктів паливного ядерного циклу; штатна робота атомних 
електростанцій та ядерні аварії на них, найтяжчою з яких та глобальною за 
своїми наслідками стала Чорнобильська катастрофа. 

За даними доповіді, представленої в ООН Комітетом по захисту від 
атомної радіації (UNSCEAR) [85], глобальні бомбові випадання ізотопів 
плутонію у Північній півкулі між 40° та 50° п.ш. складали перед 
Чорнобильською катастрофою 58 Бк·м-2. Проте вже тоді у окремих районах 
Землі спостерігався підвищений вміст актинідів – на ядерних полігонах 
(Семипалатинському у СРСР, у штаті Невада у США, на оз. Лобнор у 
Китаї) а також на місцях випробувань ядерної зброї та використання 
ядерних вибухів для цілей промисловості. Так, наприклад, за даними 
І. В. Молчанової та Є. М. Караваєвої [27], у районі Тоцького ядерного 
вибуху (1954 р.) питома активність 239Pu у 0–5-см шарі ґрунту біля 
населених пунктів у 1999 р. складала 4,1–82,6 Бк·кг-1, а щільність 
забруднення ґрунту даним радіонуклідом – від 42 до 5284 Бк·м-2. Для 
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порівняння відмічено, що питома активність 239Pu у 0–2-см шарі ґрунту у 
16 найбільш постраждалих населених пунктах Брянської області після 
аварії на ЧАЕС дорівнює 0,8–7,8 Бк·кг-1. Показано, що у ґрунтах Тоцького 
полігону у більшості випадків найбільший вміст 239Pu спостерігався на 
глибині 2–7 см, а у ряді випадків – 7–12 см. 

Також були досліджені викиди 238Pu, 239+240Pu та 241Am, які потрапили у 
оточуюче середовище під час ядерної аварії на реакторі на одному з 
заводів по переробці ядерного палива (Уіндскейл, Англія, 1957 р.). 
Зокрема, у 1994 р. [54] у лісах біля м. Селафілд (18 км від Уіндскейла) 
щільність забруднення грунту 238Pu дорівнювала 0,44 кБк·м-2; 239+240Pu – 
10,51 кБк·м-2; 241Am – 2,92 кБк·м-2. 

Різко змінила ситуацію, принаймні у Європі, Чорнобильська катастро-
фа. В результаті чорнобильських аварійних випадінь актинідами у різному 
ступені були забруднені переважно території України, Росії та Білорусі 
[87], однак найбільша частка активності актинідів, які потрапили у 
навколишнє середовище, нині залишається у межах 30-кілометрової зони 
відчуження ЧАЕС, включаючи об’єкт “Укриття” – саркофаг [15,25,46]. 
Встановлено, що в Україні територія зі щільністю забруднення 238+239+240Pu 
більше 56 Бк·м-2 (1,5 мКі·км-2), тобто рівнями, більшими дочорнобильських 
глобальних випадінь, поширена в Україні на площі 145 тис. км2. Територія 
зі щільністю забруднення більше 370 Бк·м-2 (10 мКі·км-2) знаходиться, 
головним чином, у північній частині Київської області, а також на окремих 
віддалених ділянках “південного” сліду [87]. 

У роботі [36] був зроблений висновок про те, що на території 
Республіки Білорусь “бомбовий” 239+240Pu поширений рівномірно зі 
щільністю 53 Бк·м-2, глобальні випадіння 239+240Pu на територію республіки 
до Чорнобильської катастрофи склали 11 ТБк. Щільність забруднення 
території Білорусі після Чорнобильської катастрофи коливається у дуже 
широкому діапазоні – від рівня глобальних випадінь до 1,1·105 Бк·м-2. 
Чорнобильські випадіння 239+240Pu на території Білорусі оцінені у 23 ТБк, 
причому забруднені трансурановими елементами переважно південні 
райони республіки. Щодо Білорусі також наведено, що щільність 
забруднення території 241Am зменшується з віддаленням від ЧАЕС, проте 
спостерігаються випадки, коли навіть на відстані 160 км від ЧАЕС 
щільність забруднення території 241Am є значною (Вєтківський район 
Гомельської області) – 3 кБк/м2 [48]. 

Дослідниками значна увага була приділена 241Am, який 
“напрацьовується” з 241Pu. Вчені розрахували, що активність 241Am буде 
зростати 73 роки після аварії та збільшиться у пік активності у 43 рази у 
порівнянні з початковим періодом. Для 30-км зони щільність забруднення 
241Am складе 90–400 кБк·м-2, а для Брагинського району Брянської області 
– 4–5 кБк·м-2 [49]. 
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Білоруськими вченими показано, що у 1993 р. “гарячі” частинки, які 
містили альфа-випромінюючі радіонукліди, були значно більше поширені 
у ближній зоні ЧАЕС, з віддаленням від неї їх кількість зменшувалася у 
ґрунті на декілька порядків. Проте на території Білорусі “гарячі” частинки 
знайдені на відстані 250 км від ЧАЕС. При цьому у ряді зразків цих 
частинок, знайдених у 30-км зоні ЧАЕС частинки з співвідношенням 
241Am/239+240Pu, нехарактерним для Чорнобильських випадінь, згадані 
радіоізотопи знаходилися у складі важкорозчинної матриці (табл. 2) [70]. 

Таблиця 2. Частка різних форм актинідів у “гарячих” частинках 
на різній відстані від ЧАЕС 

Форми актинідів 
Відстані від ЧАЕС 

10 км 40 км 250 км 
Pu, % Am, % Pu, % Am, % Pu, % Am, % 

Обмінна 2 15 9 15 10 15 
Мобільна 6 20 13 30 20 37 
Фіксована 22 3 13 5 27 4 
Міцно фіксована 70 62 65 50 43 44 

З таблиці видно, що з віддаленням від ЧАЕС частка міцно фіксованих 
форм актинідів у “гарячих” частинках зменшується, а обмінних та 
мобільних – зростає, отже, зростає і небезпека їх включення у трофічні 
ланцюжки. 

Радіоекологи та гігієністи з країн Західної та Центральної Європи 
продемонстрували динаміку вмісту актинідів у природних середовищах 
(повітрі, воді, грунті) та щільності забруднення території цими радіоізо-
топами у до- та післячорнобильський період [61, 64, 65]. Зокрема [18], 
показана зміна питомої активності актинідів у ґрунтах та озерних осадках у 
Альпійському регіоні Франції до і після Чорнобильської катастрофи. Так, у 
ґрунтах, у 1983 р. питома активність 239,240Pu дорівнювала 0,06 Бк·кг-1, 238Pu 
– 0,003 Бк·кг-1, 241Am – 0,02 Бк·кг-1. Після Чорнобильської катастрофи 
питома активність згаданих радіоізотопів у ґрунті збільшилася більш ніж у 
10 разів і становила у 1991 р.: 239,240Pu – 1,04 Бк·кг-1, 238Pu – 0,026 Бк·кг-1, 
241Am – 0,39 Бк·кг-1. 

У Польщі ізотопи Pu були знайдені в абсолютній більшості у складі 
маленьких “гарячих” частинок [65]. У північно-східній Польщі [64] 
щільність забруднення території 238+239+240Pu є майже рівномірною і 
становить 0,41 Бк·м-2. Також рівномірним є розподіл по території дрібних 
“гарячих” частинок – близько 2500 шт·м-2. Зроблено висновок про те, що 
максимальний вміст 238Pu та 238+239+240Pu спостерігається у приповерхне-
вому шарі ґрунту. Також показано, що 238Pu та 238+239+240Pu Чорнобильських 
випадінь більш легко вилуговуються з “гарячих” частинок, ніж ці радіо-
нукліди з глобальних випадінь. 

У ряді досліджень вчених Західної Європи показана динаміка 
концентрації актинідів у повітрі після Чорнобильської катастрофи [78], а 
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також винос їх річковим стоком [56,58]. Так, у південній Німеччині 
(м. Нейгерберг) після Чорнобильської катастрофи проводився моніторинг 
об’ємної активності трансуранових елементів у повітрі, а також їх 
глобальних випадінь на поверхню ґрунту [78]. Виявлено, що об’ємна 
активність 238Pu у повітрі з 1986 р. по 1998 р. зменшилася з 0,95 нБк м-3 до 
0,063 нБк м-3, а випадіння з атмосфери зменшилися з 1,0 до 0,23 мБк м-2 
рік-1 відповідно. Аналогічні показники для 239+240Pu дорівнювали 8,1 та 0,53 
нБк м-3, а випадіння з атмосфери – 6,4 та 2,1 мБк м-2 рік-1. У Іспанії [56] та 
Франції [58] показаний винос 239Pu та 241Am великими річками, зокрема 
Роною, у Середземне море. Наголошено на важливу роль повеней та 
паводків у ресуспензії ізотопів Pu. 

Окремою та надзвичайно актуальною проблемою актинідного 
забруднення довкілля є оцінка сучасного стану ядерної безпеки об’єкту 
«Укриття», перетворення його в ядерно безпечний об’єкт, оцінка кількості 
паливовмісних мас під уламками 4-го енергоблоку та сумарна оцінка 
викиду актинідів під час аварії, а також моніторинг міграції актинідів з 
даного об’єкту в оточуюче середовище. Так, за даними [46], на момент 
аварії в активній зоні 4-го енергоблоку знаходилося: 238Pu – 0,02 МКі; 239Pu 
– 0,02 МКі; 240Pu – 0,03 МКі. Їх викид оцінено по 3 % від активності (з 
похибкою оцінки ±50 %). 

За офіційною версією [45], викид ядерного палива в навколишнє 
середовище склав 3,5 % від його загальної кількості в активній зоні. За 
різними оцінками, в об’єкті “Укриття” нині знаходиться від 180 до 205 т 
ядерного палива, в т.ч. – до 700 кг ізотопів плутонію. 

Точки зору відносно ядерної безпеки об’єкту “Укриття” діаметрально 
протилежні. Офіційна точка зору: “В соответствии с предлагаемым 
статусом и определением ядерной безопасности в ПБЯ РУ АЭС-89 можно 
считать, что объект “Укрытие” в настоящее время является ядернобезопас-
ным” (цит. за [12]). Згідно заключення Фізико-енергетичного інституту 
(Обнінськ) та частини фізиків України та Росії: объект “Укрытие” является 
в настоящее время ядерноопасным объектом, так как абсолютный уровень 
ядерной безопасности не гарантирован, учитывая пределы погрешности 
диагностики размещения топлива, неопределенности надежности 
конструкций, а также экстраполяцию параметров его существующего 
состояния на длительную перспективу” (цит. за [12]). 

Нині в об’єкті “Укриття” у різних хімічних формах та агрегатних станах 
знаходиться 700 пБк (23 МКі) радіонуклідів, у т.ч. – 241Pu – 3,3 МКі, 241Am 
– 0,2 МКі [12]. 

На момент аварії в активній зоні 4-го енергоблоку знаходилося: 238Pu – 1 
ПБк; 239Pu – 0,85 ПБк; 240Pu – 1,2 ПБк; 241Pu – 170 ПБк. Викид на момент 
аварії склав по 3,5 % від активності кожного з наведених ізотопів: 238Pu – 
0,035 ПБк; 239Pu – 0,03 ПБк; 240Pu – 0,042 ПБк; 241Pu – 6 ПБк [12]. Зроблено 
висновок про те, що ізотопи Pu та Am в основному зосереджені у зоні 
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відчуження (0,8–3,0 кКі), на решті території України – до 0,7 кКі. Слід 
відзначити, що актиніди, які знаходяться в об’єкті «Укриття», потенційно 
являють значну небезпеку, особливо з огляду міграції до ґрунтових вод 
[40], а разом з підземним стоком – до річкових вод. 

Міграція ізотопів Pu та Am у грунтах 
Міграції актинідів у грунтах приділена особлива увага дослідників, 

адже саме грунти у більшості випадків виступають як початкові ланки 
складних трофічних ланцюжків, кінцевою ланкою яких є людина. 

Значний обсяг даних з цієї проблеми був отриманий вченими задовго до 
Чорнобильської катастрофи. Зокрема Ф. Олдфілд зі співавторами вивчили 
вертикальний розподіл 239Pu у профілі оліготрофного торфу [68]. Англійсь-
кі дослідники простежили за динамікою вертикальної міграції 238Pu, 
239+240Pu, 241Am у м. Селафілді (Камбрія, Англія) після аварії в Уіндскейлі. 
Так, у лісах навкруги заводу по переробці ядерного палива в околицях 
цього міста у 1994 р. вивчений вертикальний розподіл 238Pu, 239+240Pu та 
241Am у ґрунтах (табл. 3) [54]. 

Таблиця 3. Щільність забруднення 5-см шарів ґрунту актинідами, кБк·м-2 
Глибина, см 238Pu 239+240Pu 241Am 

0–5 0,23 4,13 1,44 
5–10 0,11 3,62 1,10 

10–15 0,07 2,04 0,36 
15–20 0,03 0,72 0,02 
20–25 0,10 0,32 0,04 
25–30 0,01 0,08 0,06 
30–35 0,03 0,06 0,12 
35–40 0,02 0,08 0,05 
40–45 0,00 0,04 0,04 
45–50 0,02 0,06 0,05 

Встановлено, що у 9-см шарі ґрунту, найбільш щільно коренезасе-
леному, знаходиться до 80 % активності ізотопів Pu та 241Am, а найбільша 
щільність забруднення актинідами спостерігалася на узліссях, різко 
зменшуючись вже через 50–100 м від узлісся до центру лісового масиву. 

У період після аварії на Чорнобильській АЕС вертикальна міграція 
ізотопів Pu та Am та вертикальний розподіл їх активності у різноманітних 
ґрунтових відмінах розглянуті у численних публікаціях. Адже саме ці 
процеси є складовими самоочищення природних та напівприродних еко-
систем від радіонуклідів і саме вони можуть вивести радіонукліди глибше, 
за межі коренезаселеного шару грунту. Зокрема К. Бунзл зі співавторами 
[52] проаналізував вертикальний розподіл 238Pu, 239Pu, 241Am у непо-
рушених лучних грунтах, а також у грунтах під смерековими лісами [53]. 
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Дослідники дійшли висновку про те, що вертикальний розподіл 
активності 239+240Pu та 241Am у грунті є експоненційним, з найбільшою 
активністю на глибині 1–2 см [49]. До аналогічного висновку також дійшли 
й інші вчені [4, 48, 83]. Білоруські вчені [83] навели ізотопне 
співвідношення для більшої частини Білорусі – 238Pu/239+240Pu – 0,48±0,12, 
що свідчить про Чорнобильське походження випадінь. Показано, що у 
дерново-підзолистих піщаних, алювіальних дернових супіщаних, 
торф’яних мінералізованих ґрунтах найбільша частка активності 241Am (до 
30 %) була зосереджена у шарі 1–2 см, а 75 % активності – у 0–5-см шарі 
ґрунту. У дерново-підзолистих супіщаних ґрунтах найбільша частка 241Am 
(до 38 %) знаходилася у 0–1-см шарі, експоненційно зменшуючись з 
глибиною. На заплавних луках з торф’яно-глеєвими ґрунтами до 15 % 
активності 241Am знаходилося у шарі 0–1 см, з повільним зменшенням до 
4 % у шарі 9–10 см. Вченими продемонстровано, що у дерново-
підзолистому ґрунті 50 % активності 241Am знаходиться у 0–1-см шарі 
ґрунту; у торф’яно-глеєвому – 12 %. Зроблений висновок про те, що 
швидкість вертикальної міграції 241Am у ґрунтах може бути зіставлена з 
такою щодо 137Cs. При цьому швидкість вертикальної міграції 241Am у 
торфах приблизно у 3 рази більша у порівнянні з мінеральними ґрунтами. 
Також білоруськими дослідниками [48] показано, що у мінеральних 
непорушених ґрунтах природних екотопів найбільша частка активності 
241Am знаходиться у приповерхневому 0-1-см шарі, а нижче експоненційно 
зменшується. У сільськогосподарських ґрунтах по ріллі цей радіонуклід у 
10-см шарі ґрунту вертикально розподіляється майже рівномірно. 

Підкреслено [34], що у гідроморфних грунтах, наприклад, торф’яних, 
які містять значну кількість водорозчинних гумінових речовин, плутоній 
був знайдений до глибини 20 см. Анаеробні умови також сприяють 
міграції плутонію, адже 4-валентний Pu відновлюється до більш 
мобільного 3-валентного (важливо для заплав річок, боліт). У мінеральних 
ґрунтах Pu має виражений вторинний пік вмісту в ілювіальному горизонті, 
де концентрується разом зі своїм аналогом – залізом. 

Дослідження показали [81], що у торф’яних ґрунтах, у 15-см колонці 
вертикальний розподіл 137Cs та 239+240Pu майже однаковий, співвідношення 
Pu:Cs у всіх 1-см шарах близьке до 1,0. На мінеральних ґрунтах з глибиною 
це співвідношення збільшується, переважно за рахунок міцної сорбції 137Cs 
частинками мінерального дрібнозему. 

У більшості публікацій [4, 34, 81, 83 та ін.] наголошено на значно нижчу 
інтенсивність вертикальної міграції актинідів у порівнянні з 137Cs та 90Sr. 
Проте, дослідження [82] вертикального розподілу 238Pu та 239+240Pu у 
лісових ґрунтах 30-км зони ЧАЕС показали, що переважна частина 
згаданих радіоізотопів зосереджена у гумусованому шарі лісової підстилки 
на межі з мінеральними горизонтами, а нижче досить швидко зменшується 
з глибиною. Показано, що у ряді випадків у лісових грунтах 238Pu та 
239+240Pu можуть бути більш мобільними у порівнянні з 137Сs, що 
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обумовлене міграцією розчинних Pu-гумусових комплексів, які 
формуються в органічних горизонтах лісових грунтів. 

Важливою та видоспецифічною характеристикою грунтових відмін є 
розподіл в них фізико-хімічних форм існування радіоізотопів Pu та Am, 
співвідношення яких у останньому обумовлює певну доступність цих 
радіонуклідів для рослин, грибів тощо. Саме тому проблемі 
співвідношення фізико-хімічних форм актинідів у грунті присвячена 
значна кількість досліджень [43,71 та ін.]. Так, було показано [71], що у 
1992 р. у більшості типів ґрунтів головна частка Pu знаходилася у 
фіксованому стані (52–89 %). Вміст мобільних форм Pu у ґрунтах різних 
типів широко варіював – від 0,5 % до 22 %. Фізико-хімічний стан Am у 
ґрунтах характеризується більшим вмістом рухомих форм, що обумовлює 
більшу небезпеку включення у трофічні ланцюжки. 

Оскільки в оточуюче середовище актиніди потрапили переважно у 
складі “гарячих” частинок різної розчинності, вертикальний розподіл 
останніх також привернув увагу вчених. Зокрема було показано, що у 
30-км зоні ЧАЕС [39] у непорушених ґрунтах 70–80 % “гарячих” частинок 
знаходилося у 0–2-см шарі ґрунту, а на глибині 6–8 см – лише 1–3 %, 
нижче 10 см ці частинки практично відсутні. Встановлено [43], що за 10 
років після Чорнобильської катастрофи кількість “гарячих” частинок 
зменшилася у мінеральних ґрунтах на 2–3 порядки, а в органогенних – на 
1–4 порядки. Чим вищі кислотність ґрунту та вміст органічної речовини, 
тим вища швидкість розчинення “гарячих” частинок. Частка біологічно 
доступних для рослин форм ізотопів Pu та Am у ґрунтах не перевищує 
10 % від активності. КП трансуранових елементів на 1–2 порядки менші, 
ніж у 137Cs та 90Sr. Показано, що, на відміну від Pu, основна частка Am 
знаходиться у ґрунтах у потенційно рухомому кислоторозчинному стані. 

Проаналізовані головні фактори, які впливають на мобільність ізотопів 
Pu та Am у грунтах. Зокрема, наголошено на важливу роль гумусових 
комплексів у мобільності 238Pu, 239+240Pu та 241Am у грунті [55]. Показана 
асоційованість згаданих радіонуклідів з фракціями гумусу найважчої 
молекулярної маси. Так, згідно [31], зростання вмісту мобільних форм 
гумусу у ґрунтовому розчині значно збільшує перехід 239,240Pu та 241Am у 
порову вологу (r = 0,74). Цікаво, що, за даними цих дослідників, зростання 
вмісту калію у розчині збільшує перехід 239,240Pu та 241Am у порові розчини. 

Для дерново-підзолистих піщаних та торф’яно-болотних грунтів харак-
терне незначне збільшення відносної частки 241Am у ґрунтовому розчині 
при водонасиченні від 60 до 80 %, різко зростаючи при 100-відсотковому 
насиченні вологою. Частка доступного 241Am у ґрунтовому розчині пози-
тивно, лінійно пов’язана з кількістю водорозчинної органічної речовини, а 
також вмістом рухомих форм заліза [44]. У модельних експериментах з 
ґрунтовими колонками показаний важливий вплив мікробної діяльності на 
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мобілізацію 241Am у ґрунті та на процеси сорбції-десорбції згаданого 
радіонукліду [69]. 

У публікаціях [79, 84] аналізуються величини коефіцієнтів розподілу 
актинідів між рідкою та твердою фазами грунтів. Зокрема, були 
розраховані значення Kd 241Am для різних типів ґрунтів – вони знаходяться 
у діапазоні 6,7 10-3 – 8204 10-3·Бк·кг-1 сухого грунту/Бк·м-3 грунтового 
розчину. Розрахована також тривалість періоду RESIDENCE TIME 241Am у 
ґрунтах – 38 років для піщаних ґрунтів та 4594 роки для органогенних [79]. 

Білоруськими дослідниками [84] був зроблений висновок про те, що 
мобільність 239,240Pu та 241Am у мінеральних та органогенних ґрунтах різна 
внаслідок різного характеру їхніх сорбційних комплексів. Коефіцієнт 
розподілу між твердою та рідкою фазою ґрунту (Kd) для 241Am варіює у 
межах 80–2700, а для 239,240Pu – 130–3500. Також була показана вища 
мобільність 239,240Pu та 241Am у мінеральних ґрунтах (Kd = 80–970) у 
порівнянні з органогенними (Kd = 2700–3500), причиною чого є значний 
вміст гумусових речовин, які утворюють з актинідами важкорозчинні 
комплекси. Зроблений загальний висновок про те, що у більшості типів 
ґрунтів 241Am більш мобільний, ніж 239,240Pu. Причина цього – більша 
здатність 239,240Pu до комплексоутворення з гуміновими речовинами. Крім 
того, зростання кислотності ґрунту обумовлює більш значне збільшення 
мобільності 241Am, ніж 239,240Pu, адже гідроліз гумінових комплексів 241Am 
легший, ніж 239,240Pu. 

Міграція актинідів у системі “грунт–рослина” 
Важливість вивчення міграції ізотопів Pu та Am в системі “грунт–

рослина” була усвідомлена вченими задовго до Чорнобильської 
катастрофи [59,60,74,77,80,86], у тому числі, вивчалися закономірності 
цього процесу у важливих сільськогосподарських культур – картоплі [73], 
сої [59] та ін. Вже у 1970-х – на початку 1980-х років з’явилися і перші 
узагальнення щодо цієї проблеми [66, 72, 74, 77]. Проте висновки 
дослідників відносно зміни коефіцієнту накопичення (КН) з часом у різних 
сільськогосподарських культурах є суперечливими. Зокрема, наведені дані 
про те, що КН 239,240Pu у конюшини зростали з часом [77], як і у райграсу 
[66] та пшениці [57]. На противагу цьому відмічено [73], що 238+239+240Pu та 
241Am з часом (протягом 4-х вегетаційних періодів) для картоплі ставали 
менш доступними. Аналогічні висновки були також зроблені іншими 
дослідниками [72] – значення КН 238Pu та 241Am у бульби картоплі 
протягом 7-и вегетаційних періодів зменшувалися на 1–2 порядки. Проте 
відмічено, що на тих самих полях істотного зменшення КН 238Pu та 241Am у 
кукурудзи та пшениці не спостерігалося. 

Гострота та актуальність проблеми вивчення міграції 241Am у системі 
“грунт–рослина” після Чорнобильської катастрофи переконливо 
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обґрунтована вченими [22]. Англійськими дослідниками [67] було 
показано, що у зерна ячменю та листі капусти найбільші значення КН 
239+240Pu 3·10-5 спостерігалися на глинистих за гранулометричним складом 
ґрунтах, дещо менші – на піщаних: 2,5·10-5 та значно менші – на торфових 
ґрунтах: 1·10-5. Значно вищі значення КН 239+240Pu виявлені у коренеплодах 
моркви – 2,3·10-4 на глинах; 7·10-5 на пісках та 2·10-5 на торфах. Значення 
КН 241Am у зерна ячменю на глинах дорівнювало 4·10-5; на пісках – 4,1·10-5 
та на торфах – 1,2·10-5. Значення КН 241Am у листя капусти на згаданих 
ґрунтах відповідно склали: 7·10-5; 2·10-4 та 3·10-5, а у коренеплодах моркви – 
3,2·10-4; 1,7·10-4 та 1,4·10-5 відповідно. Були зроблені висновки про те, що 
на органогенних грунтах КН актинідів на порядок менші, ніж на 
мінеральних – за рахунок утворення міцних важкорозчинних органо-
актинідних комплексів, а значення КН для 239+240Pu та 241Am в цілому 
залишалися протягом 5 років майже незмінними. Автори припускають, що 
з часом вони можуть зменшитися не більш ніж у 4 рази. 

В узагальнюючій монографії “Шляхи міграції радіонуклідів” [75] 
наведено закономірності надходження ізотопів Pu та Am до рослин та 
тварин у різних природних зонах. У сільськогосподарських культурах 
значення КН Pu (з 20-см шару ґрунту) були такими: пшениця (зерно) – 
1·10-5; картопля (бульби) – 18·10-5; зелені овочі – 7·10-5. Відповідні 
значення КН Am (з 20-см шару ґрунту) склали: пшениця, зерно – 2·10-5; 
картопля, бульби – 39·10-5; зелені овочі – 66·10-5. 

Дослідженнями [48] встановлено, що коефіцієнт переходу (КП) 241Am 
залежить від рНKCl ґрунтового розчину (r = -0,596) – зі зменшенням рНKCl 
значення КП 241Am зростали до двох порядків як у лісових, так і лучних 
видах. Найбільш високі КП 241Am спостерігалися у рослин соснових лісів 
чорничних – 1,6–140,0 м2кг-110-3. Серед сільськогосподарських рослин 
найбільшими значеннями КП 241Am характеризувалися багаторічні трави 
та люпин (до 0,81 м2кг-110-3), що може обумовлювати значний перехід 
цього радіонукліду до молока. Показано, що у 1996–1997 рр. у дикоросту-
чих рослинах питома активність 241Am була значно вищою у порівнянні з 
239,240Pu, а внесок 241Am у сумарну α-активність фітомаси коливався у 
діапазоні 52,6–89,2 %. 

Слід особово підкреслити, що дослідження відносно інтенсивності 
акумуляції ізотопів Pu та Am у системі “грунт–рослина” після 
Чорнобильської катастрофи у природних та напівприродних екотопах 
мають фрагментарний характер. Так, проаналізований [38] вміст актинідів 
у головних видах рослин природних рослинних комплексів Білорусі у 
перші післяаварійні роки (1986–1988 рр.). Зазначено, що у 1988 р. у 
березняках чорничних питома активність 238+239+240Pu дорівнювала від 1 
Бк·кг-1 у чорниці та орляка до 70 Бк·кг-1 у щитника шартрського. У 
сосняках чорничних питома активність 238+239+240Pu у видів нижніх ярусів 
лісової рослинності коливалася від 1 Бк·кг-1 у орляка до 133 Бк·кг-1 у 
Pleurozium schreberi. 
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Вибірковість акумуляції 137Сs та 239Pu різними видами рослин зони 
відчуження показана в таблиці 4 [13]. 

Таблиця 4. Вибірковість акумуляції 137Сs та 239Pu різними 
видами рослин у зоні відчуження 

Вид рослини КН 
137Сs 239Pu 

Лобода Фоміна 0,3 0,3 
Петросимонія товстолиста 0,2 0,02 
Лобода біла 4,3 0,04 
Подорожник великий 6,5 18,8 
Шавлія лучна 0,3 35,3 

Ці дослідники наголошують на те, що у окремих видів судинних 
рослин, як, наприклад, у шавлії, значення КН 239Pu на 2-а порядки 
перевищували відповідні значення 137Сs. 

Г. І. Соколік зі співавторами [83] розрахували значення КН 241Am у 
трав’яні види рослин на органогенних ґрунтах: Cirsium sp. (0,016) > Poa sp. 
(0,015) > Carex sp. (0,012) > Urtica sp. (0,007) > Rhinanthus sp., Festuca 
pratensis (0,006). В цьому самому екотопі значення КН 239+240Pu були майже 
у 2 рази меншими, а види утворювали інший рангований ряд: Urtica sp. 
(0,006) > Rhinanthus sp., Poa sp. (0,005) > Carex sp., Cirsium sp. (0,004). На 
мінеральних грунтах трав’янисті лучні види утворювали такий рангований 
ряд: Carex sp. (0,065) > Elytrigia repens (0,055) > Calamagrostis sp., Dactylis 
glomerata (0,047) > Corynephorus canescens (0,016). Зроблений висновок про 
те, що як на мінеральних, так і на торф’яних ґрунтах, значення КН 239+240Pu 
були майже у 2 рази меншими у порівнянні з КН 241Am. Була вивчена і 
акумуляція 239+240Pu та 241Am макрофітами заплави Прип’яті у 30-км зоні 
ЧАЕС [11]. 

З’явилися окремі публікації щодо вмісту актинідів у макроміцетах [1, 
62]. Зокрема [62], вченими було показано, що у 30-км зоні ЧАЕС 
найбільший вміст 239+240Pu спостерігався у лисичці справжній (Cantharellus 
cibarius) – 54 Бк·кг-1, у Польщі – у польському грибі (Xerocomus badius) – 
81 мБк·кг-1, а в Іспанії – у гебеломі циліндричноспоровій (Hebeloma 
cylindrosporum) – 164 мБк·кг-1сухої ваги. У решті видів грибів вміст 
239+240Pu у плодових тілах був на 1–2 порядки нижчим. 

Інші дослідники [1] навели дані про те, що у 6-км від ЧАЕС питома 
активність 239+240Pu у грибах дорівнювала (на суху вагу): у Boletus edulis – 
14 Бк·кг-1; Xerocomus badius – 5,2 Бк·кг-1; Tricholoma flavovirens – 120 Бк·кг-1; 
Suillus luteus – 16 Бк·кг-1; 241Am – 13 Бк·кг-1; Xerocomus badius – 5,0 Бк·кг-1; 
Tricholoma flavovirens – 130 Бк·кг-1; Suillus luteus – 16 Бк·кг-1. Слід 
відзначити, що КП актинідів у гриби виявилися низькими. Так, для 239+240Pu 
та 241Am вони дорівнювали: у Boletus edulis – 0,072 м2·кг-1·10-3; Xerocomus 
badius – 0,027 м2·кг-1·10-3; Tricholoma flavovirens – 0,67 м2·кг-1·10-3; Suillus 
luteus – 0,084 м2·кг-1·10-3. Розподіл актинідів за компонентами природних 
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екосистем висвітлений нині лише фрагментарно, у поодиноких публікаціях 
[7]. Зокрема, за даними українських дослідників [37], у 30-км зоні ЧАЕС у 
екосистемі соснового лісу сумарна активність 238Pu розподілилася таким 
чином: 96,9897 % – грунт; 2,7711 % – лісова підстилка; 0,0003 % – опад; 
деревостан – 0,2389 %, в т.ч. деревина – 0,0485 %; кора – 0,188 %; хвоя – 
0,0024 %. Показано, що 239+240Pu у порівнянні з 238Pu надходить у 
рослинність інтенсивніше. Так, грунт містив 96,8685 % валового запасу 
239+240Pu лісової екосистеми; лісова підстилка – 2,7677 %; опад – 0,0009 %; 
деревостан – 0,3629 %, у т.ч. деревина – 0,1384 %, кора – 0,2214 %, хвоя – 
0,0031 %. Зроблений висновок про те, що ліси 30-км зони ЧАЕС наразі 
відіграють і в подальшому будуть відігравати надзвичайно важливу роль у 
фітостабілізації радіоактивних забруднень. 

Акумуляція актинідів в організмі людини і тварини та радіаційні 
ефекти. Токсичність плутонію і америцію пов’язана, перш за все, з їх 
хімічними радіологічними властивостями [8,21,33 та ін.]. 

Їх хімічна дія проявляється в тому, що як елементи подібні до заліза, 
вони проникають через високо селективний плацентарний бар’єр і 
потрапляють у плід, що розвивається, викликаючи тератогенні 
пошкодження та наступні численні потворства у новонароджених. 
Плутоній також відкладається в чоловічих і жіночих статевих залозах, де 
завжди неодмінно викликає генетичні мутації, які передаються майбутнім 
поколінням. В результаті радіоактивного розпаду 241Pu утворюється 
побічний продукт – 241Am. Його канцерогенна дія сильніша ніж 241Pu 
завдяки більш високій, порівняно з плутонієм, його розчинності, а отже і 
легкості надходження в харчовий ланцюг тварин і людини [8,21 і ін.]. 

Радіологічний ефект викликаний їх здатністю бути довготривалими α-
випромінювачами. При надходженні радіонуклідів до організму людини чи 
тварин відбувається опромінення частинками тих тканин, де вони 
зосереджуються, що потенційно загрожує виникненням різного роду 
захворювань: безпліддя, доброякісних та злоякісних пухлин легень і 
печінки, остеосарком, лейкозів, пневмосклерозу і онкологічних 
захворюваннь інших органів. Мізерно мала кількість актинідів, що 
потрапили до організму, з часом може викликати ракові пухлини, 
негативно впливає на імунітет і спадковість. Отже, зазначені елементи є 
одними із найсильніших токсичних радіонуклідів [8,21,26,28,50 та ін.]. 

Коефіцієнт, що враховує відносну біологічну ефективність (радіаційний 
зважуючий фактор) і використовується при розрахунку ефективної та 
еквівалентної доз для випромінювачів, досить високий і прирівнюється до 
нейтронного виду випромінювання з енергію від 100 кеВ до 2 МеВ та 
становить 20 [30]. Якщо за критерій радіологічної загрози взяти гранично 
допустиму масову концентрацію в воді, що установлена діючими щодо 
радіологічної безпеки нормативами [30] за одиницю, то цей показник для 
плутонію і деяких інших елементів утворює наступний: 
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( ) ( ) ( ) ( ) ( )235 239 241 90 226U 1,6 Pu 5,0 Am 3,2 Sr 4,8 Ra 3,0 .− − − −  

В організм тварин і людини радіонукліди можуть надходити через 
органи дихання, шкіряний покрив, опалені поверхні, різні рани і 
перорально. Затримка аерозолів в дихальній системі залежить від їх 
дисперсного складу, об’єму повітря, що вдихається, і відбувається в 
результаті інерційного осадження (седиментації), дифузії та броунівського 
руху. Інерційне осадження характерне для верхніх дихальних шляхів, де 
затримуються частинки більше одного мікрона. В легенях осадження 
відбувається нерівномірно, що викликає нерівномірне опромінення органу. 
Особливо інтенсивному опроміненню піддаються лімфатичні вузли легень, 
де нукліди накопичуються в результаті перерозподілу. Мінімальна 
пневмосклеротична доза для людини знаходиться в діапазоні 0,8–1,3 Зв [8]. 
Пухлини розвиваються у легенях, опромінених в широкому (від 0,8 до 
10 Зв) діапазоні доз, а мінімальна канцерогенна доза для оксиду плутонію 
не перевищує 0,8 Зв. Вчені приводять також цікаві дані щодо 
захворюваності персоналу одного із плутонієвих заводів, які працювали з 
розчинними і нерозчинними сполуками плутонію. Встановлено, що 
збільшення частоти раку легень зареєстровано через 18 років після початку 
їх роботи. На 1 Зв дози в легенях надлишковий відносний ризик склав у 
чоловіків 0,23–0,38, а у жінок 0,08–0,43 [8]. 

Радіонуклід може надходити в організм людини в результаті нещасних 
випадків. В літературі [33] описаний цікавий випадок надходження до 
організму людини великої кількості (59,2 кБк) розчинних сполук 239Pu 
через травмовану шкіру. Встановлено його депонування переважно в 
скелеті і відмічені високі дози опромінення червоного кісткового мозку. За 
24 роки спостережень виявлені особливості враження генома соматичних 
клітин за тестом хромосомних аберацій (ХА) в лімфоцитах периферічної 
крові. При такому віддаленому періоді спостережень встановлена висока 
частота ХА. Таким чином, для α-опромінення характерні складні 
симетричні і асиметричні хромосомні обміни, а також формування 
мультибератних клітин. 

У післяаварійний чорнобильський період увага дослідників переважно 
була зосереджена на вивченні питань розповсюдження актинідів у 
навколишньому середовищі, їх міграції в системі “грунт–рослина”. 
Комплексних досліджень системного характеру, які б давали можливість 
зробити висновок щодо накопичення актинідів в організмі тварин, що 
проживають на актиніднозабруднених територіях, а отже і дії їх на 
організм, в літературі недостатньо. Наявні матеріали мають лише 
фрагментарний характер.  

Вивчаючи вміст паливних частинок у органах великих ссавців у 30-км 
зоні ЧАЕС було встановлено [17], що головна їх частка мала розміри 0,3–
0,4 мкм, а вміст в організмі дорівнював (тис. шт. кг-1) у лося: у шкурі – 8,6; 
легенях – 17,7; печінці – 19,9; у кабана максимальна кількість паливних 
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частинок знайдена у нирках. Вміст дрібних паливних частинок у 
внутрішніх органах (нирках, печінці) дослідники пояснили фагоцитарною 
активністю крові і переносом дрібних паливних частинок до внутрішніх 
органів з кров’ю та лімфою. Специфічність акумуляції 239Pu практично не 
виявлено. Питома 239Pu активність в органах у лося була такою (Бк·кг-1·10-2): 
шкура – 8,2, печінка – 7,9, легені – 4,0; у кабана: легені – 12,0, печінка – 
2,4, нирки – 0,6. 

Узагальнення даних, отриманих більш ніж на 5000 білих щурах, 
дозволило [7] встановити, що пухлини критичних органів не виникають в 
разі дії актинідів в дозах на хребет 0,2–0,4 Гр, а на легені – 0,4–0,8 Гр. 

Величина всмоктування 241Am, що потрапив в шлунково-кишковий 
тракт дорослих тварин, коливається в межах 0,01–0,001 %. Зазначений 
показник для молодих тварин на 1–2 порядки більший, причому, в 
подальшому актиніди переважно накопичуються у кістках та печінці [75]. 

Для людей, що мешкають на забрудненій ізотопами плутонію території, 
надходження плутонію і америцію здійснюється в основному перорально, 
залежить від вмісту нуклідів в харчовому раціоні. В харчовому ланцюгу 
плутоній концентрується в багато разів більших кількостях, але найбільш 
часто в рибі, птиці, яйцях і молоці. Слід зазначити, що молекули з 
плутонієм досить великі, вони, як правило, через шлунково-кишковий 
тракт у тіло не всмоктуються. Виключення становлять новонароджені діти 
в перші чотири тижні життя. Хлорована вода також підвищує розчинність, 
а значить і поглинання плутонію живими організмами. 

У жителів, що проживали в зоні Тоцького ядерного вибуху, існує тісний 
зв’язок між рівнем хромосомних аберацій і вмістом плутонію (r=0,87) [9]. 

В таблиці 5 подані узагальнені дані медичних наслідків надходження 
плутонію у дорослого населення. 

Таблиця 5. Медичні наслідки надходження плутонію 
у дорослого населення [8] 

Діапазон 
надходження оксидів 

плутонію, кБк 
Наслідки 

3,7·103 –105  Можливі смертельні наслідки протягом року в результаті 
розвитку гострого інтерстиціального пневмоніту 

37–3,7·103  Серйозні детерміновані ефекти, що призводять до інва-
лідності у зв’язку з пневмосклерозом і високою ймовір-
ностю розвитку раку 

0,6–37 Віддалені медичні наслідки у вигляді легеневої паталогії 
0,3–0,6 Можливе збільшення випадків ракових захворювань у по-

рівнянні з фоновими показниками неопроміненої популяції 
Мають місце також і віддалені генетичні мутації – наслідки радіаційних 

інцидентів для рослинних організмів [23, 28]. Так, через 13 років з часу 
аварії на ЧАЕС, у найбільш забрудненій радіонуклідами території Зони 
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відчуження (за 239+240Pu – до 250 Бк·кг-1 у ґрунті; за 241Am – до 230 Бк·кг-1 у 
ґрунті) на прикладі пшениці показаний підвищений рівень аберацій 
хромосом (у 5,3–6,8 рази). При цьому співвідношення ацентричних 
фрагментів до дицентричних хромосом варіювало від 1:1 до 1:1,25, що 
свідчить про їхню радіаційну природу [28]. 

Безпека життєдіяльності людини на актиніднозабруднених 
територіях. Літературні дані засвідчують [24], що 80 % усіх форм раку 
викликані факторами, спричиненими навколишнім середовищем, у т. ч. 
його забрудненням. В питаннях власного благополуччя кожний із нас не 
може повністю покладатися на вчених. В значній мірі наука стала надто 
спеціалізованою. У наукових дослідженнях над системним підходом 
продовжує переважати принцип редукціонізму [29]. 

Слід відмітити, що всяка радіоактивна речовина з великим періодом 
напіврозпаду, в тому числі більшість ізотопів плутонію і америцій-241, 
потрапивши в навколишнє середовище, рано чи пізно потрапляє до 
організму людини [32]. Отже, щоб захистити її від радіаційної небезпеки, 
слід досить ретельно відноситись до розповсюдження радіонуклідів в 
екосистемах і дотримуватись безпеки життєдіяльності на радіонуклідно 
забруднених територіях. Проте кількість радіоактивних ізотопів, які 
включаються в харчовий ланцюг кінець-кінцем потрапляють в організм 
людини, визначається не тільки тим скільки їх випало з повітря на земну 
поверхню, але і природою біогеохімічних циклів [32]. 

Законодавча база України регламентує умови проживання населення на 
радіонуклідно забруднених, у тому числі й ізотопами плутонію, територіях 
[16]. Передбачено гарантоване добровільне відселення з території, де 
щільність забруднення грунту плутонієм вище, ніж у доаварійний період 
становить від 0,37 до 3,7 кБк·м-2 (від 0,01 до 0,1 Кі·км-2), а розрахункова 
ефективна еквівалентна доза опромінення людини з урахуванням 
коефіцієнта міграції радіонуклідів у рослини та інших факторів може 
перевищувати 1·10-3 Зв (0,1 Бер) на рік понад дозу, яку вона отримувала у 
доаварійний період. Проте, в законодавстві не чітко визначені умови 
проживання населення на території, забрудненій 241Am, незважаючи на те, 
що відбувається розпад 241 Pu до 241Am, а пік забруднення території 
очікується у 2056 році. 

Територія зі щільністю забруднення 238+239+240 Pu > 0,1 кБк· м2 в Україні 
становить (не включаючи зону відчуження 2,6 тис. км2) 19,53 тис. км2, а 
більше 0,4 кБк·м2 – 1,95 тис. км2. Щільність забруднення території 238+239+240 
Pu > 0,4 кБк· м2 має місце в Київській, Житомирській і Чернігівській 
областях [2,36]. 

При інгаляційному надходженні трансуранових елементів критичною 
групою є механізатори, які працюють в умовах значного фізичного 
навантаження та запиленості повітря. Парціальний внесок актинідів у 
ефективну еквівалентну дозу внутрішнього опромінення при однократному 
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надходженні їх до організму у різні періоди після аварії, згідно розрахунків 
[19], може варіювати в широких межах (табл. 6). 
Таблиця 6. Парціальний внесок актинідів у ефективну еквівалентну дозу 

внутрішнього опромінення, % 
Час після 

аварії 
238Pu 239Pu 240Pu 241Pu 241Am 

1 день 7 8 11 32 1 
1 рік 11 12 15 45 6 
10 років 10 11 16 28 35 
100 років 4 11 15 – 70 

У таблиці 7 представлені допустимі рівні надходження радіонуклідів 
через органи дихання та допустимі концентрації у повітрі робочих 
приміщень для персоналу, що безпосередньо або тимчасово працює з 
джерелами іонізуючих випромінювань (категорія А), а також осіб, які 
безпосередньо не зайняті роботою з джерелами іонізуючих випромі-
нювань, але у зв’язку з розташуванням робочих місць у приміщеннях та на 
промислових майданчиках об’єктів з радіаційно-ядерними технологіями 
можуть отримувати додаткове опромінення (категорія В). Слід зазначити, 
що в НРБУ-97 не передбачено допустимих рівнів надходження зазначених 
радіонуклідів для населення як через органи дихання, органи травлення, 
так і допустимих концентрацій у повітрі та питній воді. 

Об’єктивним критерієм оцінки сумарного вмісту радіонуклідів в 
організмі чи у окремому органі є кратність їх накопичення (КН) – 
відношення максимальної кількості накопиченого елементу до величини 
щоденного його надходження [6]. Зазначена величина залежить від 
всмоктування радіонуклідів, швидкості виведення внаслідок інтенсивності 
обмінних процесів, періоду напіврозпаду. 

Таблиця 7. Допустимі рівні надходження радіонуклідів плутонію 
і америцію через органи дихання (ДНinhal ), допустимі концентрації 
у повітрі робочих приміщень (ДКinhal ) для категорій А та допустимі 

рівні їх надходження через органи дихання (ДНinhal ), органи травлення 
(ДНingest ), допустимі концентрації у повітрі (ДКinhal ) 

та питній воді (ДКingest) для категорії В [30] 

Радіонуклід Період напів-
розпаду, рік 

ДНinhal 

(Бк.рік-1) 
ДКinhal 

(Бк.м-3) 
ДНinhal 

(Бк.рік-1) 
ДКingest 

(Бк.рік-1) 
ДКinhal 

(Бк.м-3) 
ДКingest 

(Бк.м-3) 
Категорія А Категорія В 

238Pu 87,74 6E+01* 3E+02 2E+00 3E+02 4E-04 1E+03 
239Pu 24065 6E+01 3E+02 2E+00 2E+02 4E-04 1E+03 
240Pu 6537 6E+01 3E+02 2E+00 2E+02 4E-04 1E+03 
241Pu 14,4 3E+01 1E+00 1E+02 3E+04 2E-02 8E+04 
241Am 432,2 7E+01 3E+02 2E+00 3E+02 4E-04 1E+03 

Примітка. * запис вигляду 2E+02 означає 2·102, а 2E+00 означає 1·100. 
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У зв’язку зі значним викидом радіонуклідів плутонію і америцію 
внаслідок аварії на ЧАЕС, а також враховуючи, що період їх напіврозпаду 
на декілька порядків вищий за тривалість життя людини, є сенс, на наш 
погляд, для людей, що мешкають на радіонуклідно забруднених 
територіях, введення показника кратності накопичення америцію і 
плутонію за більш тривалий проміжок часу – за рік (КНр). 

Важливо оцінювати граничні величини щорічного надходження 
трансуранових елементів до організму людини. Для цього, безумовно, 
необхідно мати інформацію щодо гранично допустимих концентрацій 
радіоактивних речовин у повітрі, яке вдихаємо, воді і харчових продуктах. 
Зазначені величини доцільно використовувати для контролю допустимого 
надходження радіоактивних речовин в організм людини. 

Безумовно, питаннями міграції плутонію і америцію та їх дії на організм 
людини і тварин, повинні займатися радіаційна екологія та радіаційна 
гігієна. У зв’язку з забрудненням екосистем радіонуклідами, викликаного, 
в першу чергу, наслідками аварії на ЧАЕС, завданням вчених повинна бути 
не тільки розробка та опис методик визначення вмісту радіоізотопів в 
елементах навколишнього середовища, але і розширення та поповнення 
науковими положеннями теорії екосистем в частині взаємозв’язку 
однонаправленого потоку енергії з колообігом радіоізотопів, а також в 
частині взаємодії фізичних і біологічних факторів. На нашу думку, нині 
особлива увага також повинна бути приділена проблемі синергетичної дії 
забруднювачів різної природи – радіаційної і нерадіаційної. На жаль, при 
аналізі літератури нами не було виявлено жодної публікації, у якій 
трансуранові елементи виступали б як джерела синергетичних ефектів у 
рослин та тварин. Важливими для вчених-радіоекологів є роботи щодо 
уточнення щільності забруднення території України актинідами на 
кількісному і якісному рівнях, а також встановлення закономірностей дії 
малих доз α-опромінення на живі організми. Радіоеколог повинен розуміти 
екологічну ситуацію, а отже, і приймати безпосередню участь у вирішенні 
питань, пов’язаних зі збереженням, розсіюванням ядерних відходів 
антропогенного походження і розробкою заходів щодо унеможливленням 
їх надходження до організму людини. 

Висновки 
Стан вивчення питання стосовно розповсюдження плутонію і америцію 

в навколишньому середовищі, який відображений на основі наявних 
літературних джерел, дає можливість зробити наступні висновки. 

1. Щільність забруднення 239+240Pu в доаварійний період в максимум 
глобальних випадань радіонуклідів (1958–1962 рр.) варіювала у межах 53–
58 Бк·м-2. 

2. Забруднення території Європи за межами 30-км зони ЧАЕС внаслідок 
аварії 4-го енергоблоку збільшилося в 10–150 разів. У 30-км зоні ЧАЕС 
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щільність забруднення актинідами на площі 2,22 тис. км2 перевищує 
0,4 кБк·м-2. 

3. Міграція плутонію у ґрунті обумовлена в основному 3-ма факторами: 
ступенем окислення елемента, здатністю його до диспропорціонування і 
утворення комплексних хелатних сполук з гуміновими та фульвокис-
лотами. Головний фактор, що обумовлює процеси міграції америцію, є 
гідроліз (гідроксиди америцію мають більшу розчинність, ніж гідроксиди 
плутонію). 

4. Вертикальна міграція актинідів дуже низка (на 1–2 порядки менша, 
ніж у 137Cs) і залежить від ступеня гідроморфності та окислювально-
відновлювальних процесів ґрунту.  

5. Надходження актинідів до судинних рослин у порівнянні з 137Cs та 
90Sr відповідно на 2–3 і 3–4 порядки нижча. 

6. Для більшості видів грибів КП актинідів значно нижчий, ніж для 137Cs. 
7. Радіаційні ефекти актинідів для тварин і людини вивчені лише 

фрагментарно. 
8. В Житомирській, Київській і Чернігівській областях на 

сільськогосподарських угіддях зі щільністю забруднення актинідами 0,2–
0,4 кБк·м-2 ведення агропромислового виробництва при порушенні 
санітарно-гігієнічних вимог є небезпечним внаслідок можливості 
інгаляційного надходження актинідів з „гарячими” частинками. Для решти 
населення, що мешкає на цій території, головним є пероральне їх 
надходження з продуктами харчування. 

9. В науковій літературі накопичено недостатньо даних для оцінки 
кількісного впливу актинідів на онкозахворюваність. 

Перспективи подальших досліджень повинні бути зосереджені на 
більш детальному вивченні забруднення території України актинідами та 
міграції їх по трофічних ланцюгах до людини, а також загальної оцінки їх 
ризику для здоров’я населення. 
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ПОЛІСАХАРИДИ ОРГАНІЧНОЇ РЕЧОВИНИ ҐРУНТІВ 
ЛІСОВИХ ЕКОСИСТЕМ ЯК ІНКОРПОРАТОРИ 137Cs 

Встановлено спільність у кількісному розподілі та загальні закономірності в 
інкорпоруванні 137Cs біохімічними фракціями органічної речовини дерново-
підзолистих ґрунтів лісових екосистем України і Швеції. Показані спільні 
закономірності в інкорпоруванні 137Cs біохімічними фракціями. 

Постановка проблеми 
Радіоактивна речовина, що надійшла в ґрунт лісових екосистем із 

джерел викиду, включилася в біологічний кругообіг у системі ґрунт – 
рослини. Імовірно, в результаті фотосинтезу 137Cs, що надійшов у листя, 
залучений у транспорті первинних продуктів синтезу – простих цукрів. У 
процесі полімеризації й утворення полісахаридів – геміцелюлоз, целюлози, 
лігніну 137Cs зв'язується з цими біохімічними фракціями шляхом його сорб-
ції на поверхні колоїдів і подальшої інкорпорації в міру старіння колоїдів [1]. 

Завдання наших досліджень полягало в тому, щоб показати по-перше, 
спільність біохімічного складу органічної речовини ґрунтів лісових 
екосистем Полісся України і центральної Швеції, по-друге, встановити чи 
існує подібність розподілу 137Cs за біохімічними фракціями органічної 
речовини досліджуваних лісових ґрунтів. 

Аналіз останніх результатів досліджень 
Раніше проведеними дослідженнями встановлений розподіл 137Cs за 

біохімічними фракціями органічної речовини як рослин, так і ґрунту [2]. 
Для розуміння механізму інкорпорації 137Cs у окремих біохімічних 

фракціях, зокрема таких як лігнін раніше проведених досліджень 
недостатньо. Важливість розуміння цього питання пов’язана з 
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