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Вступ

Сьогодні головним джерелом радіоактивних від-
ходів (РАВ) в Україні є АЕС. Найбільшу та найнебез-
печнішу частину загальної кількості РАВ становлять 
рідкі радіоактивні відходи (РРВ), які характеризують-
ся значними об’ємами, активністю та потенційною 
можливістю неконтрольованого надходження в при-
родне середовище [1]. У процесі експлуатації АЕС із 
різних джерел утворюються та накопичуються радіо-
активно забруднені стічні води — ​так звані трапні 
води. До головних джерел формування трапних вод 

можна зарахувати: течу теплоносія першого контура 
та басейнів витримки; дезактиваційні розчини; злив 
спеціальних пралень і душових [2]. У всіх виробни-
чих приміщеннях АЕС, в яких можливе протікан-
ня розчинів на підлогу, споруджено систему трапів 
(трубопроводів і приймальних баків). Процедурі де-
зактивації підлягають забруднені поверхні станцій, 
приміщень, обладнання, одяг і персонал. Зазвичай її 
проводять спеціальними розчинами, що містять ети-
лендіамінтетраоцтову (ЕДТА) і щавлеву кислоти [3].

Сьогодні технологія спеціального водоочищен-
ня трапних вод складається з таких основних опера-

Наведено критичний аналіз існуючих експериментальних і  практично впровад-
жених окиснювальних способів руйнування металоорганічних комплексів рідких 
радіоактивних відходів (РРВ). Розглянуто головні органічні комплекси РРВ атомних 
АЕС і методи їхнього окиснення із застосуванням озонування, додавання перман-
ганату калію та пероксиду водню. Висвітлено результати комбінованого окиснен-
ня (ультрафіолет і озон, надкритичне окиснення за присутності пероксиду водню, 
кавітаційний розряд із використанням озону), а  також процеси утворення осадів 
(вторинних відходів) окиснювального розкладу комплексних сполук. Показано, що 
озонування дає змогу скоротити об’єми РРВ, разом з тим озон є токсичною пожежо- 
і вибухонебезпечною речовиною, яка потребує забезпечення спеціальних умов під 
час його напрацювання. Незважаючи на те, що окиснення розчинів перманганатом 
калію дає змогу знизити їхню активність, проведення деструкції органічних сполук 
у такий спосіб призводить до утворення значних обсягів осаду діоксиду мангану. 
Доведено, що ефективність окиснення РРВ пероксидом водню низька внаслідок його 
селективності щодо складників розчинів, що уповільнює окиснення деяких органіч-
них сполук. Установлено, що одним з  найперспективніших способів руйнування 
органічних сполук у складі РРВ є їхнє комбіноване окиснення фізичними методами 
за наявності додаткового окиснювача, який сприяє утворенню гідроксильних ради-
калів з високою реакційною здатністю щодо окиснення органіки.

УДК 621.039.73 	 doi.org/10.31717/2311-8253.20.3.8
	
Б. Г. Шабалін1, О. М. Лавриненко1, 2

1 ДУ «Інститут геохімії навколишнього середовища НАН України», просп. Палладіна, 34а, Київ, 03142, Україна
2 Інститут проблем матеріалознавства ім. І. М. Францевича НАН України, вул. Кржижановського, 3, Київ, 03680, Україна

Деструкція органічних речовин радіоактивно забруднених  
вод АЕС iз реакторами ВВЕР (аналітичний огляд)

Ключові слова: 
рідкі радіоактивні відходи АЕС, 
трапні води, 
окиснювальна деструкція, 
металоорганічні комплекси, 
озонування, 
пероксид водню, 
перманганат калію.

©  Б. Г. Шабалін, О. М. Лавриненко, 2020



ISSN 2311-8253 Nuclear Power and the Environment № 3 (18) 20206666

Б. Г. Шабалін, О. М. Лавриненко

цій: приймання й попереднього очищення трапних 
вод; розігріву випарної установки; очищення трап-
ної води на випарній установці та вузлі доочищення 
дистиляту; видачі кубового залишку (КЗ) і соляного 
плаву (СП) [4].

Для всіх АЕС України склад РРВ практично не 
відрізняється, і за вмістом макрокомпонентів вони 
представлені солями натрію й миючими засобами 
аніонної природи: нітратом натрію — ​основним со-
льовим компонентом відходів; оксалатом, карбона-
том; фосфатом; тетра- чи метаборатом; сульфанолом; 
ОП‑7, ОП‑10; милом, яке надходить у води разом із 
розчинами, утвореними від дезактивації приміщень 
та одягу; маслом (переважно турбінним) із машин-
ного залу. Зазвичай для вітчизняних АЕС, оснаще-
них реакторами ВВЕР, сумарний вміст різних компо-
нентів у суміші трапних вод становить до 5 г/дм3 [5].

РРВ містять радіоактивні ізотопи, що утворю-
ються в результаті взаємодії іонізуючого випромі-
нювання ядерного палива з теплоносієм і наявними 
в ньому компонентами [6]. Одними з головних про-
дуктів поділу урану в урановому паливі є ізотопи 
цезію, які важко іммобілізуються з кількох причин, 
серед яких варто виділити високе тепловиділення 
134Cs (13,18 Вт/г із Т½ = 2,06 років) і  137Cs (0,417 Вт/г 
із Тплав½ = 30 років); летючість за підвищених тем-
ператур і  здатність до утворення водорозчинних 
сполук. Важливим ізотопом, який присутній у РРВ, 
є продукт поділу урану — ​90Sr (Т1/2 = 29,1 років). Та-
кож помітний внесок в активність РРВ додають про-
дукти активації, зокрема 60Сo (Т1/2 = = 5,27 років), 
54Mn (Т1/2 = 312 діб), 55Fe (Т1/2 = 2,7 років). За відсо-
тковим складом від сумарної активності радіоак-
тивні ізотопи розміщуються в ряд, %: 137Сs — ​52,5 >  
> 134Cs — ​44,7 > 60Co — ​1,8 > 58Co — ​0,5 > 54Mn — ​0,3.  
Характеризуючись порівняно великим періодом на-
піврозпаду, 60Со сумарно з ізотопом 137Cs визначає ра-
діаційний фон як експлуатаційних РРВ, так і відходів, 
які залишаються внаслідок демонтажу енергоблоків 
АЕС, що виводяться з експлуатації після остаточ-
ної зупинки або тривалої консервації. Радіоактивні 
речовини у складі РРВ можуть перебувати у формі 
простих і комплексних іонів, нейтральних молекул 
і колоїдних частинок. Наприклад, для ізотопів цезію 
характерна іонна форма знаходження, а радіонуклі-
ди кобальту, феруму і мангану утворюють переваж-
но органічні комплексні сполуки з дезактивуючими 
сполуками (головним чином з етилендіамінтетраа-
цетатом натрію і оксалат-іонами). При цьому великі 
концентрації органічних речовин перешкоджають 

роботі випарних апаратів і призводять до їхнього 
виходу з ладу внаслідок утворення нерозчинних спо-
лук у змійовиках. Отже, на нашу думку, попереднє 
видалення комплексонів може суттєво спростити 
подальший процес знешкодження РРВ.

Сьогодні на АЕС України ситуація щодо повод-
ження як з рідкими, так і з твердими РАВ характе-
ризується відсутністю завершеного технологічного 
циклу: від переробки до отримання кінцевого про-
дукту, придатного для подальшого довготривалого 
зберігання й захоронення. Тому доволі актуальною є 
розробка і впровадження нових технологій поводжен-
ня з РРВ як на діючих АЕС, так і під час зняття з ек-
сплуатації та введення в експлуатацію нових блоків.

Так, для запобігання накопичення РРВ (КЗ і СП) 
на АЕС у ДП «Національна енергогенеруюча ком-
панія “Енергоатом”» було ухвалено рішення про до-
цільність внесення змін у технологію переробки РРВ 
з метою отримання продукту, прийнятного для пе-
редання на захоронення [4].

З доступних закордонних і вітчизняних джерел 
інформації [7−11] випливає, що під час вибору тех-
нологічних схем переробки РРВ АЕС перевага на-
дається осадово-сорбційній технології, на перших 
стадіях якої передбачається видалення органічних 
комплексних сполук з радіоактивних розчинів або 
їхнього руйнування окиснювальними методами, що 
дасть змогу виключити негативний вплив органіч-
них сполук на подальші процеси сорбційного очи-
щення РРВ.

Метою роботи є критичний аналіз стану про-
блеми застосування методів деструкції і видалення 
органічних компонентів радіоактивно забруднених 
вод АЕС, оснащених ВВЕР.

Органічні комплекси радіоактивних вод АЕС

До складу РРВ вітчизняних АЕС входять ор-
ганічні комплексні сполуки радіонуклідів, пере-
важно з етилендіамінтетраацетат- і оксалат-іонами, 
і поверхнево-активні речовини (ПАР) [12].

ЕДТА — ​карбонова кислота з хімічною форму-
лою (HOOCCH2)2N(CH2)2N(CH2COOH)2, яка досить 
швидко реагує з катіонами практично всіх металів 
з утворенням стійких хелатних комплексів, в яких 
центральний атом металу включений в один або біль-
ше циклів з молекулою ліганду (рис. 1). В утворених 
комплексах катіони металу заміщують водневі катіо-
ни двох або більше карбоксильних груп, що призво-
дить до зниження значення рН розчину. Реакцію 
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комплексоутворення (без урахування факту знаход-
ження металу в розчині переважно у формі акваком-
плексів) можна описати схематичним рівнянням

Mn+ + HmY(m−4) = MY(n−4) + mH+,	         (1)

де n — ​заряд катіона, m — ​число Н‑іонів у молекулі ком-
плексону, як правило, — 2 (для Трилону-Б — ​Na2H2Y).

Катіони лужних і лужноземельних металів ут-
ворюють нестійкі комплексони з ЕДТА. Як правило, 
стійкість комплексів металів з ЕДТА зростає в разі 
збільшення заряду катіона металу. У широкому діа-
пазоні водневого показника РРВ органічні ліганди 
ЕДТА утворюють комплекси з кобальтом, манганом 
і ферумом, які характеризуються більшою стійкістю 
порівняно з оксалатними або цитратними комплек-
сами [13] і значно більше впливають на ступінь ви-
лучення радіонуклідів цих елементів сорбційними 
методами. Відомо, що за присутності комплексонів 
коефіцієнт сорбційного вилучення радіонуклідів із 
трапних вод може знизитися в 4−5 разів [5].

Під час взаємодії з NH3, який додають до складу 
теплоносія першого контура, та іншими реагентами 
(КОН, гідразином N2H4), що входять до складу бу-
ферного розчину для забезпечення сталого значення 
pH, може відбуватися утворення комплексів катіонів 
металу з означеними реагентами, їхній гідроліз, що 
у свою чергу буде сприяти зменшенню стійкості ком-
плексів металу з ЕДТА.

Дослідження стійкості хелатних сполук, до скла-
ду яких входять кілька катіонів зі ступенем окиснен-
ня 2, показали, що катіони металів утворюють ряд 
стійкості (ряд Ірвінга — ​Вільямса) Pd > Cu > Ni > Pb > 
> Co > Zn > Cd > Fe > Mn > Mg [14] на основі розрахо-
ваних відносних констант стійкості К = [Me ЕДТА]/
[Me][ЕДТА] [15] (табл. 1). Відомо, що при збільшенні 
заряду катіона металу відбувається зменшення його 
радіуса, тому катіонам Fe3+ більш притаманне вход-

ження до складу комплексів, порівняно з катіонами 
Fe2+ [16].

Таблиця 1. Константи стабільності хелатних 
комплексів ЕДТА з катіонами металів

Катіон Константа 
стійкості Катіон Константа 

стійкості
Ni(II) 18,4 Fe(ІІ) 13,4
Cu(ІІ) 18,3 Ca(II) 10,6
Co(ІІ) 16,1 Mg(II) 8,7
Zn(ІІ) 16,1 Ba(II) 2,07
Mn(ІІ) 13,4 Na(I) 1,7
Fe(ІІІ) 25,1 Pb(ІІ) 18,04

Суттєва відмінність у константах стійкості ком-
плексів органічних лігандів ЕДТА з катіонами Со(II), 
Mn(II) і Fe(II) може призводити до катіонного обміну 
Со(II) і Mn(II) на Fe(III) [17], а ефективність процесу 
конкуруючого заміщення може бути підвищена на-
гріванням дезактивуючого розчину [18].

На практиці застосовують окиснювальний роз-
клад ЕДТА, після чого вільні іони видаляють осаджен-
ням і/або сорбцією. Варто зазначити, що повний роз-
клад ЕДТА до N2 і CO2 вимагає значних енергетичних 
витрат. Наприклад, для комплексу ЕДТА й кобальту 
вони становлять близько 120 КДж/моль [19], тому в си-
стемі зазвичай відбувається частковий розклад ЕДТА 
до припинення його комплексоутворювальної здат-
ності. У такому випадку проміжні сполуки розкладу 
ЕДТА (наприклад, нітрилотриоцтова або поліаміно-
карбонова кислота з формулою N(CH2CO2H)3 і аміно-
оцтова кислота або гліцин С2Н5О2N) також утворюють 
комплексні сполуки з радіонуклідами й можуть вияв-
ляти токсичні властивості [20]. Тому повна деструкція 
ЕДТА і проміжних продуктів її розпаду є необхідною 
умовою для максимального видалення радіонуклідів.

За наявності в розчинах оксалатів лужних ме-
талів та амонію перехідні метали можуть утворювати 
розчинні оксалатні комплекси, між якими відбува-
ються реакції іонного обміну [21].

Незважаючи на те, що склад і константи стій-
кості комплексів перехідних металів із щавлевою 
кислотою висвітлені в багатьох дослідженнях, отри-
мані дані досить суперечливі [22].

Перехідні метали за наявності у водних розчинах 
аміаку можуть утворювати амінокомплекси за реак-
цією, наведеною на прикладі Co2+:

		  Co2+ + 6NH3 → [Co (NH3)6]
2+,	         (2)

Рис. 1. Хелатний комплекс «метал — ​ЕДТА»
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або акваамінокомплекси з кислотними властивостя-
ми відповідно до реакції дисоціації

       [Co(NH3)(H2O)]3+ ↔[Co(NH3)(OH−)]2+ + H+.	       (3)

Комплексоутворювальна здатність наведених 
вище комплексів розміщуються в ряду: ЕДТА > NH3 > 
> H2O > C2O4

2− [23].
Серед головних органічних компонентів радіо-

активно забрудненої води АЕС слід виділити ПАР, 
що надходять у трапні води внаслідок використання 
в спецпральнях і душових шампунів, мила, прального 
порошку. Також вони наявні в продуктах дезактивації 
стін і підлоги приміщень станцій. При цьому входжен-
ня до складу ПАР значної кількості піноутворювачів 
ускладнює переробку вод на установках випарювання.

Органічні сполуки помітно впливають на про-
цес знесолення й дезактивації радіоактивно забруд-
нених вод методом іонного обміну, концентруються 
на поверхні розділу «розчин–іоніт», змінюють моле-
кулярну природу і властивості поверхні іоніту. При 
цьому заряд поверхні сорбенту може змінюватися 
або відбувається екранування пор, що призводить 
до зменшення їхньої обмінної ємності та зумовлює 
ізоляцію поверхонь сорбентів від катіонів розчину 
(стронцію, цезію, кобальту, мангану, феруму та ін.). 
Таким чином, наявність у розчині органічних спо-
лук може мінімізувати можливість контакту катіонів 
металів з поверхнею сорбенту й унеможливити ефек-
тивне проходження адсорбційних процесів. Крім 
того, вони можуть зменшувати механічну міцність 
сорбентів і сприяти їхньому руйнуванню, особли-
во в разі проведення регенерації. Отже, локалізація, 
концентрування й переробка таких вод значно спро-
щується після видалення або руйнування органічних 
комплексів.

Таким чином, наявність органічних сполук у РРВ 
зумовлює необхідність передбачати в технологічних 
схемах водоочищення їхню деструкцію і видалення 
на перших стадіях переробки, що забезпечить виклю-
чення їхнього негативного впливу на подальші про-
цеси знешкодження РРВ.

Методи окиснення комплексних сполук, 
наявних у РРВ

Аналіз літературних джерел свідчить про те, що 
найбільш ефективним способом руйнування висо-
костійких комплексів РРВ сьогодні є їхній окисню-
вальний розклад або видалення органічних сполук 

за допомогою фізико-хімічних процесів — ​озону-
вання [24, 25], кавітації (електро-гідророзрядного 
методу) [26], надкритичного водного окиснення 
(гідротермальної обробки) [27], додавання в розчини 
пероксиду водню [9, 28] або застосування реагентів, 
що здатні утворювати окисники в процесі хімічних 
реакцій, наприклад перманганату [29], солі феруму 
(реагент Фентона) [30]. Ці методи значно підвищу-
ють ефективність роботи випарних апаратів, покра-
щують якість конденсату і збільшують термін служ-
би сорбентів.

Окиснення озоном. Одним з найефективніших 
методів видалення аніонів оксалату й ЕДТА з водних 
розчинів вважається використання як окиснювача 
озону [31], який має вищу окиснювальну здатність — ​
2,07 В  порівняно з  деякими іншими окисниками: 
1,77 В для H2O2 і 1,69 В для MnO4

2− [32].
Принцип озонування полягає у  використанні 

газу озону для обробки стічних вод. Озонатор виро-
бляє озон із кисню, який входить до складу атмос-
ферного повітря або міститься в кисневому балоні. 
У разі взаємодії з хімічними речовинами, які добре 
окиснюються, озон перетворюється у водному сере-
довищі на атомарний і молекулярний кисень. Про-
дукти реакції окиснення частково залишаються 
в розчиненому стані, частково випадають в осад або 
переходять у газоподібний стан.

Відповідно до своїх фізико-хімічних властиво-
стей озон у розчинах здатен [33]:

осаджувати катіони феруму, мангану, кобальту 
та деяких інших металів з утворенням нерозчинних 
продуктів;

розщеплювати ненасичені вуглеводні шляхом 
розриву С = С зв’язку молекул;

окиснювати ароматичні вуглеводні з утворенням 
менших органічних радикалів;

підвищувати ефект коагуляції (збільшувати 
розмір пластівців, підвищувати швидкість осад-
ження) за рахунок утворених у процесі окиснення 
органічних речовин, полярних молекул та іонів, що 
сприяють коагуляції;

покращувати флокуляцію шляхом дестабілізації 
колоїдних частинок, які перебувають у завислому 
стані, що сприяє їхньому кращому осадженню.

Водночас озонування характеризується низкою 
певних недоліків, основними з яких є [34]:

складність, висока вартість та обмежена про-
дуктивність обладнання (озонаторів), яке потребує 
спеціальних приміщень і висококваліфікованого об-
слуговування;
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мала розчинність озону у водному середовищі, 
що зумовлює необхідність у застосуванні спеціаль-
ного обладнання, яке дає змогу ефективно розчиняти 
озон у розчинах, що обробляються;

токсичність озону;
пожежо- і вибухонебезпечність озону;
висока енергоємність процесу отримання озону;
довготривалість озонування (до кількох годин).
У процесі озонування радіоактивно забруднених 

трапних вод і КЗ АЕС у розчинах одночасно прохо-
дить кілька фізико-хімічних процесів [35]. Зокрема, 
у системі відбувається руйнування комплексів та ін-
ших органічних сполук, у результаті чого 60Со і 54Mn 
переходять у сорбовану форму. Водночас відбуваєть-
ся утворення твердої фази гідроксидів і оксидів пе-
рехідних металів, наявних у трапних водах або КЗ. 
Кобальт і манган здатні сорбуватися на поверхню ок-
сидів і оксигідроксидів феруму та співосаджуватися 
з останніми з утворенням дисперсних фаз феритів. 
У цілому повнота окиснення комплексонів значною 
мірою визначає ступінь вилучення радіонуклідів 
60Со і 54Mn із розчинів АЕС.

Важливим чинником, що впливає на ступінь ви-
лучення 60Со і 54Mn за їхнього співосадження з гід-
роксидами феруму, є значення водневого показника 
середовища. За високих значень рН зростає розчин-
ність гідроксидів і, отже, знижується повнота вида-
лення 60Со і 54Mn. Зокрема, при рН вище 12 коефіцієнт 
розподілу (відношення рівноважних концентрацій 
компонента, у цьому випадку радіонукліда, у твер-
дій фазі й у контактуючому розчині Kр = Ат/Ар) 60Со 
і 54Mn знижується. За аналогічних умов починається 
руйнування фероціанідних сорбентів, які використо-
вують для селективної сорбції радіонуклідів цезію. 
Тому після завершення процесу озонування необхідно 
проводити коригування водневого показника розчину 
до значень нижче 12. Проте в разі значень рН розчину 
менше 11 спостерігається різке зниження розчинності 
наявних у розчинах боратів. Таким чином, зважаючи 
на всі перелічені фактори, зниження розчинності гід-
роксидів і підвищення коефіцієнта розподілу кобаль-
ту і мангану, відсутність випадіння боратів зі складу 
КЗ і збереження високої ефективності сорбентів щодо 
радіонуклідів цезію після завершення озонування зна-
чення рН розчину необхідно довести до 11. За даними 
[36], розклад комплексонів ЕДТА під час озонування 
становить близько 50 %.

Випробування, проведені на пілотній установці 
іоноселективного очищення РРВ (Обнінська АЕС) 
у 2002−2003 рр., показали [61], що за озонування ре-

альних КЗ АЕС відбувається практично повне окис-
нення органічних речовин з утворенням осаду гід-
роксидів феруму, на якому сорбуються радіонукліди 
60Со і 54Mn. Було встановлено, що озонування доціль-
но проводити за оптимальної температури розчину 
близько 60 °C. Кількість осаду, що утворюється під 
час озонування, залежала від складу РРВ (трапних 
вод і КЗ) і не перевищувала 2 %. Проведений грану-
лометричний аналіз показав, що до складу осаду, 
утвореного під час озонування, увійшли частинки 
розмірами від 0,1 до 30 мкм. Для відокремлення осаду 
проводили двостадійну фільтрацію розчину (попе-
редню та мікрофільтрацію).

У роботі [37] для практичного застосування озо-
нування було досліджено ступінь осадження радіо-
нуклідів 137Cs, 90Sr та стабільних ізотопів мангану 
і кобальту під час озонування модельного розчину 
трапних вод АЕС, який містив органічні компоненти 
(ЕДТА, щавлеву кислоту, ПАР). За ступенем осаджен-
ня нуклідів було отримано ряд (у %) Mn2+ (94,24) >  
> 137Cs (26,03) > 90Sr (15,69) > Co2+ (6,03), обумовлений 
особливостями фазового і хімічного складу осаду 
й катіонного складу багатокомпонентних розчинів 
трапних вод.

Сьогодні технології озонування вже застосову-
ють на кількох об’єктах атомної промисловості РФ 
(Курська, Калінінська та Ленінградська АЕС). Ком-
плексна переробка РРВ АЕС передбачає технологічні 
стадії озонування розчину РРВ та двоступеневу філь-
трацію (очищення) розчину РРВ від шламу, який мі-
стить осаджений радіоактивний кобальт. Оптималь-
ний режим обробки РРВ досягається за значення pH 
12−13 і температури розчину 60−80 °C [9, 35]. За цих 
умов відбувається розклад органічних сполук з утво-
ренням осаду гідроксидів перехідних металів, з яким 
співосаджуються радіонукліди 60Co і54Mn [9, 38].

Результати дослідження деструкції оксалат-іонів 
озоном у розчинах, що найчастіше використовуються 
під час дезактивації забрудненого обладнання АЕС, 
висвітлено в роботі [25]. Процес деструкції аніонів 
оксалату відбувається в одну стадію за реакцією

(COO–)2
2–+ O3 + Н2О → 2CO3

2– + O2 + 2Н+.	         (4)

Швидкість розкладання аніону оксалату зале-
жить від значення водневого показника середовища: 
до рН 10 вона зростає; потім до рН 11,27 спостері-
гається її повільне зниження, а  при значенні рН 
12,57 — ​різкий спад. При підвищенні рН розчину по-
над 12 утворюється стійкий озонідний аніон-радикал
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		  O3 + ОН– → O3
• — ​+ HO•,   	         (5)

а утворений гідроксильний радикал дисоціює за ре-
акцією

		  •OH ↔ O•– + H+.		          (6)

Обидва продукти дисоціації є менш реакційно 
здатними, ніж гідроксильний радикал [39], і, отже, 
вони значно повільніше окиснюють оксалат-іони.

Розклад аніону оксалату в лужному середовищі 
залежить від температури. Підвищення температури 
розчину до 50 °C значно прискорює окиснення окса-
лату, а подальше збільшення температури до 90 °C 
знижує швидкість окиснення. Визначено, що швид-
кість розкладання аніонів оксалату прямо пропор-
ційно збільшується (у 9 разів) у випадку зростання 
концентрації озону від 20 до 180 мг/дм3.

Таким чином, використання концентрованого 
озону дає змогу значно прискорити розклад оксалат-
іонів. Мінімальні витрати озону на окиснювальне руй-
нування щавлевої кислоти визначено при 60 °C і ста-
новить 0,62 ± 0,1 г O3 на 1 г оксалату, або 1,1 ± 0,1 моль 
O3 на 1 моль оксалату.

Окиснення пероксидом водню. Для окисню-
вального розкладу органічних комплексонів у про-
цесах очищення РРВ пропонується використання пе-
роксиду водню, який повністю може розкладатись до 
кисню й води без утворення будь-яких інших сполук. 
Окиснення розчинів з  використанням пероксиду 
водню має низку переваг порівняно з іншими окис-
нювальними методами обробки вод, а саме: низьку 
вартість, можливість зберігання незалежно від тем-
ператури, необмежену розчинність у воді, простоту 
реалізації методу [40].

Експериментально доведено 90 % ефективність 
деструкції значних концентрацій ЕДТА (400 мг/дм3) 
у лужних розчинах з високим солевмістом (до 300 г/дм3) 
за температури 80 °С під час використання перокси-
ду водню й застосування як каталізатора катіонів  
Co2+ [34].

Разом з  тим використання пероксиду водню 
безпосередньо як окиснювача малоефективне [41] 
внаслідок його селективності стосовно складових 
розчинів, що призводить до уповільнення процесу 
окиснення цілого ряду сполук [42].

Технологічна схема переробки КЗ із додаван-
ням до розчину пероксиду водню для видалення 
комплексів радіоактивного кобальту впроваджена 
на АЕС «Пакш» (Угорщина) [10]. Окиснювальна де-

струкція комплексних сполук здійснюється за допо-
могою підводної плазми і введення в розчин перок-
сиду водню в лужному середовищі при рН ~ 12, що 
запобігатиме кристалізації сполук зі складу РРВ.

Окиснення перманганатом калію. Використан-
ня розчину перманганату калію під час окиснюваль-
ної обробки РРВ в оптимальному режимі дає змогу 
знизити активність КЗ за 60Co на ≈ 50 % [34]. У роботі 
[29] було визначено оптимальне співвідношення ор-
ганічної речовини до перманганату калію як 1,5 : 1 
при pH = 1. Але ефективніше окиснювальне очищення 
РРВ відбувається із застосуванням пероксиду водню 
з подальшою обробкою розчинів перманганатом ка-
лію.

Головними недоліками перманганатного окис-
нення є утворення значної кількості осаду діоксиду 
мангану (до 20 % від вихідного об’єму КЗ) [43] і недо-
статня ефективність очищення РРВ від 60Со. Навіть 
у разі введення значних концентрацій перманганату 
калію (до 70 г/дм3) повне окиснення РРВ не досяга-
ється [34].

Комбіноване окиснення. Для підвищення 
ефективності процесів деструкції металорганічних 
комплексів у присутності окиснювачів (пероксиду 
водню, озону) застосовується ультрафіолетове (УФ) 
опромінення [41].

Однією з найбільш перспективних технологій де-
струкції складних органічних сполук у водних роз-
чинах є комбінована плазмо-оптична технологія. Ця 
технологія передбачає опромінення водних розчинів, 
що містять у своєму складі органічні сполуки, висо-
коінтенсивним імпульсним широкосмуговим уль-
трафіолетовим опроміненням із додаванням окис-
нювачів і каталізаторів [44]. Технологія заснована на 
ланцюговому окисненні домішок гідроксильними ра-
дикалами, що утворюються під час фотолізу окисню-
вачів. Висока ефективність процесу знешкодження 
зумовлена синергетичним ефектом багатократного 
взаємного підсилення впливу від УФ опромінення й 
окиснювачів. У комбінованому фотоокиснювальному 
процесі (УФ + O3) швидкості деструкції комплексонів 
підвищуються на 25−30 % для ЕДТА і в ~25 разів для 
оксалат-іонів порівняно зі швидкістю прямого фото-
лізу й озонування. Ефективність очищення від 60Co 
в такому процесі збільшується на 15−50 %.

На сьогодні розроблено метод гідротермальної 
переробки РРВ [19], принцип якого полягає в пропу-
сканні гарячого розчину під високим тиском через 
одноступеневий каталітичний реактор у присутності 
пероксиду водню. Цей метод забезпечує практично 
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повне руйнування органічних речовин за рахунок 
їхньої гідротермальної окиснювальної деструкції, 
яку проводять за надкритичних параметрів води 
(температура >200−250 °C і тиск ≤ 2,3 МПа). Упро-
вадження цього методу забезпечує досить високий 
коефіцієнт руйнування органічних сполук, незважа-
ючи на нетривалий час перебування реагентів у реак-
торі і відсутність шкідливого впливу на навколишнє 
природне середовище, зокрема викидів, що пов’язані 
зі спалюванням. При цьому ступінь руйнування 
органічних сполук вищий, ніж під час проведення 
піролізу, а процеси окиснення органічних речовин 
проходять практично повністю, до утворення СО2, 
Н2О, N2. У результаті повної деструкції органічних 
сполук у присутності кисню утворюється однорідна 
рідкофазна суміш, в якій перебіг хімічних реакції 
відбувається з теоретично максимальною швидкі-
стю. За гідротермального окиснення об’єм осаду на 
порядок менший, ніж за озонування, що пов’язано 
з формуванням у першому випадку щільних кри-
сталічних фаз оксидів важких металів (переважно 
феруму, який додається в термічний гідростат як ка-
талізатор), а в другому — ​пухких осадів гідроксидів 
і гідроксосолей, осаджених за низьких температур. За 
гідротермальних умов оксиди важких металів кри-
сталізуються у формі нерозчинної кераміки, швид-
кість вилуговування радіонуклідів кобальту з якої 
<10−6 г/(см2 ∙ добу), що є дуже важливим параметром 
екологічної безпеки довготривалого зберігання РАВ. 
До недоліків гідротермального методу переробки 
слід віднести складність обладнання й наявність у ре-
акторі пористого гематиту — ​витратного матеріалу 
з обмеженим ресурсом.

Ефективність окиснення органічних речо-
вин озоном можна збільшити шляхом підвищення 
концентрації та розчинності озону в окиснюваль-
ному середовищі за допомогою кавітаційного руй-
нування бульбашок, що містять озон [45]. Під дією 
кавітації прискорюються фізико-хімічні процеси, 
які дають змогу змінити просторову орієнтацію та 
властивості молекул, деформувати й розривати мо-
лекулярні ланцюжки на окремі фрагменти. Най-
важливішим результатом кавітації є ініціалізація 
вільно-радикальних процесів, насамперед завдяки 
утворенню гідроксильного радикала ОН ∙ , який має 
високу реакційну здатність і може окиснювати в роз-
чині велику кількість органічних речовин (окисню-
вальний потенціал гідроксильного радикала дорів-
нює 2,8 В, а озону — ​лише 2,07 В) [46]. Оскільки за 
кавітації значення констант швидкостей реакцій 

з органічними сполуками на порядки вищі порівня-
но з озонуванням, наявні в РРВ органічні сполуки 
розщеплюються до простих органічних кислот, не-
органічних іонів, СО, СО2 і Н2О.

Експериментальна перевірка ефективності каві-
тації [26] показала, що електричні імпульси несуттєво 
змінюють вміст комплексних сполук у розчинах, про-
те впливають на концентрацію ЕДТА, зменшуючи її на 
23 %. Установлено, що деструкція ПАР та органічних 
сполук найбільш ефективно проходить у разі сумісного 
використання озону й розряду за високих значень рН. 
Найвищі показники ефективності розкладу органічних 
домішок були отримані за умов обробки розчину ПАР 
при рН = 6,2 (руйнується ~71 % ПАР) та обробки ЕДТА 
при рН = 10 (руйнується ~61 % органічних сполук).

Процеси утворення вторинних відходів  
під час окиснювального розкладу комплексних 
сполук радіоактивних розчинів

Унаслідок перебігу супутніх фізико-хімічних про-
цесів під час проведення окиснювального розкладу 
комплексних сполук у радіоактивних розчинах АЕС 
утворюється високодисперсний аморфний осад на ос-
нові (окси)гідроксидів Fе(II) і Fe(III) [47]. Підвищен-
ня температури водного середовища та рН у процесі 
окиснення сприяє зростанню ступеня дезактивації 
розчину та покращенню його фільтраційних власти-
востей. Останній ефект пояснюється збільшенням 
рівня окристалізованості осаду за рахунок фазових 
перетворень та дегідроксилації кристалічної решітки 
оксигідроксидів феруму з формуванням фаз гетиту 
α-FeOOH, лепідокрокіту γ-FeOOH і гематиту α-Fe2O3. 
При рН = 12 і температурі 80 °C було зафіксовано утво-
рення голчастого мікропористого гетиту [48]. У діапа-
зоні рН 5÷11 також можливе утворення фази феришпі-
нелі, зокрема магнетиту Fe3O4 (FeFe2O4) [49].

У водних розчинах процес феритизації можли-
вий при рН ≥ 7. За таких умов утворення магнетиту 
проходить за механізмом

Fe(OH)2 + Fe(OH)3 → FeOOH × Fe(OH)2 + H2O,   (7)

Fe(OH)3 + FeOOH + Fe(OH)2 → FeO2 × Fe2(OH)4 + 
             + H2O × FeO2 × Fe2(OH)4 → Fe3O4 + 2H2O          (8)

і, на думку авторів [50], реалізується при забезпечен-
ні стехіометричного співвідношення катіонів феруму 
в умовах надлишку кисню. Схематично реакцію ут-
ворення магнетиту можна представити як
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	 Fe2+ + 2Fe3+ + 8OH– ↔ Fe3O4 + 4H2O, 	         (9)

при цьому ступінь його упорядкування та дисперс-
ності, як і в процесі формування гідроксидів феруму, 
залежить від рН середовища (рН >10), концентрації 
та співвідношення (2 : 1) катіонів Fе2+ і Fe3+, наявності 
в розчині аніонів гідроксилу, підвищеної темпера-
тури середовища тощо [51]. Входження катіонів Fе2+ 
і Fe3+ до структури магнетиту передбачає можливий 
обмін їх із катіонами радіоактивних елементів у вод-
ному середовищі і надає можливість використовувати 
магнетит для очищення стічних вод від катіонів важ-
ких металів [52]. При цьому завдяки феримагнітним 
властивостям магнетиту та інших фаз феришпінелі, 
що утворюються під час сумісного осадження ком-
понентів і сорбції іонів важких металів на поверхню 
оксигідроксидів феруму, вони можуть бути видалені 
методом магнітної сепарації [53]. Здатність до замі-
щення катіонів феруму у структурі магнетиту обу-
мовлена спорідненістю з ними катіонів інших металів 
зі ступенем окиснення 2 і, перш за все, притаманне 
металам з атомним радіусом, наближеним до атом-
ного радіусу феруму, до яких належать кобальт і ман-
ган (Mn2+ = 0,080 нм; Co2+ = 0,074 нм; Fе2+ = 0,076 нм;  
Fe3+= 0,064 нм; Mn3+= 0,066 нм) [54].

Відомо [55], що сорбція катіонів Co (II) і Mn (II) на 
оксигідроксидах феруму починається при рН > 8. При 
цьому частинки адсорбенту — ​аморфного гідрокси-
ду феруму, гетиту або лепідокрокіту — ​набувають 
від’ємного заряду та адсорбують позитивно заряд-
жені катіони металів (рис. 2).

Зважаючи на перелічені вище чинники, під час 
очищення води від іонів металів РРВ першочергово-
го значення набуває обмінна адсорбція. Відбувається 

еквівалентний обмін катіонів адсорбенту на катіони 
адсорбату, тобто на протони. Сорбційна активність 
оксигідроксидів феруму залежить від низки чин-
ників, зокрема ступеня їхньої окристалізованості, 
рН, хімічного складу та іонної сили розчину, природи 
катіона, що сорбується, тощо [56].

Серед структур, які здатні вилучати катіони 
важких металів з водного середовища, важливе міс-
це посідають шаруваті подвійні гідроксиди (ШПГ) 
феруму та інших металів. Так, дослідження сорбції 
60Со структурами Ме(ІІ)–Fе(ІІІ)–СО3

2–(Ме(ІІ)–Мg, Ni)  
ШПГ з водних розчинів за різної концентрації NaNO3, 
Са(СО3)2, ЕДТА і  щавлевої кислоти показало [57], 
що 60Со ефективно сорбується з  розчинів NaNO3 
і Ca(NО3)2 за концентрації Со(NО3)2 10–5 моль/л. Сту-
пінь сорбції 60Со перевищує 97 % упродовж 15 хв при 
V/m = 50 дм/г. За наявності в розчині 10–5 моль/л ЕДТА 
ступінь сорбції 60Со зменшується більше, ніж на 40 %, 
і за 15 хв при V/m = 50 дм/г цей показник становить 
~60 %. Подальше збільшення вмісту ЕДТА призводить 
до значного зниження ступеня сорбції 60Со. Присут-
ність оксалат-аніонів помітно не впливає на сорбцію 
60Со до його концентрації 10–3 моль/дм3. У процесі 
дослідження встановлено, що сорбція 60Со завершу-
ється через ~2 год. Разом з тим упродовж часу від-
бувається десорбція 60Со2+, яка закінчується повним 
видаленням кобальту з поверхні сорбенту за 24 год.

Вивчення десорбції 60Со з поверхні ШПГ, які кон-
тактували з 0,2 моль/дм3 водним розчином NaNO3 
і дистильованою водою, показало, що вона не від-
бувалася впродовж 24 год. У разі контакту ШПГ із 
розчинами Na2СО3, (NH4)2C2О4 і Nа2Н2ЕДТА ступінь 
десорбції 60Со за певні проміжки часу досягав прак-
тично 100 %. Передбачено, що сорбція 60Со2+ на ШПГ 
відбувається не тільки за рахунок катіонного обмі-
ну, але й за рахунок кислотно-лужної взаємодії з гід-
роксидними шарами структури ШПГ, яка, імовірно, 
є визначальною.

Водночас дослідження процесів фазоутворення 
в системах на основі феруму і  сталей, які контак-
тували з розчинами неорганічних солей кобальту, 
свідчать про те, що первинні фази Fe(II)–Fe(III) ШПГ 
можуть заміщувати катіони Fe(II) на Co(II) у своїй 
структурі та за присутності сульфатів утворювати 
пухкі осади, деструкція яких проходить за темпера-
тур понад 700 °C [58, 59]. У цілому характеристику 
ферумвмісних ШПГ, до складу яких входять катіо-
ни важких металів та їхні фазові перетворення під 
впливом температури з метою отримання частинок 
феришпінелі, висвітлено в оглядовій роботі [60].

Рис. 2. Схематичне зображення процесу осадження 
(окси)гідроксиду феруму та сорбція на його поверхню 

катіонів кобальту й мангану під час окиснення 
радіоактивно забруднених вод АЕС [55]
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На рис. 3 представлено порівняні дані тривалості 
окиснення та об’єму утворюваного осаду для різних 
методів окиснення комплексу 60Со–ЕДТА в КЗ АЕС.

Висновки

1.	 Сьогодні під час вибору технологіч-
них схем переробки РРВ АЕС перевагу віддають 
осадово-сорбційній технології, на перших стадіях 
якої передбачається видалення з  радіоактивних 
розчинів або руйнування в них органічних ком-
плексів і, таким чином, виключення їхнього нега-
тивного впливу на подальші процеси сорбційного 
очищення стоків.

2.	 Найефективнішим способом видалення або 
руйнування органічних комплексів із радіоактивних 
розчинів АЕС є окиснювальний розклад, який прово-
дять у межах фізико-хімічних процесів озонування; 
кавітації (електро-гідророзрядний метод); введення 
пероксиду водню, застосування реагентів, здатних 
утворювати окисники під час перебігу хімічних реак-
цій (перманганат, солі Fe(ІІ)); надкритичного водно-
го окиснення. Означені заходи значно підвищують 
ефективність роботи випарних апаратів, покращу-
ють якість конденсату і збільшують строк служби 
сорбентів.

3.	 Для складання технічних специфікацій на 
створення установки попереднього очищення радіо-
активних вод, що містять органічні сполуки, необ-
хідно дослідити й розробити нові методи переробки 
вторинних РАВ (осадів), які будуть утворюватись 
у результаті окиснювального розкладу органічних 
комплексів із радіоактивних розчинів АЕС.
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Destruction of Organic Matter from Radioactively 
Contaminated Water of Nuclear Power Plants 
Equipped with VVER (Analytical Review)

The literature review provides a critical analysis of 
the current experimental and practical use of oxidative 
methods for the destruction of organometallic complex-



ISSN 2311-8253 Nuclear Power and the Environment № 3 (18) 20207676

Б. Г. Шабалін, О. М. Лавриненко

es present in liquid radioactive waste (LRW) of nuclear 
power plants with water-cooled reactors. The main LRW 
organic complexes (containing ethylenediaminetetraac-
etate and oxalic acids) and methods of their oxidation 
by ozonation, addition of potassium permanganate and 
hydrogen peroxide are considered. The article outlines 
the results of combined oxidation (ultraviolet and ozone, 
supercritical oxidation in the presence of hydrogen per-
oxide, discharge cavitation combined with ozonation) and 
the processes of sediment formation (secondary waste) 
from the oxidative decomposition of organic compounds, 
which result in formation of highly dispersed amor-
phous Fe (oxy)hydroxide-based sediments. It is shown 
that ozonation is one of the most efficient methods for 
the destruction and removal of organic components from 
aqueous solutions of LRW since ozone has a higher oxi-
dizing power compared to potassium permanganate and 
hydrogen peroxide. Currently, ozonation technologies 
are used at a number of nuclear facilities in the Russian 
Federation (Kursk, Kalinin and Leningrad NPPs). At the 
same time, the process of ozone production is highly 
energy-intensive and time-consuming, which is caused 
by its low solubility in aqueous solutions. Besides, ozone is 
a toxic, inflammable and explosive substance that requires 
special conditions during its production. Despite the fact 
that oxidation of LRW with potassium permanganate can 
reduce their activity, the process of destruction of organic 
complexes with this method leads to formation of signif-
icant volumes of manganese dioxide sediments (second-
ary waste). Also, complete oxidation of organic complexes 
cannot be achieved even using high concentrations of po-
tassium permanganate. Oxidation of LRW using hydro-
gen peroxide has several advantages compared to other 
oxidative methods of water treatment — ​low cost, pos-
sibility to store regardless of the temperature, unlimited 
solubility in water, and simplicity. However, the efficiency 
of LRW oxidation with hydrogen peroxide is relatively low 
due to its selectivity for dissolved substances, which slows 
down the oxidation of a number of organic compounds. 
It is established that one of the most promising methods 
for the destruction of the organic components in LRW is 
the combined oxidation by physical methods in the pres-
ence of an additional oxidizing agent, which promotes 
the formation of hydroxyl radicals with a high reactivity 
towards oxidation.

Keywords: liquid radioactive wastes of nuclear power 
plants, floor drains, oxidative destruction, organometallic 
complexes, ozonation or ozone treatment, hydrogen peroxide, 
potassium permanganate.
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