https://doi.org/10.15388/vu.thesis.399
https://orcid.org/0000-0003-0562-8748

VILNIAUS UNIVERSITETAS
VALSTYBINIS MOKSLINIY TYRIMUY INSTITUTAS FIZINIY IR
TECHNOLOGIIOS MOKSLY CENTRAS

Zita Zukauskaité

Biosorbenty pritaikymas Cs ir Pu
izotopy nustatymui gelame vandenyje

DAKTARO DISERTACIIA

Gamtos mokslai,
Chemija N 003

VILNIUS 2022


https://doi.org/10.15388/vu.thesis.399

Disertacija rengta 2014-2018 metais doktorantiiros studijy metu VMTI
Fiziniy ir technologijos moksly centre.

Moksliniai vadovai:

Dr. Benedikta Luksiené (VMTI Fiziniy ir technologijos moksly centras,
gamtos mokslai, chemija, N 003. 2014-10-01 - 2018-06-08).

Dr. Riita Druteikiené (VMTI Fiziniy ir technologijos moksly centras, gamtos
mokslai, fizika, N 002. 2018-06-09 - 2018-09-30).

Disertacija ginama eksternu.

Moksliné konsultante:
dr. Riita Druteikiené (VMTI Fiziniy ir technologijos moksly centras, gamtos
mokslai, fizika, N 002).

Gynimo taryba:

Pirmininké — prof. dr. Edita Baltrénaité-Gediené (Vilniaus Gedimino
technikos universitetas, technologijos mokslai, aplinkos inZinerija, T 004).
Nariai:

dr. Asta JudZentiené (VMTI Fiziniy ir technologijos moksly centras, gamtos
mokslai, chemija, N 003),

prof. habil. dr. Jerzy W. Mietelski (Lenkijos moksly akademijos Henryk
Niewodniczanski Branduolinés fizikos institutas, gamtos mokslai, fizika, N
002),

dr. Rita Plukiené (VMTI Fiziniy ir technologijos moksly centras, gamtos
mokslai, fizika, N 002),

prof. dr. Vida Vickackaité (Vilniaus universitetas, gamtos mokslai, chemija,
N 003).

Disertacija ginama vieSame Gynimo tarybos posédyje 2022 m. gruodzio mén.
1 d. 11 val. VMTI Fiziniy ir technologijos moksly centre, Fizikos instituto
posédziy saléje. Adresas: Savanoriy pr. 231, Vilnius, Lietuva, tel. +370 5 266
1640; el. pastas office@ftmc.It.

Disertacijg galima perzitréti Fiziniy ir technologijos moksly centro, Vilniaus
universiteto  bibliotekose ir VU interneto  svetaing¢je  adresu:
https://www.vu.lt/naujienos/ivykiu-kalendorius




https://doi.org/10.15388/vu.thesis.399
https://orcid.org/0000-0003-0562-8748

VILNIUS UNIVERSITY
STATE RESEARCH INSTITUTE CENTER FOR PHYSICAL SIENCES AND
TECHNOLOGY

Zita Zukauskaité

Application of biosorbents for the
determination of Cs and Pu isotopes in
freshwater

DOCTORAL DISSERTATION

Natural Sciences,
Chemistry N 003

VILNIUS 2022


https://doi.org/10.15388/vu.thesis.399

This dissertation was written between 2014 and 2018 during doctorate studies
at State Research Institute Center for Physical Sciences and Technology.

Academic supervisors:

Dr. Benedikta Luksiené (State Research Institute Center for Physical Sciences
and Technology, Natural Scienses, Chemistry, N 003. Since 2014-10-01 till
2018-06-08).

Dr. Rita Druteikiené (State Research Institute Center for Physical Sciences
and Technology, Natural Scienses, Physics, N 002. Since 2018-06-09 till
2018-09-30).

The dissertation is defended on an external basis.

Academic consultant:
Dr. Riita Druteikiené (State Research Institute Center for Physical Sciences
and Technology, Natural Scienses, Physics, N 002).

This doctoral dissertation will be defended in a public meeting of the
Dissertation Defence Panel:

Chairman — Prof. Dr. Edita Baltrénaité-Gediené (Vilnius Gediminas
Technical University, Technical Sciences, Environmental Engineering, T
004).

Members:

Dr. Asa JudZentiené (State Research Institute Center for Physical Sciences
and Technology, Natural Scienses, Chemistry, N 003),

Prof. Habil. Dr. Jerzy W. Mietelski (The Henryk Niewodniczanski
Institute of Nuclear Physics Polish Academy of Sciences, Natural Scienses,
Physics, N 002),

Dr. Rita Plukiené (State Research Institute Center for Physical Sciences and
Technology, Natutal Scienses, Physics, N 002),

Prof. Dr. Vida Vickackaité (Vilniaus University, Natural Scienses,
Chemistry, N 003).

The dissertation shall be defended at a public meeting of the Dissertation
Defence Panel at 11:00 on 1%t of December, 2022 in meeting room of the
Institute of Physics, Center for Physical Siences and Technology. Address:
Savanoriu ave. 231, Vilnius, Lithuania

Tel. +3705 266 1640; e-mail: office@ftmc.It

The text of this dissertation can be accessed at the libraries of Center for
Physical Sciences and Technology and Vilnius University, as well as on the
website of Vilnius University: www.vu.lt/lIt/naujienos/ivykiu-kalendorius



http://www.vu.lt/lt/naujienos/ivykiu-kalendorius

TURINYS

TURINYS ettt nne et sreeee e 5
SANTRUMPOS ... 7
TVADAS .o 8
I. LITERATUROS APZVALGA .....ccoooriiiiiieinrineeiesisssiesessee s 14
1.1. Radiocezio ir plutonio izotopy atsiradimo aplinkos sanduose
PLICZASEYS ettt et ettt ettt ettt e bttt et ettt e sbe et e sbe e et e e e br e sbe e e nbn e br e 14
1.2. ¥Cs ir plutonio izotopy elgsena juos akumuliuojanéiuose aplinkos
SISTEIMOSE ...ttt 26
1.2.1. Plutonio elgsena gamtingje aplinkoje ..........ccocvrvvrerieriieennnnnn 27
1.2.2. Cezio elgsena gamtingje aplinkoje........cccovvveiveiiniiiiiniinnnn 33
1.3. Radiocezio ir plutonio izotopy savitojo ir tiirinio aktyvumy
NUSEALAtYMO MELOTAT ..o 38
1.4. Sorbenty pritaikymas radionuklidy ir sunkiyjy metaly sorbcijai....... 40
IL TYRIMU METODIKA ...t 47
2.1. Tiriamieji objektai ir MetodiKa .........ccccovvviieiiiiiiiiicce e 47
2.1.1. Tiriamieji ODJEKIA ....cveveviiiiieieccceee e 47
2.1.2. Sorbenty modifikavimo metodai..........coververveiieiiiiiniesennn 47
2.1.3. Sorbenty charakterizavimas..........cccevvcvereriveresiiineesieeeesnneee e 48
2.1.4. Radionuklidy aktyvumo koncentracijy nustatymas.................... 50
2.1.5. Sorbcijos ir desorbcijos eksperimentai ..........cccceevvvveienienennen. 54
2.2. Reagentai ir tirpalai .........cccevoviiieiiiiiee e 55
2.3, APATALUTA....eeviiiiiiieiiiieetiee ettt 56
1. EKSPERIMENTINIU TYRIMU REZULTATAI IR JU APTARIMASS57
3.1 Biosorbenty ir vandens telkiniy analizinis apibidinimas................... 57
3.1.1. Tirimyjy sorbenty ir ezery vandens elementiné analizé ............. 61
3.1.1.1. Ezery vandens elementiné analizé .............cccccocvvrernnen. 61
3.1.1.2. Sorbenty elementing analize ...........c.ccceevverieeniiersninenne 64
3.1.2. Sorbenty sorbcijos gebos ir efektyvumo nustatymas ................. 67

3.1.3. PavirSiaus morfologijos tyrimai...........cecvvrrvrmrrienneenneneeneennes 69



3.1.4. PavirSiaus plotas it POy thriS.......cverrvrrreererrirnesensee e 71

3.1.5. Nulinio Kriivio taSkas.........cccceeiviiiiiiiiieiiie e 72
3.1.6. Infraraudonyjy spinduliy spektroskopija..........ccccevvvirivinneennnn. 73

3.2. Sorbcijos priklausomybé nuo tirpalo pH vertés ..........ccocoeevieerneennn. 82
3.2.1. Kg koeficiento NUSEatymMas .......cccccvevieveeve e 86

3.3. Kolongliy ekSperimentai........c.ccccuvervreiiiieiiieniiie e 89
3.4. DesorbCijos eKSPerimeNtai..........cceierirerireriesieiese e 92
3.5. IN Situ eKSPEITMENTAT .....c.veiiiiiiiieieic e 95
ISVADOS ..ottt 101
SUMMARY L.ttt 102
INTRODUCTION ...ttt sttt 102
MATERIALS AND METHODS ..ot 106
RESULTS .o 114
CONCLUSIONS. ...ttt 144
LITERATUROS SARASAS ....coooviiieieteeeee oo 145
SANTRAUKA ...t 173
PUBLIKACHU SARASAS ..o 175



AE
FT-IR

AAS

ICP-MS

RBMK-1000

BWR
TDS

SEM
CEC

FES
DOC

SANTRUMPOS

- (angl. nuclear power plant (NPP)) atominé elektriné.

- (angl. Fourier transform infrared spectroscopy) Furje
transformacijos infraraudonyjy spinduliy spektroskopija.

- (angl. Atomic absorption spectroscopy) atominé absorbciné
spektroskopija.

- (angl. Inductively coupled plasma mass spectrometry)
indukuotos plazmos masiy spektrometrija.

- (rus. PBMK, Peaxmop Bonvwon Mownocmu Kananvhwlit)
didelés galios kanalinis reaktorius.

- (angl. Boiling water reactor) verdané¢io vandens reaktorius
- (angl. Total dissolved solids) bendras istirpusiy kietyjy
daleliy kiekis.

- (angl. Scanning electron microscope) skenuojantis
elektroninis mikroskopas.

- (angl. Cation exchange capacity) katijony mainy talpa.

- (angl. Frayed edge sites) susidévéjusios krasty vietos.

- (angl. Dissolved organic carbon) istirpusi organine anglis.



[VADAS

Siy dieny besivystanti pramoné, intensyvi zemés tkio veikla ir
branduolinés energetikos objekty funkcionavimas sudaro prielaidas vis
didesnei gamtinés aplinkos tarSai sunkiaisiais metalais ir radionuklidais, bei
ju pagrindu susidariusiy toksisky junginiy atsiradimui jvairiuose gamtos
sanduose: atmosferoje, vandenyje, dirvoZzemyje, augaluose ir gyvinuose.
Gamtinés aplinkos tar§a sunkiaisiais metalais lemia zmogaus veikla susijusi
su kasyba, metaly gavyba, pramonés atlieky utilizavimu bei nuoteky dumblo,
traSy ir pesticidy naudojimu zemés ukyje [1]. Tuo tarpu dirbtiniais
radionuklidais Lietuvos teritorijos gamtinés Sistemos buvo uzterStos dél
branduolinio ginklo bandymy 1945-1963 m. ir Cernobylio atominés
elektrinés avarijos 1986 m. Technogeniniy procesy salygotos padidintos
sunkiyjy metaly, jy junginiy, bei radionuklidy koncentracijos Siuo metu
stebimos visuose gamtinés aplinkos sanduose: atmosferoje, vandenyje,
dirvozemyje, augaluose ir gyviinuose [2-7].

Dél globaliniy iskrity (radioaktyviy aerozoliy i§ atmosferos nusédimo po
branduolinio ginklo bandymy) arba iskrity po branduoliniy jégainiy bei
jrenginiy avarijy, dirvozemio virSutiniame sluoksnyje, paprastai 0-10 cm
sluoksnyje susikaupia ilgaamziai, pavojingi radiaciniu higieniniu pozitriu
radionuklidai — *¥'Cs, Sr, 23°Pu, 240Py, 238py ir kt., [8, 9]. Be to, dirvozemis
radionuklidais gali biiti uzterSiamas naudojant ezery dumbla (sapropel;i)
dirvozemio tre§imui. 2012 m. iStyrus Juodzio ezero (Vilnius, Lietuva)
sapropelini dumbla, nustatyta, kad jis smarkiai uZzterStas ilgaamziais
radionuklidais (**"Cs, #*°Pu, %*°Pu) [10]. Dirvozemyje esantys radioaktyvieji
izotopai per $aknis patenka j augalus visiskai taip pat kaip ir stabilieji izotopai.
Kuo patvariau radionuklidas jsitvirtina dirvozemio struktiiroje, tuo maziau jo
pereina j augalus. Skirtingi radionuklidai pereina i§ dirvozemio | augalus
nevienodai. Pateke | atmosfera, dirvozemj, jiry vandenis ir kitus vandens
telkinius, ilgaamziai radionuklidai sudaro salygas negrjztamai paveikti
aplinka, kuri savo ruoztu gali daryti jtaka zmogaus, floros bei faunos
gyvybiniy vVystymosi cikly pakitimams.

Pastaryjy  deSimtmeciy branduoliné veikla verCia susirtpinti
antropogeninés  kilmés radionuklidy sklaida aplinkoje, iSrySkina
monitoringiniy tyrimy svarbg, ypac prie$ pradedant veikti naujoms atominéms
elektrinéms. Siuo metu vienas i§ svarbiausiy moksliniy poreikiy yra vandens
rezervuary tarSos vertinimo ir veiksmingy bei nebrangiy vandens valymo
metody sukiirimas, kurie leisty jvertinti ir, reikalui esant, sumazinti terSaly
kiekius iki leistiny koncentracijy, siekiant apsaugoti aplinkg ir gyvus
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organizmus nuo jy zalingo poveikio. Neorganiniai sorbentai yra vieni i§
perspektyviausiy, Salinant radionuklidus i§ skystyjy terpiy. Efektyviam
valymui kuriami nauji bei tobulinami jvairtis sintetiniai sorbentai. Taciau bet
dél didelés jy kainos ir riboto kiekio vis labiau linkstama prie nataraliy
gamtiniy sorbenty, kurie nataraliai egzistuoja gamtoje ir yra atsinaujinantis
Saltinis arba susidaro kaip bioatliekos medienos apdirbimo ir maisto
pramonéje. Nattralius sorbentus ir bioatliekas bandoma chemiSkai ar
termiskai modifikuoti ir pritaikyti tiek vandens valymui, tiek ir
antropogeninés kilmés radionuklidy koncentravimui.

Darbo tikslas - istirti ir palyginti radioekologiniu pozilriu svarbiy
radioelementy Cs ir Pu koncentravimo ir iSskyrimo i§ vandeninés terpés
salygas, panaudojant biologinés kilmés medziagas (biosorbentus) arba
cheminiu metodu modifikuotas bioatliekas, bei nustatyti biosorbenty sorbcing
geba ir panaudojimo perspektyvas aplinkos tyrimams.

Darbo uzdaviniai:

1. ]vertinti tiriamyjy natiiraliy ir modifikuoty biosorbenty sorbcing geba.

2. Nustatyti pH jtaka Cs ir Pu izotopy sorbcijai i§ vandeninés terpés,
naudojant natiiralius ir modifikuotus biosorbentus.

3. Nustatyti tiriamyjy sorbenty pavirSines funkcines grupes ir
radionuklidy prisijungimo mechanizmus.

4. Naudojant siurbimo per kolonéles metoda, optimizuoti plutonio
koncentravimo i$ gélo vandens metoda.

5. Nustatyti Cs ir Pu izotopy savitojo aktyvumo vertes vandens baseiny
vandenyje, anali¢iy koncentravimui naudojant didziausios sorbcinés
gebos biosorbentus bei palyginti cheminio koncentravimo metoda su
koncentravimo metodu naudojant biosorbentus.

Temos aktualumas ir naujumas

Lietuvos teritorijoje buvo ir yra stebima tarSa antropogeninés kilmés
radionuklidais, atsiradusiais dél branduolinio ginklo bandymy 1945-1963 m.
ir Cernobylio atominés elektrinés avarijos 1986 m. Antropogeninés kilmés
radionuklidy sklaida aplinkoje iSryskina stebésenos tyrimy svarba, pradéjus
veikti Astravo AE Baltarusijoje, taip pat dél planuojamy statyti radioaktyviyjy
atlieky saugykly prie Ignalinos AE. Siuo metu vienas i§ svarbiausiy poreikiy
yra greity ir nebrangiy vandens rezervuary tarSos vertinimo metody
suk@irimas. Gamtinés kilmés medziagy panaudojimas gélo vandens valymui
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siekiant sumazinti terSaly kiekius iki leistiny koncentracijy ir apsaugoti
aplinkg ir Zmogy nuo jy Zalingo poveikio, turéty biiti ateities aplikosaugos
uzdavinys. Pastaraisiais deSimtmeciais vis augantis  visuomeneés
susiriipinimas, dél blogéjan¢ios ekologinés aplinkos biklés ir
neatsinaujinanciy itekliy eikvojimo, skatina kurti analitinius metodus, kurie
atitikty Zaliosios chemijos principus. Natiiraliy/gamtiniy biosorbenty ir
modifikuoty biosorbenty pritaikymas, radiologiniu poziliriu svarbiy
branduolinio ciklo elementy, cezio (izotopas **'Cs) ir plutonio (izotopai 2*¢Pu,
23%py, 240Py) nustatymui gélame vandenyje leidzia pagreitinti analize ir
sumazina jos kastus, be to, maziau kenkiama gamtai, nes biosorbentai
gaunami i§ atsinaujinan¢iy S$altiniy ir yra savaime suyrantys. Tinkamai
parinkti biosorbentai jgalina efektyviai, greitai ir patikimai nustatyti cezio ir
plutonio ttrinio aktyvumo vertes gélo vandens sistemose. O taip pat,
biosorbentai, kaip matrica leidzianti sukoncentruoti elementus i§ didelio
vandens tiirio, galéty biiti naudojami ir kity svarbiy radioaktyviyjy ir sunkiyjy
metaly terSaly, galindiy patekti j aplinkg i§ branduoliniy objekty analizei
vandens telkiniuose. ISmatuoti cezio ir plutonio izotopy aktyvumai leidzia
jvertinti gamtinés sistemos radioekologine busena, prie§ pradedant veikti
naujoms atominéms elektrinéms.

Ginamieji disertacijos teiginiali

1. Pasitlytas ir pritaikytas cezio ir plutonio izotopy sukoncentravimo i$
didelio tario (apie 300 I) gélo vandens naudojant biosorbentus
metodas. Metodo privalumai:  greitas  tiriamyjy  analiiy
sukoncentravimas (trukmé 200 min), naudojamos biologinés kilmés
medziagos - atitinkanCios Zaliosios chemijos principus, bei
sumazinami analizés kastai ir po analizés susidariusiy atlieky kiekis.

2. Istirta ir palyginta 10-ies sorbenty vidutiné sorbciné geba jonams pH
intervale nuo 3 iki 9 ir sudaryta vidutinés sorbcijos gebos eilé cezio ir
plutonio jonams.

3. Nustatytos sorbenty funkcinés grupés dalyvaujancio cheminiy rysiy
sudaryme su cezio ir plutonio jonais bei nustatyti prisijungimo
mechanizmai.

4. Realiomis salygomis istirti ir pritaikyti biosorbentai: natiiralios bei
modifikuotos samanos ir pjuvenos, nustatytos sglygos tinkamos cezio
ir plutonio jony nustatymui gélame vandenyje bei surasti efektyviausi
sorbentai cezio ir plutonio jony sorbcijai.
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|. LITERATUROS APZVALGA
1.1. Radiocezio ir plutonio izotopy atsiradimo aplinkos sanduose priezastys

Radionuklidai, tokie kaip **’Cs ir plutonio izotopai (%*8Pu, %°Pu, %*°Pu,
242py, 244Py) gamtinéje aplinkoje natiiraliai neegzistuoja. Plutonis susidaro
branduoliniuose reaktoriuose ir naudojamas branduoliniuose ginkluose, o
radioaktyvusis *¥’Cs yra branduoliy dalijimosi produktas, tad bet koks jy
kiekio gamtingje aplinkoje padidéjimas gali biti siejamas su branduolinio
ginklo bandymais, atominiy elektriniy avarijomis ir netinkamu panaudoto
branduolinio kuro saugojimu.

Plutonio susidarymas branduoliniame reaktoriuje pateiktas 1-2
paveiksluose. Branduoliniame reaktoriuje 23U sugauna létuosius neutronus ir
virsta j 2%°U tada skyla j 2°Np, o §is paskui gali virsti j 23°Pu, kuris toliau virsta
kitais plutonio izotopais arba skyla 23°U.

238y + In — 2390 > BINp + B
Yoy ) @y @)
B~ + %53Pu — *30Pu - *5iPu - *5iPu - *iPu
23577 4 4
1 pav. Plutonio izotopy susidarymas i§ 238U branduoliniame reaktoriuje

[11,12].

Reaktoriuose 2%Pu susidaro, dél tokios branduoliniy reakcijy sekos:

235U_7;236U 7’237'” 233U

£l
236Np (_ 23?Np S 233Np
Bl Bl
*33Pu *32Pu

2 pav. 28Pu susidarymo reaktoriuje branduoliniy reakcijy seka [13].

Reaktoriuje esantis 2°U sugauna neutronus ir taip susidaro didesnés
masés urano izotopai, pavyzdziui, 226U, 23U ir 228U, Vykstant B skilimui 27U
virsta 27Np, kuris toliau vykstant neutrony pagavos reakcijai virsta j 2®Np, o
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§is, vykstant beta skilimui j 238Pu. Taip pat 28Pu gali susidaryti ir i§ 24*Pu, kuris
susidaro i§ 238U (1 pav.). Vykstant 2*'Pu beta skilimui susidaro 2**Am, kuris
pagaves neutrong virsta 2#2Am, o §is vykstant beta skilimui virsta 242Cm, kuris
dél alfa skilimo virsta 2%Pu.

Pagrindiniai antropogeninés kilmés radionuklidy $altiniai gamtoje yra:

e Branduoliniy ginkly bandymai,

¢ Atominiy elektriniy avarijos (Cernobylio AE ir Fukusimos AE),

e [renginiy su branduoliniais reaktoriais avarijos (povandeniniai laivai,
palydovai)

¢ Netinkamas radioaktyviyjy atlieky saugojimas ir laidojimas.

AntZzeminiai branduolinio ginklo bandymai vyko 1945 - 1963 metais,
pozeminiai ir povandeniniai branduolinio ginklo bandymai vyko iki 1989
mety [14]. Kariniais tikslais branduolinis ginklas buvo panaudotas tik du
kartus antro pasaulinio karo pabaigoje. 1945 m. JAV numeté branduoling
bomba vir§ Japonijos miesto Hiro§imos, o antrg bomba, po trijy dieny numeté
ant Nagasakio. Po Antrojo pasaulinio karo branduolinés bombos apie du
tukstancius karty naudotos tik bandymams ir galios demonstravimui $eSiose
Salyse (JAV, Rusija, Pranciizija, Jungtiné Karalysté, Kinija, Siaurés Koréja)
[15].

Branduolinio ginklo bandymai buvo vykdomi atmosferoje, po Zeme ir po
vandeniu. DidZiausig jtakg atmosferos ir Zemés pavirSiaus uzterStumui turéjo
branduolinio ginklo bandymai atmosferoje. Didzioji dalis branduolinio ginklo
bandymy buvo atlikti Siauriniame pusrutulyje (Marsalo salose, Naujojoje
Zeméje, Semipalatinske, Gobio dykumoje ir t.t.), esan¢iose branduolinio
ginklo bandymo poligonuose, tad ¢ia ir buvo pastebétas didziausias
uzterStumas radionuklidais [16]. Taciau vykstant oro masiy maiSymuisi,
pernasai ir radionuklidy iSkritimui su jvairiais krituliais, radionuklidai
pasklido po visa $iauring Zemés rutulio dalj ir tik nedidel¢ dalis pateko j
pietine dalj [14].

Labai didelis radionuklidy kiekis j aplinka pateko po Cernobylio AE
avarijos 1986 mety balandZio 26 d. Jos metu j aplinkg pateko 6,7x10'8 Bq
radioaktyviy izotopy (>*Pu, 24%Pu, 241Pu, 2LAm, 137Cs, 134Cs, 8Sr, 9Sr, 133Xe,
131] 85Ky, 132Te, 140Bg, %7, 9Mo, 1%Ru, 1%Ru, 141Ce, 44Ce, Z9Np, 242Cm) [24].

Cezio ir plutonio izotopy, patekusiy j aplinka po branduoliniy bandymy
ir branduoliniy objekty avarijy, aktyvumai pateikti 1 lenteléje.
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1 lentelé. Radionuklidy aktyvumai pateke i aplinka po branduoliniy bandymy
ir branduoliniy objekty avarijy.

Radionuklidy aktyvumai, Bq
233Pu 239+240pu 241Pu 134CS 137CS
Branduolinio ginklo 1 15 17 1 17
<
bandymai [14-17] 3,3x10 1,0x10 1,4x10 1x10 9,5%10
Cemobylio AE LOX101 | 2,1x10% 1,7%10Y 1,7%10" 2,8x10Y7
avarija [18]
20,1-53,1x10%
Fuku$imos AE 1,0-2,4x10° | 1,1-2,6x10 | 6,6-13,8x10% [21]
avarija [19] [19] [22] 6,5-13,6x10°
[20, 22]
Palydovc?'SNAP-QA 6.3%101 i i ) )
avarija [23]

Cernobylio AE ketvirtojo reaktoriaus bloko sprogimo metu elektrinés
teritorijoje buvo iSmétyta daug radioaktyvaus grafito ir apie 7 tonas
branduolinio kuro, o radioaktyvus debesis pakilo net i 1,5 km aukstj ir
radioaktyvios medziagos pasklido po visg Europg [25-28].

Radioaktyvaus debesies judéjimas Europoje po Cernobylio AE avarijos
1986 m. balandzio 26 — geguzés 4 dienomis pateiktas 3 paveiksle.

AR

RUSSIAN
FEDERATION

50 100 150 0 250 300 km

3 pav. Radioaktyvaus debesies judéjimas po Cernobylio AE avarijos 1986 m.
balandzio 26 — geguzés 4 d [14, 29].

ISmetimai i§ reaktoriaus truko apie 10 dieny. Tomis dienomis véjas
daznai keité kryptj, todél radioaktyvus debesis sklido jvairiomis kryptimis.
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Pirmaja dieng, iSmesti i§ reaktoriaus, radionuklidai buvo neSami vakary
kryptimi (2 pédsakas), o kitomis dienomis véjui pakeitus kryptj | Siaurés
vakarus (1 pédsakas) ir j rytus Gomelio, Briansko ir Oriolo kryptimi (3
pédsakas). Ukrainos dalis j pietus nuo Cernobylio buvo uZtersta po balandzio
28 d. (4, 5, 6 pédsakai).

Radioaktyviosios iskritos i§ Cernobylio pasieké ir Lietuvos teritorija.
1991 m. atlikty antZeminiy spektrometriniy tyrimy metu buvo nustatytas
dirvozemio uzterSimo !¥’Cs netolygumas. “Démiy” dydis buvo nuo keliy
kvadratiniy metry iki keliy kvadratiniy kilometry [26]. Labiausiai buvo
uzter$tos Piety, Pietvakariy ir Vakary Lietuvos zemés (4 pav.), KurSiy marios
ir Baltijos jiira.

Dﬁlnuiini .

37 -,
oKelmi oPangviiys .

Fame? 0,05-1,48kBo/m2
S 148-3,70kBa/m2
ER%5] 2.70-5,18kBg/m2

4 pav. ¥¥Cs iskrity tankio pasiskirstymas Lietuvos teritorijoje 1991 [26].

Kai kuriose vietose *3’Cs iskrity tankis grunte buvo iki 5,2 kBg/m?. 1999
— 2002 m. Baltijos jiiros priekrantés zonos ir KurSiy mariy dugno nuosédy
uzterSimas radioaktyviuoju ceziu buvo atitinkamai 102 Bg/kg ir 210 Bg/kg
[30]. 20002009 m. Baltijos juros prickrantéje ties Juodkrante *’Cs turinis
aktyvumas kito nuo 32 iki 94 Bg/m?®, vidutinis $io radionuklido tarinis
aktyvumas per pastaruosius SeSerius metus sumazéjo nuo 66 iki 40 Bg/m?®
[31].

Vieni svarbiausiyjy dirbtinés kilmés radionuklidy, patekusiy i Baltijos
jirg, yra *¥'Cs ir °°Sr. Bendrasis jvertintas **7Cs iskrity kiekis jiiroje, atsirades
dél branduolinio ginklo bandymy, yra 800 TBq, *°Sr — 500 TBq [32]. Iki 1986
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m. balandzio 26 d. '¥Cs vidutinis turinis aktyvumas Baltijos juros
pavir§iniame vandenyje buvo 12 Bq/m3, %Sr — 24 Bg/m3[33]. Po Cernobylio
AE avarijos su atmosferinémis iskritomis j jira pateko nuo 4100 TBq iki 5100
TBqg ¥’Cs ir 80 TBq °°Sr [32]. Remiantis literatiros duomenimis [34], su
Cernobylio AE avarijos iskritomis j Baltijos jiira patekusiy 137Cs ir %Sr kiekiai
sudar¢ atitinkamai 82% ir 13% nuo visy ] aplinkg patekusiy radionuklidy
kiekio. Baltijos jiros vandenys buvo uztersti ¥’Cs gana netolygiai.
Didziausias tirinis aktyvumas buvo S$iaurinéje Baltijos jiros dalyje, o
maziausias — pietinégje [33]. Realus Baltijos jiiros vandens savivalos procesas
prasidéjo 1989 m., kai ¥Cs tarinis aktyvumas visoje jiiros akvatorijoje tapo
apytikriai lygus 150 Bg/m? [32, 35].

28 °® <@

@ o N
.
4 y °

“.‘
...
® ¢ 2
‘O pr Y

G oo .,
o® e ™ %o

Qg9 9 (%)

< Cs-137 Bq/m?

P Qo - .12300 )

@S @ 3400 @)
@ 1000-3000 (25)
300 - 1 000 (122)

200- 300 (19)

150- 200 (4)

50- 100 (4)

20- 50 (4)

5 pav. *¥Cs iskrity tankis (Bg/m?) 0-3 cm humuso sluoksniuose Baltijos jiiros
salyse — Lietuvoje, Latvijoje ir Estijoje, 2003 metais [25].

5 paveiksle pateiktas dirvoZemio uzter§tumo radioaktyviuoju ceziu tankis
Baltijos jiiros Salyse. Tirtas 0-3 cm humuso sluoksnis. Y lipieti ir kt., 2008 [25]
jvertino vidutinius i8krity tankius trijose Baltijos regiono Salyse. Nustaté, kad
Estijoje vidutinis *7Cs igkrity tankis buvo 550 Bg/m?, Latvijoje - 630 Bg/m?,
o0 Lietuvoje - 720 Bg/m2. Cernobylio AE avarija labiausiai paveiké $iaurés
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ryting Estijos dalj, 0 i§skirtinai didelé, verté 12300 Bg/m? skai¢iuojant vidurkj
Estijai, nebuvo jskaityta.

6 paveiksle pateiktos 1**Cs ir ¥'Cs savitojo aktyvumo vertés iSmatuotos
2000 - 2003 metais 0-3 cm humuso sluoksniuose Suomijoje, Siaurés
vakarinéje Rusijos dalyje ir Baltijos juros $alyse.

Cs-137 Bgkg
5000 - 11 500
3000 - 5000

=]

ko)

L J

o

1 000 - 3 000
300 - 1000
200 - 300
150 - 200
100 - 150
50-100

. 2-50

STUK. Regional laboranory i Northern Finland Janso Yigwes

Cs-134 Bokg
@000
36 -78
18 -36
12 -18
® 8 -12 |
® 5 -8
® 3 -5
® 1. =8
_02- 1
*nd

STUK. e menry 7 e F ot e Yl

6 pav. ¥'Cs (a) ir 3%Cs (b) savitasis aktyvumas (Bg/kg) 0-3 cm humuso
sluoksniuose Suomijoje, Siaurés vakarinéje Rusijos dalyje ir Baltijos jiiros
Salyse, 2000 - 2003 metais [25].
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Bandiniuose nebuvo aptikta jokiy kity y-spinduoliy radionuklidy, tiktai
keliuose bandiniuose buvo nustatyti nedideli %°Co, %Sh ir *Eu kiekiai.
Vidutiné ¥’Cs savitojo aktyvumo verté buvo maZa ir santykinai pastovi
tirtuose regionuose. Dideli skirtumai piety Suomijoje ir Siaurés vakarinéje
Rusijos srityje, rodo netolygias Cernobylio avarijos iskritas, tokia pati
tendencija stebima ir 134Cs atveju. Siaurés rytinéje Estijos dalyje 37Cs
savitasis aktyvumas kito nuo 29 iki 5300 Bg/kg, o Piety Suomijoje savitojo
aktyvumo vertés buvo didesnés 55 - 11500 Bg/kg [25].

7 paveiksle pateikti branduoliniy ginkly bandymy ir Cernobylio AE
iskrity tankis Svedijoje. Vidutinis 13Cs iskrity tankis branduoliniy ginkly
bandymy metu buvo 1850 Bg/m?, o koreguotas 2003 metams 748 Bg/m?2.
Didziausias ¥’Cs igkrity tankis (vir§ 100 kBq/m?2) po Cernobylio AE avarijos
nustatytas rytinéje Svedijos dalyje besiribojanéioje su Baltijos jira.

- 650
730
00
- ¥%0
100

. 70 - 160

7 pav. ¥Cs iskrity tankis (kBg/m?) Svedijoje po Cernobylio (AE) (a) ir
koreguotas 2003 mety birzelio ménesiui ¥'Cs iskrity tankis (Bg/m?) po
branduoliniy bandymy (b) [36].

Dar viena atominés elektrinés avarija jvyko Japonijoje, Fuku§imos
prefektiroje [37]. Po 2011 m. kovo 11 d. Zemés drebéjimo ir po jo Kilusio
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cunamio sutriko reaktoriy auSinimas, pradéjo kilti temperatiira ir slégis, dél to
jvyko sprogimas blokuose. Juos auSinant j vandenyng buvo iSleistas anks¢iau
elektrinéje saugomas, Siek tiek radioaktyvus vanduo, o tapes labai
radioaktyviu auSinimui naudotas vanduo i$ riisiy buvo perpumpuotas i jo
buvusias talpyklas [37, 38]. Avarijos metu FukuSimos AE | org ir vandenyna
pateko didelis kiekis radioaktyviy medziagy [39-42]. Apskaiciuota, kad po
Fukusimos AE avarijos j aplinkg patekusio **’Cs kiekis svyruoja nuo 7 iki 20
PBq [40, 43].

Remiantis skirtingais literatiros duomenimis Fuku$imos AE avarijos
metu j vandenyng buvo isleista 0,94-3,5 PBq !3‘Cs, 0,94-3,6 PBq *'Cs ir
1,1x10% Bq 3. Taip pat buvo nustatyta, kad 2011 metu kovo ménesio 12 -
31 dienomis j org pateko po 5x10Y7 Bq 31 ir inertiniy dujy ir po 1x10® Bq
134Cs ir 137Cs [44-47]. Taip pat buvo apskai¢iuota, kad be radiocezio, po
avarijos j aplinkg pateko ir plutonio izotopai: mazdaug apie 1,0-6,4x10° Bq
239+240py [19, 48]. Yamamoto ir kt., 2014 [49]; Sakaguchi ir kt., 2014 [50];
Zheng ir kt., 2012, 2013 [19, 48] nustaté, kad aplinkoje taip pat yra labai
nedideli Kiekiai aktinoidy atsiradusiy dél FukuS$imos AE avarijos.
Apskaiciuota, kad i§ Fukusimos AE i aplinka patekusio U ir Pu kiekiai yra
atitinkamai tik apie 6,1x10° ir 2,0x10°% nuo pradinio reaktoriaus
aktyviosios zonos aktyvumo [48, 50].

Nustatyta, kad Pu izotopy savitasis aktyvumas pavirSiniuose
dirvozemiuose, esanéiuose netoli FukuSimos AE, kito nuo 0,003 iki 3,924
Ba/kg [49, 51]. Kurihara ir kt., (2020) [51] dirvoZzemio méginiuose (AQC) ir
ryziy lauke Ottozavoje (OTZ), Okumos mieste, mazdaug 4 km atstumu nuo
atominés elektrinés, aptiko Pu kietyjy daleliy, susijusiy su radiocezio
turin¢iomis mikrodalelémis (CsMP), kurios susidaré reaktoriuje ir pateko |
aplinkg i§ FukuSimos atominés elektrinés reaktoriaus jam issilydzius. Cs-
pollucito pagrindo CsMP dalelés turi pavienes U(IV)O2 nanodaleles, kuriy
dydis <10 nm, i§ kuriy viena yra praturtinta Pu. Nustatyta, kad radiocezio
turin¢iy mikrodaleliy 23°U/2%8U, 240Pu/2®Pu ir 242Pu/?3*Pu izotopy santykis yra
atitinkamai ~0,0193, ~0,347 ir ~0,065, o tai atitinka apskai¢iuotus ap§vitinty
kuro elementy fragmenty i§ Fukusimos AE izotopinius santykius.

8 paveiksle pateikta $34Cs ir 37Cs iskrity tankis (Bg/m?) dirvozemyje 80
km atstumu nuo Fukusimos AE. Dirvozemio *¥’Cs iskrity tankis, didesnis nei
1000 kBg/m?, nurodytas raudona ir geltona spalva, tesiasi apie 40 km nuo
Fukusimos AE, ypa¢ Siaurés vakary kryptimi [52]. Tam jtakos turéjo trys
veiksniai: [21] 1) didziausi radioaktyviy medziagy iSmetimai, vyko 2011 m.
kovo 14-15 d., 2) véjo kryptis tomis dienomis buvo ] Siaurés vakarus nuo
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Fuku§imos, ir 3) krituliai, i8krit¢ vir§ FukuSimos teritorijos, dél kuriy **¥Cs ir
kiti radionuklidai buvo pasalinti i§ sklindancio radioaktyvaus debesies.

Bq/m?

3000K<

~ | 1000K-3000K

6ooK-1000K

_ 300K-600K
100K-600K
6oK-100K
30K-60K
10K-30K

| =«10K

gz Areanot
ST monitored

8 pav. **Cs ir I¥'Cs iskrity tankis dirvoZzemyje 80 km atstumu nuo Fukug§imos
AE. Atsizvelgiant j radioktyvyjj skilima duomenys, koreguoti 2011 m. liepos
2d. [52].

Prie§ FukuSimos atominés elektrinés avarijg ¥’Cs tarinio aktyvumo
vertés jiros vandenyje prie Ryty Japonijos sieké 1-3 Bg/m? [53]. Taciau po
AE i8matuotas *¥’Cs tarinio aktyvumo vertés 30 km perimetru nuo Fukusimos
AE virsyjo 104 Bg/m? (10 Bg/l) ir artimiausioje aplinkoje sieké 6,8x107 Bg/m?3
(68000 Bg/l) maziau nei 500 m atstumu nuo AE 2011 m. balandzio pradzioje
[46]. Tuo tarpu Oikawa ir kt., 2013 [54], paskelbé duomenis, kad po
FukuSimos AE avarijos *¥7Cs tiirinis aktyvumas pavirSiniuose jiiros vandenyse

padidéjo keliomis eilémis. 2011 m. balandzio 15 d. buvo nustatyta 186 Bq/I,
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mazdaug uz 30 km nuo avarijos vietos, kai $3’Cs tarinis aktyvumas iki avarijos
sieké 1,6+0,3 mBq/l (2006-2010 m. duomeny apie radiocezio ttrinj aktyvuma
prie Fukusimos kranty vidurkis) [54, 55]. 2018 m. birzelio mén. duomenimis,
aritmetinis *’Cs tiirinio aktyvumo vidurkis pavirS§iniame juros vandenyje
buvo 2,3+0,3 mBg/l Miyagi, Fukusima 1 ir 2, bei Ibaraki vietovése, netoli
atomingés elektrinés [56]. Oikawa ir kt., 2013 [54], Kumamoto ir kt., (2019)
[55], Kesakabe ir Takata, (2020) [56] gauti tyrimy duomenys atitinka Behrens
ir kt., (2012) [57] modeliuojant gautus duomenis. Remiantis modeliavimu, dél
galimos *¥’Cs sklaidos vandenyno srovése ir praskiedimo, radioaktyvumas
juros vandenyje prie Fuku§imos per pirmuosius dvejus metus po avarijos
turéjo sumazeéti iki 10 Bg/m3, o po to per 4-7 metus palaipsniui sumazéti iKi
1-2 Bg/m?.

Dar vienas galimas radioaktyviosios tarSos Saltinis yra jrenginiai su
branduoliniais generatoriais ar reaktoriais: tokie kaip kosminiai palydovai ir
povandeniniai laivai. 1964 metais jvyko Jungtiniy Amerikos Valstijy paleisto
palydovo SNAP-9A, turéjusio radioterminj generatoriy avarija. Kadangi jis
nebuvo sukurtas saugiai atlaikyti pakartotinj patekima i atmosfera, todél
besileisdamas palydovas sudegé vir§ Madagaskaro virSutiniame atmosferos
sluoksnyje. Sios avarijos metu j atmosfera galéjo patekti 6,3x10% Bg 2%Pu,
manoma, kad tai galéjo biiti ~1 kg [23]. Raaf ir kt., (2017) [23] publikavo 2012
mety tyrimy rezultatus, kuriy tikslas, buvo nustatyti plutonio izotopus
atsiradusius Madagaskare po 1964 mety palydovo avarijos. Buvo nustatyta,
kad 238Pu/z%*240py aktyvumy santykiai (koreguoti 1970 metams) nustatyti
Madagaskaro pelkése, kito nuo 0,08 iki 0,27, o vidutiné verté sieké 0,16.
238py239+240py aktyvumy santykis yra Siek tieck maZesnis nei kitose Pietry¢iy
Afrikos Salyse. Zinant, kad globaliniy iskrity 2¥Pu/2%240Py aktyvumy
santykis yra 0,025 paskelbé prielaidg, kad 80 % 2*®Pu iskrity Madagaskare yra
atsirade, dél palydovo SNAP-9A avarijos.

Atomy ar aktyvumo veréiy santykiai naudojami radioaktyviyjy Saltiniy
identifikavimui $*°Cs/¥¥’Cs [58], 2%8Pu/?3°*240Py [23] ir 24°Pu/?**Pu [59]. Yra
zinoma, kad plutonio izotopiné sudétis priklauso nuo Saltinio tipo.
Branduoliniuose reaktoriuose susidariusio plutonio izotopinis santykis Kinta
nuo 0,06 iki 0,65, priklausomai nuo kuro elementy ap$vitinimo sglygy [60].
Branduoliniame kure izotopinis santykis didéja, didéjant kuro iSdegimo
laipsniui, nes susidaro aukstesnés atominés masés izotopai. 2*°Pu/?°Pu atomy
santykis, BWR reaktoriui yra 0,4 [61], pvz: FukuSimos AE, aktyvumy
santykis apie 18 MWd/kg isdegimo yra apie 0,347. Tuo tarpu modeliuojant
apskai¢iuoti RBMK-1000 reaktoriaus, veikusio Cernobylio AE,
238p[239+240py jr 249Py/239Py izotopy aktyvumy santykiai esant 10 MWd/kg

23



iSdegimui yra mazdaug atitinkamai lygts 0,2-0,5 ir 1-2,5, santykis priklauso
nuo kuro i§degimo laipsnio ir kuro vietos reaktoriuje [62]. Branduoliniuose
ginkluose naudojamas didesnio sodrinimo plutonis, o jo izotopinis santykis
yra mazdaug 0,05 [63]. Po atmosferiniy branduolinio ginklo bandymy
vidutinis globaliniy iskrity 2*°Pu/?*®Pu atomy santykis yra apie 0,18 [64-69,
74]. Sis santykis priklauso nuo branduoliniy ginkly konstrukcijos ir iseigos,
pavyzdziui, netoli Nevados bandymy vietos 2*°Pu/?®*Pu atomy santykis yra
apie 0,0304 [70], tuo tarpu Ramiojo vandenyno Siauréje paimty vandens ir
dugno nuosédy bandiniy ?*°Pu/?*°Pu atomy santykis kinta nuo 0,19 iki 0,34
[71]. Buvo nustatyta, kad 3Cs/**’Cs izotopinis santykis po Fukusimos AE,
buvo mazdaug 0,341 [72]. Be to, Fukusimos avarijai priskiriamas didelis
240py/2*°Py atomy santykis (0,31-0,37), nustatytas misko paklotés méginiuose
surinktuose Fukusimos miskuose po Fukusimos AE avarijos [49].

Zinant, kad jvairiems taros $altiniams yra biidinga skirtinga izotopiné
sudétis, naudojant tam tikry izotopy santykius galima tiksliai identifikuoti
tarSos Saltinj, apskai¢iuoti iSkrity tankj (aktyvumus tenkanc¢ius kvadratinam
metrui) ar stebéti uztersto vandens ar nuosédy migracija.

2 lentelé. Cezio ir plutonio izotopiniai santykiai, nusakantys tarSos Saltinj.

|ZOt0pIr?IS Globalinés iSkritos Cernoby_l ! 0 AE
santykis avarija
oy mssiziopy, | 0037 [73],0,024-0,04175],0026 | >0,3[76, 77], 047
[81] [81]
289+200py 238pyy 30 [80] -
240Pu/239Pu
(atomy santykis) 0,18 [64, 65, 67, 74] 0,4-0,6 [59]
0.018 (1987) [73],
+
239+240py/137Cg 0,0340,006 (2007) [79], (2068;-2(;18-%10)0[1768]
0,0380,004 (2009-08-01) [78]
26,2 (2009-08-01) [78],
137 239+240 _
CsPu 36 (1995-07-01) [80]

2 lenteléje pateikti dazniausiai naudojami radionuklidy aktyvumy
izotopiniai santykiai - 238pu/Z%240py, 239+240py/137Cs jr 240py/Z9Py atomy
santykis, bei vertés kurios atitinka globalines iskritas ir Cernobylio AE
avarijos Saltinj.

Vakary Europoje plutonio iskrity buvo mazai, todél bet koks papildomas
137Cs indélis, gautas i§ Cernobylio AE avarijos sumazina 23°*240Py/13’Cs
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santykj dirvozemyje (izotopiniai santykiai 22°240pu/t3’Cs ir 13'Cs/239+240py turi
bati apskaitiuojami atsizvelgiant j konkrecia data, nes 1¥’Cs puséjimo trukmeé
yra 30 mety) [79]. 239+24%Pu/*¥"Cs izotopinis santyKkis kito nuo 0,018 [73] 1987
metais iki 0,038 [81] 2009 rugpjucio 1 d., tai rodo, kad iskritos yra globalinés
kilmés, 0 23%+249py/1¥7Cs izotopinis santykis lygus 0,0124 [81] 2009 rugpjicio
1 d. rodo, kad iskritos yra atsiradusios, dél Cernobylio atominés elektrinés
avarijos. Sis santykis didéja, nes mazéja radiocezio kiekis aplinkoje, dél
santykiniai trumpos jo puséjimo trukmeés (30 mety). Naudojamas ir atvirkstinj
137Cs/239+240Py izotopinis santykis, tokiu atveju globalinés kilmés iskritoms jis
bty apie 36 [80] 1995 m. liepos 1 d. ir 26,2 [78] 2009 m. rugpjtacio 1d. Pu
izotopy santykis, ypa¢ 2*°Pu/?®**Pu santykis, yra labai jautrus nustatant iskrity
aplinkoje Saltinj [82] ir kinta nuo 0,18 [64, 65, 67, 74], esant globalinés kilmés
iskritoms, iki 0,4-0,6 [59, 64] — tokia santykio reikSmé rodo, kad iskrity
Saltinis yra Cernobylio AE avarija. Tuo tarpu 28Pu/23%*240Py santykis esant
globalinés kilmés iSkritoms Kinta nuo 0,024 iki 0,041 [73, 75], atvirkstinis
santykis 239+240py/238py — 30 [80], o esant Cernobylio AE iskritoms
239+240py/238py yra didesnis uz 0,3 [76, 77, 81].

Zok ir kt., (2021) [83] naudojo aplinkos méginius su skirtingu uzterStumo
lygiu i§ jvairiy pasaulio viety, kad nustatyty jiems budingus 3**C/**'Cs izotopy
santykius. Nustaté, kad **Cs/*¥'Cs izotopy santykis Fukusimos AE avarijai
yra ~0,35, o Cernobylio AE avarijai yra ~0,50.

Lusa ir kt. (2009) [84] tyre 239+240Py, 21Am ir '¥Cs akyuvumus ir
vertikaly ju pasiskirstymg Pédijanne eZero (Suomija) dugno nuosédose ir
vandens meéginiuose. Nuosédy méginiy 2¥Pu/?3%*29Py santykis kito tarp
0,012+0,025 ir 0,162+0,079 ir maz¢jo priklausomai nuo gylio. Vidutinis
239+240py jr 2'Am turinis aktyvumas vandenyje buvo 4,9+0,9 ir 4,1+0,2
mBg/m? atitinkamai. 2Am/?3%*29Py santykis vandens méginiuose buvo
0,82+0,17. Cernobylio AE iskrity indélis, apskai¢iuotas pagal vidutinj bendrg
aktyvumag, sudaro apie 1,95+0,01% viso 239+240Py aktyvumo dugno nuosédose.
Vidutinis bendras nuosédy profiliy *’Cs ikrity tankis buvo 100+5 kBg/m?, 0
tirinis aktyvumas vandens méginiuose buvo 19,3+1,4 Bg/m?®.

Yamada ir kt., (2007) [85] tyré jiros vandens méginius surinktus Sagami
jlankoje, vakarinéje Ramiojo vandenyno Siaurés vakary dalyje, ir nustaté
239+240py santykinius aktyvumus ir 24°Pu/?%Pu santykj. 2*°*240Pu iskrity tankis
sieké¢ 41,1 Bg/m? ir buvo lygus numatomam bendram atmosferos iskrity
tankiui toje pacioje platumoje. 2*°Pu/Z°Pu santykis neparodé pastebimy
poky¢iy nuo pavirdiaus iki dugno, o vidutiné verté buvo 0,234+0,004. Sis
atomy santykis buvo Zymiai didesnis uz vidutinj pasaulinj iskrity koeficienta
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0,18, tai rodo, kad iSkritos i§ Ramiojo vandenyno branduolinio ginklo
bandymo poligono.

Liao ir kt., (2008) [86] naudojant induktyviai susietos plazmos masiy
spektrometrijos (ICP-MS) metodg su dviejy pakopy chromatografiniu
atskyrimu ir Pu gryninimu, nustaté plutonio izotopy santykius eZero (Ryty
Kinija) dugno nuosédy méginiuose. 2*°Pu/?*Pu atomy santykis kito nuo 0,185
iki 0,192, o vidutiné verté buvo 0,187+0,004. Toks santykis rodo, kad plutonio
tarSa yra globalinés kilmeés.

Kaip jau minéta po branduoliniy sprogdinimy atmosferoje ir po atominés
energetikos objekty avarijy j aplinka pateko dideli dirbtiniy radionuklidy **'Cs
ir 238py, 239py, 240py kiekiai, kurie pasiskirste ore ir ant Zemés pavirSiaus ar
dirvozemyje, sudaro papildoma iSorinés aps$vitos doze, o migruodami per
mitybos grandinés lygmenis formuoja vidinés apsvitos doze [87][89]. Nors
branduoliniai bandymai atmosferoje nebevykdomi ir nuo Cernobylio AE
avarijos praéjo jau 36 m., bet dél didelio j aplinkg patekusio ¥’Cs kiekio ir
ilgos pus¢jimo trukmeés (T12=30,2 mety) [88], Sio radioaktyvaus izotopo
aptinkama visur: dirvoZzemyje, augaluose ir gyviiny organizmuose.
Radionuklidai patenka j zmogaus organizmg kvépuojant oru, geriant vandenj
ir valgant maistg, kuriame jy yra. Daugiausia radionuklidy j Zmoniy ir gyviiny
organizmga patenka su maistu [89]. Dél jy zalingo poveikio aplinkai ir gyviems
organizmams labai svarbu greitai ir patikimai jvertinti §iy radionuklidy
savituosius aktyvumus bei elgseng mus supancioje aplinkoje.

1.2. B¥7Cs ir plutonio izotopy elgsena juos akumuliuojanciuose aplinkos
sistemose

Atmosferoje radioaktyvusis cezis ir plutonio izotopai (pateke j aplinka po
branduolinio ginklo bandymy ir atominiy elektriniy avarijy) vykstant oro
masiy pernasai gali nukeliauti Simtus ar net tiikstancius kilometry ir su
ivairiais krituliais (lietus, sniegas) nusésti ant zemés, augaly, vandens telkiniy
pavirsiaus. Pagrindiniai aplinkos sandai akumuliuojantys radionuklidus yra
dirvozemis, vandens telkiniai, augalai, o su maistu radionuklidai patenka |
gyviiny ir Zmoniy organizma.

Gamtiniams vandens telkiniams (eZerams, upéms, jiiroms,
vandenynams), kaip ir sausumos ekosistemoms, po jvairiy branduolinés
energetikos objekty incidenty, esant atitinkamai oro masiy pernasai ir
meteorologinéms salygoms, tenka tiesioginé apkrova antropogeninés kilmés
radionuklidais. Be to, gamtiniai vandens telkiniai laikui bégant gauna

26



papildoma radionuklidy kiekj i§ sausumos ekosistemy, dé¢l nuplovimo i§ ty
telkiniy vandens surinkimo baseino [90, 91].

1.2.1. Plutonio elgsena gamtinéje aplinkoje

] gamtinés aplinkos sistemas pateke plutonio izotopai (23°Pu, 24°Pu) isliks
jose tiikstan¢ius mety , nes yra ilgaamziai (*°Pu T,,=24 112 metai [92], 24°Pu
T,=6560 mety [93]).

Plutonio elgsena dirvoje priklauso nuo dirvozemio tipo, dirvozemio
daleliy dydzio, cheminés dirvozemio sudéties, dirvozemio sluoksniy
issidéstymo, mikrobiologiniy procesy, plutonio cheminiy formy [94].

Plutonis dirvoZzemyje gali migruoti vertikaliai ir horizontaliai skirtingais
greiCiais, priklausomai nuo meteorologiniy salygy, nuo to kokios formos
(tirpus arba netirpus - plutonio dioksido pavidalu) jis patenka j aplinka,
organiniy ir mineraliniy medziagy kiekio ir tipo, mikroorganizmy esanciy
dirvozemyje, kurie gali padidinti ar sumazinti jo tirpuma, keisti oksidacijos
laipsnj, kity geocheminiy ir geofiziniy dirvozemio savybiy bei nuo zmogaus
veiklos [95-99]. Bet nepaisant visy $iy veiksniy, didZiausias j aplinka
patekusio plutonio kiekis yra aptinkamas virsutiniuose dirvozemio
sluoksniuose [95]. Plutonis i§ juo uzterSty pavirSiniy dirvozemiy gali
pakartotinai patekti j aplinka vykstant dulkiy iSmetimui ir dirvos erozijai.
Tokie parametrai kaip daleliy dydis, organiniy medziagy buvimas ir
dirvozemio pH gali turéti jtakos plutonio izotopy pasiskirstymui dirvozemyje
ir vandens telkiniy dugno nuosédose [95].

Siaurés vakary ir pietry&iy Lenkijoje, bei regione netoli Bragino miesto
Baltarusijoje atlikti tyrimai [100], rodo, kad apie 25% plutonio yra dirvozemio
mainy frakcijoje ir lengvai prieinamas, 7% yra susieta su karbonato frakcija,
10% su Fe/Mn oksidy frakcija, 27% su organine frakcija ir 32% sudaro
neekstrahuojami likuciai. Plutonis, grunto méginiuose i§ upés slénio, daznai
uztvindomo periodiskais vandens pakilimo epizodais, pasiskirsto daugmaz
tolygiai tarp geocheminiy frakcijy, Kitaip nei méginuose i§ nedirbamos pievos
grunto méginiy. DidZioji dalis 23°*24%Py kiekio nedirbamos pievos dirvozemio
méginiuose (apie 71%) yra susijusi su organinémis medZziagomis ir tik apie
19% su Fe/Mn oksidais. Plutonio dalis, susijungusi su mainy frakcija ir
karbonaty frakcija svyruoja nuo 0 iki 13,6%. Plutonio pasiskirstymo ypatumai
nedirbamos pievos ir uzliejamo upés slénio méginiuose gali biti siejami su
elementy fizikiniy ir cheminiy formy skirtumais, priklausmai nuo dirvozemio
prigimties. Kadangi, uzliejamo upés slénio dirvozemis nuolatos turi kontakta
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su vandeniu, jis gali sukelti jvairias chemines reakcijas, kurios galéjo
palengvinti plutonio transportavima tarp geocheminiy frakcijy.

Vandeninése sistemose plutonis dazniausiai yra gerai sorbuojamas dugno
nuosédose ir tvirtai laikosi jose. Didzioji dalis, j gélo vandens telkinius
patekusiy, plutonio izotopy jony yra sorbuojami pavirSutiniuose dugno
nuosédy sluoksniuose, ir tik labai nedidel¢ jy dalis lieka vandenyje [101, 102].
Kadandi, plutonio izotopai (*®Pu, 2°Pu, %0Pu) pasizymi ilga puséjimo
trukme, dugno nuosédos virsta jy saugykla. I8 dugno nuosédy, dél jose
vykstan¢iy termodinaminiy procesy, resuspencijos biidu plutonio jonai gali
patekti atgal | vandens sluoksnj.

Plutonio jony elgsena pavir§iniuose vandenyse priklauso nuo j aplinka
patekusio plutonio oksidacijos laipsnio ir nuo vandenyje esanciy suspenduoty
daleliy prigimties. Buvo nustatyta, kad plutonio jonai gali bati mobilas
pozeminiuose vandenyse, jeigu juose yra koloidiniy medziagy [95].

Vandeniniuose tirpaluose plutonis paprastai egzistuoja vienoje i keturiy
galimy oksidacijos biiseny. Esant redukcinéms salygoms, stabiliausi yra
Pu(lll) ir Pu(lV), kai pH<8,5 dominuoja Pu(lll), kai pH>8,5 dominuoja
Pu(lV). Esant oksidacinéms salygomis, kai pH>4, tai plutonis egzistuoja
trijose oksidacinése buisenose - Pu(lV), Pu(V) ir Pu(VI) [103]. Choppin ir
Morgenstern, (2001) [104] teigia, kad daugelyje natiiraliy sistemy iStirpes
plutonis gali biiti dviejose oksidacinése biisenose Pu(lV) ir Pu(V), bet
dazniausiai sorbuojamas yra Pu(IV).

Dirvozemyje esanciam plutoniui baidingos tos pacios oksidacijos ir
redukcijos reakcijos, kurios vyksta vandens ir dirvozemio saly¢io vietoje. Be
oksidacijos/redukcijos reakcijy, plutonis gali reaguoti su Kkitais jonais
dirvozemyje, sudarydamas kompleksus. Kadangi, plutonis turi didelj joninj
kraivj - jis linkes hidrolizuotis ir yra linkes sudaryti polimerus sistemose, kuriy
pH>2. Plutonio junginiy cheming sudétj dirvozemio sistemoje lemia
dirvoZzemio pH, organiniy medziagy kiekis ir mineralogija. Pavyzdziui,
Notoya ir kt. 1999 [105] jrodé, kad Pu tirpumas priklausé nuo karbonaty
koncentracijos tirpale. Karbonatinéje sistemoje Pu tirpumas didéjo
priklausomai nuo auganc¢ios NaHCOs; koncentracijos ir pH veréiy, bet
plutonio tirpumo priklausomybé nuo pH diapazone 8-10 skyrési nuo tirpumo
pH intervale vir§ 10. Tai gali biiti siejama su tuo, kad plutonio karbonatas arba
jo hidroksikarbonato kompleksas (PuO,(OH)COjs) egzistuoja, kaip
dominuojanti forma.

Tirti pluton] gamtineje aplinkoje yra sudétinga, dél galinciy vykti
reakcijy gausos. Gali vykti savaiminis Pu disproporcionavimas riigstingje ar
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Sarmingje terpéje. Pavyzdziui, Pu(V) riigstinéje terpéje gali disproporcionuoti,
susidarant Pu(IV) ir Pu(VI1) [106]:
2Pu(V)0O,* + 4H* — Pu(VI)O2* + Pu(IV) + 2H,0

Taip pat gali vykti plutonio hidrolizé, susidarant hidrolizuotoms
molekuléms tiek jkrautoms teigiamai, tiek neutralioms, ar/ir gali vykti
kompleksy susidarymas. Plutonis gali sudaryti kompleksus su daugeliu jony:
Cl, SOs*, POs*, HPOs*, NOs, F, COs*, HCOs. Pu(lV) ir Pu(VIl) yra
labiausiai linke sudaryti kompleksinius junginius [107].

Oksidacijos laipsnis yra pagrindinis veiksnys, turintis jtakos
transuraniniy elementy charakteristikoms. Dauguma procesy, tokiy kaip
kompleksacija, sorbcija, nusédimas ir koloidy formavimasis priklauso nuo
dominuojancio oksidacijos laipsnio. Plutonio tirpumas ir mobilumas
gamtiniuose vandenyse taip pat priklauso nuo vandens charakteristiky —
oksidaciniy/redukciniy savybiy ir nuo kompleksuojanéiy jony koncentracijos
vandenyje. Redukcinés savybés apsprendzia skirtingo oksidacijos laipsnio
plutonio tirpuma [106].

Plutonis, kurio oksidacijos laipsnis 11 ir IV, vandeniniuose tirpaluose
egzistuoja kaip paprasti hidratuoti katijonai, plutonis, kurio oksidacijos
laipsnis V ir VI egzistuoja kaip diokso katijonai PuO,* ir PuO;?* [107]. Esant
rugstingesnémis salygomis vandeniniuose tirpaluose, vyraus mazesniy
oksidacijos laipsniy plutonio formos, o aukstesnio oksidacijos laipsnio
plutonio formos bus stabilesnés, didéjant tirpalo pH vertei. Tendencijas
jtakoja tokie veiksniai kaip kompleksavimas ir hidrolizé. Taciau Pu(III) gali
btti aptinkamas tik bedeguoningje aplinkoje — zemesniuose dugno nuosédy
sluoksniuose arba labai rigstiniuose tirpaluose [108]. DidZioji dalis plutonio
gamtiniuose vandenyse egzistuoja Pu(V) formoje, o Pu(lV) aptinkamas
koloidingje formoje, jis mazai tirpus, labai linkes hidrolizuotis ir sorbuotis ant
suspenduoty daleliy arba laboratorijoje ant indo sieneliy [109]. Pu (IV) formy
pasiskirstymas natiiraliuose vandenyse esant skirtingoms pH vertéms
pateiktas 9 paveiksle.
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9 pav. Plutonio (IV) formy pasiskirstymas natiiraliuose vandenyse esant
skirtingoms pH vertéms [108].

Didéjant pH nuo 0 iki 2 mazéja Pu** ir atsiranda Pu(OH)®* forma ir ties
vandens pH 0,5 jy kiekis susilygina — kiekvieno yra po~50%. Pu(OH)*
formos Kiekis toliau didéja iki pH~ 1,3 ¢ 80%) ir tuo metu atsiranda ir
Pu(OH)2?* ¢10%). Kai vandens pH 2 Pu(OH)%** ir Pu(OH).?* yra po~45%.
Pastarosios kiekis didéja iki pH 2,5 ¢ 60%) ir tuo paciu metu vandenyje
egzistuoja po~20 % Pu(OH)3* ir Pu(OH)s*. Pu(OH); formos kiekis didéja iki
pH 4 ¢80%) ir ties pH 4 vandenyje dar egzistuoja Pu(OH),?* ir Pu(OH)a, kuriy
kiekis siekia apie 10%. Toliau didéjant pH iki 5, vandenyje egzistuoja tik
Pu(OH)s* ir Pu(OH)s ir jy kiekis siekia po~50%. Toliau didéjant vandens pH
vertei iki pH 7 vandenyje egzistuoja tik Pu(OH)4 (100%) ir dar labiau didéjant
pH vertei jo kiekis tampa pastovus.

10 paveiksle (a, b) parodytas skirtingo oksidacijos laipsnio plutonio
pasiskirstymas vandenyje kaip funkcija nuo pH ir redokso potencialo (Eh).
Plutonio oksidacijos biisena kontroliuoja jo tirpuma ir reaktinguma. Pu(VI) ir
Pu(V) geriau tirpsta vandenyje nei Pu(lV) ir Pu(lll). Be to, plutonis gali
lengvai pakeisti savo oksidacijos biiseng. Taip pat 10 paveiksle (c) pateikti
tam tikri kompleksai, susidarantys apibréztuose Eh/pH regionuose, o stabilios
oksidacijos biisenos pazymétos spalvotai. Pavyzdziui, labiau oksiduojancios
salygos (didesnés Eh vertés) stabilizuoja redoksui jautrius aktinidus, tokius
kaip Pu(V) ir Pu(VI). Raudoni taskai pavaizduoja situacijas, kuriose plutonis
egzistuoja pusiausvyroje trijose skirtingose oksidacijos biisenose. Eh/pH
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reikSmiy diapazonas, esantis gamtiniuose vandenyse (natural waters),
ribojamas juody kontiiry. Vandenyno (ocean) arba pozeminiame vandenyje
(groundwater), plutonis grei¢iausiai bus randamas kaip Pu (IV), o lietaus
vandenyje ar upeliuose (rain/streams) — Pu(V). Kitos natiralios aplinkos yra
palankios Pu (III) arba Pu (VI) kompleksams. Punktyrinés linijos apibrézia
vandens stabilumo sritj.
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10 pav. Redokso sglygos skirtingose aplinkos medziagose (a) ir Purbe
diagrama plutoniui (b) [Pu]=10"2 mol/l, log[p(C0,)]=73,5 [110] bei plutonio
redokso potencialo prilausomybé nuo vandens pH (kuriame yra OH, CO3? ir
F-, 0 [Pu]=10"°>mol/L) (c) [111].
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Lujaniené ir kt., (2013) [112] tyré Am ir Pu izotopy sorbcijg Baltijos jiiros
dugno nuosédose natiiraliomis ir laboratorinémis saglygomis. Gauti duomenys
parodé, kad Pu(V) sorbcijos mechanizmas apima labai greita Pu(V) redukcija
(reakcijos greitis <2,33x103s) iki Pu(IV), esant humusinéms medziagoms,
ir(arba) Fe (1) — iki Pu (IV) ir i$ dalies iki Pu (l11). Po redukcijos plutonio
izotopai buvo susieti su jvairiais dugno nuosédy komponentais jony mainy ir
pavirSiaus kompleksavimo reakcijomis ir juos létai jterpiant j kristaling
gelezies mineraly struktiirg. Kinetikos eksperimentai parodé, kad Pu(V),
Pu(lV) ir Am(IIT) sorbcijg ant jiros dugno nuosédy kontroliavo inertinio
sluoksnio difuzijos procesas.

Tiriant jvairiy plutonio izotopy (%®Pu, 2%°Pu, 2*0Pu) pasiskirstymg
gamtiniuose vandenyse, laboratorijoje tenka pritaikyti ir modelines sistemas,
siekiant issiaiskinti kiekvieno vandens sistemos parametro ar joninés jégos
biologiniais procesais, vykstanciais natiiraliuose gélo vandens baseinuose,
galima sudaryti konceptualy plutonio oksidacijos laipsniy kaitos modelj (11
paveikslas).
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\\/ \\// Pulzg) kompleksai o
pH 7-8 . OH,F,C05%,50.% S o Koloidai ir
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$5% PuQ,*+ Pu0,* + Pu‘*"i/f’u?f_..--
= e 5 -
§a8 |« > Plutonis .
= I GeleZies
'\- / turintys
Vanduo mineralai
Dugno nuosedos Difuzijaj gilesnius dugne nuosédy sluoksnius
Egzistuoja Pu(lll), kainéra O,
= Susidarymas < > Sorbcija —3 Sedimentacija

11 pav. Konceptualaus plutonio oksidacijos laipsnio kaitos modelio ezero
vanduo - dugno nuosédos schema.
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Sis konceptualus modelis atspindi gélo vandens sistema. EZere, kurio
vandens pH yra 7-8, plutonio izotopai egzistuoja kaip visy keturiy (I, IV, V,
V1) oksidacijos laipsniy visuma, tik kiekvieno oksidacijos laipsnio plutonio
bus skirtingas kiekis. Natairalis gamtiniai géli vandenys turi mazai
neorganiniy anijony, bet btina ir i§iméiy, kai yra didelé organiniy medZiagy
(humino ir fulvo ragsciy) koncentracija. Humino ir fulvo ragstys turi
redukciniy savybiy ir gali sudaryti sglygas plutonio kompleksy susidarymui.

Esant didelei neorganiniy drusky koncentracijai humusinés medZziagos
redukuoja Pu(VI) iki Pu(lV): (Pu(VI1) iki Pu(V), Pu(V) iki Pu(lV)).
Pavir$iniuose vandenyse dominuojancios Pu formos yra Pu(V)O2* ir Pu**.
Esant didelems F-, SO.%, COs> koncentracijoms, Pu(V)O," (dominuojanti
forma deguonies turinCiuose vandenyse) redukuojamas j Pu(lV), susidaro
hidratuoti junginiai, kurie labai linke sorbuotis ant koloidy, sedimenty ir
humusiniy medziagy. Kai anijony koncentracija didéja, did¢ja ir redukuoto
plutonio kiekis. Dél humusiniy medziagy salygotos plutonio redukcijos
didéjant organinés anglies kiekiui mazéja Pu(V)O,* koncentracija vandeninéje
fazéje. Tokiuose vandenyse egzistuojantis Pu(lV) ir Pu(V) gali sorbuotis ant
gelezies turin¢iy mineraly arba Pu(V) gali biiti redukuojamas sulfaty turinciais
mineralaisiki Pu(lV). Taip pat plutonis gali bati oksiduotas iStirpusiais
oksidatoriais (Cr,07%", MnOy’) arba redukuotas istirpusiais reduktoriais (Fe?*,
nataralios organinémis medziagomis — humino ir fulvo ragstimis). Mineralai,
turintys savyje gelezies (II), tokie kaip hematitas, getitas, skatina Pu(V)
redukcija. O tuo tarpu, Pu (IIT) daznausiai aptinkamas dugno nuosédy giliuose
sluoksniuse, kur néra deguonies. Jis gali egzistuoti tik vandenyje, turin¢iame
daug organiniy medziagy, esant redukcinémis sglygomis jis biina suriStas su
humusinémis medZiagomis.

1.2.2. Cezio elgsena gamtinéje aplinkoje

Radioezio pasiskirstymas tarp abiotiniy ir biotiniy, Sausumos ir vandens
ekosistemy komponenty yra sudétingas ir priklauso nuo daugelio veiksniy,
tokiy kaip: neorganiniy medziagy kiekis kietosiose dalelése ir vienvalenciy
katijony gausa. Tiesioginé radiocezio bioakumuliacija i$ aplinkos lengvai
vyksta Zemesniuose organizmuose ir pirminiuose gamintojuose (pvz.
mikroorgamizmuose ir augaluose) [113]. Pirminiai gamintojai - augalai,
dumbliai ir bakterijos yra ekosistemos pagrindas, jie sukuria maisto grandinés
pagrindg, gamindami maistg fotosintezés ar chemosintezés biidu. Sausumos
ar dirvoZzemio maisto grandinés pagrinda sudaro daugybé jvairiy organizmy,
pradedant mikroskopiniais vienalgsCiais ir baigiant matomais kirminais,
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vabzdziais ir augalais. Pagrindiniai gamintojai yra augalai, kerpés, samanos,
bakterijos ir dumbliai. Pirminiai sausumos ekosistemos gamintojai gyvena
organinése medziagose ir $alia jy Saltinio. Kadangi, jie néra judris, jie gyvena
ir auga ten, kur yra pakankamai maistiniy medziagy. [114]. AukStesniy
mitybos grandinés gyviny (Zolédziy, mésédziy, plésriiny) organizmuose
radiocezis daugiausia kaupiasi dél juo uZterSto maisto vartojimo arba
tiesiogiai jkvepiant. Kuo aukstesnis mitybos lygmuo, tuo didesnis radiocezio
kiekis yra susikaupgs to lygmens gyviiny organizmuose [115].

Pradinis radiocezio pasiskirstymas tarp vandens ir sausumos ekosistemy
priklauso nuo pirminio §io izotopo 3Zaltinio. Kadangi, didZiausia Zemés
pavirSiaus dalj apie 70% uzima vanduo, didzioji dalis atmosferiniy iskrity
tenka vandens ekosistemoms, apytiksliai 2 kartus daugiau nei sausumos
ekosistemoms [116]. *¥’Cs patekes ant dirvoZemio yra stipriai suriSamas ir
sulaikomas dirvozemio daleliy virSutiniuose jo sluoksniuose [117]. Praéjus
daugeliui mety po atominés bombos susprogdinimo vir§ Nagasakio apie 95%
137Cs i8krity yra susikaupe virSutiniuose 10 cm dirvoZemio [118].

Mineraliniai dirvozemiai geriau sorbuoja Cs* jonus, nei organiniai
dirvoZemiai [119]. Organiniai dirvozemiai blogiau sorbuoja radiocezio jonus,
nes organinés medZziagos slopina radiocezio sorbcija moliuose, blokuodamos
patekima | specifines sorbcijos vietas, formuodamos molio-organininiy
medziagy kompleksus [120]. Organinés medziagos turi mazesnj afiniskumag
Cs*, palyginus su molio mineralais, todél adsorbcija yra ribota, dél mazo
selektyvumo cezio jonams [121]. Taciau Cs* adsorbcija organinése
medziagose lemia radiocezio koncentracija, palyginti su Kitais
konkuruojanciais katijonais ir konkreCios organinés medziagos katijony
mainy talpa (CEC). Organiné dirvozemio frakcija turi didesng¢ jony mainy
talpg nei neorganinés dirvoZzemio dalelés ir dirvoZemiai, nes jie turi mazesnj
kiekj neorganiniy mineraly (tropiniai dirvoZemiai, durpés, podzoliniai
dirvozemiai) ir silpniau fiksuoja Cs* [122, 123]. ¥¥’Cs su humuso riig§timis ir
huminu yra susijgs nespecifiskai, o sorbcija yra i§ dalies arba visiskai griztama
[120]. Tiriant eglyngo misko dirvoZemj, nustatyta, kad daugiausia radiocezio
i§ atmosferos krituliy yra virSutiniuose 10 cm esanéiuose dviejuose
organiniuose horizontuose (dirvodaros proceso metu susidare dirvoZemio
horizontalus sluoksniai su skirtingomis morfologinémis, cheminémis,
fizikinémis ir biologinémis savybémis), biitent misko paklotéje ir organiniame
sluoksnyje. Teigiama, kad Cs* jonai yra sulaikomi organinése medZziagose
zemés pavir$iuje, 0 organinéms medziagoms degraduojant migruoja gilyn, kur
yra sulaikomi molio mineraly mineraliniame horizonte [124].
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Dirvoje, uzterstoje po branduoliniy objekty avarijy ar atsitiktinio didelio
aktyvumo branduoliniy atlieky isleidimo, atlikti ¥’Cs dinamikos tyrimai
parodeé, kad Zérucio mineralai gali daryti jtakg *37Cs sulaikymui ir migracijai
dirvozemyje. Paprastai zéru¢io mineraluose yra trijy tipy sorbcijos vietos,
kuriose gali bati sulaikomas radiocezis: iSorinés vietos (jskaitant
krastines/ploks§tumas iSoriniame molio daleliy pavirSiuje, kurios yra susijusios
su mazo afiniSkumo vietomis per iSorinés sferos hidratuoto ’Cs
kompleksavima su neigiamai jkrautu baziniu pavirsiumi), tarpsluoksniy vietos
ir susidévéjusiy krasty vietos (FES), kurios pasizymi dideliu afiniskumu,
koordinuojant i§ dalies arba visiskai dehidratuota 3’Cs viding sfera
ditrigonalinése ertmése Salia i§ dalies atidaryto krasto [125]. Radiocezio
adsorbcijos griztamumas dirvoje labai priklauso nuo jo saveikos su zérucio
mineralais, kuriai didelés jtakos gali turéti jvairais katijonai. Amonio jonai
efektyviau stabdo Cs* sorbcija ant molio daleliy nei K*, todé¢l gali bati kad
NH4* geriau nusako Cs* elgseng dirvozemyije. Yin ir kt., (2017) [126] atlikti
tyrimai parodé, kad NH4* ir K* jonai sorbuodavosi vermikulituoto biotito
tarpsluoksniuose, todél Cs* adsorbuojasi iSorinése pavirSiaus vietose, i§ kuriy
Cs* buvo lengvai ekstrahuojamas su NH4*, K*, Mg?* arba Ca?* jonais. Taip pat
nustaté, kad gali vykti bevandenio Cs* ir K* mainai sugriuvusiuose
tarpsluoksniuose, vykstant **’Cs adsorbcijai ar desorbcijai. Tuo tarpu, didesni
hidratuoti katijonai, tokie kaip Mg?* ir Ca?*, kurie gali Siek tiek iSplésti
sugriuvusius tarpsluoksnius, taip pat turéty buti efektyvesni Cs* ekstrahavimui
nei NH,*, atsizvelgiant j jy konkurencinj iSoriniy viety uZimamuma, ribota,
bet ilgalaike difuzijg tarpsluoksniuose ir sugriuvusiy tarpsluoksniy nebuvima
po dalinio Cs* pakeitimo tarpsluoksniy vietose. Pvz. Mg?" islaiké
vermikuliuotg biotitag su iSpléstais tarpsluoksniais, todél sugriuvusiose
tarpsluoksniy vietose Cs* adsorbcija buvo labai didelé, taciau Cs* desorbcija
buvo sudétinga ir labai skyrési priklausomai nuo ekstrakcijai naudojamy
katijony. Cs* i§ vermikulito biotito sugriuvusiy tapsluoksniy geriausiai
ekstrahavo K*, Mg?* ir Ca?* ekstrakcijos efektyvumas buvo panasus, o NH4*
blogiausiai pasalino Cs* jonus [126].

Saveikos prigimtis taip pat priklauso ir nuo molio mineraly, su ilitu ir
montmorilonitu Cs* reaguoja Zymiai grei¢iau nei su vermikulitu. Radiocezio
sorbcija ant ilito apribota jo sorbcija ant iSoriniy plokStumos pavirsiy ir
gardelés briauny, todél greitai yra pasiekiama pusiausvyra. Tuo tarpu K-, Ca-
montmorilonite gardelés iSsipleéia ir visos mainy vietos yra vienodai lengvai
prieinamos, todél vyksta greiti mainai ir greitai pasiekiama pusiausvyra. Kita
vertus, padidéjusi cezio jony sorbcija ant Ca-vermikulito, susijusi su
skirtingais sorbcijos greiciais tam tikrose mainy vietose. Vyksta pradiné greita
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sorbcija ant iSoriniy pavirsiy ir kraSty, po to léta difuzija j tarpsluoksnius. O
sumazéjusi sorbeija ant K-vermikulito gali buiti susijusi su vermikulito
gardelés susitraukimu iki 10A. Kadangi Cs* jonai yra didesni nei K* jonai, jie
nebegali biiti sutalpinami 10A gardeléje, todél yra pasalinami is jos [127].

Radionuklidy sorbcija dirvozemyje priklauso nuo molio mineraly ir
organiniy medziagy Kiekio, nes pastarosios turi didelj pasiskrstymo
koeficientg Kq ir didele CEC, o molio mineralai dar turi neigiamg pavirSiaus
kriivi. Humino rigstis yra pirminio tipo organiné medziaga, kuri turinti auksta
CEC ir paprastai blina virSutiniame dirvozemio sluoksnyje. Chang ir kt.,
(1993) [128] nustaté, kad visi tirti sorbentai (bentonitas, humino riigstis ir
smélis) pasizymeéjo linijine sorbcijos izoterma, kai **’Cs koncentracija buvo
intervale nuo 1072 - 101 mol/l. Tuo tarpu adsorbcija ir/ar jony mainai
dominavo vykstant radiocezio sorbcijai ant dirvoZemio. Taip pat nustatyta,
kad Kg verté mazéjo didéjant humino ragsties kiekiui misinyje, tai rodo, kad
humino ragstis blokuoja Cs* prisijungimo sritis bentonite ir kai jos Kiekis
misinyje pasiekia 4,8%, ji tampa pirminiu sorbentu radiocezio jonams.

Kaip jau buvo minéta, radiocezis j vandens ekosistema paprastai patenka
ne tik tiesiogiai i§ atmosferos po branduoliniy objekty avarijy, bet ir yra
nuplaunamas i§ vandens telkinio surinkimo baseino. Pastarasis yra susijes su
skirtingo dydzio ir mineraloginés sudéties suspenduotomis dirvozemio
dalelémis, kurios labai paveikia jo sklaidg ir biologinj prieinamuma [129].
Radionuklidy migracija sedimentuose yra kontroliuojama: radionuklidy
transportavimo dél suspenduoty daleliy sedimentacijos (dominuojantis
procesas, kontroliuojantis radionuklido paSalinimg i§ vandens storymés) ir
tiesioginés istirpusiy radionuklidy saveikos su dugno nuosédomis, bei véliau
galinéiiy vyksti biologinio maiSymosi, resuspensijos, nuosédy pernesimo ir
galimo pakartotinio nusodinimo procesy [130].

Suspenduotos dalelés, turinc¢ios molio mineraly, yra radioaktyviojo cezio
transportavimo terpé padedanti jam patekti i upiy j vandenyna, nes radiocezis
stipriai adsorbuojamas tarp molio mineraly sluoksniy, sudarydamas vidinius
sfery kompleksus. Onodera ir kt., (2017) [131] gauti rezultatai rodo, kad
radiocezio desorbcijos mechanizmas néra paprasta jony mainy reakcija, bet
yra stipriai susij¢s su molio mineraly struktiiriniais poky¢iais suspenduotose
dalelése. Hidratuoti Na* jonai praple¢ia molio mineraly tarpsluoksnj, todél
radiocezis lengvai desorbuojasi, o dehidratuoti K* jonai sumaZina atstumg tarp
sluoksniy ir slopina radiocezio desorbcijg. Kadangai, upés aplinkoje **’Cs
koncentracija labai maza (~1 nmol/l) dél to autoriai mano, kad didZioji *3'Cs
dalis bus stipriai adsorbuota ant suspenduoty daleliy. Jie taip pat nustaté, kad
tik 30% radiocezio adsorbuoto ant upés vandenyje buvusiy suspenduoty
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daleliy, buvo desorbuota jiiros vandens, kai jos pateko ] jira, o likusieji 70%
adsorbuoto radiocezio taip ir liko adsorbuoti suspenduoty daleliy.

187Cs pasiskirstymas tarp tirpios ir su nuosédomis susietos fazés priklauso
nuo vertikalaus vandens telkinio stabilumo ir maiSymosi gylio, kurie leidzia
radionuklidui patekti j dugno nuosédas [132]. PavirSiniuose vandenyse
radiocezis yra jvairiy fizikiniy-cheminiy formy (vandenyje tirpiy - mainy,
suriSty su Fe-Mn oksidais/hidroksidais, stipriai suristas su kietosiomis
dalelémis), kuriy molekulinis dydis, kruvis ir tankis skiriasi. *’Cs
pasiskirstymas nattraliuose vandenyse taip pat priklauso nuo vandens
chemijos (pH, jony stiprumo, neorganiniy komponenty ir organiniy savybiy)
ir pernasos procesy [113]. Ray ir kt., (2020) [130] nustaté, kad didZioji dalis
137Cs Esk upés zioCiy ir Siaurés rytingje Airijos juros dugno nuosédose buvo
stipriai suriStoje likutinéje frakcijoje, o *3’Cs taip pat buvo lengvai prieinamoje
kei¢iamoje/mainy frakcijoje, o tai rodo didesnj jo mobiluma.

137Cs yra silpnai susijunges ir palyginti mobilus nuosédose, turin¢iose
daug organiniy medziagy. Didelé Cs* koncentracija biina tuose vandenyse,
kuriuose gausu K*, nes jis lengvai apsikei¢ia vietomis su 3’Cs dugno nuosédy
daleliy susidévéjusiy krasty vietose (FES). Taip pat didelis istirpusios
organinés anglies (DOC) kiekis vandenyje, gali mazinti radiocezio sorbcija
ant dugno nuosédy daleliy [133]. Mazdaug 95% j vandens aplinkg patekusio
137Cs gali buti greitai adsorbuojami ir sulaikomi nuosédose, taciau §i sorbcija
gali bati griztama [21]. Taip pat kaip ir jiros vandenyje, eZeruose esantys
vienvalenéiai katijonai gali veikti *3’Cs pasiskirstymg. NH4*, H*, K* ir Na*
dugno nuosédose gali lengvai pakeisti Cs*, dél kuriy padidéja Cs* migracija j
vandenj i§ dugno nuosédy, o dugno nuosédose jo koncentracija sumazéja. [41,
134, 135].

187Cs pasizymi dideliu afiniSkumu molio mineralams — Zéru¢iui, ilitui,
vermikulitui ir montmorilonitui, tuo tarpu gelezies oksido mineralams,
kvarcui, kalcitui ir gibsitui afininskumas yra mazas [136, 137]. Didesnis ar
mazesnis afiniSkumas yra susij¢s su molio mineraly katijony mainy savybémis
ir Cs* polinkiu keistis vietomis su Kitais katijonais.

Negrjztamai *¥’Cs bus sorbuotas eZero surinkimo baseine esanciy daug
ilitiniy molio mineraly turin¢iy dirvozemiy ir dugno nuosédy. Kadangi, juose
137Cs stipriai sulaikomas ir nebegali biiti nuplaunamas nuo surinkimo baseino,
0 i$ jj sorbavusiy dugno nuosédy nebegali patekti atgal j vandens storyme,
todél jo koncentracija vandenyje bus mazesné [138, 139]. Todél pakranciy
vandenyse, dugno nuosédos gali veikti kaip Cs* saugykla. Black ir Buesseler,
(2014) [140] nustaté, kad didzioji dalis po Fuku§imos AE avarijos j vandenyng
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patekusio *3’Cs yra susikaupgs pakrantés nuosédose, o iskrity tankis kinta nuo
4,1x10° iki 5,2x10° Bg/km?.

Sezoniné ¥'Cs turinio aktyvumo kaita gélame vandenyje, gali biti
susijusi su sezonine kaita, kai $¥’Cs patenka j vandenj, tirpstant sniegui ir ledui
ezero surinkimo baseino teritorijoje. Létas *3’Cs patekimas i§ uzterSto eZero
surinkimo baseino, gali palaikyti didele **’Cs koncentracijg gélo vandens
ezeruose keleta mety [141]. Bendras 3’Cs kiekis dugno nuosédose priklauso
nuo vandens telkinio surinkimo baseino dirvozemio tipo ir savybiy, molio
mineraluose [142], drenazo ploto, taip pat nuo biologiniy veiksniy ir procesy,
tokiy kaip erozija (padidéja daleliy Kiekis), sedimentacija, pakartotiné
resuspensija ir difuzija [143].

1.3. Radiocezio ir plutonio izotopy savitojo ir tlirinio aktyvumy nustatatymo
metodai

Radiocezio savitojo aktyvumo ver¢iy nustatymui dirvozemyje ir dugno
nuosédose nereikia papildomy paruo$imo procediiry. I§dZiovintuose iki
pastovios masés 105 °C temperatiroje dirvozemio ar dugno nuosédy
bandiniuose, sudétuose j specialios geometrijos indus, jvertinamas **’Cs
aktyvumas bandinyje, matuojant jo dukterinj produktg gama-spinduolj **"Ba.
Taip pat $ie bandiniai '¥’Cs nustatymui gali bati sudeginti 450 °C
temperatiroje mufelingje krosnyje, tada bandinys sukoncentruojamas,
sumazeja bandinio tiris ir uZtikrinami tikslesni matavimai.

Vandens bandiniuose *¥’Cs nustatyti yra zymiai sudétingiau. Paprastai
radiocesio tariniam aktyvumui jvertinti uztenka isgarinti 10-20 | eZero
vandens. I$ susidariusiy nuosédy lengvai iSmatuojamas ir apskai¢iuojamas
radiocezio tarinis aktyvumas [144]. Taciau toks metodas reikalauja labai
dideliy laiko sanaudy.

Dazniausiai **'Cs tiriniam aktyvumui vandens bandiniuose nustatyti
naudojamas cheminio nusodinimo metodas (nusodinamas naudojant -
perchloratg [145], molibdeno fosfatg [146], gelezies, vario, kobalto, nikelio
cianidus [147, 148] ar vandens bandinio filtracija per specialius filtrus,
specialiai impregnuotus pluostus [149, 150] ar sorbentus [151-154].

Tuo tarpu plutonio izotopy nustatymas tiek vandenyje tiek dirvozemyje
ar dugno nuosédose yra sudétingas, susidedantis i§ pradinio paruoSimo
procediry ir radiocheminio gryninimo.

Gamtiniy bandiniy principiné analizés schema pateikta 12 paveiksle.
Gamtiniai bandiniai skirstomi j kietos ir skystos matricos bandinius, tod¢l jy
analizé vykdoma skirtingai. Kieti bandiniai pirmiausiai yra dziovinami ir
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deginami, tada tirpdomi riigstyse ar lydomi su Sarmais, o skystos matricos
bandinai filtruojami ir partigstinami. Toliau tiek kietos tiek skystos matricos
bandiniai ruoSiami taip pat: vykdomas analités sukoncentravimas, cheminis
atskyrimas, analités gryninimas naudojant skysc¢iy ekstrakcija ir/ar jony mainy
ir/ar ekstrakcing chromatografija, bei atliekamas S$altinio paruoSimas
matavimams ir galiausiai atliekami a-spektrometriniai matavimai.

GAMTINISBANDINYS
Pradinis apdorojimas

l ,

Kietos medZiagos Vandenmés matricos (jiiros ir gélas vanduo,
(dirozemis ir dugno nuosédos) nuotekos ir pozemmiar vandenys)
1

Degmmas Filtravimas ir rig§tmimas
; arba l
Apdorojmas su rigtimis Apdorojimas su $armais

Tirpmimas su rigitimi ar vandenm

— -

Sukoncentravimas naudojant nusodmima arba garmma
Chenunis atskyrimas
Tiupmimas su rigstmis ir valentmgumo koregavimas

v

' arba v arba 1
Ekstrahavimas tuptkliu~ Jonumamu chromatografija  Ekstrakemé chromatografija

. .j |

Saltinio paruosimas

Matavimai

LSC, a-spektrometrija, masiy spektrometrija
12 pav. Gamtiniy bandiniy analizés schema [155].

Oksidaciniai-redukciniai ciklai taip pat yra taikomi ir plutonio
nustatymui i§ didelio tiirio gamtinio vandens. Tam tikslui dazniausiai yra
reikalingas labai didelis vandens kiekis - 100-400 litry [156]. Priklausomai
nuo to ar vandenyje yra didelis suspenduoty daleliy kiekis, vanduo gali biiti
filtruojamas, tada atskirai yra nustatomas plutonis susijes su koloidais.
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Egzistuoja keletas pagrindiniy elementy/nuklidy sukoncentravimo i$
didelio tiirio vandens bandinio metody:

1. Garinimas — vandens bandinys nugarinamas, sumazinamas bandinio
taris.

2. Nusodinimas - naudojant oksidacinius redukcinius procesus plutonis
esantis vandenyje yra pervedamas ] tam tikro oksidacijos laipsnio plutonj,
kuris gali biiti lengvai nusodintas su hidroksidais ar oksidais [155-159].

3. Sorbcija, naudojant jvairius sorbentus — vandens bandinys leidziamas
per sorbentais uzpildytas koloneles, kur yra parinktas sorbento masés ir tirpalo
turio santykis, leidimo greitis arba sorbentas yra laikomas tam tikra laikg inde
su analizuojamu tirpalu. Naudojami — jvairlis sorbentai: juros dumbliai,
celiuliozes turin¢ios medziagos, aktyvinta anglis, nuoteky dumblas, molis ir
molio mineralai [160], gelezies, mangano, magnio, aliuminio hidroksidai
[161, 162], silicio dioksidas modifikuotas vario ferocianidu [163], bentonitas
[164], zeolitas, montmorilonitasairodelis ir silikagelis [165].

1.4. Sorbenty pritaikymas radionuklidy ir sunkiyjy metaly sorbcijai

Sorbenty naudojimas taip pat gali biiti patogus terSaly koncentravimo
budas. Per pastargjj deSimtmetj adsorbcija tapo tiriamiausiy sunkiyjy metaly
ir kity toksisky medziagy pasalinimo i§ vandens ir nuoteky metodu [166-175].
Adsorbcija yra masés perdavimo procesas kurioje medziaga i§ skystos fazés
perkeliama | kietosios medziagos pavirSiy ir suriSama, vykstant fizinéms ir
(arba) cheminéms sgveikoms [176]. Pagrindiné sorbenty savybé, leidzianti
juos panaudoti terSaly adsorbcijai i§ vandeniniy terpiy, yra jy gebéjimas
dalyvauti sorbcijos-regeneracijos cikluose [177].

Siuo metu vieni i§ perspektyviausiy, $alinant radionuklidus i§ skystujy
terpiy, yra neorganiniai sorbentai. Didelis démesys yra skiriamas sintetiniams
sorbentams (magnetinés nanodalelés, gelezies oksidai, titano silikatai, jvairiis
heksaciano ferato junginiai) [178-180], natiiraliems gamtiniams sorbentams
(bentonitas, zeolitas, hidroksiapatitas, jvairiems molio mineralams, daug
gelezies turintiems mineralams) [181, 182]. Dazniausiai biosorbcija yra
endoterminis procesas, todél auksStesnés temperatiiros padidina sorbenty
sorbcine geba, nes padidéja pavirSiaus aktyvumas ir kinetiné energija, taiau
didelés temperatiiros gali sukelti fizines sorbento deformacijas. Kadangi
biosorbcijos procesas daugiausia vyksta biomasés pavirSiuje, pavirSiaus
modifikavimas gali Zzymiai pakeisti biomasés sorbcinj pajégumg ir
funkcionaluma. Modifikuojant biomasés pavirSiuje esancias funkcines
grupes, gali buti pasiekta didelé sorbciné geba, ta¢iau modifikacijos taip pat
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padidina biosorbenty komercing vertg, priartindamos juos prie susintetinty
jony mainy dervy kainy [183].

Todél vis bandoma juos modifikuoti ir pritaikyti antropogeninés kilmés
radionuklidy ir sunkiyjy metaly koncentracijy nustatymui gélo vandens
sistemose, bei vandens valymui nuo jy, sukuriant pigesnias alternatyvas
dirbtinéms jonu mainy dervoms. Toks gamtiniy sorbenty pritaikymas leisty
sumazinti antropogeninés kilmés radionuklidy nustatymo i§ dideliy gélo
vandens tiirio kaing bei Zymiai sutrumpinty analizés laika.

Fizikinis-cheminis ir metaboliS$kai nepriklausomas procesas, pagrjstas
jvairiais mechanizmais, jskaitant absorbcija, adsorbcijg, jony mainus,
pavirsiaus kompleksavimg ir nusodinimg ant biomedziagy gali biiti vadinamas
biosorbcija. Pastaraisiais desimtmeciais biosorbcija buvo vertinama kaip
perspektyvi, ekonomiskai efektyvi valymo biotechnologija [184]. Kaip
biosorbentai naudojamos: pjuvenos, gelezies junginiais modifikuotos durpés
[185], dirvozemiai, molio mineralai [186, 187], ir biologinés medziagos,
tokios kaip bakterijos, dumbliai, mielés ir grybai [183, 188, 189], augalinés
kilmés medziagos, pramoninés ir Zemés tkio atlickos ir bioatliekas (vaisiy
zievés, ryziy $iaudai) [160, 190]. Daznai naudojamos tokios medziagos kaip
kokosas [176,191, 192], kava [193] ir samanos [176, 194]. Netgi zmogaus
plaukai buvo iSbandyti kaip biosorbentas [195]. Toks sorbenty pritaikymas
leisty sumazinti antropogeningés kilmés radionuklidy nustatymo is dideliy gélo
vandens turiy kaing bei zymiai sutrumpinty analizés laika.

Biosorbentai daznai yra selektyviis, konkurencingi, veiksmingi,
nebrangts ir lengvai perdirbami. Svarbiis yra jvairiy veiksniy individualus
ir(arba) bendras poveikis biosorbcijai. Biosorbcija daugiausia vyksta dél tokiy
sgveiky kaip jony mainai, kompleksavimas, adsorbcija fizinémis jégomis,
nusédimas ir jsitvirtinimas vidinése erdvése. Du ar daugiau mechanizmy gali
veikti vienu metu [196]. Radionuklido kravis yra lemiamas mainy sorbcijos
veiksnys. Buvo jrodyta, kad radioaktyviosios dalelés gali pakeisti medziagos
kriivj ir gali turéti jtakos asimetriniam bimodaliniam kriivio pasiskirstymui
[197]. Neorganiniai sorbentai, taip pat biosorbentai, tokie kaip samanos, jau
seniai sékmingai naudojami radioaktyviyjy medZiagy, tokiy kaip **’Cs ir S,
bei sunkiyjy metaly koncentracijy jvertinimui [182, 194, 198].

Samanos susideda i§ hemiceliuliozés, pektino, celiuliozés, baltymy,
polifenoliy ir neorganiniy medziagy [199], tuo tarpu pjuvenos susideda i$
hemiceliuliozés, celiuliozés, lignino ir ekstrakciniy medziagy [200, 201].
Visos $ios medziagos galéty dalyvauti sorbuojant radionuklidy katijonus ar
tapti aktyviais centrais, galinciais prisijungti tam tikro kriivio jonus. Tirpalo
pH ijtakoja paciy terSaly sudétj, funkciniy grupiy, aktyviy centry aktyvuma
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biosorbentuose ir konkurencija su tirpale esanéiais jonais. Sios aktyvios vietos
gali turéti teigiamg krivj esant labai mazoms pH vertéms, todél dél didelés
protony koncentracijos sorbento pavirsiuje, negali adsorbuoti metalo katijony.
Taciau did¢jant pH, gali jvykti keliy funkciniy grupiy riig§tiné disociacija ant
kieto pavirSiaus, priklausomai nuo kiekvienos grupés riigsties disociacijos
konstantos (pKa) reikSmiy; todél neigiamo kriivio tankis pavirSiuje didéja ir
metaly katijonai veiksmingiau konkuruoja dél aktyviy sorbcijos centry, o tai
padidina biosorbcijos efektyvuma [202]. Kai pavirSius jkraunamas neigiamai,
palengvéja metaly katijony adsorbcija ant pavirSiaus  vykstant
kompleksavimui/mainams [203], todél radionuklidy jsisavinimas ant sorbenty
pavirsiaus, esant didesnéms pH vertéms padidéja.

Aktyvinta anglis yra labai universalus sorbentas, turintis neapdorota
grafito formga su atsitiktine arba amorfine labai poréta struktiira, kurios poros
yra labai jvairios — nuo matomy jtrikimy ir/ar jplySimy iki molekuliniy plysiy.
Aktyvinta anglis gali bati gaminama i$ praktiskai bet kokios kKietos medziagos,
kurioje yra anglies, tieck nataralios, tiek sintetinés [204-208]. Nors aktyvinta
anglis yra tinkamiausias sorbentas, jos platus panaudojimg riboja jos didelé
kaina [209]. Buvo atlikta daug tyrimy, siekiant sukurti nebrangius aktyvintos
anglies adsorbentus, pagamintus i$ pigesniy ir lengviau prieinamy medziagy.
Komerciné aktyvinta anglies dazniausiai gaminama i§ natiiraliy medZiagy,
tokiy kaip mediena — 35%, anglis - 28%; lignitas - 14%; kokoso kevalas -
10%; durpés - 10% ir Kitos medziagos - 3%, tiesa sakant, bet kokia anglies
turinti medziaga gali bati naudojama kaip pirminé medziaga anglies
adsorbentams gaminti [186, 210-212]. Tadiau aktyvintos anglies adsorbcijos
efektyvumas priklauso nuo Zaliavos bei jos paruo$imo bado ir apdorojimo
salygy, tokiy kaip pirolizés temperatiira ir aktyvavimo laikas. Daugelis kity
veiksniy taip pat gali turéti jtakos sorbcijos gebai, pavyzdziui, pavirSiaus
chemija, pavirSiaus kruvis ir pory struktira. [186, 213-215]. Irodyta, kad
pirminis cheminis pjuveny apdorojimas pagerina jy sorbcijos geba ir sorbcijos
efektyvuma [216]. Desorbcijos tyrimai parodé, jy tinkamuma daugkartiniam
panaudojimui [215].

Taghavi ir kt., (2016) [217] tyré i§ migdoly kevaly pagamintos anglies
gebéjima sorbuoti SeSiavalentj chromg. Jie atliko modelinius purtymo
eksperimentus ir nustaté priklausomybes nuo tirpalo pH, sorbento kiekio,
pradinés metalo koncentracijos, kontakto laiko ir temperatiiros. Gauti
rezultatai parodé, kad Cr®* sorbcija labai priklauso nuo tirpalo pH vertés.
Didéjant tirpalo pH nuo 2 iki 10 chromo pasalinimo efektyvumas sumazeja
nuo 33 iki 9%. Esant pH< 2 tirpale vyraujancios formos yra HCrOy4 ir Cr,07%
, tuo tarpu sorbento pavirsius yra jkrautas teigiamai, todél dél mazos laisvos
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adsorbcijos energijos HCrO4 yra efektyviai sorbuojamas. Esant didesnéms
pH vertéms, esant dominuojantiems CrO.% ir Cr,0;* jonams ir sorbento
pavirui jkrautam neigiamai, jony adsorbcija dél elektrostatinés traukos yra
maza. Taip pat nustaté optimalias saglygas chromo sorbcijai: sorbento kiekis -
4g/l, pH 2, kontakto laikas — 60 min, optimali temparatara yra 25°C, chromo
koncentracija — 20 mg/I.

Thammawong ir kt., (2013) [178] sukiiré magnetinj nano-sorbenta, kurio
pagrindas yra gelezies oksido nanodalelés funkcionalizuotos berlyno méliu.
Sis sorbentas pasizymi didele adsorbcijos geba (96 mg Cs/g sorbento) bei
superparamagnetinémis savybémis ir turi pakankamai didele soties
jmagnetinimo reikSme, o tai rei$ia, kad sorbentas gali buti paSalintas i$
aplinkos po sorbcijos, naudojant paprasta magnetinj lauka. Taip pat nustate,
kad sorbentas turi didelj pasiskirstymo koeficientg (Kq) - 3,2x10* ml/g, esant
mazai Cs* koncentracijai - 0,5 ppm. Taip pat jvertino konkuruojanc¢iy jony
(K*, Na*, Ca?*, Mg?*) jtakg cezio pasiskirstymo koeficientui ir nustaté, kad
kintant $iy jony koncentracijoms nuo 300 iki 2000 ppm, pasiskirstymo
koeficientas ceziui sumazéja Zymiai. Jie teigia, kad toks sumazéjimas gali biti
susijes su tuo, kad §iy jony hidrataciniai spinduliai yra panasiis (Cs* - 3,25 A,
K*-33 A, Na* - 3,6 A, Ca* 4,1 A ir Mg?* - 4.25 A), todél sie jonai gali
konkuruoti su cezio jonais vykstant sorbcijos procesui.

Seliverstov ir kt., (2006) [218] tyré Pu ir Np sorbcija ant chitino,
chitozano ir chitino turin¢iy medziagy statinémis ir dinaminemis saglygomis 1-
4 mol/l NaOH tirpaluose turin¢iuose iki 5 mol/l NaNOs. Nustaté, kad Pu(IV)
Kg vertés visiems sorbentams kito nuo 3000 iki 6000 cm?®/g. Taip pat nustate,
kad plutonis yra gerai sorbuojamas ant Khizit-03 sobento (Atlanto kriliy
kiautai apdoroti taip, kad buty pasalinta didzioji dalis baltymy, skirtingai nei
chitinas, turintis kalcio ir magnio karbonaty ir fosfaty) i$ tirpalo, kurio sudétis
atitinka radioaktyviy atlieky (OH™ 4 mol/l, NOs 13 mol/l, Na* 10 mol/l, APF*
7 mol/l, Fe** 0,002 mol/l, Pu 7,2x10° mol/l) cheming sudétj, o pasiskirstymo
koeficientas - Kg, statinémis eksperimento sglygomis buvo lygus 2850 cm?®/g.

Yasemin ir Zeki, (2007) [213] tyré sunkiyjy metaly adsorbcijg ant
rieSutmedzio pjuveny. Tirta kontakto laiko, metalo koncentracijos ir
temperatiiros jtaka metalo jony pasalinimui i§ vandeniniy tirpaly. Nustate, kad
didesnis sunkiyjy metaly Kiekis yra pasalinamas eksperimento pradzioje, dél
didesnio laisvo pjuveny pavirSiaus ploto. Kai pavirSiuje adsorbcijos centry
kiekis sumazéja, sorbcijos greitj riboja adsorbato sklaida nuo iSoriniy centry
prie vidiniy adsorbento centry. Pusiausvyra pasiekiama po 1 h purtymo.
Lengmuiro izoterma atitinka dominuojantj jony mainy mechanizmg, o
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Freundlich izoterma rodo, adsorbcijos-kompleksacijos reakcijas vykstancias
adsorbcijos proceso metu.

Lujaniené¢ ir kt., (2013) [112] tyré Am ir Pu izotopy sorbcija ant Baltijos
juros dugno nuosédy nattraliomis ir laboratorinémis salygomis. Eksperimento
metu jiiros vanduo buvo sumaiSytas su zinomu kiekiu dugno nuosédy santykiu
1:10 (kieta: skystis) plastikiniame butelyje. Tada Pu(lV) ir Pu(V) [miSinys
238py, 239py, 24Py jr 241Pu] ir 2! Am(III) jneSami j jiiros vandenj su dugno
nuosédomis. Po eksperimento sedimentai atskiriami centrifuguojant ir
atlickama plutonio ir americio desorbcija i§ dugno nuosédy su 6 mol/l HNO3
bei atlickamas humusiniy medziagy atskyrimas ir tirta oksidacijos laipsnio
kaita. Nustate, kad plutonio izotopai susij¢ su huminais ir neorganiniais
junginiais, o americis buvo pasiskirstes tarp humino ir fulvo ragsciy. 2*Am
dugno nuosédose susij¢s su organinémis medziagomis (42 %), i$ kuriy 22,5%
susij¢ su dializuotomis fulvo rugstimis, 12% su humuso riigstimis ir 7,5%
fulvo rugstimis ir pakankamai didelé dalis su karbonatais (21%). Didziausia
plutonio dalis 74% aptikta likutingje frakcijoje. I8analizuoti rezultatai parodé
nezymy skirtumg tarp skirtingo oksidacijos laipsnio sorbcijos (Am(IlI)
atitinka Pu(l11)). Nustaté, kad per 3 min adsorbuojama 90% viso jnesto
plutonio Kiekio, 0 99% adsorbcija pasiekta per 14 dieny.

Yakout ir kt., (2013) [219] tyré urano sorbcija ant i§ ryziy Siaudy
pagamintos aktyvintos anglies (RSK). Jy tikslas buvo iSsiaiskinti aktyvintos
anglies gebéjima pasalinti U(V1) ir jos saveika su funkcinéms humuso riigsties
grupémis bei poveikj aktyvios anglies sorbciniams centrams. Urano
pasalinimo, naudojant aktyvintg anglj, tyrimo rezultatai parodé, kad
maksimali adsorbcija buvo prie pH 5,5 pusiausvyra pasiekta po 40 min
adsorbciné geba 100 mg/g. Adsorbcijos izoterma humuso riigséiai ant
aktyvintos anglies pagamintos iS ryziy $iaudy kai pH verté 5,5 rodo, kad esant
mazoms humuso rtgsties koncentracijoms yra sorbcijos didéjimas, o toliau
didinant jos koncentracijg - pasiekiama pusiausvyra. Adsorbcijos didéjimas
susijes su humuso riigsties ir anglies pavirSiaus giminingumu, kai daugybé
aktyviy funkciniy grupiy jungiasi tarpusavyje. Urano adsorbcija esant humuso
rugscial sumazéja, kai uranas ir humuso rtigstis jneSami abu iskarto, lyginant
su tuo kai U(VI) jneSamas jau po pusiausvyrinés humuso raigsties sorbcijos
ant aktyvintos anglies. Tai gali biiti susij¢ su U-humuso riigsties komplekso
susidarymu tirpale ir su tuo, kad prisijungusi humuso rtigstia uzima/blokuoja
potencialius adsorbcijos taskus ant aktyvintos anglies pavirsiaus.

Begg ir kt., (2015) [164] tyré plutonio Pu(lV) ir Pu(V) sorbcija ir
desorbcija ant bentonito bei Pu(lV) sorbcija ant FEBEX bentonito siekiant
jvertinti Pu elgseng 107-10%6 mol/l koncentracijy intervale. Pu(V) sorbcija
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ant bentonito 10-11-10" mol/l koncentracijy intervale yra tiesiné, tadiau labiau
priklausoma nuo laiko. Eksperimento trukmé (10 mén), leido jvertinti
atsiradusig 1éta Pu(V) redukcija ant daug smektito turincio molio. Kqg vertés
gautos po 2 mén desorbcijos buvo panasios, kaip Kq vertéms po 21 dienos
sorbcijos, tai rodo grjZztamga plutonio sorbcijg ant bentonito. Buvo pastebéta,
kad aerobiniy eksperimenty metu Pu(IV) oksidacijos laipsnio kitimas atlieka
svarby vaidmenj desorbcijos procese.

Koulouris ir kt., (2000) [220] tyré Th, U, Pu ir Am sukoncentravimo
galimybes ant MnO; sorbenty, specialiy organiniy jony keitikliy: HYPHAN
(@ cellulose based ion-exchanger hydroxy-phenyl-2-azonaphtol) ir
POLYORGS (non-woven fabric). 222Th, 238U, 2%9Pu sorbcija i§ vandens kinta
priklausomai nuo sorbento, nes skiriasi fiziko-chemines savybés, tokios kaip
kristaliné struktira, nulinio kriivio taSkas, daleliy dydis. Gascon badu
paruostas MnO; sukoncentruoja visus minétus nuklidus (>90%), CRYMO
(60-80%), Mann (50-70%) metodais. Sorbentas HYPHAN nelabai tinkamas
U ir dalinai tinkamas Th. POLYORGS tinkamas aktinidy sorbcijai i$ vandens.
Taip pat rezultatai parodé, kad mangano oksido masé (iki 5 g) reik§mingos
jtakos aktinidy atktiriamumui ekstrakcinés chromatografijos metodu neturi.

Perevalov ir kt., (2009) [221] tyringjo Pu(IV), polimerinio Pu(1V), Pu(V),
Pu(VI) sorbcija i§ 0,1 mol/l NaClO, tirpalo ant daugiavalentiniy anglies
nanovamzdeliy. Stebima greita plutonio sorbcija visiems plutonio oksidacijos
laipsniams. Per 3 valandas absorbuojama apie 80-95% - ir pasiekiama
pusiausvyra. Gerai zinoma, kad plutonio sorbcijos kinetika kontroliuojama
molekuliy ar jony jungimosi su sorbento pavirSiumi ir jy tolimesnés difuzijos
] poras greicio. Skirtingy oksidacijos laipsniy plutonio sorbcija kinta:
polimerinis Pu(IV)>Pu(VD>Pu(IV)>Pu(V). Pastebéta sorbcijos
priklausomybé nuo pH. Didziausia Kq (Kg = 2.4x10° ml/g kai tirpalo pH 6)
verté gauta polimeriniam Pu(IV) pH intervale nuo 4 iki 6. Kq auga didéjant
pH, tai patvirtina ir didéjantis nanovamzdeliy pavirSiaus afiniskumas plutonio
jonams.

Lukf¢ ir kt., (1999) [222] tyré #°Pu sorbcijg i§ modelinio boro rugsties
tirpalo, kaip sorbentus naudojo ceolitus. Visy tipy ceolito sorbentai
pasizymeéjo dviem skirtingo dydzio Kq maksimumais prie skirtingy pH verciy.
Kg vertés ceolito i§ Nizny Hrabonec (apdoroto su 1 mol/L natrio $armu) Kinta
priklausomai nuo modelinio tirpalo pH vertés. Stebimi du Ky vertés
padidéjimai, prie pH 5,7 ir pH 7-8.

Pastaruoju metu pries§ pradedant veikti naujoms atominéms elektrinéms
atsirado poreikis nustatyti foninj antropogeninés kilmés radionuklidy lygi
atsiradusj tiek dél nelaimingy atsitikimy AE, tiek dél branduolinio ginklo
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bandymy. Ypac svarbus yra veiksmingy ir nebrangiy vandens valymo metody
sukiirimas, kurie leisty minimizuoti terSaly kiekius, siekiant apsaugoti aplinka
ir mus nuo jy zalingo poveikio.
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1. TYRIMU METODIKA
2.1. Tiriamieji objektai ir metodika
2.1.1. Tiriamieji objektai

Tyrimuose naudoti gamtiniai sorbentai:

1. Samanos (Ptilium crista - castrensis), kerpés (Cladonia rangiferina),
pusies (Pinus sylvestris) spygliai, molis, gZzuolo (Quercus robur) pjuvenos,
kavos tir§¢iai.

2. Gelezies hidroksidu modifikuotos samanos, pjuvenos ir kavos tirsciai.

3. Pjuvenos modifikuotos anglinant, bei papildomai anglintos pjuvenos
modifikuotos naudojant koncentruota drukos riigstj.

2.1.2. Sorbenty modifikavimo metodai

Sorbenty modifikavimas su geleZies hidroksidu

Atsizvelgiant | radionuklidy savybe sgveikauti su gelezies turinCiais
junginiais, buvo susintetinti gelezies junginiu modifikuoti biosorbentai.
Sorbenty modifikavimui buvo panaudotas modifikuotas DeMarco ir kt.,
(2003) [223] apibudintas metodas. Sis metodas pagristas sorbento
impregnavimu su gelezies hidroksidu ir vélesniu terminiu apdorojimu.
Pirmiausiai pagaminamas gelezies (IIT) hidroksidas: sumaiSant lygiomis
dalimis po 250 mL (1:1) 1 mol/l FeClsx6H20 tirpalag su 3 mol/l NaOH.
Palickama pastovéti 4 valandoms. Susidariusios nuosédos praplaunamos ir
dekantuojamos. Susidariusios nuosédos sumaiSomos su 100 g biomasés ir
palickamos pastovéti 3 valandas. Tada biomasé filtruojama, praplaunama
dejonizuotu vandeniu ir dZziovinama 4-8 valandas 60 °C temperatiiroje.

Pjuveny modifikavimas anglinant ir su druskos ragstimi

Pjuveny biomasé dziovinama iki pastovios masés 105 °C temperatiiroje.
I8dziovinta biomasé deginama (temperatiira keliama kas valanda po 100 °C)
300 °C temperatiiroje 2 h be deguonies.

Anglinty pjuveny biomasé¢ dZiovinama iki pastovios masés 105 °C
temperatiiroje. ISdZiovinta biomasé¢ impregnuojama naudojant koncentruota
HCI. Biomasés ir ragsties santykis (1 g : 2 mL), laikoma kambario
temperatiiroje 24 h. Gauta biomasé¢ dziovinama 3 dienas kambario
temperatiiroje, o tada deginama (temperatiira keliama kas valanda po 100 °C)
300 °C temperatiiroje 2 h be deguonies. Gauta medziaga plaunama distiliuotu
vandeniu iki pastovios filtrato pH vertés ir dar karta deginama 300 °C
temperatiiroje 1 h.
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Tokia karbonizacijos temperatiira pasirinkta tod¢l, kad Zemesnéje
temperatiroje (300 - 400 °C) pagaminta anglis turi jvairesnj organinj
charakterj, nes susidaro alifatinés ir celiuliozés tipo strukturos [224, 225].
Esant aukstesnei pirolizés temperatiirai, anglies struktiiroje atsiranda labiau
organizuoti anglies sluoksniai (struktiira darosi panasi j grafeno), o pavirsiuje
sumazéja funkciniy grupiy kiekis [226].

2.1.3. Sorbenty charakterizavimas

Apskaiciuojama:

m (gautos anglies masé,g)

Karbonizacijos iSeiga: 1n(%) = e (sawso bandinio mass.g) x 100 @
Impregnavimo santykis: £=— (giﬁii:gﬂa:fs l,g) )
Sorhcijos geba [227]: q.(Bq/g) = L= 3)
Sorbcijos (pasalinimo) efektyvumas [227]: R(%) = C"C—_OCQ x 100 (4)

Anijony ir amonio jony kiekio nustatymas.

Pasveriama po 0,2 g sorbento ir sudedama j 25 ml stiklinéles ir uzpilama
nedideliu kiekiu bidistiliuoto vandens. Kaitinama vandens vonioje 50 °C
temperattiroje 30 minuc¢iy. Tada sorbentai sutrinami agatiniame gristuvélyje
ir supilami atgal j stiklinéle. Ipilama dar 5 ml bidistiliuoto vandens, gerai
iSmaiSoma ir filtruojama. Filtratas surenkamas j mégintuvelius ir skiedziamas
iki 10 ml.

Anijony koncentracijy tyrimui vandeniniuose eliuatuose naudojamas
jony mainy chromatografas ,DIONEX 2010i“ su konduktometriniu
detektoriumi, naudojant apsaugine kolonéle ,,JonPac AG4A —SC* (kolonélés
ilgis 50 mm, vidinis skersmuo 4 mm), analitine kolonéle ,,JonPac AS4A-SC*
(kolonélés ilgis 250 mm, vidinis skersmuo 4 mm), katijony keitiklj ,,ASRS-
ULTRA 4 mm“. Naudotas eliventas — 1,8 mmol/l Na,COs/1,7 mmol/l
NaHCOs. Eliuento tekéjimo greitis per kolonéle 2 ml/min. Katijony keitiklio
regeneratas — 0,05 ekv/l H,SO4. Regenerato tekéjimo greitis per keitiklj 2
mi/min.
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Katijony kiekio nustatymas.

Pasveriama po 1 g tiriamo sorbento ir sudeginama mufelinéje krosnyje,
kas valandg keliant temperatiita po 100 °C iki 450 °C temperatiiros. Sioje
temperatiiroje deginama 3 valandas. Sudeginti bandiniai uzpilami 20 ml 8
mol/l HNOg ir nugarinami. Tada dar karta nugarinama su 10 ml 1 mol/l HNOs.
Nugarinus likutis uzpilamas bidistiliuotu vandeniu, tada filtruojama, gautas
filtratas skiedziamas iki 10 ml ir supilamas j mégintuvélj. Analizé atliekama
naudojant atominj absorbcinj spektrometra - AAnalyst 800, PerkinElmer.
Gelezies kiekis sorbente buvo apskai¢iuotas:

Mpe V
W, = YFe X X — 5
F8203 Fe MF€203 m ( )

kur yr. — geleZies koncentracija bandinyje (mg/g), Mee it Mee20s - molekuliné
gelezies ir gelezies (II) oksido masés (g/mol), V — bandinio tiris (I), m —
bandinio masé (g).

Vandens TDS (total disolved solid) - mineralizacija

Mineralizacija — nustatoma naudojant pakeista Dahaan ir kt., (2016)
[228] metodg. Siekiant nustyti TDS kiekj buvo garinamas 20 | eZero vandens
bandinys, vandens vonioje, porcialianiniame tiglyje iki minimalaus kiekio,
likutis baigiamas garinti 105 °C temperatiiroje dziovinimo spintoje.

Organiniy medziagy kiekio nustatymas

Siekiant nustatyti organiniy medziagy kiekj sorbente buvo atlikta LOI
(loss-on-ignition) analizé. Pasveriama po 1 g bandinio i§dziovinto 105 °C
temperatiiroje ir deginama 550 °C temperaturoje mufelinéje krosnyje 4
valandas. I$ masés pokycCio apskai¢iuojamas organiniy medziagy kiekis
bandinyje [229].

DW105—DWsso
DWios

LOIsso = ( ) x 100 (6)
kur LOlsso — organiniy medziagy kiekis (%), DW1gs — bandinio sausas svoris
pries deginima (g), DWsso — sausas svoris po deginimo 550 °C (g).

Nulinio kruvio tasko pHp,c nustatymas.

Nulinio kravio taskas pHpz (point of zero charge) nustatomas keliais
buidais ruosiant skirtingy pH ver¢iy tirpalus (2-12) distiliuotame vandenyje
[230] ar KNO; tirpaluose [231]. Siuo atveju buvo pasirinktas modifikuotas
Foil ir Villaescusa, (2009) [231] pasitilytas metodas. Ruosiama po 40 ml
skirtingy pH ver¢iy 0,03 mol/l KNOs j kuriuos jdedama po 0,5 g tiriamo
sorbento. Tirpalo pH koreguojamas su 0,1 mol/l HCI ir 0,1 mol/l NaOH.
Purtoma 100 rpm 24 h kambario temperatiiroje. Matuojamas pH vertés
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pokytis. Bréziama kreivé: X asyje — pradinis pH (pHinit), Y asyje — ApH po 24
h (pHe-pHinit). Surandamas pHpzc — tai ta pH verté, ties kuria kreivé ApH nuo
pHinit kerta ties¢ pHpradinis=PHgalutinis [206]. Jei pH > pHp.c — sorbento pavirSiuje
yra neigiamas kriivis, o jei pH < pHp,c — sorbento pavirSiuje yra teigiamas
kravis [232].

PavirSiaus ploto ir pory tiirio nustatymas

Meéginiy teksttiriniai parametrai pagal Brunauer—Emmett-Teller (BET)
daugiasluoksnés adsorbcijos teorija buvo nustatyti i§ azoto adsorbcijos—
desorbcijos izotermy esant —196 °C. Prie§ analize méginiai 3 h buvo
nudujinami vakuume 105 °C temperatiiroje. Savitasis pavirSiaus plotas buvo
apskaiciuotas naudojant BET (Brunauer-Emmett-Teller) lygti. Bendras pory
tiris buvo nustatomas i§ adsorbcijos izotermos pagal azoto jsisavinima esant
santykiniam slégiui p/po = 0,99 [233].

PavirSiniy funkciniy grupiu nustatymas

Bandiniy infraraudonieji spektrai buvo registruojami a-ALPHA-T FTIR
(Bruker). Po 1 mg tiriamyjy sorbenty buvo sutrinama agato grastuvélyje,
sumaiSoma su 200 mg gerai iSdziovinty KBr milteliy ir presuojama
formavimo presu vakuume. FT-IR spektrai buvo uzfiksuoti 400—-4000 cm*
diapazone, skiriamoji geba 2 cm™.

Pavirsiaus morfologijos nustatymas

Skenuojanéiu elektroniniu mikroskopu (SECM-030, SENSOLYTICS)
buvo gauti bandiniy pavirSiaus atvaizdai padedantys apibiidinti bandiniy
pavirSiaus morfologija.

2.1.4. Radionuklidy aktyvumo koncentracijy nustatymas

137Cs aktyvumo koncentracijos nustatymas

Sorbento bandinys sudegintas 400 °C temperatiiroje, o vandens bandinys
nugarinamas iki minimalaus turio. Paruosti bandiniai sudedami |
sukalibruotus, zinomos geometrijos indelius, nustatomas jy svoris ir atliekami
gama spektrometriniai matavimai. Matavimai atliekami naudojant
CANBERRA y-spektrometrine sistemg su HPGe detektoriumi. Detektoriaus
skiriamoji geba 1,76 keV/1,33 Mev. ’Cs savitasis aktyvumas buvo
matuojama pagal **'™Ba (dukterinio '¥'Cs produkto) energeting gama linijg
661,62 keV. Radiocezio aktyvumo matavimo paklaidos bandiniuose buvo
vertinamos naudojant GENIE programine jrangg. Paklaidos buvo maZesnés
negu 5% (standartinis nuokrypis) aktyviems bandiniams ir ne didesnés negu
15% mazesnio aktyvumo bandiniams [234].
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Plutonio izotopu koncentraciju nustatymas

Siame disertaciniame darbe plutonio izotopy kiekis vandens bandiniuose
buvo nustatytas remiantis 13-15 paveiksluose pateiktomis schemomis. 13
paveiksle pateikta plutonio izotopy cheminio sukoncentravimo i§ didelio
vandens tirio eiga. Pirmiausiai, surinkus 300 | vandens bandinj, jis
pariigStinamas, jneSamas zinomas kiekis *?Pu. Tada jdedama FeSOsx7H,0
ir Na,S,0s ir maiSoma (visy valentiniy formy plutonis redukuojamas iki Pu®*).
Po valandos pilama 1 mol/l NaOH iki pH 9, susidariusios nuosédos
paliekamos nusistovéti per naktj - nuséda gelezies hidroksido nuosédos, su
jomis kartu yra nusodinami ir plutonio izotopai. Susidariusios nuosédos
surenkamos, istirpinamos ir dar karta nusodinamos pridéjus NayS;0s ir
NaOH, esant pH 9.

I)12mel1HCLpH=2

IT) Trasens-***Pu
Vandensbandinys _ IIT) Fe$0,% TH,0
3001

I\'-:l NE:S:OE
Palikti pernaktj ‘

. V) 1mol1NaOH,pH=9
Dekantuoti

STM(OH)y) nuosédy «—— 17 mel1HCL

|

_ ) I) 2 g.]. NE;S;O:
Itirpintos nuosédos 1) 1 mol1NaOH, pH=85.9
Palikti 1 h l

M{OH))muosédy «—— 12mol1HCL14.4 mol1HNO; (1:1)
Hltruotiper GF/A filtra l

Filtratas

Nugarinti iki sausos liekanos l

Liekana
Atleaitnti 400 °C temperatfiroje J‘ Jorumaim
mufelinéje krosmyje chromato gaﬁj a
Alfa
Radiochenung ij
ktrometr
analizé Ekstrakané s

chromatografija

13 pav. Plutonio izotopy cheminis sukoncentravimas i§ didelio tario gélo
vandens.

Patikimam plutonio izotopy nustatymui dirvoZemio ar kity kietyjy
medZiagy matricoje naudojamas nesiklis 2*2Pu. Kuris jneSamas j sudegintg
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prie 700 °C temperattiros mufelinéje krosnyje bandinj. Deginant i§ bandinio
pasalinamos organinés medziagos. Toliau yra vykdomos radiochemines
analizés procediiros (14 pav.).

Bandinys
Deginimas 700 °C l

Bandinys +—— 242p,
$lapia mineralizacija l
Garinti
Mineralinis likutis

1 mol/l HNO;

+ N2,;50; maigyti 20 min

+ NaNO, maisyti 10 min

+ 14 4 mol/l HNO;

Ekstraktas 8 mol/l HNO3

l

Jonu mainy kolonéle

(DOWX 1x8 NOs)

§ mol/l HNOs+NaNOs;
12 mol/l HCI1
4 mo/l HCHNax803

Elivatas

Garinti l

Gamtinis bandinys ,— Sausadruska  Modelinis bandinys
Ea . . 0.3 mol/l Na2SOs
Slapia mineralizacyja +1% H280:4

il pH22-24
L
Ekstrakcinene chromatografija Elektrolize

; I 06A, l1h
Slapia mineralizacija A

'

Sauvsa druska

0.3 mol/l Naa804
+1% H2504
pH22-24
a-spektrometrija

14 pav. Radiocheminés analizés ir jony mainy chromatografijos schema.

Vykdoma §lapiag mineralizacijg - pilnai pasalinama organiné anglis (jos
gali likti po deginimo), nes ji trukdo toliau kokybiskai isskirti radionuklidus
i§ bandinio matricos. Zinant, kad stabilius kompleksinius junginius sudaro tik
plutonis, kurio oksidacijos laipsnis IV, tirpale esantj jvairaus oksidacijos
laipsnio plutonj (Pu®*, Pu**, Pu®*, Pu®*) biitina paversti j keturvalente buseng.
Plutonis, kurio valentingumai 1V, V, VI, yra redukuojamas su natrio sulfitu
iki Pu®*, o $is vélau yra oksiduojamas iki Pu** naudojant natrio nitritg. Taip
paruostas bandinys leidziamas per jony mainy chromatografing kolonélg,
kurioje vykstant jony mainy procesui atskiriame tiriamaja analit¢ nuo
palaliniy analizei trukdan¢iy radionuklidy (urano izotopai, 2**Am, 2%Th,
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210pg, 210Pp) ir stabiliy elementy, turin¢iy artimas plutoniui energijas. Pu(lV)
anijoninis kompleksas, kuris adsorbavosi ant jony mainy dervos, suardomas,
redukuojant Pu** j Pu®*, naudojant tirpalg pagamintg i§ 4 mol/L HCl ir natrio
sulfito. Radiocheminés analizés ir jony mainy chromatografijos schema
pateikta 14 paveiksle.

Taip pat gamtiniams bandiniams atlickama ir ekstrakciné
chromatografija (15 pav.) naudojant nuosekliai sujungtas kolonéles su
UTEVA ir TRU dervomis. UTEVA derva skirta urano ir keturvalenciy
aktinoidy atskyrimui nuo matricos. Ji sudaryta i$ dipentilfosfonato sorbuoto
ant inertinio polimerinio neSiklio “Amberlite = XAD-7" arba
“AmberchromCG-71ms. TRU derva skirta transuraniniy elementy
iSskyrimui. Ji sudaryta i§ octil(fenil)-N,N—diizobutilkarbamoilfosfano oksido
iStirpinto tributilfosfate ir uznesto ant inertinio nesiklio “Amberlite XAD-7".
Kolon¢lés uzpildytos dervomis UTEVA ir TRU naudojamos aktinoidy
cheminiam valymui ir atskyrimui.

3moll HNO: 2mol1 HNOz
UTEVA <+— Praplovimas —— TRU

I) 3 mol1 HNO;+1mol/L Al{NO;);
Bandinvs IT) GeleZzies sulfamatas

v v / IIT} Askorbo riigitis
Praplovimas — /" : ™
(RUTEV A+TRU ,> Praplovimas ir kondicionavimas
ﬁ \.
1. 5moll HC1 UTEVA TRU 1. 4moll HC1
2. 0,01 moll HCI1 2. 0,1 moll NH4HC;04

l l

L

u Pu

15 pav. Ekstrakcinés chromatografijos schema.

UTEVA ir TRU kolonéliy sistema atskiriama ir procediira tesiama
naudojant TRU kolonéle, kuri praplaunama ir kondicionuojama, siekiant
oksiduoti Pu(l) iki Pu(IV). Americis kartu su kiuriu iSplaunami i§ kolonélés
keturiy moliy druskos rigstimi, o plutonio izotopai naudojant 0,1 mol/l
NH4HC;0;. UTEVA kolon¢lgje like Th ir U, i§ kolonéliy iSplaunami
atitinkamai praleidus 5 mol/l HCI su 0,01 mol/l HCl tirpalus.

53



Sukoncentruoti ir iSvalyti nuo trukdanciy jony plutonio izotopai
elektrochemiskai  nusodinami  ant nerudijan¢io plieno  diskelio,
elektrolizuojant 1 valanda, kai srovés tankis 0,6 A/cm?, (iSeiga 60 — 70%) [9].
Po elektrolizés diskeliai, dziovinami 200 °C temperatiroje (10 min). Plutonio
izotopy aktyvumas matuojamas a-spektrometriskai, naudojant puslaidininkinj
Alpha spektrometrg OctetePlus su Ortec didelio ploto (450 mm?) Si
detektoriumi, kurio skiriamoji geba yra 24 keV- 4-6 MeV regione.

2.1.5. Sorbcijos ir desorbcijos eksperimentai

Sorbcijos eksperimentai

Siekiant nustatyti sorbento sorbcijos priklausomybe nuo tirpalo pH vertés
buvo paimta po 4 g kiekvieno tiriamo sorbento. Sorbentai kolboje sumaiSomi
su 200 ml skirtingy pH ver¢iy (3, 5, 6, 7, 9) tirpalu, paruostu i$ distiliuoto
vandens | kurj jne$ta 1 Bq ™Cs ir 0,2 Bq 2%®Pu. Tirpaly pH vertés
koreguojamos naudojant NaOH ir HNOs. Sorbcija vykdoma 200 min purtant
125 sukiy per minutg grei¢iu. Po to sorbentai nufiltruojami ir tada tiek
sorbentai tiek filtratai ruo$iami y-spektrometriniams ¥’Cs matavimams, o po
ju a-spektrometriniams matavimams. I$ Siy duomeny apskai¢iuojama vidutiné
sorbento sorbciné geba ir sorbcijos efektyvumas pH intervale nuo 3 iki 9.

I kolonéles, kuriy diametras 4,8 cm jdedama po 20 g tiriamyjy sorbenty
ir pro juos praleidziama po 500 ml ezero vandens su 1 Bq *¥’Cs ir 0,2 Bq %°Pu,
pH verté 6. Tirpalas pro kolonélg leidziamas ~3,2 ml per minute greiéiu. Po
sorbcijos sorbentas padalinamas ] keturis vienodus sluoksnius ir
iSdziovinamas, o tirpalas surenkamas ir nugarinamas. Toliau bandiniai
ruoSiami  y-spektrometriniams  '¥Cs matavimams, o po jy o-
spektrometriniams matavimams.

Desorbcijos eksperimentai

Nuoseklioji ekstrakcija buvo atlikta modifikavus Well ir Brown, (1990)
[235] pasitilyta metoda. 10 g samany uzpilama 250 ml 0,02 mol/l NiCl; ir 45
min purtoma 125 siikiy per minute grei¢iu. Samanos tada filtruojamos per
vidutinio grei¢io filtrg ir dar karta uzpilama 250 ml 0,02 mol/l NiCl, ir
purtoma dar 30 min prie 125 siikiy per minute grei¢iu ir vél nufiltruojamos ir
tada dziovinamos 80 °C temperatiiroje iki pastovios masés. Filtratai
surenkami j vieng indg ir garinami. Nustatomas extracellular — Iastelés iSoréje
esantis pakeiciamas elementas. ISdziovintos samanos pasveriamos ir vél
purtomos 125 siikiy per minute greic¢iu 60 min uzpylus 250 ml 1 mol/l HNOs.
Tada dar karta nufiltruojamos ir praplaunamos 250 ml distiliuoto vandens -
nustatomas intracellular — lastelés viduje esantis elementas, samanos
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dziovinamos — nustatomas elemento likutis samanose. Filtratai nugarinami,
samanos i§dZiovinamos ir juose nustatomas *’Cs ir plutonio izotopy kiekis
iSplautas i§ samany.

Desorbcijos i§ samany eksperimentas buvo atliktas uzpildant 20 g
samany 4,8 cm diametro kolonéles. Sorbento aukstis kolonéléje 11,1 cm, o
uzimamas tiris 200 ml. Pro vieng kolonéle buvo leidziamas distiliuotas
vanduo (pH ~6,16, laidumas ~4 uS/cm) Pro kolonéle praéjes tirpalas
surenkamas kas 30 min po ~70 ml, o sorbentas po eksperimento padalinamas
1 keturis vienodus sluoksnius po ~2,8 cm. Toliau bandiniai ruo$iami y-
spektrometriniams 13’Cs matavimams.

In situ sorbcijos eksperimentai:

e ] dvi dideles kolonéles (aukstis 24 cm, plotis 13 cm, ilgis 19 cm)
sudedama po ~95+5 g iki pastovios masés iSdziovinty samany (samany aukstis
kolonéléje ~14 cm), pro jas leidziama 300 | eZzero vandens. Eksperimento
trukmés 100 ir 200 min. Tékmeés greitis - 0,025 ir 0,05 I/s.

e | dideles kolonéles (aukstis 24 cm, plotis 13 cm, ilgis 19 cm)
sudedama po 100 g tiriamo iki pastovios masés i§dziovinto sorbento, pro jas

leidziama 300 | ezero vandens. Eksperimento trukmé 200 min. Tékmés greitis
- 0,025 I/s.

2.2. Reagentai ir tirpalai

Disertacinio darbo eksperimentiniuose tyrimuose buvo naudotas
distiliuotas vanduo, eZero vanduo, bei ,analiziSkai grynas“ ir ,,chemiskai
grynas‘“ klasifikacijos reagentai: azoto (65% HNO3), druskos (37% HCI),
sieros (95-97% H,SO.), perchloro (70% HCIO4) ragstys, vandenilio
peroksidas (35% H.0,), acetonas (99,5% CsHgsO), amoniako tirpalas (26%
NH4OH), amidosulfoniné (NH,SOsH), askorbo (CsHsOs) ir oksalo
(H2C204x2H20) ragstys, jvairios natrio druskos: natrio nitritas (NaNQOy),
natrio sulfitas (Na.SQs), natrio sulfatas (Na;SO4), natrio metabisulfitas
(Na2S20s), gelezies milteliai (6-9 pm) ir gelezies druskos - chloridas
(FeClsx6H,0O)  bei  sulfatas  (FeSO4x7H20), aliuminio  nitratas
(AI(NO3)3x9H,0), nikelio chloridas (NiCl.x6H,0), natrio hidroksidas
(NaOH). Atitinkamy koncentracijy tirpalai buvo ruoS$iami naudojant
distiliuota vanden;.

Darbe buvo naudojamos jony mainy (Anion exchange resin 1x8 100-200
mesh) ir chromatografinés (UTEV A Resin 100-150 pm ir TRU Resin 100-150
um) kolonélés gautos i$ Trischem, Prancuzija.
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Disertaciniame darbe buvo naudojami plutonio izotopai (%*¢Pu, 2*Pu,

242py) ir radiocezis (137Cs) gauti i§ Cekijos metrologijos instituto.

2.3. Aparatiira

Disertacinio darbo eksperimentiniuose tyrimuose buvo naudoti Sie prietaisai:

1.

w

16.
17.

18.

19.

Alfa spektrometras — OctetePlus su ORTEC (450 mm?) Si detektoriumi
(BU-020-450-AS), USA.

Gama spektrometras — CANBERRA su HPGe detektoriumi, USA
Atominis absorbcinis spektrometras — AAnalyst 800, PerkinElmer, USA.
Indukuotos plazmos masiy spektrometras — Finnigan ELEMENT 2 High.
Performance High Resolution ICP-MS, USA.

Jony chromatografas — Dionex 2010i su konduktyvumo detektoriumi,
USA.

pH-metras — WTW inoLab 720, Vokietija.

Daugiaparametris matuoklis — WTW Multi 340i ir ProfiLine, Vokietija.
Techninés svarstyklés — AND Weighing GF-1200, USA.

Analizinés svarstyklés — Sartorius LA 120 S, Vokietija.

Dziovinimo spinta — Memmert UM 200-400, Vokietija.

. Mufeliné krosnis — SNOL 8,2/1100 SLM21, Lietuva.

Purtyklé — GFL 3006, Vokietija.

Termostatas (vandens vonia) — GFL 1023, Vokietija.

Elektriné plytelé — IKA C-MAG HP 7, Vokietija.

Elekrolizeris pritaikytas 25 mm skersmens neradijan¢io plieno
diskeliams.

Pastovios srovés Saltinis — TEC 41, HTP 30,5.

Skenuojantis elektroninis mikroskopas — SECM-030, SENSOLYTICS,
Vokietija.

Furje transformacijos infraraudonyjy spinduliy spektrometras — a-
ALPHA-T FTIR spectrometer (Bruker), USA.

Dujy ir gary sorbcijos analizatorius — Quantachrome Autosorb-iQ-
KR/MP analyzer, USA.
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1. EKSPERIMENTINIU TYRIMU REZULTATAI IR JU
APTARIMAS

3.1 Biosorbenty ir vandens telkiniy analizinis apibiidinimas

Vis augantis visuomenés susirtipinimas, dél blogéjancios ekologinés
aplinkos btklés ir neatsinaujinanciy istekliy eikvojimo, skatina kurti
analitinius metodus, kurie atitikty Zzaliosios chemijos principus. Didelé
paZzanga padaryta kuriant ekologiSkesnias méginiy paruo§imo strategijas, bei
sumazinant sorbcinés fazés kiekj. Taip pat, nattraliy sorbenty naudojimas yra
puiki zaliyjy méginiy paruoSimo galimybé. Natiiraliy sorbenty naudojimas
sorbcijai yra pranasSus tuo, kad sorbentai gaunami i$ atsinaujinanciy Saltiniy,
turi maza toksiSkumg ir yra savaime suyrantys. Be pranasumy natirals
sorbentai turi ir trikumy, tokiy kaip bandinio nehomogeni$kumas, bei mazas
specifiniy funkciniy grupiy kiekis sorbento pavirsiuje, todél jy pritaikymo
analizei gali reikéti papildomy apdorojimo juos termiSkai ar chemiSkai
modifikuojant.

Siekiant parinkti tinkamiausig sorbentg radiocezio ir plutonio izotopy
sorbcijai i§ gélo vandens sistemy buvo tirti $esi nemodifikuoti biosorbentai:
samanos (Ptilium crista-castrensis), kavos tirs¢iai, gzuolo (Quercus robur)
pjuvenos, kerpés (Cladonia rangiferina), pusies (Pinus sylvestris) spygliai,
molis). Geriausig sorbcing geba parode sorbentai buvo modifikuoti, o jy
santrumpos pateiktos toliau: 1) Samanos — Sam; 2) Kavos tirs¢iai — Kava; 3)
Pjuvenos — Pju; 4) Gelezies hidroksidu modifikuotos samanos — Fe-Sam; 5)
Gelezies hidroksidu modifikuoti kavos tirs¢iai — Fe-Kava; 6) Gelezies
hidroksidu modifikuotos pjuvenos — Fe-Pju; 7) Anglintos pjuvenos — A-Pju;
8) Druskos riigs§timi modifikuotos anglintos pjuvenos — A-Pju-HCI. Tirty
sorbenty nuotraukos pateiktos 16 paveiksle.
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RAFgeat |
Anglintos pjuvenos Kerpés
———
A p
.'&/‘\" §

Fe(OH); modifikuotos ~ Fe(OH); modifikuotos Anglintos pjuvenos Molis Kavos tir§¢iai
samanos pjuvenos aktyvuotos su HCL

16 pav. Sorbenty pavyzdziai.

Modifikavimas gelezies (III) hidroksidu buvo pasirinktas atsizvelgiant |
plutonio polinkj sgveikauti su gelezies turinCiais junginiais, be to
modifikavimas Fe(OH); padidina sorbento pavir§iaus plotg ir pory tarj, bei
gali pagerinti sorbcines savybes. Papildomai pjuvenos anglinamos 300 °C
temperatiiroje be deguonies, taip pagaminama didelio pavirsiaus ploto, poréta,
daug anglies turinti medziaga. O anglintg sorbentg chemiskai modifikuojant
druskos riigstimi - kontroliuojamas funkciniy grupiy kiekis ir jy prigimtis
sorbento pavirsiuje.

Visi sorbentai buvo tirti atominés absorbcinés spektrometrijos,
indukuotos plazmos masiy spektrometrijos, jony chromatografijos, FT-IR
spektrometrijos, alfa ir gama spektrometrijos metodais. PavirSiaus
morfologiniai tyrimai atlikti naudojant skenuojantj elektroninj mikroskopa.

In situ tyrimams atlikti buvo pasirinkti keturi ezerai: Akmenos eZeras,
Traky rajone; Kaniavos (ParSelio) ir Bedugnio eZerai, Varénos rajone;
Akmeniy ezeras, Lazdijy rajone. Ezery buvimo vietos pateiktos 17 paveiksle.
Sie ezerai tyrimamams buvo pasirinkti, dél skirtingy eZery charakteristiky
(pH, TDS, laidumas) ir dél to, kad po Cernobylio AE avarijos radioktyviis
debesis slinko per Varénos, Lazdijy, Traky bei kitus pietvakariy ir vakary
Lietuvos rajonus [14, 29], juose nustatytas **’Cs iskrity tankis kito nuo 0,85
iki 5,18 kBg/m? [26].
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17 pav. Geografinis zemélapis, rodantis tirty ezery buvimo vietas (1.
Akmenos, 2. Akmeniy, 3. Bedugnis, 4. Kaniavos ezerai).

Ezery koordinatés, vidutinis gylis bei eZero plotas yra pateikti 3 lenteléje.
Sioje lenteléje taip pat nurodyti ir pagrindiniai tirty eZery vandens parametrai.
Giliausias ir didZiausias tirtas eZeras buvo Akmenos eZeras, visy kity eZery
vidutinis gylis nebuvo didesnis nei 3 metrai. Ezery vandens pH vertés kito nuo
6,6 iki 8,2.

Specifinis elektrinis laidumas nusako medziagos gebéjimg praleisti
elektros srove. Vandens elektrinj laiduma galima apibtidinti kaip iStirpinty
neorganiniy drusky jony (chloridas, nitratas, sulfatas, fosfatas, natris, magnis,
kalcis, gelezis ir aliuminis), organiniy junginiy (aliejy, fenoliy, alkoholiy ir
cukry) kiekio vandenyje mata, nes vandens laidumas priklauso nuo laisvy
jony, kompleksy kiekio vandenyje. Organiniai junginiai prastai praleidzia
elektros srove, todél dél jy buvimo vandenyje vandens laidumas yra mazas
[236, 237].

EZero vandens elektrinis laidumas kinta priklausomai nuo to, kokia yra
vandens telkiniy geologija, baseino dydis, palyginus su ezero dydziu, eZero
terminé stratifikacija, dugniniy Saltiniy buvimas, taskiniy $altiniy nuotekos,
atmosferos jtaka, vandens garavimo greitis. Kai kuriy tipy bakterijy
metabolizmas taip pat gali turéti jtakos eZero vandens elektriniam laidumui
[236, 238]. Didziausias vandens elektrinis laidumas nustatytas Akmeniy ir
Akmenos eZeruose atitinkamai 434 ir 324 puS/cm, o maziausias Kaniavos ir
Bedugnio ezeruose 17 ir 11 uS/cm atitinkamai (3 lentel¢). Didelis ezero
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vandens laidumas rodo, kad vandenyje yra daug istirpusiy drusky ar laisvy
jony (tiriamosios analités bus joninéje formoje), o mazas laidumas, parodo
dideliy kompleksiniy molekuliy, kurios néra judrios paplitimg (tiriamosios
analités gali buti sudariusios jvairius kompleksus su organiniais junginiais),
tokig vandens biliseng dazniausiai nulemia dugniniy $altiniy nebuvimas ir
ezer0 maitinimas atmosferiniais krituliais.

3 lentelé. Tirty ezery koordinatés ir pagrindiniai parametrai.

Vid. | EZero ]
i H [Laidumas, TDS,
Koordinatés | gylis, | plotas, p ' aidumas 33
m km? verté | pS/cm | g/m

Akmenos eZeras,| 54°40'07"N
Traky raj. 24°51'54"E
Akmeniy eZeras,| 54°1020"N
Lazdijy raj. 23°28'52"E
Kaniavos ezeras,| 54°05'06"N
Varénos raj. 24°41'46 "E
Bedugnis, eZeras| 54°11'18"N
Varénos raj. 24°09'11"E

11,2 | 2,687 | 7,84 324 158,5

2,9 | 0,537 | 8,22 434 312

1,0 1,25 | 6,60 17 25,5

3,0 [ 0,016 | 6,80 11 21,2

Vanduo gali surinkti didelj kiekj iStirpusiy ir suspenduoty medziagy tol
kol jis keliauja per vandens surinkimo baseing j telkinj. Istirpusiy arba tirpiy
medziagy kiekis vandenyje vadinamas bendrai iStirpusia kieta medziaga
(TDS) arba mineralizacija ir paprastai yra matuojamas (mg/l). Visy vandens
organizmy islikimg, augimg ar reprodukcija kontroliuoja istirpusiy jony
koncentracija ezery vandenyje. Jony koncentracija vandenyje gali turéti jtakos
siekiant sorbuoti tam tikrus jonus ant sorbento — jie gali konkuruoti dél laisvy
aktyviyjy centry sorbento pavirSiuje ir taip trukdyti patikimai nustatyti
tiriamosios analités koncentracija.

Pagal bendrai iStirpusios kietos medziagos (TDS) kiekius vandenyje
vanduo skirstomas j gélag (<1000 mg/l) , druskinga (10000-30000 mg/l) ir
juros vandenis (>30000 mg/l) [227]. Pagal mineralizacijg géli vandenys yra
skirstomi j keturias grupes: mazos (<100 mg/l), vidutinés (200-500 mg/l),
padidintos (500-1000 mg/l) ir didelés (>1000 mg/L) [239]. Visus tirtus eZerus
galima priskirti mazos (Akmenos, Kaniavos ir Bedugnio eZerai) ir vidutinés
(Akmeniy ez.) mineralizacijos ezerams (3 lentelé). Akmenos eZero pavirsinio
vandens mineralizacija méginiy émimo laikotarpiu (rudenj) buvo 158,5 g/m3,
tuo tarpu JuodZio eZere [240] mineralizacija sieké ~174 g/m? (ziema), Tapeliy
ezere kito nuo 180 iki 220 g/m3, priklausomai nuo mety laiko [241]. Tuo tarpu
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tirty Kaniavos ir Bedugnio eZery mineralizacija buvo maza - 25,5 ir 21,2 g/m3.
Pal ir kt, (2015) [242] taip pat nustaté mazas mineralizacijos vertes
Rudrasagar eZzere, Indjoje, kurios kito priklausomai nuo sezono ~67 g/m?3
vasarg ir ~35 g/m® Ziemg. PanaSios TDS vertés buvo stebimos mazuose
humusinguose ezeruose Glodne III, Glodne IV, Siaurés Lenkijoje atitinkamai
3144, 32+11 g/m® [243]. Kaniavos ir Bedugnio ezery duomenys rodo, kad
dugniniy Saltiniy visiSkai néra, todél jy vandens balansas visiSkai priklauso
nuo atmosferos krituliy.

3.1.1. Tirimyjy sorbenty ir eZery vandens elementiné analizé

Biosorbenty ir tirty eZery vandens analizé buvo atlikta pasitelkiant j
pagalbg atomine absorbcing spektroskopijg ir/ar masiy spektroskopija, bei
jony mainy chromatografijg. Atominés absorbcinés spektroskopijos metodas,
pagristas atomy absorbcijos spektry tyrimu. Sis metodas leidzia patikimai
nustatyti mazus metaly kiekius natraliame vandenyje [244]. Tuo tarpu masiy
pagal jy masés ir kriivio santykj. Sis metodas leidZia patikimai nustatyti
medziagos sudét] nepriklausomai nuo jos cheminiy ir fizikiniy savybiy,
tyrimai yra tikslis, analizei reikalingi nedideli tiriamosios medziagos kiekiai
[245]. Jony mainy chromatografijos pagalba jonai ir polinés molekulés
atskiriami, atsizvelgiant j jy afiniSkuma su jony mainy agentu (jonitu).
Anijony mainy chromatografija taikoma tada, kai stacionarioji fazé yra
teigiamai jkrauta, o neigiamai jkraunamos molekulés yra pakraunamos prie
jonito ir sulaikomos ir/ar pasalinamos pagal jy kravj. Jony mainy
chromatografijos metodas daznai naudojamas baltymams valyti, vandens
analizei ir vandens kokybés kontrolei [246].

3.1.1.1. EZery vandens elementiné analizé

Tirty eZery vandenyje buvo nustatyti vyraujanéiy katijony Kiekiai: kalcio,
kalio, natrio, magnio, vario, geleZies, kobalto, mangano ir §vino (4 lentelé),
bei vyraujanciy anijony: sulfaty, nitraty, chloridy, fluoridy, fosfaty bei amonio
kiekiai (5 lentel¢). Nustacius vyraujanéiy katijony ir anijony kiekius, galime
spresti apie vandens telkiniy ekologing bukle, taip pat gauname informacijos
apie pagrindinius elementus galincius turéti jtakos tiriamyjy anali¢iy sorbcinei
gebai.

Palyginus gautus rezultatus (4-5 lentelés) su kontroliuojamy medziagy
didziausiomis leistinomis koncentracijomis (mg/l) vandens telkinyje
priimtuve (vario — 2; $vino — 0,01; natrio - 200; sulfaty - 100; nitraty - 10;
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chloridy - 300; fosfaty — 0,2; amonio - 1) [247] matome, kad eksperimentams
pasirinkti Akmenos, Akmeniy, Kaniavos ezerai yra tinkami tyrimams ir jy
vanduo yra geros kokybés, tik Bedugnio eZero vandenyje pastebéta tarSa
fosforo ir amonio turin€iais junginiais. Bedugnio ezero vandenyje fosfaty ir
amonio koncentracija yra 8 ir 4 mg/l, atitinkamai, t.y. kad jy koncentracijos
leistinus Kkiekius virsija 40 ir 4 kartus (4 lentel¢).

4 lentelé. Vyraujanciy anijony ir amonio jony koncentracijos ezery vandenyje.

Anijony ir amonio jony koncentracija, mg/1*
EZeras SO# | NOs Cl F PO | NH4*
Akmenos 14,2 0,42 4,8 0,38 <a.r. 0,05
Akmeniy 23,3 1,6 55 0,07 <a.r. <a.r.
Kaniavos 1,5 0,16 1,6 <ar. <a.r. <a.r.
Bedugnis 8,2 7,8 44,7 4,4 8,0 4,0

* SN (standartinis nuoktypis) nedidesnis nei 10%, n>3.
a.r. - aptikimo riba.

I pavirsinius vandenis fosforas patenka i§ dirvozemio ar pavirSiniu
nuotékiu, iSskiriamas kaip vandens organizmy gyvybinés veiklos bei irimo
produktas, su pramoninémis, buitinémis ir zemés tkio nuotekomis. Fosforas
vandens telkiniuose stimuliuoja mikro- ir makroorganizmy augima, dumbliy
dauginimasi, sukelia eutrofikacija, blogina vandens kokybe¢ [248]. O
neorganiniai azoto junginiai j gamtinius vandenis patenka i§ dirvozemio
iSsiplaunant neorganinéms traSoms bei dirvoZzemio organiniy medziagy
mineralizacijos produktams, su sausomis ir Slapiomis i$kritomis, ir su
nuotekomis (buitinémis, pramoninémis, zemés wkio) [249-252]. Visi Sie
veiksniai gali turéti jtakos fosfaty ir amonio kiekio padidéjimui eZero
vandenyje. Per didelis fosfaty ir amonio jony kiekis eZeruose, upése, upeliuose
ir pakrantése daro rimta poveikj aplinkai, ekonomikai ir sveikatai. Jei
vandenyje yra per daug fosfaty ir amonio jony, dumbliai greitai auga ir zydi
bei gali sunaudoti daug deguonies [253, 254].

Pagrindinis anijonas ezery vandenyje pagal koncentracijy vertes yra
SO4* jonai (i8skyrus Bedugnio eZerg - dominuoja Cl- jonai), 0 PO4*-
koncentracija maZesné nei 0,02 mg/l (PO* aptikimo riba (a.r.) 0,02 mg/l)
Akmenos, Akmeniy ir Kaniavos ezeruose. Palyginimui, Italijos eZere Lago
Maggione buvo nustatyta mazesné nei 0,03 mg/l NH4* jony koncentracija
[90]. Miisy nustatyta NH4* jony koncentracija Akmeniy ir Kaniavos eZeruose
buvo mazesné uz 0,02 mg/l, tuo tarpu Akmenos eZere NH4* koncentracija
sické 0,05 mg/l (koncentracija artima 0,03 mg/l nustatytai Lago Maggione
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ezere [90]. Tokia koncentracija budinga pavirSiniam vandens sluoksniui, dél
didelés deguonies koncentracijos. Tokiomis oksiduojanciomis sglygomis
plutonis ezero vandenyje gali bati Pu(lV), Pu(V) ir Pu(VI). Remiantis
pusiausvyros reakcijomis, ligandai, tokie kaip chloridas ir nitratas, sudaro
silpnus kompleksus su plutoniu, o fluoridas, sulfatas, fosfatas, citratas ir
oksalatas sudaro stipresnius kompleksus. Tarp stipriausiy plutonio kompleksy
galima paminéti hidroksikarbonato misrius ligandy kompleksus (pvz.,
Pu(OH)2(C0s)2%). Pu(lV) daugiausia egzistuoja kaip hidrolizés produktai
irfarba sudargs humuso kompleksus, tuo tarpu Pu(V), daugiausia PuO,*
formoje - tai yra dominuojanti oksidacijos biuisena daugumoje natiiraliy
vandeny [255].

5 lentelé. Vyraujanciy elementy koncentracijos ezery vandenyje.

Sunkiyjy metaly ir makroelementy koncentracija, mg/1*

EZeras
Cu Mn | Co | Pb [ Fe | Na | Ca [ Mg | K

Akmenos <ar. | <ar. | <ar.|<ar.{0041| 21 | 16,2 | 3,4 0,9

Akmeniy 0,03 29 | <ar. | <ar.| 3,2 0,2 2,4 13 1,7

Kaniavos | 0,03 | 0,02 | <ar.| 003 (003] 12 | 08 | 27 | 0,4

Bedugnis | <ar. | <ar.| <ar. | <ar.|<ar.| 05| 26 [ 03 | 0,3

* SN (standartinis nuoktypis) nedidesnis nei 15%, n=3.
a.r. - aptikimo riba.

5 lenteléje pateikti duomenys rodo, kad mikroelementy Cu, Mn, Co, Pb
koncentracijos vertés buvo mazesnés uz aptikimo ribg (nustatymo ribos (d.l.),
pg/l: Cu - 1,5, Mn - 15, Co - 9, Pb - 15) visuose tirtuose ezeruose, iSskyrus
Akmeniy ir Kaniavos ezerus. Juose buvo nustatyti nedideli kiekiai Cu ir Mn.
Didziausia makroelementy koncentracija nustatyta kalcio ir magnio atveju -
16,2 ir 13 mg/l, Akmenos ir Akmeniy ezeruose, atitinkamai. Makroelemento
kalio koncentracija kituose ezeruose buvo gana maza, kito nuo 0,8 iki 2,6
mg/l. Ttalijos Lago Maggiore ezere vandens storyméje kalio koncentracija
buvo beveik pastovi ir lygi 1,5 mg/l [90]. Na*, K*, Ca?" ir Mg?* yra tipiski
natiiraliems vandenims biidingi komponentai, kurie konkuruoja su radioceziu
dél sorbcijos viety ant sorbento pavirsiaus [256]. Galima daryti prielaidg, kad
iStirpes kalis ir amonis konkuruoty su radioceziu dél adsorbcijos viety, todél
galéty sumazéti Kq vertés. Pshinko ir kt., (2015) [256] nustaté, kad Na* ir Ca®*
katijonai neturi jtakos Cs* sorbcijai placiame jy koncentracijy diapazone (iki
250 mg/l), o K* poveikis yra nereik$mingas iki 50 mg/l ribos, o esant didesnei
kalio jony koncentracijai, jie turi konkuruojantj poveikj selektyviam **’Cs
pasalinimui i§ vandeninés terpés. Kai K* jony koncentracija 50 mg/l, Kq
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reik§mé Cs* jonams sumazéja beveik 1,5 karto, o kai K* jony koncentracija
yra 250 mg/l, kalio jonai praktiskai slopina sorbcija, o tai patvirtina, kad Cs*
sorbcija vyksta pagal jony mainy mechanizmg, atsizvelgiant j artimus
hidratuoty kalio ir radiocezio jony spindulius.

Atsizvelgiant  maZas K, Na ir Ca koncentracijas tirty ezery vandenyje (5
lentel¢), mazai tikétina, kad Sie makroelementai paveike ’Cs
sorbcijos/desorbcijos procesus. Ta¢iau galima atsizvelgti j tai, kad dideli
hidratuoti katijonai, tokie kaip Na*, Ca?* ir Mg?*, yra linke praplésti sorbento
tarpsluoksnius toliau vienas nuo kito, o tuo tarpu mazi hidratuoti katijonai,
tokie kaip K*, turi priesingg poveikj [256].

3.1.1.2. Sorbenty elementiné analizé

Pries  atliekant  sorbcijos  eksperimentus,  visuose tirtuose
nemodifikuotuose ir modifikuotuose biosorbentuose buvo nustatyti
vyraujan¢iy katijony, anijony ir amonio jony kiekiai juose (6-7 lentelés).
Katijony, anijony ir amonio jony kiekis pries ir po sorbenty modifikacijos gali
kisti, tod¢l yra labai svarbu nustatyti jy koncentracijy pokytji. Sumazgéjus
konkuruojanciy, dél sorbcijos viety, jony koncentracijai, pageréja sorbento
sorbcinés savybés, o padidéjus galima stebéti prieSingg poveikj - sorbcinés
gebos sumazéjima.

Atlikus tyrimus buvo nustatyta, kad Ca, Mg, K jonai vyrauja samanose ir
kavos tir§¢iuose, 0 Fe-Sam ir Fe-Pju vyrauja Ca, Na, Fe. Pju, A-Pju, kerpése
ir pusies spygliuose vyrauja Ca ir K, tuo tarpu A-Pju-HCI sorbente vyrauja Ca
ir Mg, taip pat Mg vyrauja ir molyje. Jame taip pat gausu Fe ir K. Sulfatai
vyrauja Pju, A-Pju, A-Pju-HCI ir kerpése. Fe-Sam ir Fe-Pju ir pusSies
spygliuose vyrauja Cl- jonai, o Fe-Pju ir pusies spygliuose taip pat gausu NO:s.
Didelis nitraty kiekis stebimas ir molyje. Samanose ir kavos tir§¢iuose gausu
PO.*, o pastaruosiuose dar vyrauja F~ jonai.

6 ir 7 lentelése pateiktiems duomenis buvo atlikta koreliaciné analizé ir
jvertinta ar yra reikSmingy skirtumy naudojant t-testg (Paired-Simple T-test),
kaip p<0,05, galima teigti, kad reikSmés reiksmingai skiriasi.

Gauti rezultatai parodé, kad samanose po modifikacijos su gelezies
hidroksidu kalcio, magnio ir kalio kiekiai sumazéja — 1,5, 4, 4,7 karto, gauti
skirtumai yra reikSmingi (p<0,05), 0 natrio ir geleZies kiekiai padidéja — 144;
1625 kartus, gauti skirtumai yra reik§mingi (p<0,05), atitinkamai. Po pjuveny
modifikavimo gelezies hidroksidu jose padidéjo Ca, Na ir Fe kiekiai - 2; 119;
793 Kkartus, gauti skirtumai yra reikSmingi (p<0,05), o Mg ir K Kkiekiai
sumaz¢jo atitinkamai 22% ir 62%, o gauti skirtumai yra reikSmingi (p<0,05).
O pjuvenas anglinant be deguonies padidéja Ca ir Mg kiekiai sorbente 1,2 ir
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2,5 kartus, atitinkamai, o gauti skirtumai yra reikSmingi (p<0,05). Kalio
kiekis, sumazéja 1,2 karto (p<0,05) , o kity elementy kiekiai - Na ir Fe -
nepakito, skirtumas nereikSmingas (p>0,05). Toliau tgsiant anglinty pjuveny
modifikavima, aktyvuojant Su koncentruota druskos ragstimi - Ca ir Mg
kiekiai atitinkamai padidéja 4,3 ir 3,3 kartus, o K ir Fe atitinkamai sumazéja
1,5 ir 3,4 Kkartus, gauti skirtumai tarp A-Pju ir A-Pju-HCI, Ca, Mg, K ir Fe
atvejais yra reikSmingi (p<0,05), o Na liko tiek pat, skirtumas néra
reik§mingas (p>0,05).

6 lentelé. Vyraujanciy elementy koncentracijos sorbentuose.

Koncentracija, mg/kg*
Sorbentas Ca Mg K Na Fo
Sam 4522 1615 1997 26 27
Fe-Sam 2992 412 425 3740 44200
Pju 1343 153 765 30 49
A-Pju 1592 390 623 31 49
A-Pju-HCI 5848 1275 425 31 15
Fe-Pju 2839 119 298 3570 39100
Kerpés 744 414 1020 19 276
Pusies spygliai 8160 480 1680 16 252
Molis 672 34200 2220 34 18600
Kava 2210 1827 2040 51 15

*SN (standartinis nuoktypis) nedidesnis nei 15%, n>3.

7 lenteléje pateiktas pagrindiniy anijony ir amonio jony kiekis mg
kilogramui sauso sorbento. Po samany modifikacijos gelezies hidroksidu
zymiai sumaz¢éjo sulfaty kiekis nuo 5606 iki 334 mg/kg (p<0,05), nitraty nuo
3521 iki 263 mg/kg (p<0,05) ir fosfaty nuo 10384 iki <0,02 mg/kg (p<0,05)
(zemiau nustatymo ribos). Kita vertus chloridy kiekis padidéjo 17,7 karty,
vertés sorbente pries ir po modifikavimo skiriasi reiksmingai (p<0,05), o
fluoridy kiekis padidéjo apie 10% (p<0,05) ir amonio jony kiekis nepakito
nerik§mingai (p>0,05).

Pjuvenose modifikavus gelezies hidroksidu zymiai sumaz¢jo sulfaty nuo
7275 iki 26 mg/kg (p<0,05), nitraty nuo 747 iki 187 mg/kg (4 kartus) (p<0,05).
Taip pat po modifikacijos nebuvo nustatyta fosfato jony sorbente, reik§més
prie$ ir po modifikavimo reikSmingai skiriasi (p<0,05). Chloridy ir fluoridy
kiekiai padidéjo atitinkamai 2,5 ir 3,5 kartus, tiek CI- tiek F~ skirtumai yra
reik§mingi (p<0,05). Po terminés modifikacijos nesant deguonies, anglinty
pjuveny sorbente sumazgjo visy tirty anijony ir amonio jony kiekiai. Fosfaty,
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chloridy ir amonio jony Kiekiai sumaz¢jo labai nezymiai 1-2 mg/kg sorbento
ir skirtumai néra reik§mingi (p>0,05), 0 SO4%, NOgs, CI sumaz¢jo atitinkamai
1,4; 1,6; 2,9 Kartus, o skirtumai yra reikSmingi (p<0,05). Toliau vykdant
anglinty pjuveny modifikavimg druskos rigstimi dar labiau sumaz¢jo sulfaty
kiekis sorbente (Pju - 7275; A-Pju - 5320; A-Pju-HCI - 2349 mg/kg). Tokia
pati mazéjimo tendencija stebima ir nitraty atveju (Pju - 747; A-Pju - 477; A-
Pju-HCI - 212 mg/kg). Tuo tarpu chloridy, fluoridy, fosfaty ir amonio jony
koncentracijos padidéjo nuo 1,7 iki 5,3 karty. Tarp visy tirty anijony
koncentracijy anglinty pjuveny sorbente ir A-Pju-HCI sorbente nustatyti
reik§mingi skirtumai (p<0,05).

Po sorbenty modifikacijos su gelezies hidroksidu padidéje natrio,
gelezies ir chloridy kiekiai yra susij¢ su modifikavimo procesu. Su
modifikavimo procesu taip pat yra susij¢s ir Chloridy kiekio padidéjimas, Kai
anglintos pjuvenos buvo aktyvuojamos su koncentruota druskos riigstimi. Tuo
tarpu Ca ir Mg, bei POs*, F, NHs kiekio didéja pjuveny sorbentuose
priklausomai nuo modifikacijos laipsnio (Pju; A-Pju; A-Pju-HCI), nes apie 6
kartus disesnis kiekis pjuveny turi biiti paimtas norint pagaminti apie 100 g A-
Pju-HCI sorbento.

7 lentelé. Vyraujanciy anijony ir amonio jony koncentracijos sorbentuose.

Sorbentas Koncentracija, mg/kg*
SO NOs’ CI F PO* NH4*

Sam 5606 3521 3178 1091 10384 32
Fe-Sam 334 263 56099 1198 <ar. 33
Pju 7275 747 87 35 112 21
A-Pju 5320 477 30 34 110 20
A-Pju-HCI 2349 212 160 180 455 33
Fe-Pju 26 187 219 123 <ar. 20
Kerpés 503 470 500 214 573 68
Pusies spygliai 150,4 1124 3720 440 544 8
Molis 40,3 322 50 19 3,9 91
Kava 270 258 307 564 544 26

* SN (standartinis nuoktypis) nedidesnis nei 10%, n>3 .
a.r. - aptikimo riba.

Atsizvelgiant, kad sorbentai buvo modifikuoti gelezies hidroksidu, i$
gauty atominés absorbcinés spektrometrijos rezultaty buvo apskaiciuota
gelezies oksido kiekis modifikuotame sorbente (5 formulé). Nustatyta, kad Fe-
Pju ir Fe-Sam sorbentuose, gelezies oksido kiekis yra 0,12 iki 0,13 mg/g
sorbento, atitinkamai.
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Organiniy medziagy kiekis sorbentuose nustatytas naudojant LOI
metoda. Organiniy medziagy kiekis buvo apskaiCiuotas pagal 6 formulg.
Organiniy medziagy Kiekis kavos tirs¢iuose ir samanose buvo 97%, kerpése
ir A-Pju-HCI - 98%, Pjuvenose, A-Pju ir Pusies spygliuose - 99%. Fe-Sam ir
Fe-Pju, 62 ir 85%, atitinkamai. Maziausias organiniy medziagy kiekis buvo
molyje - 5%.

Taip pat buvo apskai¢iuota karbonizacijos iSeiga pagal (1) formulg.
Karbonizacijos iSeiga A-Pju sorbentui lygi 85,3%.

Sorbentui  A-Pju-HCI nustatytas impregnavimo santykis pagal (2)
formule yra lygus 2,4.

3.1.2. Sorbenty sorbcijos gebos ir efektyvumo nustatymas

Pries$ atliekant radionuklidy sorbcijos eksperimentus, sorbentuose buvo
nustatytos pradineés tiriamyjy radionuklidy **’Cs, 23%*24%Py ir 238Py aktyvumy
koncentracijos. Pradinés radionuklidy aktyvumy koncentracijos buvo atimtos
i§ matavimo rezultaty gauty po sorbcijos eksperimenty.

Radiocezio ir plutonio izotopy sorbciné geba ir pasalinimo (sorbcijos) i§
ezero vandens efektyvumas, esant toms pacioms eksperimentinéms saglygoms
buvo apskaiciuotas taikant 3 ir 4 formules.

8 lentelé. 3'Cs ir 2%9+240py vidutinis paSalinimo/sorbcijos efektyvumas ir
vidutiné sorbciné geba pH intervale nuo 3 iki 9.

137Cs 239+240pu
Sorbentas
R, % Qe, Ba/g R, % Qe, Ba/g

Sam 67+2 167+4 42+3 21+1
Fe-Sam 17+1 4442 5145 25+5
Pju 11+1 28+2 2442 12+1
A-Pju 25+1 62+2 2142 11+1
A-Pju-HCI 79+2 197+5 83+11 4246
Fe-Pju 25+1 64+3 3244 16+2
Kava 16+1 40+2 36+4 1842
Kerpés 11+1 28+2 23+2 11+1
Pusies spygliai 10+1 25+2 17+1 8+1
Molis 95+4 238+6 99+4 50+6

Matome, kad molis pasizyméjo didziausiu vidutiniu pasalinimo
efektyvumu *¥7Cs kai tirpalo pH intervale nuo 3 - 9 ir atitinkamai sieké ~95%.
Anglinty pjuveny modifikuoty druskos riigStimi ir samany paSalinimo
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efektyvumas sieké ~78 ir ~67%, atitinkamai. Visy kity tirty sorbenty
pasalinimo efektyvumas 3’Cs kito nuo 10 iki 25,4%. Tuo tarpu didziausia
paSalinimo efektyvumg 2%39*24Pu parodé - molis, anglintos pjuvenos
modifikuotos druskos rugstimi (A-Pju-HCl) ir gelezies hidroksidu
modifikuotos samanos (Fe-Sam) - 99, 83 ir 51%, atitinkamai. Visy kity tirty
sorbenty 23%*24°Py pasalinimo efektyvumas sieké nuo 16,5 iki 42,3%. Tie patys
sorbentai, kurie pasizyméjo didziausiu paSalinimo efektyvumu *Cs ir
239+240py pasizyméjo ir didziausia sorbcine geba (8 lentelé).

Argun ir kt., 2007 [257] tyré naturalias ir druskos riig§timi apdorotas
g7uolo (Quercus coccifera) pjuvenas. Atlike struktiirine analizg pastebéjo, kad
modifikavimo procese padidéjo lignino dalis (nuo 22,8 iki 26,8%), o
celiulioziniy (nuo 41,5 iki 38,2%) ir hemiceliulioziniy (nuo 32,7 iki 32,5%)
medziagy dalis sumazéjo. Toks pokytis yra naudingas, nes sunkiuosius
metalus geriau sorbuoja ligninas, o ne celiuliozé ir hemiceliulizé [258]. Misy
atveju taip pat pastebime, kad modifikavus anglintas pjuvenas koncentruota
HCI, sorbcija padidéja, lyginant su neapdorotomis ir anglintomis pjuvenomis.

Molio ir samany méginiams buvo pastebéta, kad sorbcijos proceso metu
sorbentai i8brinko, o jy tiiris kolonéléje padidéjo. Tekantis vanduo su *¥’Cs ir
Pu izotopais prasiskverbé tarp molio daleliy, sudaré pory vandenj, o jo srautas
tapo labai létas. Tuo tarpu, samany turis padidéjo dél tekancio vandens
prasiskverbimo j samany vidy. Pory vandens susidarymui molyje sunaudoto
vandens kiekis, bei samany ir kity sorbenty jmirkimui sunaudotas vandens
kiekis buvo jvertintas matuojant per kolonélg pratekanéio vandens tirj. Pagal
sorbcing geba ir pasalinimo efektyvuma sorbentai gali biiti suskirstyti i tokias
sekas:

Cs jonams - Molis >A-Pju-HCI > Sam > Fe-Pju > A-Pju > Fe-Sam >
Kava > Pju > Kerpés > Pusy spygliai.

Pu jonams - Molis >A-Pju-HCI > Fe-Sam > Sam > Kava > Fe-Pju > Pju
> Kerpés > A-Pju > Pusy spygliai.

Nors molio sorbcijos efektyvumas yra labai didelis, kolonélés
uzsikim$imas greitai apriboja molio, kaip natiiralaus sorbento, naudojima,
greitai radionuklidy sorbcijai, todél tolimesniuose dinaminiuose tyrimuose jo
nebenaudojame. Taip pat, dél pakankamai mazos sorbcinés gebos
tiriamiesiems radionuklidams (*3’Cs ir Pu izotopams) - Kava, Kerpés ir Pusies
spygliai toliau nebebuvo tiriami. Molio, Kerpiy, Pusies spygliy ir dar keleto
kity sorbenty tyrimai pateikti LukSiené ir kt., (2016) [177] straipsnyje.
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3.1.3. PavirSiaus morfologijos tyrimai

Norint nustatyti atrinkty sorbenty (Sam, Fe-Sam, Pju, Fe-Pju, A-Pju, A-
Pju-HCI) pavirSiaus morfologijos jpatumus buvo padarytos bandiniy
nuotraukos skenuojanciu elektroniniu mikroskopu.

Tiriamyjy sorbenty SEM nuotraukos pateiktos 18-19 pav. I$ nuotrauky
matyti, kad po atlikty modifikacijy pasikeité visy sorbenty pavirSiaus

strukttira. Samany pavir$ius prie§ modifikavimg buvo lygus ir banguotas (18
(a, b) pav.). Samany sorbentg modifikavus gelezies hidroksidu (18 (c, d) pav.),
jis tapo ne toks tvarkingas ir netolygiai pasidengé geleZies hidroksidu,
pastebéta daug jtrukimy.

VU 2 0kV 14 7mm x100 SE(M)

18 pav. Samany (Ptilium crista-castrensis) SEM nuotraukos prie§ x100 (a),
%1000 (b) ir po modifikacijos su gelezies hidroksidu x100 (c) ir x1000 (d).

Pjuveny dalelés buvo skirtingo dydzio, netvarkingos, pluostinés
struktiiros (19 pav. (a, b)). Po pjuveny modifikacijos geleZies hidroksidu (19
pav. (c, d)) ju pavirsius buvo padengtas nelygiu, storu gelezies (IIT) hidroksido
sluoksniu su giliais jtrukimais. Tuo tarpu, kai pjuvenos buvo modifikuotos
termiSkai jas anglinant, jy pavirSius tapo daug tvarkingesnis (19 pav. (e, 1)),
taCiau vis tiek pluostiné struktira lieko pastebima. Tuo tarpu, anglintas
pjuvenas modifikavus koncentruota druskos ragstimi (19 pav. (g, h)), buvo
pastebétas rySkus paviriaus pokytis, nebesimato pluostines daleliy struktiiros,
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pavirsius tapo lygus — dalelés pasidaré panasios j susisukusias skirtingy dydziy
ploksteles.

VU 2 0kV 14 9mm x100 SE(M) 100um

VU 2.0kV 16.3mm x500 SE(M)

10.0um

VU 2.0kV 16.3mm x50 - e 1D|un1 5.3mm x3.00k SE(M)

19 pav. Azuolo pjuveny SEM nuotraukos pries x100 (a), X500 (b) ir po
modifikacijos su gelezies hidroksidu x100 (c), x500 (d), po pjuveny
anglinimo 300 °C temperatiiroje esant ribotam deguonies kiekiui x100 (e),
x500 (f), ir po anglinty pjuveny modifikacijos su koncentruota druskos

rigdtimi x500 (g), x3000 (h).
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3.1.4. PavirSiaus plotas ir pory tlris

Natiiraliy ir modifikuoty samany ir pjuveny pavirSiaus plotas ir pory tiiris
buvo tiriamas pagal Brunauer-Emmett-Teller (BET) sluoksninés adsorbcijos
teorija, analizuojant azoto adsorbcijos-desorbcijos izotermas. Rezultatai
pateikti 9 lenteléje.

9 lentelé. Nataraliy ir modifikuoty samany ir pjuveny sorbenty pavirSiaus
plotas ir pory turis.

. . A-Pju- .
Sam Fe-Sam Pju A-Pju HCl Fe-Pju
Pavirsi
AVITSIS |40 47.2 1.1 15 3.7 26.3
plotas, m</g
PO;E]EZIS’ 3.1x10° | 3.5x102 | 3.1x103 | 3.4x103 | 1.2x102 | 1.9x10?

Specifinis pavirSiaus plotas yra vienas i§ svarbiausiy parametry, turinciy
jtakos sorbcijai. Zinant, kad plutonio junginiai pasizymi dideliu afiniskumu
gelezies junginiams - galime manyti, kad ir didziausia sorbcing geba plutonio
izotopams parodys sorbentai modifikuoti gelezies hidroksidu. Gelezies
hidroksidu modifikuoti samany ir pjuveny sorbentai pasiZymi atitinkamomis
savybémis, kurios gali uztikrinti auksta sorbcijos geba ir tokiu biidu efektyviai
Salinti dirbtinius radionuklidus. Modifikavimas gelezies hidroksidu padidina
sorbento pavirSiaus plotg ir pory tirj. Tai reiskia, kad modifikuodami sorbenta
padidiname pavirSiaus plota, kuriame gali biiti sorbuojamos analités. Gelezies
hidroksidu modifikuoty samany pavirSiaus plotas ir pory tiris padidéjo
atitinkamai 12 ir 11 karty. Ta pati tendencija pastebéta ir pjuvenas
modifikuojant gelezies hidroksidu; pavirSiaus plotas ir pory turis padidéjo
atitinkamai 24 ir 6 kartus.

Tuo tarpu anglinant pjuvenas pavirSiaus plotas ir pory tiiris padidéjo
atitinkamai tik 2,5 ir 3,5 kartus. Neapdoroty ir modifikuoty pjuveny sorbenty
specifinis pavirSiaus plotas yra maZesnis nei kity zinomy anglies turinciy
sorbenty (pavyzdziui, komercinés aktyvintos anglies), tikriausiai dél to, kad
misy tyrime naudojamuose sorbentuose néra mikroporinés struktiiros. Gauti
rezultatai parodé taikyto modifikavimo metodo veiksmingumg, nes po
modifikavimo geleZies hidroksidu zymiai padidéjo gelezies kiekis (6 lentelé)
ir sorbenty pavirSiaus plotas, bei pory tiris (9 lentelé).
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3.1.5. Nulinio kruvio taskas

Nulinio kriivio taSko nustatymui buvo paruosta serija skirtingy pH verc¢iy
kalio nitrato tirpaly, kuriuose sorbentas buvo laikomas 24 h kambario
temperatiiroje, purtant. Tada matuojama tirpalo pH pokytis po eksperimento
(pHe) ir bréZziama kreivé: x asyje — pradinis pH (pHinit), v aSyje — pH pokytis
ApH= pHe-pHinit po 24 h (pHe-pHinit). Surandamas pHp.c — tai ta pH verté ties,
kuria kreivé pHe-pHinit NUO pHinit kerta tiese pHint=pHe. Jei pH > pHpz. —
sorbento pavirSiuje yra neigiamas krtvis, o jei pH < pHpce — Sorbento
pavirSiuje yra teigiamas krivis.

Tirty nattraliy ir modifikuoty biosorbenty nulinio kriivio taskai pateikti
20-21 paveiksluose. Buvo nustatyta, kad samany ir modifikuoty gelezies
hidroksidu samany nulinio kraivio taskai skiriasi, nes po modifikacijos nulinio
kravio taSkas pasislenka link zemesniy pH veréiy (20 pav.). Sorbento Sam
nulinio kriivio taskas yra 5,1, o Fe-Sam yra 4,5.

pHch =5,

o?“‘"&gl B
P 3 4 f\ 7 8 9 0 11 12
§ pH =4./5 \\\

I S T

PHinit

20 pav. Natiiraliy ir geleZies hidroksidu modifikuoty samany nulinio kriivio
taskas.

Tiriant pjuvenas ir i$ jy pagamintus modifikuotus sorbentus (21 pav.)
buvo nustatyta, kad nulinio krtivio taskas Pju yra 4,2, o A-Pju ir Fe-Pju atveju
nezymiai sumazéja ir yra apie 4,1. Tuo tarpu anglintas pjuvenas modifikavus
druskos riigstimi, nulinio kriivio taskas pasislenka link didesniy pH ver¢iy iki
5,2.
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- N7
4 Fe-Pju

........ A—Pj u-HC1
A-Pju

PHinic

21 pav. Natiiraliy ir trimis buidais modifikuoty pjuveny nulinio kriivio taskas.

Todél esant pH Zemesniam nei pHpzc, metalo (M?* arba M(OH)* ) ir H*
jony sorbcija vyksta pagal jony mainy procesa. Kai pH verté virSija pHpze,
sorbento pavirSius tampa neigiamai jkrautas ir sorbcija didéja, o metaly jonai
dar yra teigiamai jkrauti arba neutralias. Kai metalo jony ir sorbento pavir§ius
tampa neigiamiai jkrauti, sorbcija labai sumazéja [259].

Atlikus $iuvos tyrimus galime teigti, kad tirti sorbentai yra tinkami
teigiamo kravio anali¢iy nustatymui gélame vandenyje, kurio pH verté yra
didesné uz sorbento nulinio kriivio taska, tai reiSkia, kad tuo metu sorbento
pavirSius yra jkrautas neigiamai ir gali lengvai pritraukti teigiamo kriivio
jonus.

3.1.6. Infraraudonyjy spinduliy spektroskopija

Funkcinéms grupéms nustatyti placiai taikomi jvairts spektroskopiniai
metodai, ypa¢ infradaudonoji (IR) spektroskopija. Siuo metodu galima
nustatyti ne tik funkcines grupes, bet ir junginio struktiirg. Visy tiriamyjy
sorbenty FT-IR spektrai buvo uzregistruoti naudojant a-ALPHA-T FTIR
spektrometrg 400-4000 cm diapazone, o skiriamoji geba buvo 2 cm™. FTIR
spektrai buvo uzraSyti visiems tiriamiesiems sorbentams prie§ ir po
modifikacijy, taip pat po sorbcijos eksperimento, siekiant nustatyti, kurios
funkcinés grupés saveikauja su plutonio ir radiocezio jonais vykstant $iy
radionuklidy sorbcijai ant sorbento pavirSiaus.

Remiantis literatlira, nustatytos pagrindinés samany ir gzuolo pjuveny
masés sudedamosios dalys. Yra zinoma, kad samany mase¢ sudaro 30-60%
hemiceliuliozés ir pektino, 15-25% celiuliozés, 5-10% baltymy, 5-10%
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polifenoliy ir 3-10% neorganiniy medziagy [199]. Tuo tarpu kietmedzio
rusyse, tokiose kaip azuolas, yra 38-51% celiuliozés, 17-38%
hemiceliuliozés, 21-31% lignino ir 3% ekstrakciniy medziagy [200].
Kadangi, pjuveny biomaséje yra funkciniy grupiy, tokiy kaip -COOH ir -OH.
Jony biosorbcija ant pjuveny daugiausia vyksta dél chelatacijos arba
kompleksy susidarymo su funkcinémis grupémis, jony mainy ir vandenilio
prijungimo [260].

Molekuliniy virpesiy juosty priskyrimai buvo atlikti pagal anksciau
publikuotus mokslininky straipsnius [261-264]. Samanoms ir 3zuolo
pjuvenoms budingy funkciniy grupiy FT-IR virpesiy juostos ir jy priskyrimai
pateikti 10 lenteléje.

10 lentelé. Budingos samany ir gzuolo pjuveny FT-IR smailés pries ir po
modifikavimo, bei po *’Cs ir plutonio izotopy sorbcijos.

Bangos Funkcinés grupé Junginys*
skai¢ius, cm™? umkctacs grupes giny
857 Neploks§tuminiai ziedo deformacijos virpesiai L
890-903 C-H neplokétuminiai. d.ef?rmaciniai virpesiai C.HC, L
(aromatinis ziedas)
1023-1036 C6-06-H vaIgnFlﬁla! V|r9e§|a| C
C-O valentiniai virpesiai L
1046-1064 C3-03-H valentiniai virpesiai C, HC
C-O-H valentiniai virpesiai C
1083-1117 ————
C2-0O2H valentiniai virpesiai HC
C-0O-C antisimetriniai valentiniai virpesiai C
(C1-0-C4") antisimetriniai valentiniai virpesiai
1154-1164
ar O-H plokstuminé deformacija, C-H HC
deformaciniai véduokliniai virpesiai
1205 Cil—O—.C.’ yalentiniai,. s.irr?et.riniai. gr C. HC
plokstuminiai deformaciniai virpesiai OH
C-O valentiniai virpesiai KA, HC
1242-1252 C—-0—C valentiniai virpesiai, CH; L
véduokliniai/sukamieji deformaciniai virpesiai
1253-1256 C-0O valentiniai virpesiai L
1310-1330 OH plokstuminiai defo?n.lac.lmal.v.lrpes1a1 C,HC
C-H deformaciniai virpesiai L
1376 C-H deformaciniai virpesiai C, HC.
COO valentiniai virpesiai HC
1413-1435 O-H plokstuminiai deformac_in_ia_i v_irpes_ia_i C,HC
C-H and CH3/CH; deformaciniai virpesiai L
1450-1460 C-H deformaciniai virpesiai (CHz, CHs) L
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1502-1506 Aromatinio skeleto vibracija L
1521 O-H plokstuminiai deformaciniai virpesiai C,HC
C-H deformaciniai virpesiai (CHzs) L
Aromatinio skeleto vibracija L
1610 C=0 valentiniai virpesiai, COO™ asimetriniai PS
valentiniai virpesiai
Asimetriniai valentiniai virpesiai karboksilato P
1625-1634 gr. COO~
C=0 valentiniai virpesiai L
1710 C=0 valentiniai virpesiai A
1720-1740 C=0 valentiniai virpesiai acetilo gr. HC
2841-2853 CHy simetriniai valentiniai virpesiai C,HC, Li
2889-2894 CHjs simetriniai valentiniai virpesiai L
2920-2923 CH, asimetriniai valentiniai virpesiai C,HC, L
2956-2969 CHg3 asimetrinaiai valentiniai virpesiai L
3060-3070 C-H valentiniai virpesiai (ziedas) C,HC, L
3000-3600 O-H valentiniai virpesiai, C,HC, PP, P
*C - celiuliozé, HC - hemiceliuliozé, L - ligninas, P - pektinas, PF - polifenolis,
A - aldehidas, PS - polisacharidai, KA - karboksirugstis

22-23 paveiksluose palyginami sorbenty pagaminty i§ samany ir pjuveny
FT-IR spektrai prie§ ir po jvairiy modifikacijy. Modifikavus gelezies
hidroksidu, samany 1030, 1057, 1110, 1154 ir 1252 ¢cm™ ir pjuveny 1030,
1060, 1106, 1162 ir 1241 cm! smailiy intensyvumas sumazgja, o Kitos smailés
Siek tiek padidéja arba iSlieka nepakitusios. Kai kuriy funkciniy grupiy signaly
intensyvumas spektruose skiriasi, lyginant nemodifikuoty ir modifikuoty
medziagy FT-IR spektrus, tai rodo struktiirinius molekuliy pokycius, dél
saveikos su gelezimi. Rezultatai atitinka Rodriguez-Lucena ir kt. (2009) [265]
paskelbtus duomenis. Jie nustaté, kad susidarius Fe kompleksams pasikeite
keliy juosty intensyvumas, o tai rodo struktirinius pokycius, vykstancius
molekuléje. Galima pastebéti, kad polisacharidy C-OH, C-O-C ir C-O grupiy
smailiy padétys ir intensyvumas, aromatinio Ziedo tempimo rezimai ir
karboksiriigsties grupiy C=0 tempimo virpesiai (10 lentelé) yra labiausiai
jtakojami méginiy modifikavimo gelezies hidroksidu (22-23 pav.). Sie
pokyciai rodo gelezies fenoliaty ir karboksilaty susidaryma.
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22 pav. Samany ir gelezies hidroksidu modifikuoty samany IR spektrai.

Pjuveny, karbonizuoty pjuveny ir karbonizuoty pjuveny, aktyvuoty
koncentruota HCI, FT-IR spektrai pateikti 23 paveiksle, o juosty priskyrimas
pateiktas 10 lenteléje.
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23 pav. Pjuveny, gelezimi modifikuoty pjuveny, anglinty pjuveny, druskos
rugstimi modifikuoty anglinty pjuveny IR spektrai.

Anglinimo/pirolizés proceso metu gali iSnykti sorbentui budingos
sugerties juostos ir gali atsirasti naujy anglies méginiams biidingy juosty —
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daug chinono ir pirono struktiry [266]. Fenolinés hidroksilo grupés
atsakingos uz rigstines pavirSiaus savybes, o intensyvesniy pirono tipo
strukttiry, eterio ir karbonilo grupés smailiy susidarymas nulemia bazines
aktyvintos anglies savybes [267, 268]. PavirSiaus grupés gali veikti kaip
elektrony donorai arba elektrony akceptoriai, todél susidaro kartu
egzistuojancios sritys, kuriy savybés gali svyruoti nuo riigstiniy iki Sarminiy
ir nuo hidrofiliniy iki hidrofobiniy [269]. Sios bazinés vietos neso¢iyjy rysiy
pavidalu, tokios kaip karbonilo, chinono ir piranozés grupés, ar net deguonies
neprisotintos vietos, turin¢ios elektrony donoro savybiy, gali veikti kaip Lewis
baziniai centrai, kurie gali priimti protonus, tokius kaip H* i§ vandeniniy
tirpaly [270].

Po anglinimo 300 °C temperatiiroje, aptikome tik keleta placiy smailiy
1205, 1435, 1600 ir 1710 cm™, lyginant su neapdorotomis gzuolo pjuvenomis
(23 pav.). Po terminio modifikavimo FT-IR spektrai tampa zymiai paprastesni
nei neapdoroty pjuveny. Wang ir Chen, (2009) [170] nustaté, kad esant
aukstesnei temperatiirai, spektrai tapo labiau supaprastinti, o tai gali baiti dél
jvairiy funkciniy grupiy rysiy nutrikimo ir progresuojancios karbonizacijos.
Dvi maZo intensyvumo smailés stebimos ties 2853 ir 2919 cm neapdoroty
azuolo pjuveny FT-IR spektruose, 0 po terminés modifikacijos ir anglinty
pjuveny aktyvavimo koncentruota druskos riigstimi Sios smailés spektruose
nebebuvo stebimos. Miisy gauti rezultatai sutampa su Shaaban ir kt. (2013)
[271] paskelbtais duomenimis. Jie tyré bio-anglj, gauta pirolizés biudu i$
kauc¢iukmedzio medienos pjuveny (RWSD). Naudodami FT-IR analize, jie
nustaté, kad skirtingos funkcinés grupés egzistuoja bio-anglies pavirsiuje,
gaminant jg skirtingose temperatiirose. Taip pat nustaté, kad smailé ties 2928
cm? pastebéta neapdorotame RWSD, iSnyko esant 300 °C ir aukStesnei
pirolizés temperatiirai, o tai rodo, kad metileno grupé CH,. hemiceliuliozéje,
yra laki aukstesnéje temperatiiroje. Vibracija dazniy diapazone nuo 1100 cm-
Liki 1500 cm™ reiskia karbonato ir karbonato-karboksilo smailes, o nuo 1660
cm? iki 1670 cm atitinka karboksirtgsties smaile. Neapdorotame RWSD
buvo aptiktos siauros smailés, kuriy intensyvumas maz¢jo didéjant pirolizés
temperatiirai.

Misy atveju pagrindinés grupés, tokios kaip chinonai, vibruoja nuo 1550
cm? iki 1680 cmt. Neapdoroty pjuveny FT-IR spektruose buvo aptiktos dvi
siauros Zemo intensyvumo smailés, tik viena ryski didelio intensyvumo smailé
ties 1600 cm buvo aptikta po pjuveny anglinimo ir po anglinty pjuveny
aktyvavimo HCI smailé buvo aptikta ties 1610 cm™. Be to, neapdoroty
pjuveny ir anglinty pjuveny aktyvuoty su HCI smailé esanti ties 1730 cm?,
atitinkanti C=0 tempimo judesius acetilo grupéje, hemiceliuliozés
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molekulése, anglinty pjuveny atveju stebima ties 1710 cm™. Tai reiskia, kad
po terminio apdorojimo/anglinimo smailés, atitinkan¢ios C=0O tempimo
judesius, pasislinko lik mazesniy bangy skai¢ius. Taciau, kai anglintos
pjuvenos buvo aktyvuotos koncentruota HCI, smailés pasislinko atgal j
prading padétj.

Po ¥Cs ir 2%9Pu sorbcijos eksperimenty taip pat buvo uzrayti natiiraliy
ir modifikuoty samany ir pjuveny FT-IR spektrai (24-29 pav.), siekiant
iSsiaiskinti, kurios pavirSiaus funkcinés grupés turi jtakos radiocezio ir
plutonio izotopy sorbcijai.

24 pav. matome, kad po **’Cs ir 2°Pu sorbcijos smailés ties 1036 cm™,
1060 cm™ , 1110 cm™, 1160 cm™ tampa ne tokios intensyvios. Plati juosta
samany spektre, kurios maksimumas yra ties 3354 cm, susijusi su O-H
tempimo vibracija, po *¥’Cs ir 2®®Pu jony sorbcijos pasislinko iki 3410 cm™
(24 pav.).
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24 pav. Neapdoroty samany FT-IR spektrai pries ir po *¥’Cs ir 23%Pu sorhcijos.

25 pav. matome prieSingus rezultatus nei 24 pav. Po '¥'Cs ir #°Pu
sorbcijos smailiy intensyvumas zymiai padidéjo naudojant samanas
modifikuotas gelezies hidroksidu. Didelio intensyvumo smailés buvo
stebimos ties 1034 cm, 1060 cm?, 1163 cm?, 1256 cm, 1310 cm?, 1376
cm?, 1424 cm?, 1634 cm?, 1732 cm?, 3410 cm™. MaZesnio intensyvumo
smailés ties 2852 ir 2923 cm? (CH: simetrinés ir asimetrinés tempimo
vibracijos), 2894 ir 2961 cm?® (CHs; simetrinés ir asimetrinés tempimo
virpesiai lignine). Tai reiskia, kad modifikuoto sorbento pavirSiuje esantis
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gelezies hidroksido sluoksnis dalyvauja cheminiy rySiy su Cs(I) ir Pu(lV)
jonais sudaryme.
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25 pav. Gelezies hidroksidu modifikuoty samany FT-IR spektrai pries ir po
187Cs ir 2*°Pu sorbcijos.

137CS

ir 2°Pu sorbcijos proceso jtaka neapdoroty pjuveny ir gelezies

hidroksidu modifikuoty pjuveny spektrams pavaizduota 26-27 pav.
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26 pav. Neapdoroty pjuveny FT-IR spektrai pries ir po *’Cs ir 23°Pu sorbcijos.

Po 13Cs ir 23°Pu sorbcijos neapdoroty pjuveny FT-IR spektras rodo keletg
svarbiy poky¢iy (26 pav.). Santykinis juostos intensyvumas ties 1632 cm™
7ymiai padidéja. Si juosta atitinka C=0 tempimo ir COO~ asimetrinio
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tempimo vibracinius rezimus (10 lentelé). Sorbcijos proceso sukelti Sios
juostos intensyvumo poky¢iai rodo, Siy funkciniy grupiy dalyvavima
formuojant kompleksus su *3’Cs (1) ir 22°Pu (V) jonais. Be to, ties 1117 cm!
esanti juosta (C-OH tempimas celiuliozéje ir C2-O2H hemiceliuliozéje) tapo
aiskiai matoma po komplekso sudarymo su metalo jonais.

Gelezies hidroksidu modifikuoty pjuveny FT-IR spektruose (27 pav.), po
sorbcijos taip pat stebima panasi smailé, esanti 1624 cm™2, kurios santykinis
intensyvumas taip pat po sorbcijos padidéja. Be to, aiSkiai matoma C=0O
tempimo virpesiy juosta ties 1740 cm™. Padidéjes Sios juostos intensyvumas,
rodo $iy grupiy dalyvavimg sorbcijos procese - vandenilinio rysio stiprumas
sumazéja, nes susidaro kompleksai su metalo jonais.
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27 pav. Gelezimi modifikuoty pjuveny FT-IR spektrai prie§ ir po 1¥’Cs ir 2°Pu
sorbcijos.

Anglinty pjuveny spektrai pries ir po radiocezio ir plutonio jony sorbcijos
parodyti 28 paveiksle. Nesunku pastebéti, kad po sorbcijos padidéjo
santykinis smailiy intensyvumas intervale nuo 700 iki 1900 cm™t. C=0 ir
asimetriniy COO~ tempimo virpesiy juosta esanti 1609 cm™ pasislenka iki
1600 cm?, o tai rodo §iy grupiy dalyvavimg kompleksavimo procese. Be to,
sorbcijos procesas turi jtakos placios juostos, kurios maksimumas yra 1214
cm™, dazniui (C—OH tempimas ir OH deformacija); $iuo atveju smailé
pasislenka link didesniy bangos skai¢iy - iki 1249 cm™. Taigi C-OH ir
hidroksilo grupés taip pat dalyvauja kompleksavimo procese.
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28 pav. Anglinty pjuveny FT-IR spektrai pries$ ir po **’Cs ir 2°Pu sorbcijos.

Anglinty pjuveny aktyvuoty koncentruota druskos riigstimi FT-IR
spektrai pries ir po ¥'Cs ir 2°Pu sorbcijos pateikti 29 paveiksle.
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29 pav. Anglinty pjuveny aktyvuoty koncentruota druskos riig§timi FT-IR
spektrai pries ir po *¥7Cs ir 22°Pu sorbcijos.

Lyginant virpesiy spektrus matomi keli aiskiis poky¢iai (29 pav.).
Pirmiausia, C=0O tempimo virpesiy daznis, susij¢s su acetato grupémis,
pasislenka nuo 1722 iki 1725 cm™. PanaSiai elgiasi ir kita smailé, kuri
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pasislenka nuo 1609 cmt per 21 cm't iki 1630 cmL. Si juosta siejama su C=0
tempimo, asimetrinio COO~ tempimo, bei lignine esancio aromatinio ziedo
tempimosi virpesiai. Taigi spektroskopiniai duomenys rodo intensyvy Siy
funkciniy grupiy dalyvavima kompleksavimo procese su tiriamais metaly
jonais.

FT-IR tyrimai atskleidé, kad kelios funkcinés grupés, esancios samanose
ir pjuvenose, gali dalyvauti sulaikant sunkiyjy metaly jonus, $iuo atveju cezio
(1) ir plutonio (IV) jonus. Remiantis gautais duomenimis, karboksilo (-
COOH/COO), hidroksilo (—OH), fenolio (R-OH) grupés tikriausiai yra
pagrindinés funkcinés grupés, galinéios sgveikauti su analitémis sorbento
pavirSiuje. Pagrindinis mechanizmas vykstantis sorbento pavirSiuje Yyra
metalo jony kompleksavimas su karboksilo ir hidroksilo jonizuotomis
deguonies turin¢iomis funkcinémis grupémis vykstant jony mainams.
Hidroksilo ir karboksilo grupés esancios sorbento pavirSiuje pla¢iame pH
intervale gali bati deprotonuotos (COO- ir —O°), todél gali susidaryti —
(COO)M, -COOM™ ir —(0O)sM, —OM™, Tai paaiskinty anali¢iy sorbcijg ant
biosorbenty (pjuveny ir samany), o analités-O-Fe rySys atsakingas uz anali¢iy
ir Fe modifikuoty sorbenty saveika.

3.2. Sorbcijos priklausomybé nuo tirpalo pH vertés

Siekiant nustatyti sorbento sorbcijos priklausomybe nuo tirpalo pH vertés
buvo paruosta serija skirtingy pH verciu (3, 5, 6, 7, 9) tirpaly i§ distiliuoto
vandens, j kurj jnesta 1 Bq *¥’Cs ir 0,2 Bq %**Pu. Sorbcija buvo vykdoma 200
min purtant 125 stkiy per minute greiciu, jdéjus 4 g sorbento. Po sorbcijos
buvo atlikti sorbenty vy-spektrometriniai, 0 po to ir a-spektrometriniai
matavimai.

Visuose tirtuose sorbentuose buvo nustatyta foninis radiocezio ir plutonio
izotopy savitasis aktyvumas. Plutonio izotopai buvo aptikti tik samanose ir
gelezies hidroksidu modifikuotose samanose, juose nustatyta po 0,05 Bq/kg
239+240py . Radiocezio buvo aptikta visuose tirtuose sorbentuose prie§ ir po
modifikacijos. Samanose ir Fe-Sam atitinkamai nustatyta 45 ir 23,5 Bg/kg.
Tuo tarpu pjuveny sorbentuose prie§ ir po modifikacijos pradinis *¥'Cs
savitasis aktyvumas buvo Zymiai mazesné nei samany sorbentuose.
Pjuvenose, gelezies hidroksidu modifikuotose, anglintose ir anglintose
aktyvuotose druskos riigstimi pjuvenose atitinkamai nustatyta - 2,6; 2; 3 ir 1,7
Bg/kg. Pradinés radionuklidy aktyvumy koncentracijos buvo atimtos i
matavimo rezultaty gauty po sorbcijos eksperimenty.
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Radiocezio ir plutonio izotopy sorbcijos priklausomybés nuo tirpalo pH
vertés jvairiuose sorbentuose pateiktos 30-32 paveiksluose. 30 paveiksle
pateikta *¥’Cs (a) ir plutonio izotopy (b) sorbcijos ant samany sorbenty
priklausomybé nuo tirpalo pH vertés. Matome, kad ¥'Cs sorbcija ant
neapdoroty samany didéjo nuo pH 3 iki 6, kur stebime sorbcijos maksimuma
- buvo sorbuota apie 77% jnesto *’Cs kiekio, o ties tirpalo pH 7 Siek tiek
sumazéja ir intervale nuo 7 iki 9 buvo pastovi. Radiocezio sorbcija buvo
beveik pastovi visam pH ver¢iy intervale (30 pav. (2)) naudojant gelezies
hidroksidu modifikuotas samanas. Didziausia plutonio izotopy sorbcija (30
pav. (b)) ant neapdoroty samany stebima kai tirpalo pH 9, o Fe-Sam atveju -
pH 5, atitinkamai lygiis 0,11 ir 0,12 Bq, t.y. sorbavo atitinkamai 54 ir 58 %
nuo jnesto 2%°Pu kiekio.
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30 pav. B¥'Cs (a) ir 29*240Py (b) sorbcijos ant samany sorbenty priklausomybeé
nuo tirpalo pH vertés.
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187Cs (a) ir #°29Py (b) sorbcijos ant pjuveny ir gelezies hidroksidu
modifikuoty pjuveny priklausomybé nuo tirpalo pH vertés pateikta 31
paveiksle. ¥’Cs sorbcija ant Fe-Pju didéja visam pH intervale nuo 3 iki 9, 0
ant Pju sorbcija didéja iki pH 7, o tada sumazéja. Plutonio izotopy sorbcija ant
Fe-Pju sorbento yra didziausia — 90 %, kai tirpalo pH 7, tuo tarpu ant Pju
didziausia sorbcija stebimaa kai tirpalo pH 3, atitinkamai 56 % (0,11 Bq).
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31 pav. ¥Cs (a) ir plutonio izotopy (b) sorbcijos ant neapdoroty ir geleZies
hidroksidu modifikuoty pjuveny priklausomybé nuo tirpalo pH vertés.

Anali¢iy sorbcijos ant pjuveny, anglinty ir anglinty pjuveny aktyvuoty
druskos raigstimi priklausomybé nuo tirpalo pH vertés pateikta 32 paveiksle.
137Cs sorbcija ant A-Pju didéja visam pH intervale nuo 3 iki 9, o ant Pju ir A-
Pju-HCI sorbcija didéja iki pH 7, o tada sumazéja (32 pav. (a)). Plutonio
izotopy sorbcija ant A-Pju-HCI sorbenty yra didziausia — 94%, kai tirpalo pH
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7, tuo tarpu ant Pju ir A-Pju didZiausia sorbcija stebima kai tirpalo pH 3,
atitinkamai 56 ir 43 % (32 pav. (b)).

a) 1,2
Pju A-Pju-HCl " A-Pju
1
F I I
= I
< 0,8 =
g =
= 0,6 —
£
§ 0,4 I x —
0,2 - = |
0 = = = =
3 6 . 7 g
pH verté
b) 0,5
OPju DA-Pju-HCl HA-Pju
[=»
= 04 _} {
g 03 —I_
-
%l 0,2 E
g " £y
2
é 0,1
= j e == Bm B

0,0
3 5 6 7 9

32 pav. ¥Cs (a) ir plutonio izotopy (b) sorbcijos ant neapdoroty, anglinty ir
anglinty bei koncentruota druskos rtgstimi aktyvuoty pjuveny priklausomybé
nuo tirpalo pH vertés.

Atlikus 13Cs ir 229*240py sorbceijos priklausomybés nuo tirpalo pH vertés
buvo pastebéta, kad *’Cs sorbcijai pla¢iame pH intervale (5-9) gerai tinka A-
Pju-HCI ir Sam. Tuo tarpu 23°*240py sorbcijai geriausiai tiko A-Pju-HCI prie

pH 5, 6 ir 9, o Fe-Pju, kai tirpalo pH 7.
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3.2.1. Kq koeficiento nustatymas

Pasiskirstymo koeficientas Ky — tai Kkoeficientas nusakantis
radioaktyviyjy terSaly pasiskirstyma tarp kietosios ir skystosios faziy, esant
pusiausvyros salygoms. Sis koeficientas yra pagrindinis parametras,
nusakantis radionuklidy elgseng vandens ekosistemose [272]. Ky visada
taikomas konkreCiai sistemai, taigi salygos, kuriomis atlickamas
eksperimentas yra labai svarbios. Jprastai, mazéjant pH, kartu sumazéja ir
gebéjimas absorbuoti, tadiau tai galioja tik lantanoidams ir trivalenc¢iams
aktinoidams [273, 274].

Pasiskirstymo koeficientas gali priklausyti nuo daugelio aplinkos
veiksniy ir eksperimento salygy, tokiy kaip: pH, temperattros, laiko, kurio
reikia pasiekti pusiausvyra, tirpalo sudéties, koloidy kiekio, daleliy prigimties
bei daleliy pavirSiaus heterogeniskumo [275].

Remiantis pasiskirstymo koeficiento reik§mémis medZziagoje galima
nustatyti veiksmingiausius sorbentus tam tikriems nuklidams, pvz. Li ir kt.,
(2014) [276] nustaté, kad dviejy rasiy organinis molis OCB ir OCM
(Kg>2,8x10° ml/g; Kg>1,23x10% ml/g), ilitas (Ks>1,17x10* ml/g), chabazitas
(K¢>4,0x10* ml/g) ir pavir§inio aktyvumo medziaga modifikuotas chabazitas
(K¢>6,59x10° ml/g) yra veiksmingiausi sorbentai 3’Cs sorbcijai.

Kazakeviciaité-Jakucitiniené ir kt., (2021) [277] tyré plutonio Kg vertes
jvairaus tipo Lietuvos dirvozemiuose dinaminémis salygomis naudojant
distiliuota vandenj su traseriniu Pu(IV) tirpalu. Nustaté, kad priklausomai nuo
dirvozemio daleliy dydzio, organiniy medziagy kiekio ir leidziamo tirpalo pH
pasiskirstymo koeficientas labai kinta. DidZiausios Kq vertés buvo nustatytos
smulkios frakcijos dirvozemiui. Didziausios Kq vertés pH intervale nuo 1,6-9
buvo nustatytos durpéms ir molingam sméliui, kai daleliy dydis buvo < 0,25
mm ir Kito nuo 2878 iki 6597 I/kg durpéms ir nuo 666 iki 3240 I/kg molingam
smeéliui. Smulkios frakcijos smélio, smulkaus smélio, durpiy ir molingo
smelio daleléms didziausias Kq vertés buvo nustatytas prie pH 4, o stambesnés
frakcijos (0,25+0,5 mm) durpéms, molingam sméliui ir molingam priemoliui
prie pH 6, atitinkamai 1994, 481, 45,2 I/kg.Taip pat gana aukstos Pu(l1V) Kgq
vertésnuo 1,0x10% iki 4,0x10* ml/g stebétos smektito, turinciose dugno
nuosédose, kuriy pH kito nuo 5 iki 12 [278].

Pasiskirstymo koeficientas apskaic¢iuojamas pagal 7 formule [273]:

Ka(l/kg) === x -

m

(7)
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kur V — taris, I; m — masé, g; co ir Ce — pradiné ir pusiausvyriné metalo
koncentracija, mg/l.

Pasiskirstymo koeficientas (Kq) gali bati apskaiCiuotas atliekant
laboratorinius statinius arba pratekéjimo per kolonéles (dinaminius)
eksperimentus. Dazniausiai Kg vertéms nustatyti naudojami purtymo
eksperimentai. Pagrindinis §io metodo privalumas yra tas, kad eksperimentai
yra greitai atliekami, galima naudoti tiriant jvairius elementus ir esant
jvairioms cheminéms aplinkoms. Taciau Siuo metodu nebutinai yra
atkuriamos cheminiy reakcijy salygos, kurios yra realioje aplinkoje. Tuo tarpu
pratekéjimo per kolonéles eksperimentai atkuria realias dinaminiy lauko
eksperimenty salygas, leidziant pro kolonélg uzpildyta sorbentu, tirpala su
tirlamaisiais terSalais. Kolonéliy eksperimentai apjungia cheminés sorbcijos ir
hidrologinj pozeminio vandens tekéjimo per poréta terpe poveikij, kad biity
galima jvertinti sulétinta dominancio terSalo judéjimg [274]. Ypaé didelés
radionuklidy pasiskirstymo koeficienty vertés tarp kietosios ir skystosios
fazés gaunamos statiniu metodu. Dinaminis kolonéliy metodas atrodo
patikimesnis ir jo rezultatai gali biiti naudojami radionuklidy pernesimo
parametrams apibaidinti.

Palagyi and Vodickova, (2009) [279] pastebéjo, kad **’Cs pasiskirstymo
koeficienty Kg, stat (Statinis metodas) ir Kg, ayn (dinaminis kolonéliy metodas)
vertés labai skiriasi. Pavyzdziui, dirvozemio bandiniams surinktiems 5-100
cm gylyje prie Branduoliniy tyrimy instituto ReZ plc Aukdto lygio
radioaktyviy atlicky saugyklos Cekijoje buvo nustatyti Sie pasiskirstymo
koeficiento (cm®/g) ver¢iy skirtumai: Ky s 2340 ir 610, 0 Kg, ¢yn Nenustatyta
ir 170 priklausomai nuo bandinio paémimo vietos, atitinkamai S1/1 ir S3/1
vietose. pavirSiniame 5-25 cm storio sluoksnyje, bei priklausomai nuo
bandinio gylio - Kg, st 610; 410, 0 Kg, ayn 170; 85 atitinkamai, 5-25 ir 80-100
cm gylyje. Krishna ir kt., (2004) [280] tyré samany gebéjimg sorbuoti
radiocez] ir stroncj i§ Zemo radioaktyvumo atlieky ir nustaté, kad samanos
gerai sorbuoja radiocezj prie pusiausvyrinio pH 6,17, o stroncj Kai tirpalo pH
6,5. Prie Siy pH ver¢iy gautos Kg, swe reikSmés radioceziui ir stronciui
atitinkamai, 1436,3 ir 992,6 ml/g. Radionuklidy pasiskirstymo koeficienty
vertés tarp kietosios ir skystosios fazés nustatomos statiniu metodu. Dinaminis
kolonéliy metodas atrodo patikimesnis ir jo rezultatai gali btti naudojami
radionuklidy pernesimo parametrams apibudinti.

Siame darbe pasiskirstymo koeficientas buvo nustatytas tiek statiniu tiek
dinaminiu metodu. Atlikta serija statiniy eksperimenty, skirty radiocezio ir
plutonio izotopy sorbcijos priklausomybei nuo pH nustatyti. Pasiskirstymo
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koeficientas Kgq apskaiCiuotas pagal 5 formule. Pasiskirstymo koeficiento Kg
vertés tirtiems sorbentams esant skirtingiems tirpalo pH pateiktos 11 lentel¢je.

11 lentelé. ¥Cs ir 2°Pu pasiskirstymo koeficiento (Kg) priklausomybé nuo

tirpalo pH natoraliuose ir modifikuotuose samany ir pjuveny sorbentuose
(n=3).

BICs Ky, I/kg

pH 3 5 6 7 9 r Ve'ité
Sam 1240 87+8 189+22 11448 11549 0,59 0,29
Fe-Sam 9+0 10+0 11+0 10+0 13+0 0,80 0,10
Pju 240 3+0 11+0 14+0 5+0 0,43 0,47
Fe-Pju 10+0 1340 1940 21+1 25+1 0,97 0,004
A-Pju 240 240 420 3541 111+6 | 0,86 | 0,06
A-Pju-HCI 34+1 255+18 | 500+£72 | 582481 | 310+34 0,60 0,29

29py Ky, I7kg

pH 3 5 6 7 9 r Ve'ité
Sam 7+0 6+0 6+0 8+0 9+1 0,69 0,20
Fe-Sam 49+4 69+10 46+4 4915 46+3 -0,36 0,56
Pju 9+0 15+0 5+0 17+1 3+0 -0,29 0,63
Fe-Pju 63+10 14+1 26+2 430+41 52+6 0,24 0,69
A-Pju 38+3 6+0 4+0 8+0 21+1 -0,38 0,52
A-Pju-HCI 71£2 674+12 | 800+54 45+1 224+16 | -0,05 | 0,93

Gautos '3'Cs Kq vertés kinta nuo 2 iki 582 I/kg, 0 2%°Pu Kq vertés yra nuo
4 iki 800 l/kg pH intervale nuo 3 iki 9. Didziausios '¥’Cs pasiskirstymo
koeficiento reiksmés nustatytos samanoms, Kkai tirpalo pH 6 ir anglintoms
pjuvenoms modifikuotoms koncentruota druskos riigstimi Kai tirpalo pH 7,
atitinkamai 189422 ir 582+81 I/kg. Taip pat didelés radiocezio pasiskirstymo
koeficiento reiksmés stebimos ir A-Pju-HCI sorbentui kai tirpalo pH 5, pH 6
ir pH 9, atitinkami lygios 255+18, 500+72 ir 310+34 I/kg. Z°Pu atveju,
didziausios K¢ vertés nustatytos gelezies hidroksidu modifikuotoms
pjuvenoms kai tirpalo pH 7, o A-Pju-HCI - pH 6, atitinkamai lygios 430+41
ir 800+£54 I/kg. Taip pat didelés plutonio pasiskirstymo koeficiento reiksmés
stebimos ir kai tirpalo pH 5 ir pH 9, atitinkami lygios 674+12 ir 224+16 1/kg,
A-Pju-HCI sorbente.

Atlikus koreliacing analize buvo gauta tik viena stipri teigiama
statistiSkai patikima koreliacija tarp *¥'Cs K ir tirpalo pH (r=0,97, p<0,05) Fe-
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Pju atveju. Kitiems sorbentams buvo stebima gera '3’Cs pasiskirstymo
koeficiento koreliacija su tirpalo pH verte (r kito nuo 0,43 iki 0,8) tik gauta
koreliacija néra statistiSkai patikima (p-vertés kito nuo 0,06 iki 0,47). Visiems
tirtiems sorbentams nebuvo pastebéta statistiSkai patikima koreliacija tarp
239py Ky ir tirpalo pH, r vertés kito nuo -0,05 iki 0,69, o p-verté — nuo 0,2 iki
0,93.

Sekanc¢iame skyrelyje pasiskirstymo koeficientas (Kq) apskaiéiuotas
atliekant  laboratorinius  pratekéjimo  per  kolonéles  (dinaminius)
eksperimentus.

3.3. Kolonéliy eksperimentai

Modeliniai sorbcijos eksperimentai buvo atlikti norint nustatyti galimg
plutonio izotopy ir radiocezio sorbcija, salygomis artimomis realioms
salygoms. | kolonéles buvo jdéta po 20 g sorbenty ir pro juos 3,2 ml/min
grei¢iu praleista 0,5 | Akmenos eZero vandens, j kurj jnesta 1 Bq ¥’Cs ir 0,2
Bg 2*°Pu, tirpalo pH 6. Po sorbcijos sorbentas padalinamas j keturis vienodus
sluoksnius po 5 gramus ir iSdziovinamas, o tirpalas surenkamas ir
nugarinamas. Toliau bandiniai ruoSiami y-spektrometriniams ¥’Cs
matavimams, o po jy a-spektrometriniams matavimams.

Pradinis 20 g samany kolon¢lés ¥'Cs ir Pu izotopy aktyvumas yra 0,9 ir
0,001 Bq. Pjuveny sorbentuose pradinis radiocezio aktyvumas priklausomai
nuo sorbento, kinta nuo 0,15 iki 0,24 Bq, o plutonio izotopy kiekis buvo
zemiau hustatymo ribos. Kadangi po eksperimento matuojamas tiek sorbuotas
anali¢iy kiekis tiek jau juose buves pradinis tiriamyjy radionuklidy Kiekis,
todél apskai¢iuotas 5 g sluoksnio aktyvumas yra atimamas i$ nustatyto kiekio.

Radioezio ir plutonio izotopy sorbcijos priklausomybé nuo Sam ir Fe-
Sam sorbenty sluoksnio gylio kolonéléje pateikta 33 paveiksle. DidZiausias
sorbuotas anali¢iy kiekis abiejuose sorbentuose buvo pirmajame-virSutiniame
sluoksnyje. Samany sorbente 1 sluoksnyje nustatyta 0,3+0,02 (~31%) Bq
187Cs, o plutonio aktyvumas buvo 0,09+0,01 (~45%) Bq. GeleZies hidroksidu
modifikuoty samany virSutiniame sluoksnyje atitinkamai *’Cs ir 239+240py,
0,22+0,02 (~22%) ir 0,045+0,01 (~22%) Bq. Visoje kolonél¢je nustatytas
bendras plutonio izotopy ir radiocezio kiekis samanose - 0,15+0,01 ir
0,50+0,02 Bq t.y. sorbcijos efektyvumas buvo atitinkamai, 75 ir 50%, o Fe-
Sam - 0,12+0,01 ir 0,41=0,02 Bq t.y. 60 ir 40%. Buvo pastebéta, kad i$ abiejy
tirty sorbenty gilesniuose sluoksniuose tiek radiocezis tiek plutonis gali biti
iSplaunami. I§ gauto rezultato po sorbcijos atémus pradinj sluoksnio
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aktyvuma, gaunamos neigiamos vertés (vyksta desorbcija) ar aktyvumas lieka
nepakites (vyksta tiek sorbcija tiek desorbcija).

35 - 50
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33 pav. ¥Cs ir plutonio izotopy sorbcijos efektyvumo priklausomybé nuo
Sam ir Fe-Sam sorbenty sluoksnio gylio kolonél¢je.

34 paveiksle pateikta *’Cs ir plutonio izotopy sorbcijos efektyvumo
priklausomybé nuo pjuveny sorbenty sluoksnio gylio koloné¢léje. Nustatyta,
kad didziausias '3'Cs ir plutonio izotopy kiekis sorbuojamas virSutiniame
pjuveny, gelezies hidroksidu modifikuoty pjuveny ir anglinty pjuveny
modifikuoty koncentruota druskos ruigstimi sluoksnyje. Radiocezio atveju,
Pju, Fe-Pju, A-Pju-HCl sorbenty sorbcijos efektyvumas virSutiniame
sluoksnyje atitinkamai yra lygus ~25, ~18 ir ~49%, plutonio atveju
atitinkamai lygus ~13, ~15 ir ~41%. Zemesniuosiuose sluoksniuose sorbcijos
efektyvumas yra pastovus arba kinta nezymiai.

Tiek 1¥Cs, tiek 23°*240py sorbcijos Pju, Fe-Pju ir A-Pju-HCI kreiviy eiga
yra panasi. Panasi radiocezio ir plutonio sorbcijos kreiviy eiga stebima ir A-
Pju kolonéléje, tik Siuo atveju sorbcija didéja giléjant sluoksniui kolonéléje —
didZiausia sorbcija stebima 4 sluoksnyje ir yra lygi 0,29+0,01 (~29%) ir
0,038+0,002 Bq (~19%). Pagal sorbcijos efektyvuma sorbentai gali biiti
iSrikiuoti taip:

Cs jonams: A-Pju-HCI > Pju > Fe-Pju > Sam > A-Pju > Fe-Sam

Pu jonams: A-Pju-HCI > Fe-Pju > Sam > A-Pju > Pju > Fe-Sam
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34 pav. ¥’Cs (a) ir plutonio izotopy (b) sorbcijos priklausomybé nuo pjuveny
sorbenty sluoksnio gylio kolonéléje.

Taigi didziausiu sorbcijos efektyvumu radioceziui ir plutoniui
pasizyméjo anglintos pjuvenos modifikuotos druskos rtigstimi, 0 maziausiu -
gelezies hidroksidu modifikuotos samanos.

Paskaiciuotos pasiskirstymo koeficiento Ky reikSmés esant dinaminéms
salygoms - kolonéliy metodu.
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12 lentelé. ¥'Cs ir 23%Pu pasiskirstymo koeficiento (Kg) vertés natraliuose ir
modifikuotuose samany ir pjuveny sorbentuose dinaminémis salygomis (n23).

Fe- . Fe- . A-Pju-
Kg, I/k P ) A-P
@ Vkg | Sam Sam Ju Pju i HCI
187cs 2741 | 1941 | 151419 | 652 | 261 | 332+24
23%py 20+2 | 16+1 14+1 | 2241 | 15+1 45+1

Dinaminémis sglygomis didZiausia *’Cs ir 2°Pu Kq verté buvo nustatyta
A-Pju-HCI atveju atitinkamai 332424 ir 45+1 I/kg (12 lentel¢). Taip pat
ganétinai didelémis ¥'Cs Kqy vertémis pasizyméjo Pju ir Fe-Pju, o kituose
sorbentuose kito nuo 19 iki 27 I/kg. Tuo tarpu #°Pu Ky vertés tirtuose
sorbentuose kito nuo 14 iki 22 I/kg. Reiksmingi **¥Cs ir 2*°Pu Ky koeficiento
skirtumai (p<0,05) stebimi lygintoms poroms Sam ir Fe-Sam, Pju ir Fe-Pju,
A-Pju ir A-Pju HCI. Tuo tarpu, Pju ir A-Pju atveju reikSmingi skirtumai
pastebéti tik 3’Cs pasiskirstymo koeficiento Kg, 0 2%Pu atveju Kq pokytis
nereikSmingas (p>0,05).

Lyginant su statinémis saglygomis nustatytomis Kq reikSmemis, kai tirpalo
pH 6 (11 lentelé), dinaminémis sglygomis gaunamos mazesnés vertés. A-Pju-
HCI atveju statinémis salygomis gaunamos pasiskirstymo koeficiento vertés
239py Ky - 800 + 54, 0 137Cs K4 500 + 72 I/kg, tuo tarpu dinaminémis sglygomis
239py Kg - 45 + 1, 0 B¥7Cs K¢ 332 + 24 I/kg Taip pat esant tirpalo pH 6 nemaza
Kq, stat Verte 13’Cs nustatyta samanoms - 189 + 22 1/kg, 0 Kg, gyn tik 27 = 1 1/kg.
PrieSingi rezultatai stebimi Pju atveju, ¥'Cs Ky star Yra 11 +0, 0 Kg,gyn yra 151
+9 I/kg.

3.4. Desorbcijos eksperimentai

Atlikti kolonéliy dinaminiai eksperimentai parodé, kad i§ samany
sorbento gali vykti pradinio aktyvumo pasalinimas vykdant sorbcijos
eksperimentus, todél buvo nuspresta pritaikius nuosekliosios ekstrakcijos su
nikelio chloridu metoda, nustatyti koks anali¢iy kiekis gali bati lengvai
pakeiciamas.

Tuo tikslu buvo atlikti statiniai eksperimentai, kuriy metu samanos buvo
purtomos su 0,02 ml/l nikelio chlorido ir 1 ml/l azoto rugsties tirpalais.
Isskiriamos trys pagrindinés frakcijos, nurodancios, kurioje vietoje yra
prisitvirtings metalas:

I frakcija (NiCl,) - pakei¢iamas — esantis lgstelés iSoréje,

Il frakcija (HNOs) - pakei¢iamas - esantis lastelés viduje,

0 frakcija - nepakei¢iamas - liekantis sorbente.

92



Siam tyrimui naudoty samany, pradinis 3’Cs aktyvumas yra 42+2 Bq/kg,
239+240py — 0,21+0,05 Bg/kg

Nuosekliosios ekstrakcijos rezultatai pateikti 35 paveiksle (a, b).
Nustatyta, kad apie 79% yra lastelés iSoréje ir 8% ¥’Cs yra viduje ir gali bati
lengvai pasalinama I ir II frakcijos, 0 12% *¥’Cs esanc¢io samanose i§ jy néra
pasalinamas — 0 frakcija. Taip pat, buvo nustatyta, kad apie 44% plutonio
izotopy ir gali biti lengvai pakeic¢iami I-11 frakcija. Likusi dalis apie 56% yra
stipriai suriSta su matrica ir néra pasalinami i§ samany — 0 frakcija.
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Frakcijos pavadinimas
35 pav. Radionuklidy — *'Cs (a) ir plutonio izotopy (b) kiekiai pasalinti i§
samany nuosekliosios ekstrakcijos metodu.

Kadangi, yra siekiama sorbentus pritaikyti radionuklidy sorbcijai i§ gélo
vandens, o vandenyje nikelio koncentracija tikrai néra didelé, todél buvo
nuspresta desorbcijos eksperimenta atlikti su 1 | distiliuoto vandens, naudojant
20 g samany (45+0,5 Bg/kg ty. 0,9 Bq) pro kolonéle praéjes tirpalas
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surenkamas kas 70 ml (trukmé ~30 min), samanose nustatomas likes *’Cs
kiekis. Plutonio izotopy desorbcija nebuvo tirta, nes dél mazo jy kiekio, jie yra
sunkiai detektuojami. Desorbcijos eksperimentas buvo pakartotas du kartus ir
abiejy eksperimenty rezultaty vidurkis buvo atvaizduotas grafiskai ir pateiktas
36 paveiksle.

20
1.8
1.6 -

14
12
10 f
0.8 1
0.6
0.4 1

HH

» e e
0.0
1 2 3 4 35 46 7 8 9 10 11 12
Tirpalo porcija
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36 pav. B¥'Cs kiekio priklausomybé nuo pragjusio tirpalo tirio (tirpalai
surenkami kas ~70 ml viso 12 tirpaly).

Duomenys parodé, kad apie 75% pradinio *¥’Cs aktyvumo samany
kolonéléje nepavyko i$plauti naudojant 1 | distiliuoto vandens. Desorbuoto
137Cs aktyvumo matavimas eliuato méginiuose parodé, kad *¥Cs aktyvumas
eliuate padidéja nuo 0,072+0,005 Bg pirmoje eliuato porcijoje iki
0,125+0,007 Bq antrojoje. Be to, buvo pastebétas laipsniskas desorbuojamo
radiocezio aktyvumo mazéjimas eliuatuose. Paskutinéje 12-oje eliuato
porcijoje, radiocezio aktyvumas sieké ~0,055 Bg. Manome, kad tolesnis ¥'Cs
desorbcijos tyrimo tesimas, naudojant papildomus distiliuoto vandens kiekius,
iSbandytomis sglygomis, biity nereik§mingas, nes likes aktyvumas nebebiity
desorbuojamas arba biity desorbuojamas labai nedidelis **’Cs kiekis, kuris
bty sunkiai detektuojamas. Nesunku pastebéti, kad pagrinding *’Cs
aktyvumo dalis buvo iSplauta naudojant tik 350 ml distiliuoto vandens
(pirmosios 5 eliuato porcijos). Nuo 8 eliuato porcijos stebimas nezymus
desorbuojamo radiocezio aktyvumo maz¢jimas. Tikétina, kad tai gali buti
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susij¢ su pusiausvyros tarp radiocezio desorbcijos ir adsorbcijos procesy
nusistovéjimu samany kolonéléje.

Po desorbcijos eksperimento samany biomasés specifinis aktyvumas
buvo 33,7+1,3 Bg/kg, tai reiskia, kad buvo desorbuota tik ~25% pradinio **'Cs
aktyvumo. Kadangi desorbcijos procesas létas (trukmé -382 min), jam jtakos
galéjo turéti ir atgaliné ¥Cs sorbcija Zemesniuose kolonélés sluoksniuose, kas
salygojo desorbuojamo radiocezio kiekio nusistovéjimg. Radiocezio foninio
aktyvumo desorbcijos i§ samany kolonélés eksperimentas buvo atliktas kaip
pirmasis zingsnis ateityje tiriant samanas kaip radiocezio bioadsorbents.
Eksperimentiniai radionuklidy desorbcijos i§ samany kolonélés duomenys
rodo, kad metodas néra efektyvus ir leidzia paSalinti ne daugiau kaip ~25%
viso radiocezio kiekio. Todél galime daryti prielaida, kad panasius procesai
turéty vykti ir realiomis salygomis atliekant in situ sorbcijos eksperimentus.
Galima tikétis, kad bus paSalinta apie 25% foninio radiocezio aktyvumo i$
samany kolonélés vykdant radiocezio ir plutonio sorbcija i$ didelio tario gélo
vandens.

Sis eksperimentas buvo skirtas eksperimentiniy ir modeliniy rezultaty
137Cs desorbcijos kinetiniy procesy samany kolonéléje palyginimui, bei
analitinio ir pusiau analitinio dviejy kinetiniy viety sorbcijos modelio,
aprasancio cheminiy ar biologiniy terSaly pernesima per stacionarig kolonéle,
sprendimui surasti. Detalesnis pritaikyto modelio ir analitinio sprendinio
apraSymas yra pateiktas Zukauskaité ir kt., (2019) [281] straipsnyje. Pagal
analogija toks modelis gali buti taikomas dirvozemio ir dugno nuosédy
sistemoms ir gali palengvinti geriau suprasti terSaly pernasos per stacionaria,
poréta kolonéle procesus.

3.5. In situ eksperimentai

Plutonio izotopams nataraliuvose gamtiniuose vandens telkiniuose
nustatyti (nusodinti) reikalingas ~300 | ezero vandens kiekis, todél sorbcijai
sorbenty kolonéléje jvertinti pasirinktas toks pats eZzero vandens tris. Tam
tikslui, Akmenos ezero pakrantéje buvo jrengta dviejy kolonéliy, uZpildyty
95+5 g samany, sistema. Pradinis samany kolonélés *¥7Cs ir plutonio izotopy
aktyvumas buvo atitinkamai 38,7+1,5 Bg/kg - ¥’Cs, 5,7+0,9 ir 1,4+0,4
mBa/kg - 2°24Pu ir 2%8Pu. Per kolon¢lés praleista po 300 | ezero vandens.
Trukmé 100 ir 200 min, tékmés greitis atitinkamai 0,05 ir 0,025 I/s. Rezultatai,
gauti atlikus in situ sorbcijos eksperimentus, pateikti 37 paveiksle.
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37 pav. ¥'Cs ir plutonio izotopy sorbcijos priklausomybé nuo sorbcijos
trukmes.

Akivaizdu, kad ¥"Cs foninis savitasis aktyvumas laikui bégant maZzéjo, o
pailginus eksperimento laikg du kartus t.y. nuo 100 min iki 200 min, 23°*240py
ir 228Py savitasis aktyvumas padidéjo. Remiantis rezultatais (37 pav.), per 100
min tekantis 300 | turio eZero vanduo pasalino 35,6% samany foninio **’Cs
aktyvumo, o per 200 min - 71,2% foninio *’Cs aktyvumo, o tai reiskia, kad
cezis buvo desorbuojamas daug greiciau nei sorbuojama j samany kolonéle.
O tuo tarpu, plutonio atveju stebima prieSinga situacija - stebima 23%24py
sorbcija — didesnis plutonio Kiekis sorbuojamas ilgéjant eksperimento laikui.

Atsizvelgiant | ribotg radionuklido salycio su biosorbento sluoksniu laika
ir zinant, kad difuzija yra sorbcija ribojantis veiksnys, radionuklidy difuzija i$
skyscio j kietaja faze esant didesniam tékmés greiciui sumazéjo, nes sumazéjo
samany sluoksnio sorbcijos pajégumas. Po sorbcijos buvo nustatyta, kad
239+240py atveju per 100 min, kai tékmeés greitis 0,05 1/s, buvo nustatyta ~ 13,4
mBg/kg, o per 200 min, kai tékmés greitis 0,0025 /s, ~21,0 mBqg/kg, 2*¥Pu
aktyvumas atitinkamai ~1,7 ir ~3,5 mBqg/kg (37 pav.).

Darant prielaida, kad visas plutonis buvo absorbuojamas i§ 300 | ezero
vandens per 200 min, buvo apskai¢iuota 2°*24Py tarinis aktyvumas
nefiltruotame ezero vandenyje lygus 4,87+0,98 mBg/m?, 0 8Pu - 0,67+0,21
mBg/m3. Siame tyrime nustatytas 23*240Py tirinis aktyvumas nefiltruotame
pavirSiniame eZero vandenyje atitinka koncentracija ezero Vvandenyje
Suomijoje [84] vidutinis turinis aktyvumas 23%*24°Pu Suomijos Paijanne eZero
nefiltruotame vandenyje 2007 metais buvo 4,9 0,9 mBq/m?.
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Buvo nuspresta istirti Kaniavos ezera, esantj Varénos rajone ir Akmeniy
ezerg, Lazdijy rajone. Kaniavos ezeras pasizymi mazu elektriniu laidumu (17
puS/cm) — distiliuoto vandens < 3 pS/cm. Taip pat turi mazus mikro ir
makroelementy, sunkiyjy metaly, anijony (nitraty, fosfaty, chloridy, fluoridy,
sulfaty) ir amonio jony kiekius vandenyje. Todél galima teigti, kad
konkuruojanéiy jony jtaka, *’Cs ir plutonio izotopy sorbcijai ant biosorbenty,
nepasireiks. Tuo tarpu Akmeniy eZeras, esantis Lazdijy rajone, pasizymi
dideliu elektriniu laidumu (434 pS/cm) ir turi zymiai didesnes mikro ir
makroelementy, sunkiyjy metaly, anijony, amonio jony koncentracijas
vandenyje.

Tuo tikslu buvo atlikti sorbcijos ant ezero kranto eksperimentai ir
lygiagreéiai atliktas cheminis plutonio izotopy nusodinimas i§ 300 | eZero
vandens, naudojant gelezies sulfata ir natrio metabisulfita (oksidaciniai-
redukciniai procesai), plutonio izotopai iS§sodinami su gelezies hidroksidais
pridéjus natrio Sarmo.

In situ eksperimenty ant Kaniavos ezero kranto rezultatai pateikti 13
lenteléje. Pries§ eksperimenta pradinis 239+249Py savitasis aktyvumas samanose
buvo 5,7+1 mBqg/kg, o po eksperimento 48,3+2,6 mBqg/kg, tai reiskia, kad
vyksta $iy izotopy sorbcija, nes po eksperimento nustatyta didesnis 239+240py
savitasis aktyvumas sorbente, nei buvo pradiné. Apskai¢iuotas 2°*24Pu tarinis
aktyvumas vandenyje, kuri yra lygi 14+2 mBg/m3. Pagal nusodinimo
eksperimentg, nustatytas 23°*240Py tirinis aktyvumas vandenyje yra 1542
mBg/m3, reikSmés paklaidy ribose sutampa, todél galima teigti, kad samanos
tinka plutonio nustatymui i§ dideliy vandens kiekiy. **’Cs atveju stebima
desorbcija - prie$ sorbcija samanose nustatyta 38,7+1,5 Bg/kg, o po
eksperimento 14,1+0,5 Bq/kg, i§ samany Kolonélés yra pasalinama apie 64%
foninio radiocezio savitojo aktyvumo.

13 lentelé. ¥’Cs ir plutonio izotopy koncentracijos nustatytos nusodinimo ir
sorbcijos ant biosorbento metodais Kaniavos ezere.
187Cs, Bg/kg | 2%*2%Pu, mBag/kg | 2®Pu, mBg/kg

Samanos (foninis

o 38,7+1,5 5,7+0,9 1,4+0,4

savitasis aktyvumas)

Po sorbcijos 14,1£0,5 48,3+2.6 -

137 3 2397240, 238 3
Cs, Bg/m mBg/m? Pu, mBg/m

Garinimas (20 1) 1,0+0,1 - -
Nusodinimas (300 I) - 1542 1,310,4

In situ Desorbcija 14+2 -
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Tokia pati ¥'Cs desorbcijos tendencija stebima atlikus sorbcijos
eksperimentus ant Kaniavos ir ant Akmeniy eZero kranto. Atlikus
eksperimentg ant Akmeniy eZero kranto pastebéta, kad po eksperimento ¥Cs
aktyvumas samanose sumazéja 79 % nuo 42.4 iki 8,9 Bg/kg (14 lentelé).
Didesné radiocezio desorbcija gali pasireiksti dél didesnio konkuruojanéiy
jony kiekio vandenyje ir dar dél to, kad vandenyje yra zymiai maZesnis *'Cs
kiekis. Reikia pripazinti, kad samanos, kaip sorbentas — netinka **’Cs.

14 lentelé. *¥’Cs ir plutonio izotopy koncentracijos nustatytos nusodinimo ir
sorbcijos ant biosorbento metodais Akmeniy ezere.
187Cs, Bg/kg 239.240py, mBq/kg | 2*Pu, mBg/kg

Samanos (foninis

savitasis 42,4+0,7 5,4+0,4 0,840,2

aktyvumas)

Po sorbcijos 8,9+0,2 8349 3,8+1,4
187Cs, Bg/m?® “H0Pu, 238py, mBg/m?®

' mBg/m?3 '

Garinimas (20 1) 0,7+0,1

Nusodinimas (300 I) - 24,442 -

In situ Desorbcija 25,943 1+0,3

Kaip ir ankstesniame eksperimente stebimas plutonio izotopy savitojo
aktyvumo sorbente padidéjimas. Samany kolonélés foninis 239+240py
aktyvumas 5,4+0,4 mBqg/kg, o po eksperimento 83+9 mBq/kg. Apskaiciuotas
tirinis aktyvumas vandenyje yra lygus 26+2 mBg/m3. Nusodinimo biidu
nustatytas 2°*240py kiekis yra 24,4+2 mBg/m?®. Palyging nusodinimo ir
sorbcijos ant sorbento kolonélés metodus, matome kad reik§més paklaidy
ribose sutampa.

Taip pat buvo pastebéta ir 2*8Pu izotopo sorbcija ant samany kolonélés.
PerskaiCiavus vertés nustatyta, kad jo tirinis aktyvumas yra 1 mBg/m?3, $io
izotopo nustatyti naudojant nusodinimo metoda nepavyko dél jo mazo kiekio
vandenyje — siekiant jj detektuoti reikéty praleisti didesnj eZero vandens kiekj
per sorbento kolonéle.

Kadangi, ¥Cs sorbcija nevyksta — $is sorbentas néra tinkamas Cs izotopo
tarinio aktyvumo veréiy nustatymui vandenyje, taciau su juo galima patikimai
tiksliai nustatyti 23%*299Py ezero vandenyje su apytiksliai 10 % paklaida.
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15 lentelé. ¥'Cs ir plutonio izotopy savitojo ir tdriniy aktyvumy vertés
nustatytos sorbentuose ir vandenyje nusodinimo, sorbcijos ant biosorbenty,
bei garinimo metodais Bedugnio ezere.

137CS 137CS 239+240Pu 239+240Pu
Sorbentas Bg/kg Bg/m?3 mBa/kg mBg/m?3
" Samanos 42.4+0,7 - 5,4+0,4 -
;_:5 @ Fe-Sam 23,5+1,0 - 5+0,4 -
z E Pju 2,6+0,2 - . -
a3
2 2 A-Pju 3,0+0,3 - - -
E X
S © A-Pju-HCI 1,8+0,2 - - -
* Fe-Pju 21402 - ; -
Sam 11,6+0,2 desorbcija 2042 8+1
Fe-Sam 5,6+0,2 desorbcija 3043 8,3+l
Pju 0,56+0,04 | desorbcija 5+1 1,7+0,3
A-Pju 4,6+0,3 0,53+0,06 8+2 2,7+0,7
A-Pju-HCI 15,5+0,3 4,6+0,2 8+1 2,7+0,7
Fe-Pju 1,1£0,1 desorbcija 1042 3,3+0,7
Tradicinis iSskyrimo 157Cs, Bg/m? 29+240py; mBq/m?
metodas
Garinimas 4,3£0,2 -
Nusodinimas - 8,6+1

15 lenteléje pateiktos radiocezio ir plutonio izotopy savtojo ir tiirinio
aktyvumo vertés sorbentuose ir vandenyje nustatytos nusodinimo, sorbcijos
ant biosorbenty, bei garinimo metodais Bedugnio eZere. Tiriant plutonio
izotopy sorbcijg, buvo pastebéta, kad 2*®Pu izotopo nepavyko nustatyti, jo
kiekis sorbentuose prie$ eksperimenta ir po eksperimento buvo Zemiau
nustatymo ribos, isskyrus samany sorbentg, jame 2*®Pu savitasis aktyvumas
buvo 0,8+0,2 mBg/kg. Tuo tarpu buvo pastebéta, kad visi sorbentai, sorbavo
239+240py j§ gélo ezero vandens (15 lentel¢). Taciau geriausi rezultatati gauti
naudojant Sam ir Fe-Sam sorbentus buvo nustatytos 2°+240Py koncentracijos
vandenyje paklaidy ribose sutapo su nusodinimo biidu nustatytomis
koncentracijomis. Nusodinimo metodu nustatytas 23°*24°Pu tiirinis aktyvumas
vandenyje yra 8,61 mBg/m?, o su sorbentais Sam ir Fe-Sam atitinkamai 8+1
ir 8,31 mBg/m?.

ISanalizavus 15 lenteléje pateiktus rezultatus buvo pastebéta, kad i
sorbenty Sam, Fe-Sam, Pju ir Fe-Pju vyksta *'Cs desorbcija. Pasalinama nuo
44 iki 76% pradinio **’Cs aktyvumo samanose. Tuo tarpu sorbentai A-Pju ir
A-Pju-HCI sorbavo *¥’Cs i§ ezero vandens. A-Pju sorbavo labai mazai - iki
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12%. Garinimo buidu nustatytas *’Cs tarinis aktyvumas yra 4,3+0,2 Bg/m?3.
Geriausiai $*’Cs sorbavo A-Pju-HCI — naudojant §j sorbenta nustatyta *’Cs
tiirinis aktyvumas eZero vandenyje yra 4,6+0,2 Bg/m®, ji paklaidy ribose
sutampa su garinimo badu nustatytu radiocezio tiiriniu aktyvumu vandenyje.

ISanalizavus Aplinkos apsaugos agentiros 2010 mety duomenis,
paaiskéjo, kad didziausi radiocezio tiiriniai aktyvumai vandenyje aptikti
Plateliy ir Rubikiy ezeruose, atitinkamai ~1,95 ir ~1,89 Bg/m?, kiek maZesni
Kauno mariose prie Pazaislio vienuolyno ir Driiksiy ezere, atitinkamai ~1,59
ir ~1,3 Bg/m?® [282]. Tirtuose eZeruose (Akmeniy, Akmenos, Kaniavos ir
Bedugnio) *¥’Cs tarinis aktyvumas sieké nuo 0,7 iki 4,3 Bg/m?.

Taigi, jvykus hipotetinei branduolinio objekto avarijai, pagal gautus
duomenis radiocezio nustatymui gélame vandenyje geriausiai tikty anglintos
pjuvenos modifikuotos koncentruota druskos rtigstimi, o plutonio izotopy
nustatymui geriausiai tikty samanos ir samanos modifikuotos geleZies
hidroksidu. Sie sorbentai geriausiai tinka nes yra maziausiai jautriis vandens
vandens parametry (pH, laidumo, jonu konentracija) pokyc¢iams. Kadangi,
biosorbentai gali turéti sukaupg gana didelj kiekj radionuklidy, prie§
naudojant Siuos biosorbentus tyrimams ar modifikuoty sorbenty gamybai,
reikéty nustatyti ir reikalui esant pasalinti pradinius tiramyjy radionuklidy
kiekius pvz. atliekant nuosekliajg ekstrakcija.
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ISVADOS

1. Pasitlytas ir pritaikytas radioekologiniu pozitiriu svarbiy antropogeninés
kilmés cezio ir plutonio radionuklidy sukoncentravimo i§ didelio gélo
vandens tiirio (300 1) metodas, leidZiantis greitai ir patikimai nustatyti
cezio ir plutonio izotopy izotopy tiirinio aktyvumo vertes, bei naudojant
nebrangius, biologinés kilmés sorbentus i§ atsinaujinancéiy Saltiniy,
sumazinti analizés trukme, kastus ir susidaranéiy atlieky kiekius.

2. Istirtas pagrindinis sorbento pavirSiuje vykstantis mechanizmas — tai yra
metalo jony kompleksavimas su acetilo, bei karboksilo, hidroksilo
jonizuotomis deguonies turin¢iomis funkcinémis grupémis vykstant jony
mainams. Hidroksilo ir karboksilo grupés esancios sorbento pavirSiuje
placiame pH intervale gali biiti deprotonuotos (COO™ ir —O"), todeél gali
susidaryti kompleksinius jonus —(COO),M, —COOM™ ir —(0O)aM, —
OM™. Tai paaiskina anali¢iy (M) sorbcijg ant biosorbenty (pjuveny ir
samany), o M-O-Fe rySys atsakingas uz anali¢iy ir Fe modifikuoty
sorbenty saveika.

3. Istirta ir palyginta 10-iessorbenty vidutiné sorbciné geba Cs ir Pu jonams
pH intervale nuo 3 iki 9 ir sudaryta vidutinés sorbcijos gebos eilé Cs ir
Pu jonams:

Cs jonams - Molis >A-Pju-HCI > Sam > Fe-Pju > A-Pju > Fe-Sam >
Kava > Pju > Kerpés > Pusy spygliai.

Pu jonams - Molis >A-Pju-HCI > Fe-Sam > Sam > Kava > Fe-Pju > Pju
> Kerpés > A-Pju > Pusy spygliai.

Dél didelio pavirSiaus ploto, pory tiirio bei specifiniy su cezio ir plutonio
jonais cheminiy rySiy sudaryme dalyvaujanciy pavirSiniy funkciniy
grupiy kiekio, geriausia vidutine sorbcine geba cezio ir plutonio jonams
pasiZzyméjo molis bei anglintos pjuvenos modifikuotos koncentruota
druskos rugstimi (A-Pju-HCI).

4. Plutonio izotopy tirinio aktyvumo ver¢iy nustatymui geélo vandens
telkiniuose geriausiai tinka samanos (Ptilium crista-castrensis) ir
geleZies hidroksidu modifikuotos samanos, o cezio izotopy - anglintos
pjuvenos modifikuotos koncentruota druskos riigstimi. Sie sorbentai
maziausiai jautriis vandens parametry (pH, laidumo, jony konentracijos)
pokyciams.
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SUMMARY
INTRODUCTION

Today's developing industry, intensive agricultural activity, and the
functioning of nuclear energy facilities create the conditions for the greatest
pollution of the natural environment with heavy metals and radionuclides, and
the appearance of toxic compounds formed on their basis in various natural
deposits: the atmosphere, water, soil, plants, and animals.The pollution of the
natural environment by heavy metals is linked to mining, metal extraction, the
recovery of industrial waste, and the use of sewage sludge, fertilizers, and
pesticides in agriculture [1]. The contamination of the environment by
radioactive materials is one of the most pressing problems nowadays. The tests
of nuclear weapons in 1945-1963 and the 1986 Chernobyl accident made the
greatest contribution to the pollution of the natural system of the territory of
Lithuania by artificial radionuclides. High concentrations of many chemical
elements, their compounds, and radionuclides caused by technogenic
processes are currently detected in all parts of the natural environment: the
atmosphere, water, soil, plants, and animals [2-7].

Due to global fallouts or precipitation after accidents at nuclear power
plants, and devices, long-lived, radiation-hazardous radionuclides accumulate
in the top layer of the earth, usually 0-10 cm - *37Cs, %°Sr, 239240py, 238py and
so on [8, 9]. In addition, the soil can be contaminated by radionuclides by
using lake sludge (sapropel) for soil fertilization. The study of sapropel in
Black lake revealed that it was strongly contaminated by long-lived
radionuclides (*3'Cs, 2°240Py) [10]. Radioactive isotopes from the soil
penetrate in to plants through the roots in the same way as the stable isotopes.
The more persistently the radionuclide is embedded in the soil structure, the
less of it is transferred to plants. Different radionuclides transfer from soil to
plants in different ways. Once, when the long-lived radionuclides get into the
air, seawater, and other water resources and on land, it leads to irreversible
environmental pollution, which can lead to changes in vital cycles of humans,
flora, and fauna in the future.

Nowadays before launching new nuclear power plants, great attention
was paid to the monitoring of the concentrations of anthropogenic
radionuclides, which were released into the environment as a result of
previous tests of nuclear weapons and also after the recent nuclear accidents.
Therefore, one of the most important studies is currently related to the
assessment of the pollution of reservoirs and the development of effective and
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inexpensive methods of water purification. The assessment allows to us
evaluate the level of pollution and if necessary to take all extents to reduce the
concentrations of pollutants to the lowest level for humans and protect the
environment from their harmful effects. Inorganic sorbents are the most
promising ones to remove radionuclides from the liquid medium. Scientists
pay a lot of attention to the development or modification of new synthetic
sorbents, but there is a growing interest in natural sorbents, and a lot of
attempts are made to improve their sorption parameters, adapt them to
determine the concentrations of anthropogenic radionuclides, and water
purification.

Aim and tasks

The aim of this work is to investigate and compare the conditions for the
concentration and isolation of the radioecological important radioelements
cesium and plutonium from the aqueous medium, using materials of biological
origin (biosorbents) or chemically modified biowaste, and to determine the
sorption capacity of biosorbents and the prospects for their use in
environmental studies.
Tasks:
1. Toevaluate the sorption capacity of natural and modified biosorbents.
2. To determine the influence of pH on the sorption of ¥’Cs and
plutonium isotopes from aqueous medium using natural and modified
biosorbents.
3. Todetermine the surface functional groups of sorbents and to evaluate
the binding mechanisms of the studied radionuclides.
4. To optimize the method of concentration of plutonium in large
volumes of fresh water using the method of flow through the column.
5. To determine the volumetric concentrations '*Cs and plutonium
isotopes in the water basins, and to compare the results of using
sorbents with chemical concentration method.

Practical significance and scientific novelty of the scientific research

Pollution with anthropogenic radionuclides caused by nuclear weapon
tests in 1945-1963 and the Chornobyl nuclear power plant accident in 1986
was and is being observed on the territory of Lithuania. The distribution of
radionuclides of anthropogenic origin in the environment highlights the
importance of monitoring studies after the start of operation of the Astravo
NPP in Belarus, as well as due to the planned construction of radioactive waste
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storage facilities at the Ignalina NPP. Currently, one of the most important
needs is the development of fast and inexpensive methods for the assessment
of pollution in water reservoirs. The usage of natural origin materials for
cleaning fresh water to reduce the number of pollutants to permissible
concentrations and protect the environment and people from their harmful
effects should be the task of future applied protection. In recent decades, the
ever-growing public concern about the deterioration of the ecological
environment and the depletion of non-renewable resources encourages the
development of analytical methods that comply with the principles of green
chemistry. The application of natural/natural biosorbents and modified
biosorbents for the determination of radiologically important elements of the
nuclear cycle, cesium (isotope *¥’Cs) and plutonium (isotopes %8Pu, 2*°Pu,
240py) in freshwater allows to speed up the analysis and reduce its costs, in
addition, it is less harmful to nature, because biosorbents are obtained from
renewable sources and are self-degrading. Properly selected biosorbents
enable effective, fast, and reliable determination of the volumetric activity
values of cesium and plutonium in freshwater systems. And also, biosorbents,
as a matrix allowing the concentration of elements from a large volume of
water, could be used for the analysis of other important radioactive and heavy
metal pollutants that may enter the environment from nuclear facilities in
water bodies. The measured activities of cesium and plutonium isotopes allow
for assessing the radioecological status of the natural system before new
nuclear power plants start operating.

Statements presented for defence

1. A method for the concentration of cesium and plutonium isotopes
from a large volume (about 300 L) of fresh water using biosorbents
was proposed and applied. Advantages of the method: quick
concentration of the analyzed analytes (duration 200 min), materials
of biological origin are used - in accordance with the principles of
green chemistry, and analysis costs and the amount of waste generated
after analysis are reduced.

2. The average sorption capacity of 10 sorbents for ions in the pH range
from 3 to 9 was studied and compared, and the order of average
sorption capacity for cesium and plutonium ions was compiled.

3. Functional groups of sorbents involved in the formation of chemical
bonds with cesium and plutonium ions have been determined, and
binding mechanisms have been determined.
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4. Biosorbents tested and applied under real conditions: natural and
modified mosses and sawdust, conditions suitable for the
determination of cesium and plutonium ions in freshwater were
determined, and the most effective sorbents for the sorption of cesium
and plutonium ions were found.

Approval and publication of research results

The dissertation material has been published in 3 publications of
Clarivate Analytics Web of Science. The results of the research have been
presented at 9 national and international conferences.

Structure and content of the dissertation

The dissertation is written in the Lithuanian language, it consists of an
introduction, and 3 main chapters: 1) literature review, 2) experimental
methodology, 3) results of experimental research and their discussion. The
dissertation ends with conclusions, a list of references, annotation, and a list
of scientific publications. The dissertation includes 15 tables and 37 figures.
The bibliography cites 282 literary sources.
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CONTENT OF THE DISERTATION

The introduction presents the relevance of the research in the field of
biosorbents and their application for the sorption of radionuclides (**’Cs and
239+240py) from fresh water. The purpose and objectives of the study are
defined. The introduction sets out the defended statements and discusses the
scientific novelty as well as the practical significance of the doctoral
dissertation. Approbation of the work and publications are indicated.

The literature review provides general information about artificial
radionuclides (*3"Cs and 23%*24%py), and the reasons for their occurrence in the
natural environment. The behavior of radiocesium and plutonium isotopes in
the environmental components (soil and water) and the procedure of their
determination in solid and agueous samples are presented. Reviews of
scientific publications concerning the application of sorbents for the sorption
of radionuclides and heavy metals are given.

MATERIALS AND METHODS
1.1. Preparation of biosorbents

Raw moss (Ptilium crista-castrensis), lichens (Cladonia rangiferina),
and pine needles were collected in the forest in Vilnius, Lithuania. The
sorbents biomass has been sorted-out to remove impurities such as needles
and leaves. The sorted out moss, lichens, and pine needles were chopped,
mixed, and dried at room temperature. Oak sawdust was made from a stump
with a saw. Clay was collected in Vilnius district, Lithuania. The coffee was
purchased at the supermarket. The coffee grounds that remained in the coffee
machine after making the coffee were collected. The prepared biomass was
mixed well and dried at room temperature. Before the experiments, the
biomass of all raw sorbents was stored in plastic zip-lock bags, and only before
the experiment, was dried in an oven at 105 °C to a constant weight. The
obtained modified biomass was dried and stored in a plastic zip-lock bag.

1.2. Modification of biosorbents

The moss and sawdust biomass was chemically modified with iron
hydroxide. The sawdust biomass was also modified by carbonization and then
by carbonization which was followed by the modification with concentrated
HCI.
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1.2.1. Modification of sorbents with an iron compound

Biosorbents modified by iron hydroxide were synthesized, due to the
given ability of the radionuclides to interact with iron-containing compounds.
The modified method of DeMarco et al. (2003) [223] was used to transform
the sorbents. This method is based on the impregnation of a sorbent with iron
hydroxide and subsequent heat treatment. First, iron (l1I) hydroxide was
obtained by mixing (1:1) of a solution of 1 mol/L FeCl;x6H,0 with a solution
of 3 mol/L NaOH and left for 4 h. Then a formed precipitate was decanted and
mixed with 100 g of biomass and left for 3 h. Finally, the resulting biomass
was filtered, washed with deionized water, and dried at 60 °C for 4 - 8 h,

1.2.2. Carbonization of sawdust and modification of carbonized sawdust
with concentrated hydrochloric acid

The sawdust biomass was dried to a constant weight at 105 °C. Then the
dried biomass was covered with aluminum foil and burned (the temperature
was raised every hour by 100 °C to 300 °C) at 300 °C for 2 h with a limited air
supply. This temperature of carbonization was chosen since the biochar
produced at lower temperatures (300 - 400 °C) has a more diverse organic
character due to the presence of aliphatic and cellulose-type structures [224,
225]. As a result, the structure of the biochar appears to have more organized
carbon layers (like the graphene structure) and a lower content of surface
functional groups with an increase in the pyrolysis temperature [226]. Half of
the prepared carbonized sawdust was modified by hydrochloric acid. The
dried biomass was impregnated by concentrated HCI, the ratio of biomass to
acid 1 g: 2 mL, and left at room temperature for 24 h. The remaining liquid
was filtered off if it was necessary. The resulting biomass was dried for 3 days
at room temperature and then covered with aluminum foil and incinerated (the
temperature was raised every hour by 100 °C to 400 °C) at 400 -C for 2 h with
a limited air supply. The resulting material was washed with distilled water to
a constant pH of the filtrate and dried at 400 °C for 1 h.

1.3. Characterization of biosorbents and lake water

These parameters were determined for all raw and modified bio-sorbents:

e To determine the content of heavy metals and macroelements (Ca,
Mg, K, Na, Fe), raw and modified biosorbents were pre-burned at the
temperature of 400 °C and subjected to wet mineralization using 8 mol/L
HNO; and 1 mol/L HNOs. The acids were evaporated and the remaining
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residue was dissolved in deionized water and filtered. Obtained samples were
measured by an atomic absorption spectrometer - AAnalyst 800, PerkinElmer.

e  To determine the content of anions (SO+* , NOs , CI-, F, PO/,
NH4*) and ammonium cations 0.2 g of raw and modified biosorbents and 10
mL of distilled water were used. Samples prepared in the chemical glass were
heated in a water bath at 50 °C for 30 min, after that the sorbents were crushed,
washed, and filtered. All the filtrates were collected in the test tubes. The
resulting samples were measured by an ion-exchange chromatograph
“DIONEX 2010i” with a conductometric detector.

e LOI (loss-on-ignition) analysis was performed to determine the
amount of organic matter in the sorbent. The sample of 1 g weight was dried
at 105 °C and incinerated at 550 °C in a muffle furnace for 4 hours. The
samples were weighed after cooling and the organic matter content in the
sample was calculated by mass change [229].

e  The textural parameters of the samples according to the Brunauer—
Emmett—Teller (BET) theory of multilayer adsorption were determined from
nitrogen adsorption—desorption isotherms at - 196 “C using a Quantachrome
Autosorb-iQ-KR/MP analyzer. Before the analysis, the samples were out-
gassed under vacuum at 105 °C for 3 h. The specific surface area was
calculated using the BET (Brunauer-Emmett-Teller) equation. The total pore
volume was measured from a nitrogen adsorption isotherm by the nitrogen
uptake at a relative pressure of p/po = 0.99 [233].

e  The point of zero charge was determined using the modified method
of Fiol and Villaescusa (2009) [231]. 0.5 g of sorbent was immersed in 40 mL
of 0.03 mol/L KNO3for 24 h with 100 rpm shakings. The pH of the solutions
was adjusted to values from 2 to 12. Results were plotted as pH change (pHs-
PHinit) versus initial pH (pHini).

e  Fourier transform infrared spectrometry (FT-IR) measurements were
performed by an a-ALPHA-T FTIR spectrometer (Bruker). One milligram of
material was mixed with 200 mg of KBr and pressed in a forming press under
a vacuum for the IR analysis. The FT-IR spectra were recorded in the range
of 400-4000 cm* with a resolution capability of 2 cm™.

e  The microstructures of sorbents were studied by scanning electron
microscopy. Surface images of the samples were made with a scanning
electrochemical microscope SECM-030, SENSOLYTICS.

e  The radiocesium activity concentration in all samples of the biomass
was measured after sorption. The samples were burned at 400 °C temperature
in a muffle furnace and placed in a measurement vessel of known geometry.
Measurements were carried out using a CANBERRA y-spectrometric system
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with an HPGe detector. The resolution of the detector is 1.76 keV/661.62 keV
according to the *'™Ba (daughter product of *3’Cs) gamma line energy [234].

e After gamma spectrometric measurements the samples were
processed to perform alpha spectrometric measurements of plutonium.
Samples for the determination of plutonium were burned in a muffle furnace
at a temperature of 400 °C, after that the radiochemical analysis and anion
exchange chromatography of the samples were carried out. The scheme of
radiochemical analysis followed by anion exchange chromatography is shown
in Fig. 1.

Solid sample
Burning at 700 °C l

Sample <+— Py
Wetmineralization
Evaporation l
Mineral residue
1 mol/'L HNO;
~+Na;80; stir 20 min
+NaNO; stir 10 min
+14.4mol/L HNO;

Extractin 8 molL HNO;

|

Ion exchange column
(DOWEX 1=8 NOz")

8molL HNO3+NaNO;
12molL HCI
4molL HCl+Na;50;

Eluate

Evaporation l

Dry salt

Wet mineralization

—

Extraction chromatografy Elektrolize
I 1A.1h
Wet mineralization
¢ I Alfa spectrometry
Dry salt

0.3 mol/L NazS0y4
+1% H2504
pH=2,2-2.4

Fig. 1. Scheme of radiochemical analysis followed by anion exchange
chromatography.

Plutonium isotopes concentrated and free from interfering ions were
electrochemically deposited on a stainless steel disk by electrolysis for 1 h at
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a current density of 0.6 A/cm? (yield 60-70%) [9]. The activity concentrations
of plutonium isotopes (**Pu and 2*°24Py) in the samples was determined
using an OctetePlus semiconductor Alpha spectrometer OctetePlus with an
Ortec large square (450 mm?) Sidetector (BU-020- 450-AS), with a resolution
capability of 20 keV.

Total dissolved solids (TDS) and organic matter content in the lake water
samples was determined using the modified method presented by Dahaan et
al., (2016) [228].

The lake water pH, electrical conductivity, and content of cations, and
anions were also determined.

The volumetric activities of ¥7Cs and plutonium isotopes were also
measured in lake water samples. To determine the exact concentration of 13Cs
in the lake water, 20 L of lake water was brought to the laboratory and then
evaporated to dryness. The resulting mineral residue was placed in a
measurement vessel of known geometry for gamma spectrometric
measurements.

Plutonium isotopes in the lake water samples were first co-precipitated.
The scheme of plutonium isotope co-precipitation is shown in Fig. 2.
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Fig. 2. Plutonium co-precipitation from the lake water.

After co-precipitation, the radiochemical analysis and anion exchange
chromatography was performed. Extraction chromatography was performed
(used only for the lake water samples) followed by electrochemical deposition
on a stainless steel disk (electrolysis conditions mentioned earlier) is presented
in Fig. 3.
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Fig. 3. Scheme of extraction chromatography.

2.1. Sorption experiments

The average sorption capacity, the efficiency of the sorbent in removing
radionuclides, and the partition coefficient were determined by serial
experiments using a series of solutions with different pH (3, 5, 6, 7, 9) of
distilled water spiked with 1 Bq **Cs and 0.2 Bq 2*°Pu. 4 g of sorbent was
added to each solution and the sorption was performed by shaking for 200 min
at 125 rpm. After sorption, the sorbent samples were prepared for y-
spectrometric measurements of *¥’Cs, and then a-spectrometric measurements
of plutonium isotopes. The obtained results were processed and the average
removal efficiency (R), sorption capacity (qe), and partition coefficient (Kq)
were calculated using the following equations: Eq. (1) [227], Eq. (2) [227],
and Eq. (3) [273], respectively:

R(%) = % x 100 (1)
qe(Bq/g) = =X )

Co—Ce .. V
Ka(L/kg) = 25 x ~

m

3)
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where C, and C. are the initial and final activity concentrations of the
radionuclide in the solution, respectively; m is the mass of the sorbent, V is the
volume of the solution.

The possibility of pre-concentrating *Cs and plutonium isotope with
raw and modified moss and sawdust sorbents using lake water spiked with
cesium and plutonium was tested. For this experiment, glass columns (in
diameter 4.8 cm and 25 cm long) were packed with 20 g of test sorbents, and
500 mL of lake water (pH 6), spiked with 1 Bq **'Cs and 0.2 Bq 2%*Pu were
passed through them. The solution was passed through the column at a rate of
~3.2 mL per min. After sorption, the sorbent was divided into four equal layers
and dried, and the eluate was collected and evaporated. Then samples of the
sorbent and eluate were prepared for the y-spectrometric measurements of
137Cs and then for the a-spectrometric measurements of plutonium isotopes.

2.2 Desorption experiments

One set of desorption experiments was carried out using a static batch
method with sequential extraction [235]. For these experiments, 10 g of moss
with the known activities of 3’Cs was placed in a baker and 250 mL of 0.02
M NiCl, was added. The dishes were agitated at a constant speed of 125 rpm
for 45 min. The content was then filtered at a medium flow rate filter and 250
mL of 0.02 M NiCl; solution was added and again it was shaken for another
30 min at 125 rpm. After that, the content was filtered once more and then
dried at 80 °C to constant weight. The filtrates were collected in a single vessel
and evaporated. The amount of the isotopes outside of the cell (extracellular)
was identified in the filtrate. The dried moss was weighed and 60 mL of 1 M
HNO; was added and shaken again at 125 rpm. Then the content was again
filtered and washed with 250 mL of distilled water to determinate the amount
of isotope inside the cell (intracellular). The filtrates were evaporated, the
moss was dried and the amount of 3’Cs and plutonium isotopes leached from
the moss were determined.

To study the desorption process in a column with a fixed layer of moss,
20 g of mosses were placed in a glass column (diameter ~4.8 cm, height of
moss layer ~11.1 cm) and 1 L of the distilled water (conductivity ~4 uS/cm,
pH~6.16 ) was percolated through the column at a rate of ~3,2 mL/min. Every
30 min, about 70 mL of solution flowing out from the column (effluent) was
taken for gamma spectrometric measurements of the %Cs activity
concentration. The effluents were evaporated in porcelain dishes to a minimal
volume and transferred to the calibrated measurement vessel of known
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geometry and evaporated to dryness. The desorption experiment lasted for 380
min. The moss biomass after the experiment was divided into four equal layers
of ~ 2.8 cm, and then the y-spectrometric measurements of ¥’Cs activity
concentartions in every moss layer were carried out. After these
measurements, the samples were prepared for the o-spectrometric
measurements of plutonium isotopes.

2.3 In situ sorption experiments

To explore the possibility of preliminary concentration of radiocesium
and isotopes of plutonium in natural sorbents and optimize the sorption
process in situ experiments on the shore of Lake Akmena, the columns filled
with moss were used. Two columns were filled with 90 + 5 g of moss, (layer
thickness of 14 cm) with background activity concentrations of *3Cs,
239+240py and 2%8Pu equal to 38.7+1.5 Bg/kg, 5.7+0.9 and 1.4+0.41 mBg/kg,
respectively. 300 L of lake water was loaded through one column for 100
minutes (flow rate of 0.050 L/s) and through the second column within 200
minutes (flow rate of 0.025 L/s). Moss samples were prepared in a laboratory
for y-and a-spectrometric measurements. 20 liters of lake water were sampled
to determine the concentration of *’Cs activity concentration. The sample was
evaporated for subsequent y-spectrometric measurements.

To check the possibility of preliminary concentration of '3’Cs and
plutonium isotopes in raw and modified moss and sawdust sorbents, the
columns filled with sorbents were used in situ experiments on the shore of
Lake Bedugnis. Six columns filled with 100+5 g of sorbents were used for this
experiment. 300 L of the lake water was loaded through the columns for 200
min (flow rate of 0.025 L/s). The sorbent samples were processed in the
laboratory for the y- and a-spectrometric measurements.

RESULTS

Analytical characteristics of biosorbents and water bodies

The ever-increasing public concern about the deteriorating state of the
ecological environment and the depletion of non-renewable resources
encourages the development of analytical methods that meet the principles of
green chemistry. Great progress has been made in developing greener sample
preparation strategies and reducing the amount of sorbent phase. Also, the use
of natural sorbents is an excellent option for the preparation of green samples.
The use of natural sorbents for sorption is advantageous in that the sorbents
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are obtained from renewable sources, have low toxicity, and are self-
degrading. In addition to the advantages, natural sorbents also have
disadvantages such as the inhomogeneity of the sample and the small amount
of specific functional groups on the surface of the sorbent, so the analysis of
their application may require additional processing by thermal or chemical
modification.

To select the most suitable sorbent for the sorption of radiocesium and
plutonium isotopes from freshwater systems, six raw biosorbents were
studied: moss (Ptilium crista-castrensis), coffee grounds, oak (Quercus robur)
sawdust, lichen (Cladonia rangiferina), pine needles, and clay. Photographs of
the studied sorbents are presented in Figure 4.

Sawdust

Fe(OH); modified Fe(OH); modified Carbonated sawdust Clay Coffee grounds
moss sawdust activated with conc. HC1

Fig. 4. Photos of raw and modified sorbents.

The sorbents that showed the best sorption capacity were modified and
received the following abbreviations: 1) Moss - Sam; 2) Sawdust - Pju; 3)
Moss modified with iron hydroxide - Fe-Sam; 4) sawdust modified with iron
hydroxide - Fe-Pju; 5) Carbonated sawdust - A-Pju; 6) - carbonated sawdust
modified with hydrochloric acid - A-Pju-HCI.

Four lakes were selected for the field experiments: Lake Akmena in
Trakai district, Lakes Kaniava and Bedugnis in Varéna district; Lake
Akmeniai in Lazdijai district. The coordinates, average depth, area, and the
main parameters of the lakes are given in Table 1. These lakes were chosen
for research due to the different characteristics of the lakes (pH, TDS,
conductivity) and the fact that after the Chernobyl NPP accident, the
radioactive cloud moved through Varéna, Lazdinai, Trakai and other regions
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of southwestern and western Lithuania [14, 29], The density of 137Cs fallout
varied from 0.85 to 5.18 kBg/m2 [26].

Table 1. Coordinates and main parameters of the studied lakes.

Lake o
Lake Coordinates Average area, | pH Conductivity, TDS:;
depth, m ) uS/em g/m
km
Akmena, Trakai 54°40'07"N
district 24°51'54"E 11.2 2.687 |7.84 324 158.5
Akmeniy, Lazdijai| 54°1020"N
district 2398152 2.9 0.537 |8.22 434 312
Kaniava, Varéna | 54°05'06"N
district 24°41'46"E 1.0 1.25 |6.60 17 255
Bedugnis, Varéna| 54°11'18"N
district 24°09'1 1"E 3.0 0.016 |6.80 11 21.2

The deepest and largest studied lake was Akmena, while the average
depth of all the other lakes did not exceed 3 meters. The pH values of the water
in the lakes varied from 6.6 to 8.2. The highest electrical conductivity of water
was found in Lakes Akmeniai and Akmena and was 434 and 324 uS/cm,
respectively. The lowest values 17 and 11 pS/cm, respectively, in Lakes
Kaniava and Bedugnis (Table 3). The high electrical conductivity of lake
water indicates the presence of a large number of free ions formed as a result
of the dissolution of salts in water, while its low value may indicate both the
presence of many large, slow-moving complex molecules [236, 237] and the
absence of bottom sources, it happens when such a lake is fed only by
atmospheric precipitation.

The mineralization of surface waters of Lake Akmena during the
sampling period (autumn) was 158.5 g/m?, while in Lake Juodis [240] the
mineralization reached ~ 174 g/m? (in winter), in Lake Tapeliai it ranged from
180 to 220 g/m?, depending on season [241]. Meanwhile, the mineralization
of lakes Kanavia and Bedugnis was low and amounted 25.5 and 21.2 g/m?.
For example, depending on the time of the year, low mineralization was found
in Lake Rudrasagar, India, and it was ~ 67 g/m? in summer and ~ 35 g/m? in
winter, depending on the time of the year [242]. Similar low TDS values were
observed in small humus lakes Glodne 11l and Glodne 1V in northern Poland
and amounted 3144 and 32+11 g/m?, respectively [243]. The data of Kaniava
and Bedugnis lakes show that there are no bottom springs at all, so their water
balance is completely dependent on atmospheric precipitation.
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Determination of the main cations and anions in lake water and sorbents

The predominant cations (Cu?*, Mn?*, Co?*, Pb?*, Fe®*, Na*, Ca’*, Mg?*,
K*), anions (S04%, NOg', CI, F-, PO,*), and ammonium ions were determined
in the sorbents and in the water of the studied lakes. Comparison of the
obtained results with the maximum permissible concentrations (mg/L) of
controlled substances in the water body (copper - 2; lead - 0.01; sodium - 200;
sulfates - 100; nitrates - 10; chlorides - 300; phosphates - 0.2, ammonium - 1)
[247] it can be seen that the quality of water in lakes Akmena, Akmeniai,
Kaniava was good, and only in Lake Bedugnis, the pollution with phosphorus
and ammonium-containing compounds was observed.

The main anions in lake water were SO4% ions (except for Bedugnis
Lake, Cl- ions predominate). The concentrations of PO,3~ ions were below the
detection limit (d.l.) of 0.02 mg/L, in the water of lakes Akmeniai, Akmena,
and Kaniavos. The concentration of NH.* ions in Akmeniai and Kaniavas
lakes was less than 0.02 mg/L, while in Akmena the NH4* concentration was
0.05 mg/L (close to 0.03 mg/L in Lake Maggiore [90]). This concentration is
typical for surface water due to the high concentration of oxygen. Under such
oxidizing conditions, plutonium in lake water can have such oxidation states
- Pu(IV), Pu(V), and Pu(VI). Based on equilibrium reactions, plutonium form
weak complexes with chloride and nitrate, while fluoride, sulfate, phosphate,
citrate, and oxalate form stronger complexes. Among the strongest plutonium
complexes is hydroxycarbonate mixed ligand complexes (Pu(OH)2(COs3),%).
Pu(IV) exists mainly in the form of hydrolysis products and forms complexes,
while Pu(V) mainly presents in natural waters and is the predominant
oxidation state in the form of PuO,* [255].

The concentrations of trace elements Cu, Mn, Co, and Pb were below the
detection limit (limits of detection (d.l.), pg/L: Cu-1,5, Mn-1,5, Co-9, Pb-15)
in all studied lakes, except for the lakes Akmeniai and Kaniava where small
amounts of Cu and Mn were determined. The highest concentrations of
macroelements calcium and magnesium - 16.2 and 13 mg/L, were found in
the lakes Akmena and Akmeniai, respectively. Concentrations of potassium
in other lakes were relatively low, ranging from 0.8 to 2.6 mg/L. Na*, K*, Ca®*,
and Mg?* are typical ions characteristic for natural waters that compete with
radiocesium of sorption sites on the sorbent surface [256]. Due to the low
concentrations of K*, Na*, and Ca?* in the water of the studied lakes, the effect
of these cations on the processes of sorption/desorption of *’Cs is unlikely.
However, it can be taken into consideration that large hydrated cations such
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as Na*, Ca?*, and Mg?* tend to expand the sorbent interlayers further apart,
while small hydrated cations such as K* have the opposite effect [256].

Before carrying out sorption experiments, the main cations, anions, and
ammonium ions in unmodified and modified biosorbents were determined. It
had been established that Ca, Mg, and K ions were found to predominate in
moss and coffee grounds, while Ca, Na, and Fe ions predominated in Fe-Sam
and Fe-Pju. Ca and K ions predominated in lichens and pine needles, Pju, and
A-Pju, while Ca and Mg ions predominated in the A-Pju-HCI sorbent, and Mg
ions also predominated in clay. Clay is also rich in Fe and K ions. Sulfates
predominated in Pju, A-Pju, A-Pju-HCI, and lichens. CI- ions dominated in
Fe-Sam, Fe-Pju, and pine needles, while Fe-Pju and pine needles were also
rich in NOs. High levels of nitrates were also observed in clay. Moss and
coffee grounds were rich in PO,% coffee was also rich in Fions.

The change in the chemical composition of the sorbents is associated with
the modification procedures that were carried out - for some ions, the
exchange occurred, for others - ionic leaching or pre-concentration took place
depending on the sorbent and the modification method. Assessing the changes
in macroelement and anion concentrations before and after modification, a
correlation analysis was performed and it was evaluated whether there are
significant differences using the t-test (Paired-Simple T-test), as p<0.05, it can
be said that the values are significantly different.

The differences in the concentrations of all macroelements and cations
were significant (p<0.05) when comparing Sam with Fe-Sam, and Pju with
Fe-Pju, except for NH4* ions, the change in their concentrations was
insignificant (p>0.05) for both compared pairs. Comparing changes in pair of
Pju and A-Pju sorbents significant change (p<0.05) has been observed in Ca,
K, Mg, SO+, NOs", and CI-concentrations, for others insignificant. For A-Pju
and A-Pju-HCI pair for Na insignificant changes (p>0.05) in concentrations
were observed for all other macroelements and anions changes were
significant (p<0.05).

Obtained results showed that the applied method of modification with
iron hydroxide proved it is effective as the content of iron significantly
increased after the modification. Before and after the modification, the content
of iron in mosses was 27.2 and 44200 mg/kg, respectively. The same trend
was observed in the oak sawdust sorbent from before and after the
modification; the content of iron increased from 49.3 to 39100 mg/kg. Also,
using this modification method, we reduced the number of potassium ions in
sorbents, which are competing ions for the sorption of radiocesium (i.e. they
compete for the same sorption sites on the surface of the sorbent). This means
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that free surface-active functional groups can easily bind radiocesium on the
surface of the sorbent. Meanwhile, NH.* is another competing ion for
radiocesium, and its concentration practically did not change and remained
almost the same regardless of the chosen modification method.

Determination of sorption capacity and efficiency of sorbents

The sorbent average removal efficiency (R) and the average sorption
capacity for 13’Cs and 22**40Py (qge) by sorbents were estimated using equations
(1) and (2).

The average sorption capacity (ge) and the average removal efficiency
(R) of sorbents for radiocesium and plutonium isotopes are shown in Table 2.
The highest average removal efficiency and sorption capacity for ¥7Cs were
presented by clay - ~95% and ~237.5 Bqg/g while in carbonized sawdust-HCI
-~78.6% and~196.6 Bg/g and in the raw moss — ~66.7% and ~166.7 Bq/g,
respectively. The highest average removal efficiency and sorption capacity for
239+240py were detected in clay - ~99.0% and 49.8 Bg/g, while in the
carbonized sawdust-HCI — ~83% and~41.5 Bg/g and moss modified with iron
hydroxide — ~50.6% and ~25.3 Bq/g, respectively.

Table 2. The average removal efficiency (R) and the average sorption capacity
(ge) for ¥7Cs and 23°*240py of raw and modified sorbents.

137CS 239+240|3u
Sorbent
R, % e, Ba/g R, % Je, Ba/g

Sam 67+2 1674 4243 21+1
Fe-Sam 171 44+2 5145 2545
Pju 11£1 28+2 2442 1241
A-Pju 25+1 62+2 21+2 11+1
A-Pju-HCI 79+2 19745 83+11 42+6
Fe-Pju 2541 64+3 3244 16+2
Caffee 16£1 40+2 364 18+2
Lichens 11+1 28+2 23+2 11+1
Pine needles 10£1 2542 17+1 8+1
Clay 95+4 238+6 9914 50+6

It was found that clay and moss in the columns during sorption
experiments were swelling, and their volume in the columns increased. Due
to this, the flow rate of running water, spiked with *¥’Cs and Pu isotopes, in
the columns slowed down. The volume of the moss increased due to the
penetration of flowing water into the moss. The amount of water involved in
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the swelling of clay and other sorbents and the amount absorbed by the moss
were evaluated by measuring the volume of water flowing through the
column.

The oak (Quercus coccifera) sawdust modified with HCI was used in the
study by Argun et al. (2007) [257]. A structural analysis (lignin, cellulose, and
hemicellulose) of the raw oak (Quercus coccifera) sawdust and the sawdust
modified with HCI was carried out. It was noted that during the modification,
the fraction of lignin increased (from 22.8 to 26.8 %), while the proportion of
cellulosic and hemicellulosic materials decreased from 41.5 to 38.2 % and
from 32.7 to 32.5 %, respectively. This change is useful because heavy metals
are sorbed better by lignin rather than cellulose and hemicellulose waste [258].
In our case, we also found that after the modification of the carbonized
sawdust with concentrated HCI, the sorption increases in comparison with the
raw and carbonized sawdust.

According to the average removal efficiency and sorption capacity, the
sorbents can be distributed in this order (from the best sorbent to the worst):
Csions - Clay >A-Pju-HCI > Sam > Fe-Pju > A-Pju > Fe-Sam > Coffee > Pju
> Lichen > Pine needles.

Puions - Clay >A-Pju-HCI > Fe-Sam > Sam > Coffee > Fe-Pju > Pju > Lichen
> A-Pju > Pine needles.

Although the sorption efficiency of the clay was very high, the clogging
of the column quickly limited the use of clay as a natural sorbent, so we could
no longer use it in the further research process. Also, due to a sufficiently low
sorption capacity for the investigated radionuclides (**’Cs and Pu isotopes),
the coffee, lichen, and pine needles were not investigated in the further
research. Studies of clay, lichen, pine needles, and several other sorbents are
presented in Luksiené et al., (2016) [177].

Determination of surface morphology

SEM images are shown in Figs 5-6. After the all modifications, the
structure of the surface of all the sorbents changed. The moss surface before
the modification was smooth and wavy (Fig. 5 (a, b)). After modification of
the moss sorbent with the iron hydroxide (Fig. 5 (c, d)), it became less neat
and was unevenly covered with iron hydroxide. A large number of cracks were
observed. Sawdust particles had different sizes and disordered fibrous
structures. After the modification with iron hydroxide (Fig. 5 (c, d)), the
surface was covered with an uneven thick layer of iron (111) hydroxide with
abundant cracks.

120



VU 2.0kV 14.7mm x100 SE(M) S00um J VU 2.0kV 14 Bmm

AU 2.0k 14.9mm x100 SE(M) | 500um JV

Fig. 5 SEM images of moss (Ptilium crista-castrensis) before x100 (a), 1000
(b), and after the modification with iron hydroxide x100 (c) and x1000 (d).

Meanwhile, the sawdust became much neater when the sawdust was
carbonized (Fig. 6 (e, f)), but the fibrous structure was still visible. When the
sawdust was modified with HCI (Fig. 6 (g, h)), a sharp change in the surface
was observed, the fibrous structure of the particles was no longer visible, and
the surface became smooth — the particles looked like twisted plates of
different sizes.
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Fig. 6 SEM images of sawdust before x100 (a), x500 (b) and after the
modification with iron hydroxide x100 (c), x500 (d), after the carbonization
at 300 °C temperature sawdust x100 (e), x500 (f), as well as carbonized
sawdust modified with HC1 x500 (g), x3000 (h).
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Determination of surface area and pore volume

The surface area and pore volume of the natural and modified moss and
sawdust were investigated according to the Brunauer-Emmett-Teller (BET)
multilayer adsorption theory by analyzing nitrogen adsorption-desorption
isotherms. In this case, the moss and sawdust modified with iron compounds
have appropriate properties that can provide a high sorption capacity and, thus,
can be effective for removing artificial radionuclides.

The modification with the iron hydroxide also increases the surface area
of the sorbent and pore volume. This means that, by modifying the sorbent,
we increase the surface area on which the analytes can be sorbed. The surface
area and pore volume of the moss modified with the iron hydroxide increased
by a factor of 12 and 11 times, respectively. The same tendency was observed
in both the surface area and pore volume of the sawdust modified with an iron
hydroxide increased by 24 and 6 times, respectively. Meanwhile, during the
carbonization of the sawdust, the surface area and pore volume increased only
by 2.5 and 3.5 times, respectively.

The specific surface areas of raw and modified sawdust sorbents were
lower those of other well-known carbon-based sorbents (e.g., commercial
activated carbon), probably due to the absence of an extensive microporous
structure of the sorbents used in our study. Obtained results indicated that the
applied method of modification was effective since the iron content and
surface area increased significantly after the modification with iron hydroxide.

Determination of the point of zero charge

The point of zero charge was determined for each investigated sorbent.
The pH of an agueous solution is an important controlling parameter in
sorption processes and the quality of water. The pHpzc values can be used to
estimate the possible interaction (attraction or repulsion) between raw or
modified sorbents and radiocesium and plutonium ions in the solution. The
points of zero charge (pHpzc), which are closely related to the sorption
properties of materials, were determined for six types of raw and modified
sorbents. The determined pHpzc values are 5.1+0.1 and 4.5+0.1 for moss and
moss modified with iron hydroxide, respectively, and 4.2+0.1, 4.1+0.1,
5.240.1, and 4.1+0.1 for sawdust, carbonized sawdust, carbonized sawdust-
HCI, and Fe-Pju, respectively. It means that the surfaces of all six samples
were charged positively at the final pH of the solution below the pH,.c and
negatively at a pH above pHp.c. The removal of radiocesium and plutonium
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ions from the aqueous solution using the raw and modified sorbents was
studied at pH 6.0-7.0. The final pH (pHs) decreased in all the solutions because
sorbents had high selectivity with respect to H3O* ions at a high concentration
of HzO* ions. Thus, at lower pH values, H;O* ions compete with Cs* and Pu**
cations for the exchange sites in raw and modified sorbents.

Therefore, at pH below pHy.c, the sorption of metal (M?* or M(OH)*)and
H* ions occurs according to the ion exchange process. When the pH value
exceeds pHp., the sorbent surface is negatively charged and the sorption
increases while the metal species are still positively charged or neutral. When
metal species and the surface of the sorbents become negative, sorption is
greatly reduced [259].

Determination of surface functional groups

FT-IR spectra were written for the sorbents before and after the
modifications, as well as after the sorption experiments in order to determine
which functional group interacted with plutonium and radiocesium ions. The
main mass components of the moss and oak sawdust were determined
according to the literature. It is known that the mass of moss consists of 30—
60% hemicellulose and pectin, 15-25% cellulose, 5-10% proteins, 5-10%
polyphenols, and 3-10% of inorganic substances [199]. Meanwhile,
hardwood species such as oak contain 38-51% cellulose, 17-38%
hemicellulose, 21-31% lignin, and 3% extractives [200]. The assignments of
vibrational bands were made in accordance with the previously published
articles [261-264]. The main identified peaks and their assignments are
presented in Table 3.
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Table 3. FT-IR characteristic peaks of moss and oak sawdust before and after
modification and sorption of *’Cs and plutonium isotopes.

Wavecr;:_gnber, Functional groups Component
857 Out of plane ring bending Lignin
890-903 C-H outof pl_ane_ bending Cellulose, Hemicellulose, Lignin
(aromatic ring)
C6-06-H stretching Cellulose
1023-1036 C-O stretching. Lignin
1046-1064 C3-03-H stretching Cellulose, Hemicellulose
C-O-H stretching Cellulose
1083-1117 C2-O2H stretching Hemicellulose
C-O-C anti-symmetric stretching Cellulose
(C1-0-C4’) anti-symmetric
1154-1164 stretching or O-H in-plane .
. Hemicellulose
bending, C-H
wagging/deformation
1205 C1-0-C” stretching, symmetric or Cellulose, Hemicellulose
in-plane bending OH
C-O stretching Carboxylic acid, Hemicellulose
1242-1252 C—0O-C stretching, CH2 wagging -
L . Lignin
/ twisting deformation
1253-1256 C-O stretching Lignin
OH in—plane bending Cellulose, Hemicellulose
1310-1330 C-H bending Lignin
1376 C-H bending Cellulose, Hemicellulose.
COO stretching Hemicellulose
O-H in-plane bending Cellulose, Hemicellulose
1413-1435 C-H and CHa/CH; bending Lignin
1450-1460 C-H bending (CHz, CHs) Lignin
1502-1506 Aromatic skeletal vibration Lignin
1521 O-H in-plane bending Cellulose, Hemicellulose
C-H bending (CHs) Lignin
Aromatic skeletal vibration Lignin
1610 C=0 stretching, COO~ .
. . Polysaccharides
asymmetric stretching
Asymmetric stretching Pectin
1625-1634 carboxylate groups COO™
C=0 stretching Lignin
1710 C=0 stretching Aldehyde
1720-1740 C=0 stretching in acetyl group Hemicellulose
2841-2853 CH_ symmetric stretching Cellulose, Hemicellulose, Lignin
2889-2894 CH3 symmetric stretching Lignin
2920-2923 CH: asymmetric stretching Cellulose, Hemicellulose, Lignin
2956-2969 CHs asymmetric stretching Lignin
3060-3070 C-H stretching (ring) Cellulose, Hemicellulose, Lignin
3000-3600 O-H stretching Cellulose, Hemicellu_lose,
Polyphenols, Pectins
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Fig. 7. FT-IR spectra of raw and modified moss (a) and raw and modified
sawdust (b).

Figures 7 (a) and (b) compare the FT-IR spectra of the moss and sawdust
sorbents before and after various modifications. After modification with iron
hydroxide, the intensity of the peaks at 1030, 1057, 1110, 1154, and 1252 cm™*
for moss and 1030, 1060, 1106, 1162, and 1241 cm for sawdust decreased,
while the intensity of other peaks slightly increased or remained without
changes. The signal intensities of several functional groups in the FT-IR
spectra differed between raw and modified materials. This indicated the
structural changes in the molecules due to interaction with iron. The results
were consistent with the published data by Rodriguez-Lucena et al. (2009)
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[265]. They found that the intensity of several bands changed after the
formation of the Fe complexes, indicating structural changes that take place
in the molecule. One can see that peak positions and intensities of C—OH,
C—0O—C, and C—O groups of polysaccharides, aromatic ring stretching modes,
and C=0 stretching vibrations of carboxylic acid groups (Table 3) are mostly
affected by the modification of samples with iron hydroxide (Figs. 7 (a and
b)). These changes indicate the formation of iron phenolates and carboxylates.

The FT-IR spectra of the sawdust, carbonized sawdust, and carbonized
sawdust activated with concentrated HCI are shown in Figure 7 (b) and
assignments of the bands can be found in Table 3. After carbonization and
carbonization followed by activation, a high-intensity peak was observed at
1730-1710 cm™, which corresponds to C=0 stretching in the acetyl group in
hemicellulose. An intensive absorption peak at 1610 cm™ corresponds to C=0
stretching and asymmetric stretching vibration of COO~ groups in
polysaccharides. The signal detected at 1435 cm™ corresponds to O—H in-
plane bending vibration in cellulose and hemicellulose. Broadband at
991-1369 cm™ with a maximum at 1241 cm™ is characteristic of CH,
wagging/twisting mode, stretching of C—O bonds in a lignin molecule in a
sorbent from carbonized sawdust, while a maximum at 1205 cm™ in the same
range of 991-1369 cm™2, is characteristic for C1-O—C4’ stretching due to the
symmetric or in-plane bending of OH in cellulose and hemicellulose
molecules in the carbonized sawdust activated with concentrated HCI.

The pyrolysis process can cause the disappearance of absorption bands
characteristic of raw material, and the appearance of new bands characteristic
of biochar samples — the formation of a large number of quinone and pyrone
structures [266]. The presence of a phenolic hydroxyl group is responsible for
the acidic properties of the surface, while the formation of the stronger peaks
responds to pyrone-type structures, ether, and the carbonyl groups form the
basic character of activated carbons [267, 268]. Surface groups can act as
electron donors or electron acceptors, resulting in the formation of coexisting
areas, the properties of which can range from acidic to basic and from
hydrophilic to hydrophobic [269]. These basic sites in the form of unsaturated
bonds such as carbonyl, quinone, and pyranose groups, or even nhon-
oxygenated sites with electron donor properties, can act as Lewis basic
centers, which can accept protons from aqueous solutions such as H* in water
[270].

After the carbonization at 300 °C, we obtained only a few broad peaks at
1205, 1435, 1600, and 1710 cm compared to the raw oak sawdust. After the
thermal modification, the spectra become more simplified than the spectra of
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the raw sawdust. Wang et al. (2009) [170] determined, that the spectra became
more simplified at higher temperatures and this fact could be possible due to
the rupture of various functional groups and progressive carbonization. Two
peaks of low intensity at 2853 and 2919 cm™ disappeared in FT-IR spectra
after the carbonization and the carbonization followed by HCI activation. Our
results are in agreement with those obtained by Shaaban et al. (2013) [271].
They were investigating biochars obtained by slow pyrolysis of rubberwood
sawdust (RWSD). Using the FT-IR analysis, they identified different
functional groups on the surface of biochar produced at different temperatures
and found that the peak observed in raw RWSD at 2928 cm! disappeared at
temperatures of 300 °C and above, showing a methylene group CH: in
hemicellulose volatile at a lower temperature. Vibration in the frequency
range from 1100 cm™ to 1500 cm™ represents peaks for carbonate and
carbonate-carboxyl, and from 1660 cm™* to 1670 cm* represents the peaks for
carboxylic acid. On raw RWSD, narrow peaks were detected and they
decreased with the increase in of the pyrolysis temperature.

In our case, the main groups, such as quinines, vibrate in the spectrum
range from 1550 cm to 1680 cm2. In the FT-IR spectra of raw sawdust, two
narrow low-intensity peaks were found and only one sharp high-intensity peak
at 1600 cm* was detected after the carbonization of the sawdust and at 1610
cm?® after the activation of the carbonized sawdust with HCI. Also, there was
observed a peak at 1730 cm for the raw sawdust and carbonized sawdust-
HCI, corresponding to C=0 stretching in the acetyl group in hemicellulose
molecules for the carbonized sawdust, was observed at 1710 cm. This means
that, after thermal treatment, the peaks corresponding to stretching of C=0
was shifted towards the lower wavenumbers. But when the carbonized
sawdust was activated with concentrated HCI the peaks shifted backward.

After carrying out the sorption experiments, FT-IR spectra were recorded
to find out which surface functional groups affect the sorption of radiocesium
and plutonium isotopes. The FT-IR spectra of the raw moss and the moss
modified with an iron hydroxide before and after the sorption of ¥Cs and
239py are shown in Fig. 8. After sorption of 3’Cs and 2%°Pu, the peaks at 1036
cm™, 1060 cm™, 1110 cm™, and 1160 cm™ became less intensive. The
broadband with a maximum at 3354 cm™ associated with O—H stretching
vibration in the spectra of moss shifted upon the treatment with 3’Cs and 23*Pu
ions to 3410 cm™ (Fig. 8 (a)).
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Fig. 8. FT-IR spectra of the raw moss (a) and the moss modified with iron-
hydroxide (b) before and after the sorption of 3’Cs and 23°Pu.

In Fig. 8 (b), we can see the results that are opposite to those presented in
Fig. 8 (a). After the sorption of ¥’Cs and #°Pu, the intensity of the peaks
increased significantly, it happened using the moss modified with iron
hydroxide. High intensity peaks were observed at 1034 cm, 1060 cm™, 1163
cm™, 1256 cm?, 1310 cm™?, 1376 cm™%, 1424 cm™, 1634 cm™, 1732 cm ™. The
peaks of lower intensity at 2852 and 2923 c¢cm (CH, symmetric and
asymmetric stretching vibrations), 2894 and 2961 cm* (CHs symmetric and
asymmetric stretching vibrations in lignin), broad and high-intensity band at
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3410 cm™, which corresponds to O—H stretching in cellulose, hemicelluloses.
This means that the layer of iron hydroxide on the surface of the modified
sorbent is involved in the chemical bonding with the ¥7Cs and plutonium ions.

The effect of the sorption process of 13’Cs and 23°Pu on the spectra of the
raw sawdust and the sawdust modified with iron hydroxide is demonstrated in

Fig. 9.
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Fig. 9. FT-IR spectra of the raw sawdust (a) and the sawdust modified with
iron hydroxide (b) before and after the sorption of 13’Cs and 2%%Pu.
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After the sorption of *’Cs and 2*Pu, the FT-IR spectrum of the raw
sawdust showed several important changes (Fig. 9 (a)). The relative intensity
of the absorption band at 1632 cm™ considerably increased. This band
corresponds to C=0 stretching and COO~ asymmetric stretching vibrational
modes (Table 3). Sorption-induced changes in the parameters of this band
indicate the participation of these functional groups in the formation of
complexes with *¥’Cs and #°Pu ions. In addition, the band at 1117 cm™
(C—OH stretching in cellulose and C2—O2H of hemicellulose) became clearly
visible after the complexation with metal ions. The relative intensity of a
similar peak at 1624 cm™ increases in intensity after the sorption in FT-IR
spectra of sawdust modified with iron hydroxide (Fig. 9 (b)). In addition, the
C=0 stretching band at 1740 cm™ became clearly visible. The increased
frequency of this band demonstrated the decrease in the hydrogen bonding
strength of these groups after the formation of the complexes with metal ions.

The spectra of the carbonized sawdust before and after the sorption of
metal ions are shown in Figure 10 (a). It is easy to see that the relative intensity
of the peaks in the range from 700 to 1900 cm™! increased after the sorption.
The frequency of C=0 and asymmetric COO~ stretching band at 1609 cm™
downshifted to 1600 cm? evidencing the involvement of these groups in the
complexation process. In addition, the sorption process affects the frequency
of the broadband located near 1214 cm™ (C—-OH stretching and OH
deformation); in this case, frequency was upshifted to 1249 cm™. Thus, C—-OH
and hydroxyl groups are also involved in the complexation process.

The FT-IR spectra of the carbonized sawdust activated with HCI before
and after the sorption of *¥’Cs and #*°Pu are shown in Figure 10 (b). Several
clear changes are obvious comparing the vibrational spectra. Thus, the
frequency of C=0O stretching vibration associated primarily with acetate
groups up-shifts from 1722 to 1725 cm™2. Similarly, the peak position of the
well-defined band at 1609 cm™* upshifts by as high as 21 cm™ to 1630 cm™.
This band is associated with C=0 stretching, asymmetric COO™ stretching and
aromatic ring stretching (lignin) modes. Thus, spectroscopic data indicate the
intense participation of these functional groups in the complexation process
with the studied metal ions.
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Fig. 10. FT-IR spectra of the carbonized sawdust a) and the carbonized
sawdust-HCI b) before and after the sorption of 3’Cs and 2%%Pu.

Nevertheless, the sorption process of contaminants (metal ions) is very
complex. FT-IR studies revealed that several functional groups present in the
moss and sawdust are able to bind the heavy metal ions, in our case
radiocesium (1) and plutonium (IV) ions. The obtained data showed that the
carboxyl (-COOH/COO"), hydroxyl (-OH), and phenol (R-OH) groups are
probably the main functional groups that can interact with analytes on the
sorbent surface. The complexation of metal ions with the carboxyl and
hydroxy! ionized oxygen-containing functional groups through ion exchange
has been suggested as a major mechanism. The hydroxyl and carboxylic
groups on the sorbent surface became deprotonated (COO- and —O") at the
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wide pH range, the formation of —-(COO)xM, -COOM** and —(O)xM, —-OM**
occurred. This may explain the sorption of analytes on raw materials (sawdust
and moss), while the M—O—Fe bond could explain the interaction between the
analytes and Fe-modified biomaterials.

Effect of pH on the sorption of radiocesium and plutonium isotopes

To determine the effect of pH on radiocesium and plutonium isotopes
sorption on sorbents were prepared a series of distilled water solutions with
different pH (3, 5, 6, 7, 9) and 4 g of sorbent containing 1 Bq **’Cs and 0.2 Bq
23%py were prepared. Sorption was carried out by shaking at 125 rpm for 200
minutes. The y-spectrometric measurements of sorbents were performed after
the sorption and then the a-spectrometric measurements were carried out.
Background activity concentrations of radiocesium and plutonium isotopes
were determined in all tested sorbents. Background activity concentrations of
plutonium isotopes were detected only in the moss and the moss modified iron
hydroxide at 0.05 Bg/kg 23°*240pu., Radiocesium was detected in all the tested
sorbents before and after the modification. The specific activities of 45 and
23.5 Bg/kg of *3’Cs were found in Sam and Fe-Sam, respectively. Meanwhile,
the initial *¥’Cs activity concentration in the sawdust sorbents before and after
the modification was significantly lower than in the moss sorbents. In the
sawdust, iron hydroxide-modified, carbonized, and carbonized with
subsequent activation with hydrochloric acid sawdust background activity
concentrations of radiocesium were - 2.6; 2; 3, and 1.7 Bag/kg, respectively.
The initial concentrations of radionuclide activities were subtracted from the
measurement results obtained after the sorption experiments.

The sorption of *’Cs on the raw moss increased from pH 3 to 6, where
the sorption maximum was observed - about 77% of the introduced **’Cs was
sorbed, and at pH 7 the sorption slightly decreased. The sorption remains
constant in the pH range from 7 to 9. Radiocesium sorption by the moss
modified with iron hydroxide (Fe-Sam) was almost constant throughout the
entire pH range. The highest sorption of plutonium isotopes by raw moss was
observed at pH 9 and in the case of Fe-Sam at pH 5, equal to 0.11 and 0.12
Bg, this means, that the sorbent removed 54 and 58% of the introduced %°Pu,
respectively.

The sorption of ¥’Cs on Fe-Pju increased throughout the entire pH range
from 3 to 9, and on Pju, the sorption increased to pH 7 and then decreased.
The sorption of plutonium isotopes on the Fe-Pju sorbent exceeded 90% at pH
7, while on Pju the highest sorption was observed at pH 3, - 56% (0.11 Bq).
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The '3’Cs sorption on A-Pju increased throughout the entire pH range
from 3 to 9. Meanwhile, the radiocesium sorption on the Pju and A-Pju-HCI
sorbents increased to pH 7 and then decreased to pH 9. The sorption of
plutonium isotopes on the A-Pju-HCI sorbents exceeded 94% at pH 7, while
on the Pju and A-Pju the highest sorption was observed at pH 3, which
corresponded to 56 and 43%, respectively.

Determination of the Kq factor

The partition coefficient (Kq) was determined from the series of static
experiments that made it possible to determine the effect of pH on the sorption
of radiocesium and plutonium isotopes. The partition coefficient Kyq was
calculated using Formula 3 and is shown in Table 4.

Table 4. Dependence of *’Cs and 23*Pu partition coefficient (Kg) on solution
pH in raw and modified sorbents from moss and sawdust under the static
conditions

137Cs Kq, L/kg
pH 3 5 6 7 9
Sam 12+0 87+8 189+22 | 11448 115+9
Fe-Sam 9+0 10+0 1140 10+0 1340
Pju 240 340 11+0 14+0 5+0
Fe-Pju 1040 1340 1940 21+1 25+1
A-Pju 2+0 2+0 420 35+1 11146
A-Pju-HCI 34+1 255+18 | 500+72 | 582+81 | 310+34
239py Kq, L/kg
pH 3 5 6 7 9
Sam 7+0 6+0 6+0 8+0 9+1
Fe-Sam 49+4 69+10 46+4 49+5 46+3
Pju 9+0 15+0 5+0 17+1 3+0
Fe-Pju 63+10 14+1 26+2 430+41 52+6
A-Pju 38+3 6+0 410 8+0 21+1
A-Pju-HCI 71+2 674+12 | 800+54 45+1 224+16

The Kq values of ¥’Cs under static conditions range from 2 to 582 L/kg,
and the Kq values of 23°Pu range from 4 to 800 L/kg in the pH range from 3 to
9. The highest values of the **’Cs partition coefficient were found for moss at
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pH 6 and for the A-Pju-HCl at pH 7 - 189+22, and 582+81 L/kg, respectively.
The high values of the radiocesium partition coefficient were also observed
for the A-Pju-HCI sorbent at pH 5, pH 6, and pH 9 - 255+18, 500+72, and
310+34 L/kg, respectively. For 2%Pu, the maximum Ky values under static
conditions were found for the sawdust modified with iron hydroxide at pH 7
and for A-Pju-HCl at pH 6 - 430+41 and 800+54 L/kg, respectively. The high
values of the plutonium partition coefficient for the A-Pju-HCI sorbent were
also observed at pH 5 and pH 9 - 674+12, and 224+16 L/kg, respectively.

The correlation analysis yielded only one strong positive statistically
reliable correlation between *3’Cs Ky and solution pH (r=0.97, p<0.05) for Fe-
Pju sorbent. For other sorbents, a good correlation of the *7Cs distribution
coefficient with the pH value of the solution was observed (r-values varied
from 0.43 to 0.8), but the obtained correlation was not statistically reliable (p-
values varied from 0.06 to 0.47). No statistically significant correlation
between 23%Pu Kg4 and solution pH was observed for all tested sorbents, with r-
values ranging from - 0.05 to 0.69 and p-values from 0.2 to 0.93.

Column experiments

The model experiments simulating the real conditions on the lake shore
were carried out in the laboratory to determine the possible sorption from the
lake water of the radiocesium and plutonium isotopes on sorbents from the
lake water. To implement this experiment, 20 g of sorbents were packed in the
columns, and then 0.5 L (pH 6), of the lake water spiked with 1 Bg **’Cs and
0.2 Bg *°Pu was passed through them at the rate of 3.2 L/min. After sorption,
the sorbent was divided into four equal layers of 5 g each and dried; the
solution passed through the column was collected and evaporated. Then the
samples were prepared for y-spectrometric measurements of 3’Cs with
subsequent a-spectrometric measurements of 23°Pu.

Another aspect that was investigated was the dependence of the sorption
of radiocesium and plutonium isotopes on the sorbent depth in the column on
raw moss and Fe-Moss was investigated. The largest sorbed amounts of *’Cs
and 239+240py were found in the first layer of the column for raw moss — 60+4
and 18+2 Bg/kg, and for Fe-Moss — 44+4 and 9+0.05 Bg/kg, respectively. The
total sorbed amounts of 2*°*24py and radiocesium in all 4 layers of the raw
moss were 7.5+0.1 and 25+1 Bg/kg, that is, 75 and 50% of the introduced
amounts, respectively. In all 4 layers of Fe-Moss - 6.0+£0.5 and 20.5+1.0
Bg/kg, that is, 60 and 40% of the introduced amounts of 22°*240py and ¥7Cs,
respectively. It was noted that both radiocesium and plutonium could be
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leached from the deeper layers of both studied sorbents. So due to the process
of desorption, there is a decrease in the radionuclide activity concentration in
the sorbent layer, then if the activity in the layer remains unchanged, this
means that the processes of sorption and desorption happen at the same rate
and each other compensates.

The dependence of the sorption of the radiocesium and plutonium
isotopes on the depth in the column filled with raw and modified sawdust was
also studied. The largest part of radiocesium was sorbed in the first layer of
the column filled with sawdust, Fe-sawdust, and carbonized sawdust-HCI,
respectively. The course of the sorption curves of radiocesium and plutonium
in the columns was the same. Similar to radiocesium and plutonium, the
course of the sorption curve was observed in a column filled with carbonized
sawdust, only in this case, sorption increased with the depth of the sorbent
layer. Thus, the highest sorption of 3’Cs and 23**240py in the column was
observed in the fourth layer of A-Pju and amounted to 58+2 Bg/kg and 7.6+0.4
Ba/kg, that is, 29 and 19 % of the introduced amounts, respectively. Thus, the
highest sorption of $3’Cs and 23**240Py in the column was observed in the fourth
layer of A-Pju and amounted to 58+2 Bq/kg and 7.6+0.4 Bg/kg that was - 29
and 19% of the introduced amounts, respectively

According to the efficiency of sorption, the sorbents can be distributed in
this order (from the best sorbent to the worst):

Csions: A-Pju-HCI > Pju > Fe-Pju > Sam > A-Pju > Fe-Sam

Pu ions: A-Pju-HCI > Fe-Pju > Sam > A-Pju > Pju > Fe-Sam

Thus, the highest sorption efficiency for radiocesium and plutonium was
the characteristic of the carbonated sawdust modified with hydrochloric acid,
and the lowest — the iron hydroxide-modified moss. And also the values of the
partition coefficient Kq under dynamic conditions were calculated from the
column experiments.

Under the dynamic conditions, the highest Ky values for *’Cs and 23°Pu
were found for A-Pju-HCI and amounted to 332+24 and 45+1 L/Kkg,
respectively. Under these conditions Pju and Fe-Pju also had relatively high
Ka, ayn Values for 13'Cs, while those of other sorbents ranged from 19 to 27
L/kg. While, the Kg,4yn values for 2°Pu varied from 14 to 45 L/kg was obtained
under dinamic conditions in the studied sorbents. The Ky values obtained
under the dynamic conditions were always less than the values obtained under
the static conditions at pH 6 (Table 4). In the case of A-Pju-HClI, the values of
the partition coefficients Kg, st for 22°Pu and *’Cs under the static conditions
were 800 and 500 L/kg, respectively. While their values under the dynamic
conditions for 22°Pu and *3’Cs were, respectively, 45+1 and 332+24 L/kg. Also
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at pH 6 considerable Kg st Value *¥Cs was set for moss - 189+22 L/kg, while
Kgd, ayn Was only 27+1 L/kg, about 7 times smaller than Kg, str. The opposite
results were observed for Pju sorbent, 1¥Cs Ky, stat Was 11+0 L/kg, while Kg, ayn
was 15149 L/kg, about 13.7 times higher than Kg, stat.

Desorption experiments

Dynamic experiments with columns showed that in the sorption
experiments, the initial (background) activity of the moss is simultaneously
removed, so it was decided to try to remove this activity by the method of
sequential extraction using nickel chloride. To carry out the static experiments
the moss was shaken with the solutions of 0.02 mol/L of nickel chloride and
1 ml/L of nitric acid. The background activity concentrations of '¥’Cs and
239+240py in the moss were 42+2 Bq/kg and 0.21+0.05 Bag/kg, respectively. The
results of these experiments showed that about 79% of the background activity
of 3’Cs in the moss was sorbed on the surface and 8% of ¥’Cs on the internal
sorption centers. These two fractions are easily removed, and the remaining
12% of the ¥’Cs activity in the moss is residual. It was also found that about
44% of the plutonium isotopes were sorbed on the surface and the internal
sorption centers and can be easily replaced. The remaining amount of about
56% is firmly bound to the matrix and cannot be removed from the moss.

As the concentration of nickel in the fresh water of reservoirs is not high,
in order to use the raw moss as a sorbent, the preliminary experiments were
carried out in the laboratory. Moss (20 g) (initial **’Cs activity 45+0.5 Bg/kg,
i.e. 0.9 Bq) was washed with 1 L of distilled water. The solution passed
through the column (every 70 ml) was taken (duration 30 min) and the residual
activity of Cs in the moss was determined. The plutonium isotopes desorption
has not been studied because of their low content, which is difficult to detect.
The radiocesium desorption experiments were repeated twice and the average
of the results of both experiments was plotted and shown in Figure 11.

The data showed that about 75% of the initial *’Cs activity in the moss
column could not be eluted with 1 L of distilled water. Measurements of the
desorbed '3"Cs activity in the eluate samples showed the increase in *¥’Cs
activity in the eluate from 0.072+0.005 Bq in the first eluate portion to
0.125+0.007 Bq in the second.
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In addition, it was observed a gradual decrease in the activity of desorbed
radiocesium in the eluates. In the last 12 aliquot of the eluate, the radiocesium
activity was 0.055 Bg. It was considered that further continuation of the ¥Cs
desorption experiment with additional amounts of distilled water under the
tested conditions would be insignificant, as remain activity would no longer
be desorbed or a very small amount of *’Cs would be desorbed and it would
be difficult to measure. Most of the $¥’Cs activity in the moss column was
eluted with just 350 mL of distilled water (the first five portions of effluent).
After the 8" portion of effluent, a slight decrease in the activity of the desorbed
radiocesium was observed. Probably, this happened due to the establishment
of an equilibrium between processes of desorption and adsorption of
radiocesium in the moss column. In the desorption experiment, the residual
specific activity of radiocesium in the moss biomass after desorption was
assumed to be 33.7+1.3 Bg/kg, which means that only ~25% of the initial **’Cs
activity was desorbed.

The desorption process was very slow (duration -382 min) probably it was
affected by the reverse sorption of ¥’Cs in the lower layers of the column,
which lead to the stabilization of the desorbed amount of radiocesium.
Experimental data on the desorption of radionuclides from the raw moss
column showed that the method is inefficient and allows to removal of only
up to ~25% of the total amount of radiocesium. Obviously, similar processes
also occur under real conditions during in situ sorption experiments. This
experiment was chosen to compare the experimental kinetic processes of **’Cs
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desorption in the moss column and the simulation results, as well as to find
the analytical and semi-analytical solution for the two-kinetic sorption model
describing the transfer of chemical or biological pollutants through the
column. A more detailed description of the applied model and the analytical
solution is presented in Zukauskaité et al., (2019) [281]. By analogy, such a
model can be applied to soil and sediment systems and can contribute to a
better understanding of the processes of pollutant transferring through a
stationary porous medium.

In situ experiments

To test the moss column for the pre-concentration of ¥Cs and plutonium
isotopes from lake water, the two-column installation was arranged on the
shore of Lake Akmena. In one column the water could pass with a flow rate
of 0.025 L/s and in the other with a flow rate of 0.05 L/s. The lake water of
300 L volume leaked through each column. It should be noted that the moss,
used as a sorbent, had its own background activity. *¥’Cs, 23°*240py, and 2%Pu
activity concentrations at zero time indicate radionuclide background activity
concentrations in the moss bed (Fig. 12).
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Fig. 12. Time course of activity concentrations of $3’Cs, 23°240py, and %8Pu in
a 14 cm high moss column during the dynamic flow experiments on Lake
Akmena shore.

It is clearly seen that the initial activity concentration of **’Cs in the moss
column decreased with time, while the activity concentrations of 23%24°Py, and
238py increased. According to the obtained results, the initial activity of *3’Cs
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in the moss column during the passage of 300 liters of the lake water decreased
by 35.6% in 100 minutes, and by 71.2% in 200 minutes. Therefore, the
radiocesium desorption from the moss column proceeded much faster than its
sorption from the lake water.

The results of measuring the activity of 239+2°Py and 23®Pu in the moss
column showed that, unlike radiocesium, it absorbed these radionuclides from
the lake water. With the increase of the water flow rate in the column from
0.025 to 0.05 L/s, the pumping time for 300 L of lake water was reduced from
200 to 100 minutes. Taking into account the limited contact time of the
radionuclide with the biosorbent layer, and the limited diffusion of the
radionuclide from the liquid into the solid phase at a higher flow rate, the
dynamic sorption capacity of the moss bed decreased. The activity
concentrations of 22°*240py sorbed for 100 min were 13.4+1.7 mBg/kg and for
200 min it came up to 21+1.8 mBg/kg, while the activity concentrations of the
sorbed 238Pu were 1.7+0.6 mBqg/kg and 3.5+0.6 mBq/kg, respectively. If we
assume that all plutonium was sorbed from 300 L of the lake water within 200
min, then according to the data of the a-spectrometric measurements, the
calculated activity concentration of 2%+24%Py in unfiltered lake water was
4.87+0.98 mBg/m? and for #®Pu - 0.67£0.21 mBg/m3. The activity
concentration of 23%+240py in the unfiltered surface lake water, determined in
this study, was quite consistent with that in the unfiltered lake water of Lake
Piijinne in Finland [84], which in 2007 amounted to 4.9+0.9 mBg/m3.

The influence of lake water parameters (pH, conductivity, micro and
macroelements and heavy metal concentrations, TDS) on the sorbent sorption
properties was carried out in two lakes - Kaniava and Akmeniai. Lake
Kaniavas has low electrical conductivity - 17 uS/cm (distilled water electrical
conductivity < 3 uS/cm). The water contains small amounts of micro and
macro elements, heavy metals, and anions (nitrates, phosphates, chlorides,
fluorides, sulfates). That is why the competing ions affect the sorption of *’Cs
and plutonium isotopes on biosorbents in the lake water were absent.
Meanwhile, Lake Akmeniai, which is located in the Lazdijai district, has high
electrical conductivity (434 uS/cm) of the water and has significantly higher
concentrations of micro and macroelements, heavy metals, and anions in it.

Also in comparison with the results of the sorption on the moss column,
the chemical deposition of plutonium isotopes in 300 L of lake water was
carried out. To determine the activity concentration of *3'Cs in the lake water,
20 L of the lake water was delivered to the laboratory and evaporated.

The results of in situ experiments on the shore of Lake Kaniavas showed
that the initial specific activity of 2°*240py in the moss column due to the
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sorption increased from 5.7+1 mBg/kg (initial activity concentration in moss),
to 23.3+2.6 mBg/kg. In this case, the calculated volumetric activity
concentration of 239*240Py isotopes in the water was equal to 14+2 mBg/m?®.
According to the results of the chemical precipitation, the volume activity of
239+240py in the water was determined as 15+2 mBg/m?®. Thus, these values
were quite close to each other, and the raw moss suits as a sorbent for
determining the plutonium isotopes from large amounts of the lake water. In
the case of *’Cs desorption was observed — at the beginning of the experiment,
the activity concentration of *’C in the moss was 38.7+1.5 Bqg/kg, and then
after the experiment - 14.1+0.5 Bg/kg. This means that about 64% of the initial
radiocesium activity was removed from the moss column. The volumetric
activity concentration of radiocesium in the lake water based on the results of
the measurements of the deposit resulting from the evaporation of 20 L of the
lake water was 1+0.1 Bg/m®.

The same tendency in desorption of ¥’Cs was observed in situ
experiments on the shore of Lake Akmeniai. In this case, after the experiment,
the activity concentrations of *¥’Cs in the moss column decreased by 79% from
42.4 to 8.9 Bg/kg. Higher desorption of radiocesium may be associated with
a higher content of competing ions in water, as well as also due to the
significantly lower content of *3Cs in the water (it was determined that the
volumetric activity concentration of ¥’Cs in the lake water was only 0.71+0.1
Bg/m3).

As in the previous experiment, there was an increase in the activity
concentration of plutonium isotopes in the moss column. The initial activity
concentration of 239+24%Py of the moss in the column was 5.4+0.4 mBg/kg, and
after the sorption experiment, it increased to 83+9 mBg/kg. The volumetric
activity concentration of 229+240Py in the water was estimated as 262 mBq/m?®.
The respective value determined by chemical precipitation amounted to
24.4+2 mBg/md. It is easy to see that the results of determining the activity
concentration of the plutonium isotopes in the lake water through chemical
precipitation and sorption column coincide within the error limits of the
experiment.

As the radiocesium sorption in the moss column did not occur, this
sorbent is not suitable for the determination of concentrations of this isotope
in the water, but its use allowed us reliably determine the concentrations of
23%+240py in the lake water with an error of approximately 10%.
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Table 5. Volumetric activity concentrations of radiocesium and the plutonium
isotopes in the Lake Bedugnis water determined by the methods of chemical
precipitation and evaporation, and activity concentrations in the used sorbents

before (blank) and after the sorption on biosorbents column.

137CS, 137CS, 239+240PU, 239+240PU,
Sorbent Bg/kg Bg/m* | mBg/kg | mBg/m?
1= Sam 42.4+0.7 - 5.4+0.4 -
> Fe-Sam 23.5£1.0 - 5+0.4 -
2 E Pju 2.6+0.2 - - -
s A-Pju 3.00.3 - - -
S ? | A-Pju-HCl | 1.8+0.2 - - -
= Fe-Pju 2.1+0.2 ; _ ;
Sam 11.6+0.2 | desorption 2942 8+1
Fe-Sam 5.6+0.2 | desorption 30+3 8,3+1
Pju 0.56+0.04 | desorption 541 1.7+0.3
A-Pju 4.6+0.3 | 0.53+0.06 8+2 2.7+0.7
A-Pju-HCI 15.5+0.3 | 4.6+0.2 8+1 2.7+0.7
Fe-Pju 1.1+0.1 | desorption 102 3.3:0.7
Method 187Cs, Bg/m?® 239+200py mBqg/m?
Garinimas 4.3+0.2 -
Nusodinimas - 8.6+1

The activity concentrations of the radiocesium and plutonium isotopes,
determined by the method of chemical precipitation and the sorption in
columns with the raw and modified biosorbents, as well as the method of
evaporation of the water sample in Lake Bedugnis, are presented in Table 5.
Experiments on the shore of Lake Bedugnis showed that the amount of the
lake water that was used to determine the activity concentration of 23°+240py
using biosorption, evaporation, and chemical precipitation methods, to
determine the activity concentrations of 23Pu was clearly not enough. In the
raw sorbents, the background activity concentration of 2*Pu was below the
detection limit.

Activity concentrations of 22°*240py in the lake water, determined when
used as sorbents of raw moss and Fe-Sam were close to the values determined
by the chemical precipitation method. The initial (background) sorbent
activity was subtracted from the measured activity of the sorbent. The activity
concentration of 23%*24py in the lake water, determined by the method of
chemical precipitation, was 8.6+1 mBg/m?, and when using sorbents of the
raw moss and the Fe-moss, these concentrations were the same and
approximately equal to 8+1 mBg/m?®.
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The analysis of the results presented in Table 5 showed that the sorption
of radiocesium did not occur using columns with moss, sawdust, and these
sorbents were modified with iron hydroxide (Fe-Sam and Fe-Pju), due to the
significant desorption of radiocesium from the columns. Thus, from 44 to 76
% of the initial 13'Cs activity in the moss sorbents was removed.

The volumetric activity concentration of radiocesium in the lake water,
determined by the evaporation method, was 4.3+0.2 Bg/m?. The results of the
sorption on carbonized sawdust showed only about 12% of this activity
concentration of ¥’Cs. A-Pju-HCI turned out to be the best sorbent — the
volumetric activity concentration of *’Cs in lake water, estimated after the
absorption experiment, was 4.6+0.2 Bg/m?, which is very close to the value
obtained by the evaporation method.

Thus, in the event of a hypothetical nuclear facility accident, according
to the data obtained, carbonized sawdust modified with concentrated
hydrochloric acid would be best suited for the determination of radiocesium
in fresh water. Meanwhile, moss and moss modified with iron hydroxide
would be best suited for the determination of plutonium isotopes in fresh
waters. These sorbents are the best because they are the least sensitive to
changes in water parameters (pH, conductivity, ion concentration). Therefore,
biosorbents can contain a relatively large amount of radionuclides, before
using these biosorbents for research or the production of modified sorbents, it
should be determined and, if necessary, remove the initial amounts of
radionuclides under investigation, e.g.using sequential extraction.
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CONCLUSIONS

1. A proposed and applied method for concentrating radioecological
important cesium and plutonium radionuclides of anthropogenic origin
from a large volume of fresh water (300 L), which allows for quick and
reliable determination of volumetric activity values of cesium and
plutonium isotopes, and using inexpensive, biologically derived sorbents
from renewable sources, to reduce analysis time, costs and the amount of
generated waste.

2. Main mechanism occurring on the surface of the sorbent is established -
it is the complexation of metal ions with acetyl, carboxyl, and hydroxyl
ionized oxygen-containing functional groups during ion exchange.
Hydroxyl and carboxyl groups on the surface of the sorbent can be
deprotonated (COO- and —O") in a wide pH range, thus forming complex
ions —(CO0),M, -COOM™ and —(O),M, —-OM"* on biosorbents (sawdust
and moss) surface, and the M-O-Fe bond is responsible for the interaction
between analytes (M) and Fe-modified sorbents.

3. The average sorption capacity of 10 sorbents for Cs and Pu ions in the
pH range from 3 to 9 was investigated and compared, and the order of
average sorption capacity for Cs and Pu ions was concluded:

Csions - Clay >A-Pju-HCI > Sam > Fe-Pju > A-Pju > Fe-Sam > Coffee
> Pju > Lichen > Pine needles.

Pu ions - Clay >A-Pju-HCI > Fe-Sam > Sam > Coffee > Fe-Pju > Pju >
Lichen > A-Pju > Pine needles.

Due to the large surface area, pore volume, and the amount of surface
functional groups participating in the formation of specific chemical
bonds with cesium and plutonium ions, clay and carbonized sawdust
modified with concentrated hydrochloric acid (A-Pju-HCI) had the best
average sorption capacity for cesium and plutonium ions.

4. Moss (Ptilium crista-castrensis) and moss modified with iron hydroxide
are best suited for determining the volumetric activity values of
plutonium isotopes in freshwater bodies and carbonized sawdust
modified with concentrated hydrochloric acid for cesium isotopes. These
sorbents are the least sensitive to changes in water parameters (pH,
conductivity, ion concentration).
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SANTRAUKA

Zita Zukauskaité jgijo Chemijos bakalauro (2012) ir magistro (2014)
kvalifikacinius laipsnius Vilniaus universitete. Bakalauro darbas buvo
parengtas VMTI FTMC Branduoliniy tyrumy skyriuje (darbo vadové dr. B.
Luksiené). Sio darbo metu susipaZinta su plutonio radiocheminés analizés
metodika, iStirti americio sorbcijos ant dirvozemio ir gelezies mineraly
ypatumai. Magistro darbas (darbo vadové dr. B. Luksiené) buvo rengtas
VMTI FTMC Branduoliniy tyrumy skyriuje bendradarbiaujant su Dr. D.
Montvydiene (Gamtos tyrimy centras), kurio metu buvo iStirtas jvairaus
dydzio kobalto ferito nano daleliy ir *¥’Cs poveikis séjamajai pipirinei
(Lepidium sativum).

Doktoranttiros studijoms buvo pasirinkta biosorbenty tematika. Studijy
metu aktyviai dalyvauta nacionalinése ir tarptautinése konferencijose su
stendiniais ir Zodiniais praneSimais, bei parengtos trys publikacijos
disertacijos tema.

Sio darbo metu buvo jvertinta 10-ies sorbenty sorbciné geba ir nustatytas
pasiskirstymo koeficientas cezio ir plutonio jonams, esant skirtingoms pH
vertéms. Nustatytos sorbenty funkcinés grupés dalyvaujancios cezio ir
plutonio jony sorbcijos procese, bei identifikuoti prisijungimo mechanizmai.
Realiomis sglygomis istirtos natiiralios bei modifikuotos samanos ir pjuvenos,
nustatytos salygos tinkamos cezio ir plutonio jony nustatymui gélame
vandenyje bei surasti geriausi sorbentai tinkantys cezio ir plutonio jony
sorbcijai.
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PADEKOS

Nuosirdziai dékoju moksliniams darbo vadovams: dr. Riitai Druteikienei
ir dr. Benediktai LukSienei uz postimj] studijuoti doktoranttroje, vertingus
patarimus, visokeriopg paramg ir tikéjimag mano jégomis studijy
doktorantiiroje metu.

Sirdingas acia visiems VMTI FTMC Fizikos instituto Branduoliniy
tyrimy skyriaus darbuotojams, ypatingai dr. N. Tarasiuk, uz visapusiska
palaikymag ir pagalba.

Dékoju, prof. dr. Stasiui Tautkui i§ Vilniaus universiteto Chemijos ir
geomoksly fakulteto, uz suteiktas zinias ir pagalba, taip pat uz sukurtg
galimybe bendradarbiauti.

Nuosirdziai dékoju, dr. G. Niaurai ir dr. I. Ignatjev uz atliktus FT-IR
spektroskopinius matavimus bei pagalbg analizuojant ir apra$ant spektrus.

Taip pat nuo$irdziai dékoju dr. Stasei-Irenai Lukosittei ir dr. Arfinui
Baltusnikui i§ Lietuvos energetikos instituto MedZziagy tyrimy ir bandymy
laboratorijos uz suteikta pagalba ir atliktus bandiniy pavirSiaus ploto
matavimus.

Acil mamai, téCiui ir visiems artimiesiems uz motyvacija visada siekti
daugiau.
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