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СПИСОК СКОРОЧЕНЬ

АЕС – атомна електростанція 
АСКРО – автоматична система контролю радіаційного опромінення
ВШР – відносна швидкість росту 
ГІС – геоінформаційна система
ДІР – довгоіснуючі радіонукліди 
ЗАЕС – Запорізька атомна електростанція 
ІБРАЕ – Інститут безпеки реакторів атомних електростанцій
ІРГ – інертні радіоактивні гази 
ІБОНХ – Інститут біоорганічної хімії та нафтохімії 
КБЗ – кар’єр бурих залізняків 
KВ – коефіцієнт винесення радіонуклідів
KД – коефіцієнт дезактивації 
КІСЕО – номінальний коефіцієнт імовірності стохастичних ефектів опромінення
КН  – коефіцієнт нагромадження радіонуклідів
KП  – коефіцієнт переходу радіонуклідів
ЛВЛ – лічильник випромінювань людини 
ЛД100 – середня доза речовини, що викликає загибель половини осіб групи, що   
              досліджується 
МАГАТЕ – міжнародна агенція з ядерної енергії 
МВА – мінімально вимірювана активність 
МГЗ – Миколаївський  глиноземний завод 
МДК – мінімально детектована концентрація 
МСР – Міжнародний союз радіоекологів
НАНУ – Національна академія наук України 
НКРЗУ – Національна  комісія  з  радіаційного  захисту   населення України 
НП – населений пункт 
НРБУ – Національна рада безпеки України 
НС – навколишнє середовище 
ПС – польова станція 
ПУАЕС – Південноукраїнська атомна електростанція 
ФАО – продовольча та сільськогосподарська організація ООН 
ФД – фітодезактивація або фітодеконтаминація 
ХАЕС – Хмельницька атомна електростанція 
ЧАЕС – Чорнобильська атомна електростанція 
ЮНЕП – програма ООН з навколишнього середовища 
ЯПЦ – ядерний паливний цикл 
рН – водневий показник,  величина, що показує міру активності іонів водню 
         (Н+) у розчині, тобто ступінь кислотності або лужності середовища 
«TURF CUTTER» – спеціальна машина для зняття верхнього шару дернини 



















ВСТУП

Актуальність теми. Стрімке збільшення в навколишньому середовищі природних та штучних радіонуклідів, відходів чорної та кольорової металургії, викидів автотранспорту, відходів гірничодобувної промисловості та хімічних підприємств тощо призвело до накопичення значної кількості різноманітних полютантів у довкіллі. Постійно зростаючий техногенний вплив на природні екосистеми та їх біоту веде до неконтрольованих змін у природному середовищі. В екосистемах відбуваються сукцесії, наслідком яких є необоротні зміни в біогеоценозах та втрата надійності природних біологічних систем. 
Тому постає необхідність створення системи оцінювання стану надійності екологічних систем та біоти. Універсальних, всеохоплюючих засобів захисту людства від глобальних змін клімату, сильних землетрусів, ураганів, повеней, а також великих техногенних аварій реально не існує. Це ж стосується й складних ядерних аварій, таких як Киштимська на Південному Уралі (1957), Чорнобильська (1986) та аварія на «Фукусімі-1» (2011) із глобальними наслідками, які ще до кінця не вивчені й не оцінені. 
Сьогодні нагальною є проблема поведінки радіонуклідів в екологічних системах, які включають усі складові спостереження за фізичними, хімічними та біологічними показниками та реакцію біологічних систем на основний дозоутворюючий радіонуклід – 137Cs.
Розподіл й перерозподіл 137Cs в довкіллі – важливе завдання, оскільки з рештою визначає стан і динаміку Чорнобильського забруднення природних екосистем. Радіоекологічна ситуація, що склалася після аварії на ЧАЕС, радикально змінила умови проживання та особливості формування доз опромінення сільського населення забруднених територій України. Ступінь забруднення багатьох харчових продуктів перевищує допустимі рівні навіть через 30 років після Чорнобильської катастрофи. 
Вирішення питання оцінювання прогнозу й управління надійністю біоти екосистеми  реально визначають виживання та життєздатність людства. Для цього необхідно розв’язати найважливіші завдання:
– розробити методи, моделі та способи оцінювання надійності екосистем різних типів та складності;
– запропонувати критерії та параметри для оцінювання й розрахунку надійності екосистем та їх біологічних компонентів, включаючи людину.
Оцінка надійності біоти екосистем може слугувати універсальним засобом і методом діагностики стану біоти екосистеми. Якщо біота екологічної системи достатньо надійна, то вона здатна виконувати дві найголовніші функції:
1) зберігати та підтримувати чисельність та біомасу екосистеми, що забезпечує її виживання;
2) забезпечувати кондиціювання середовища  існування.
Отже, ідеться про природне очищення навколишнього середовища від відходів життєдіяльності, полютантів, підтримання середовища в належному стані для самої біоти та, звичайно, для людини, можливості природокористування. Якщо біота здатна виконувати ці дві найважливіші функції, то вона цілком надійна.
Очевидно, що високий параметр надійності ще не забезпечує виконання всіх функцій біоти, але, без сумніву, гарантує її виживання в умовах середовища та в часі, що змінюються. Висока надійність біоти екосистеми не гарантує повного благополуччя біоти, але забезпечує факт її існування. 
Зв’язок роботи з науковими програмами, планами, темами. Обраний напрям дисертаційних досліджень тісно пов’язаний з науково-дослідними темами Інституту клітинної біології та генетичної інженерії НАН України «Оцінка граничної радіоємності типових екосистем України відносно різних антропогенних навантажень» (№ ДР 0103U005694) (2010–2015), «Наукове обґрунтування технології стабілізації радіоємності екосистем і захисту рослин від природного ультрафіолетового опромінення» за програмою «Новітні медико-біологічні проблеми та оточуюче середовище людини» (№ ДР 0104U007170) (2012–2016) «Оцінка надійності біотичного компонента типових екосистем України в умовах комплексної дії антропогенних факторів» (№ ДР 0108U000876) (2009–2012) та «Роль відновлювального та адаптаційного потенціалу біоти екосистем у формуванні їх надійності та стійкості за умов комбінованої дії іонізуючого опромінення та хімічних стресорів» (№ ДР 0113U000227) (2013–2017).
Мета і завдання дослідження. Мета дисертаційної роботи – розроблення нової методології оцінювання стану екологічних систем різних типів та рівнів під час радіаційного ураження та в разі дії інших полютантів на основі використання математичних камерних моделей і теорії надійності. 
 Для досягнення мети були поставлені та вирішені такі завдання: 
– розглянути та визначити негативний вплив радіонуклідів на стан екологічних систем; дослідити літературні джерела щодо перспектив вивчення надійності екологічних систем; 
– обґрунтувати методи проведення досліджень; 
– на основі розроблених математичних камерних моделей різних типів екосистем побудувати модель надійності транспорту радіонуклідів та математичну модель радіаційної стійкості й надійності екологічних систем; 
– розробити метод структуризації екологічних систем України; створити математичні моделі для дослідження та оцінювання стійкості та надійності екологічних систем різної складності; 
– на основі розроблених математичних камерних моделей різних типів екосистем побудувати модель надійності транспорту радіонуклідів; обґрунтувати застосування запропонованого методу для дослідження розподілу та перерозподілу радіонуклідів у довкіллі й піл час оцінювання дозових навантажень на біоту та людей;
– розробити метод оцінювання стійкості екологічних систем за допомогою ГІС-технологій; 
– впровадити варіанти розроблених методів для застосування різноманітних контрзаходів в екологічних системах. 
Об’єкт дослідження – закономірності процесів розподілу та перерозподілу радіонуклідів у екосистемах різного типу.  
Предмет дослідження – можливість та перспективи використання методів та моделей надійності в процесі дослідження процесів розподілу та перерозподілу радіонуклідів в екосистемах різного типу.  
Методи дослідження. Для вирішення поставлених завдань використовувався комплекс сучасних методів теоретичних та експериментальних досліджень: розгляд фактичних матеріалів і літературних даних методами надійнісного аналізу; польові дослідження, дозиметричні та радіаційні вимірювання об’єктів в обраних екологічних системах; математичне моделювання екосистем, що досліджуються; аналіз отриманих власних і літературних даних.
Наукова новизна отриманих результатів. У дисертаційній роботі вперше використані ідеї та моделі теорії надійності стосовно різних типів екологічних систем. Показано евристичність та фундаментальність даного підходу. 
Установлено, що показники радіоємності біологічних компонентів різнотипних екологічних систем можуть слугувати об’єктивними критеріями надійності та благополуччя живих організмів, біоти, в біогеоценозах. 
Показано й обґрунтовано, що розгляд системи міграції й транспорту радіонуклідів складовими частинами навколишнього середовища методами теорії надійності дає змогу встановлювати критичні шляхи надходження радіонуклідів, а відтак й інших полютантів, до певних компонентів екологічних систем, у тому числі людини. 
Використовуючи моделі надійності транспорту радіонуклідів елементами різного типу екологічних систем, можна вибирати та науково обґрунтовувати застосування захисних заходів, контрзаходів щодо мінімізації потоку та надходження радіонуклідів до біологічних об’єктів, біоти та людини. 
Уперше розроблено метод та модель для оцінювання екологічних ризиків для біоти екологічних систем різного типу.
Практичне значення отриманих результатів. Розроблена теорія та моделі надійності екологічних систем різного типу дозволяють на новому рівні оцінювати екологічну безпеку екосистем за впливу радіонуклідів (та інших полютантів). Результати практичних досліджень висвітлені в патентах на корисну модель: «Спосіб визначення параметрів стану екологічної безпеки екосистеми» та «Спосіб визначення надійності біоти екосистеми». Ідеї надійнісного підходу практично використані при розробленні та використанні засобів пилопригнічення на Миколаївському глиноземному заводі (МГЗ), що сприяло створенню ефективних засобів захисту на шламосховищі червоних шламів.
Особистий внесок здобувача. Автором здійснено підбір та аналіз літературних джерел. Виконано польові дослідження, в ході яких відібрано зразки для розгляду, вивчення та аналізу. Теоретичні положення, результати експериментальних досліджень, основні ідеї, узагальнення та висновки дисертаційних досліджень належать авторові. Створено та обґрунтовано цикл математичних камерних  моделей екологічних систем, що досліджуються, використовуючи метод камерних моделей та математичні моделі надійності вибраних екосистем. 
Для управління радіоекологічними процесами, визначення безпеки живих організмів в екологічних системах, нормування та мінімізації дозових навантажень на біоту запропоновано та розроблено алгоритм розрахунку екологічних нормативів [1–3, 8, 11]. З цією метою автором запропоновано використовувати принцип вимірювання – радіоємність та(або) чинник радіоємності екосистем [1–4, 14, 17–19]. Проаналізовано шляхи міграції, розподілу та перерозподілу радіонуклідів у різних типах екосистем [5, 11–13, 15, 18–20]. Автором розроблено підходи до загальної оцінки стану біоти екосистем, надійності та стійкості природних та штучних екологічних систем [14, 6, 10, 12, 13, 15]. Запропоновано застосовувати теорію радіоємності та моделі надійності екологічних систем для оцінювання колективної дози, для визначення та оцінювання радіаційних та екологічних ризиків [2, 3, 6, 7, 9, 17]. У результаті досліджень проаналізовано, оцінено та запропоновано застосування ефективних захисних заходів для різного типу екологічних систем, які здатні уповільнювати та(або) зменшувати надходження радіонуклідів до компонентів екосистеми та людини, знижувати дозове навантаження на населення забруднених регіонів [5, 18, 20, 21]. Проаналізовано та узагальнено отримані результати. 
Апробація результатів дисертації. Основні положення і результати дисертаційного дослідження доповідалися та обговорювалися на: V, VІ, VІІІ та Х регіональних наукових конференціях «Техногенні системи та екологічний ризик» (м. Обнінськ, 2008, 2009, 2011, 2013 рр.); Міжнародній конференції «Радіоекологія: підсумки, сучасний стан та перспективи» (м. Москва, 2008 р.); конференції читання «Актуальні питання генетики, радіобіології та радіоекології» (Дубна-Москва, 2009 р.); V з’їзді радіобіологічного товариства (м. Ужгород, 2009 р.); ІІ – ІV Всеукраїнських з’їздах екологів з міжнародною участю (м. Вінниця, 2009, 2011, 2013 рр.); Міжнародному симпозіумі «Стохастичні моделі теорії надійності в технічних науках, науках про життя та операційному менеджменті» (Ізраїль, 2010 р.); Міжнародній науково-практичній конференції «Ольвійський форум-2009: стратегії України в геополітичному просторі» (м. Миколаїв, 2009 р.); Міжнародній конференції «Радіаційно-медична і екологічна безпека людини та довкілля: стан, шляхи і заходи покращення» (м. Ялта, 2010 р.); VI з’їзді з радіаційних досліджень (радіобіологія, радіоекологія, радіаційна безпека) (м. Москва, 2010 р.); Міжнародній науково-практичній конференції «Національна екологічна політика в контексті європейської інтеграції України» (м. Київ, 2010 р.); збірнику наукових праць «Проблеми радіоекології та споріднених дисциплін» (м. Ханти-Мансійськ, 2010 р.); Міжнародній науковій конференції «Охорона довкілля та проблеми збалансованого природокористування» (м. Кам’янець-Подільський, 2011 р.); науково-практичній конференції в рамках міжнародного форуму «Довкілля України» «Радіоекологія-2013. Чорнобиль-Фукусіма. Наслідки» (м. Київ, 2013 р.); IV міжнародній конференції «Радіоактивність та радіоактивні елементи в середовищі існування людини» (м. Томськ, 2013 р.); науково-практичній конференції з міжнародною участю «Радіоекологія-2014» (м. Київ, 2014 р.); ІХ Всеукраїнській науково-практичній конференції «Біотехнологія ХХІ століття» (м. Київ, 2015 р.); Міжнародній науково-практичній конференції «Радіоекологія-2015» (м. Київ, 2015 р.).
[bookmark: _GoBack]Публікації. За результатами дисертаційних досліджень опубліковано 52 наукові роботи у вітчизняних, наукометричних та закордонних виданнях, серед них 1 монографія (одноосібна), 21 стаття у фахових виданнях, з яких 1 у виданнях іноземних держав, 6 у виданнях України, які включені до міжнародних наукометричних баз, 25 тез доповідей у збірниках доповідей на наукових конференціях та з’їздах, 2 патенти України на корисну модель. 
Структура та обсяг дисертації. Дисертація складається зі вступу, 7 розділів, загальних висновків, списку використаних джерел, який містить 361 найменуван-ня, 2 додатків, 67 рисунків, 42 таблиці. Загальний обсяг дисертації 375 сторінок, з яких 340 сторінок основного тексту, 32 – список використаних джерел, 2 – додатки. 



















Розділ 1

АНАЛІЗ АВАРІЙ НА АТОМНИХ ЕЛЕКТРОСТАНЦІЯХ 
ТА МЕТОДІВ ОЦІНКИ НАДІЙНОСТІ ЕКОЛОГІЧНИХ СИСТЕМ


1.1. Аналіз радіаційних наслідків аварій на Чорнобильській атомній електростанції та «Фукусімі-1» 
1.1.1. Оцінка радіоекологічного стану навколишнього природного середовища після аварії на Чорнобильській атомній електростанції
Забезпечення життєдіяльності населення держави, особливо мешканців районів, розміщених поблизу АЕС, їх захищеності від радіаційних і ядерних аварій, є одним з найважливіших і пріоритетних завдань нашої держави.
Особливо загострилась радіаційно-екологічна ситуація в країні після Чорнобильської катастрофи.
 Аварія на четвертому блоці Чорнобильської атомної електростанції (ЧАЕС) призвела до необхідності всебічного аналізу й уточнення складу і кількості викидів радіоактивних продуктів у часі й просторі. Аналіз радіаційних наслідків такого масштабу зумовив не тільки використання існуючих на той час методів, але і розроблення нових підходів щодо убезпечення населення. 
У публікаціях наведено результати оцінювання сумарного викиду радіоактивних речовин у навколишнє середовище внаслідок аварії на четвертому блоці ЧАЕС [1–5]. Знаючи динаміку змін температури ядерного палива в часі, визначено питому активність газоподібних продуктів поділу, що були викинуті в атмосферне повітря у перші дні після аварії. Незважаючи на різноманітні методи вимірювань, результати оцінок (наприклад, для 131I) відрізняються на 30–100 %, а для 137Cs – на 20–40 %. Найбільші розбіжності спостерігаються при оцінюванні добових викидів газоаерозольних радіонуклідів у початковий період аварії. 
Знаючи склад радіоактивного викиду і динаміку зміни концентрації радіоактивних газів за час проходження аварійного процесу, можна в подальшому розрахувати дозу навантаження внутрішнього опромінення населення, яке проживає поблизу ЧАЕС, та здійснити прогнозування величин індивідуальних і колективних доз опромінення.
У зв’язку з цим актуальним є завдання дослідження складу і динаміки викиду радіоактивних газоаерозольних часток у повітрі під час активної стадії розвитку Чорнобильської аварії.
Основні викиди з четвертого енергоблоку Чорнобильської атомної електростанції продовжувались десять днів, до їх складу входили радіоактивні гази, конденсовані аерозолі та велика кількість часток палива.
Загальний об’єм викидів радіоактивних речовин станом на 26 квітня 1986 року становив біля 14 ЄБк (1 ЄБк = 1018 Бк), у тому числі 1,8 ЄБк 131I, 0,085 ЄБк 137Cs та інших радіоізотопів цезію, 0,01 ЄБк 90Sr и 0,003 ЄБк радіоізотопів плутонію.
Інертні гази становили близько 50 % загального радіоактивного викиду. Понад 200 000 км2 території Європи було забруднено радіоактивним цезієм (більше 0,04 МБк 137Cs на 1м2), найбільше постраждали Білорусія, Росія та Україна, на які припало 71 % викиду. Випадіння було високогетерогенним, на нього значно вплинули дощі, що йшли під час руху радіоактивних повітряних фронтів (рис. 1.1) [6–8]. 
Склад радіоактивних речовин на першій стадії викиду приблизно відповідав їх складу в опроміненому до аварії ядерному пальному за збагаченням леткими сполуками нуклідів: органічні сполуки йоду (CH2I); молярні сполуки йоду (131, 132, 133, 134, 135І), цезію (134, 137Cs), телуру (132Te), а також інертних газів криптону (85m, 87, 88Kr) і ксенону (133, 135Xe) [9, 10].
У другій стадії розвитку аварії потужність радіоактивних викидів поступово зменшувалась через припинення процесу горіння й інтенсивного тепловиділення в зруйнованій активній зоні. Тепловим повітряним потоком зі зруйнованого реактора було винесено дрібнодисперсні частки ядерного палива та продукти згоряння графітової кладки. 

Рис. 1.1. Формування радіоактивних шарів відповідно до метеорологічних умов 
для миттєвих викидів у визначені дати та час (за Гринвічем): 
1 – 26.04.1986, 00:00; 2 – 27.04.1986, 00:00; 3 – 27.04.1986, 12:00; 4 – 29.04.1986, 00:00; 
5 – 02.05.1986, 00:00; 6 – 04.05.1986, 12:00

Третя стадія характеризувалася швидким нарощуванням виходу продуктів ділення в газоподібній формі (цезій і рутеній ) за межі зруйнованої реакторної будівлі. Утворення часток 103Ru і 106Ru могло відбуватися за рахунок окиснення рутенію, що знаходився на поверхні диспергованого ядерного палива, з наступним його відновленням з леткого оксиду RuO4 на частки конструктивних матеріалів. Паливні леткі частки випадали переважно в ближній зоні ЧАЕС (до 30 км). Із збільшенням відстані від джерела викиду збільшувалася кількість часток рутенію.
На четвертій стадії розвитку аварії протягом трьох діб спостерігався процес стабілізації викидів радіонуклідів у навколишнє середовище. Під час аварії відбувалося також утворення конденсаційних часток за рахунок конденсації швидких летких продуктів ділення (радіоізотопи 131І, 134Cs, 137Cs, 132Te та ін., що вийшли з матриці ядерного палива при високих температурних показниках) на частках графітового пилу і конструкційних матеріалів. Питома активність цих радіонуклідів у летких частках у багатьох випадках визначалась проміжком часу (тривалістю) більше трьох діб і температурною конденсацією (Т  3000 K), характеристиками поверхні часток тощо [11]. 
На п’ятій стадії аварії (на 10 добу) спостерігалось різке зменшення викиду радіонуклідів в атмосферне повітря. 
На рис. 1.2 показано динаміку викиду радіоактивних продуктів після аварії (%) в часі [12].    

Рис. 1.2. Динаміка викиду радіоактивних продуктів після аварії (%) в часі

Після Чорнобильської катастрофи у 1986 році площа радіоактивного забруднення становила 53,5тис. км2  (9 % всієї території України), що охоплює 73 райони у 12 областях. На цій території розміщено 2293 населених пунктів (сіл, поселень, селищ міського типу), у яких проживає 2 315 900 людей (5 % населення країни), у тому числі 499 500 дітей.
Територія навколо Чорнобильської АЕС, що зазнала радіоактивного забруднення, згідно зі законодавству України [13] поділяється на: 
·  зону відчуження – територія, з якої проведено евакуацію населення в 1986 р. (30-кілометрова зона ЧАЕС); 
– зону безумовного (обов’язкового) відселення; 
– зону гарантованого добровільного відселення; 
– зону підсиленого радіоекологічного контролю, де існують різноманітні складні особливості формування доз опромінення.
На рис. 1.3 показано карту радіоактивного забруднення України 137Cs у 1986 р.

Рис. 1.3.  Карта радіоактивного забруднення України 137Cs у 1986 р.

Особливостями Чорнобильської аварії є широкомасштабність забруднення території України (Київська, Чернігівська, Житомирська, Рівненська, Черкаська, Волинська області), Білорусі (Гомельська, Могилевська, Мінська, Брестська області) та Росії (16 областей – Брянська, Калузька, Тульська, Орловська, Смоленська, Курська та ін.) радіоактивними речовинами та їх нерівномірний розподіл територією. 
Площа сільськогосподарських угідь у регіоні, де щільність забруднення 137Cs вище 5 Кі/км2 (0,19 МБк/м2), за якої може спостерігатися перевищення допустимих рівнів вмісту 137Cs у сільськогосподарській продукції, становить близько 13 тис. км2  [14–17]. У табл. 1.1 наведено рейтинг радіоекологічних ефектів на територіях, що зазнали впливу аварії на ЧАЕС.
Таблиця 1.1
Рейтинг радіоекологічних ефектів на територіях,
що зазнали впливу аварії на Чорнобильській АЕС
	Ефекти

	Доза опромінення,
Гр (Зв)/рік
	Щільність забруднення 137Cs, Кі/км2 (МБк/м2)

	Ураження екосистем

	Хвойні ліси   
	10
	>300 (>11)

	Листяні ліси 

	30

	Не виявлено (за винятком невеликих ділянок)

	Трав’янисті природні біогеоценози    
	70
	Не виявлено

	Сільськогосподарські посіви     
	50
	–

	Ознаки радіаційного ураження ссавців  (зокрема, сільськогосподарських) від  накопичення 131I у щитоподібній залозі 
	50 (на щито-подібну залозу)
	200 (7,4)

	Ранні генетичні ефекти  
	0,1
	50 (1,9)

	Перевищення допустимого рівня (ДР-2006) вмісту 137Cs

	Молоко (100 Бк/л)    
	
	4 (0,15)

	М’ясо (200 Бк/кг)    
	
	8 (0,3)

	Зерно (20 Бк/кг)   
	
	> 5 (>0,2)



Значні розміри зон радіоактивного забруднення після аварії на Чорнобильській АЕС у 1986 р. змусили розробити прості й оперативні методики оцінки доз опромінення населення виходячи з найпростішого показника вимірювання – потужності дози гамма-випромінювання на відкритій місцевості. 
1.1.2. Оцінка забруднення довкілля радіоактивними продуктами внаслідок аварії на «Фукусімі-1» 
Після аварії на японській АЕС «Фукусіма-1», що сталася 11 березня 2011року, сформувався стійкий радіаційний фон, який у міру розвитку подій неухильно підвищувався. До 14 березня в періоди, коли над датчиком не було підсвічування від радіоактивного шлейфа, потужність дози була стабільною, що свідчило про переважне забруднення території радіонуклідами з великим періодом напіврозпаду. Кожен новий шлейф короткочасно підвищував потужність дози на один-два порядки величини і збільшував «стаціонарний» рівень забруднення навколишнього середовища  [18,19].
Викиди в цей період сформували радіоактивний слід у північно-західному напрямку від блоку № 1. Потужність дози на відстані 30 км від АЕС досягала величини в 0,2 мГр/год, а можливо, і 0,3 мГр/год. Не виключено, що формування цього радіоактивного сліду спровокувало рішення щодо евакуації населення за межі 20-кілометрової зони.
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)Потужність дози на сформованому сліді в переважно була зумовлена радіоактивними ізотопами йоду. Вранці 15 березня нові події на АЕС (декомпресія на блоці № 2) призвели до чергового викиду радіоактивних речовин, серед яких спостерігалися здебільшого радіоактивні благородні гази та йод з невеликими домішками радіоактивних ізотопів цезію (рис. 1.4).












Рис. 1.4. Динаміка вмісту окремих радіонуклідів у повітрі
біля головних воріт АЕС «Фукусіма-1» (15 березня 2011 року)

Потужність дози під час проходження радіоактивного шлейфа зростала на п’ять порядків величини від фонового рівня (рис. 1.5). 
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Рис. 1.5. Динаміка потужності дози на відстані 30 км 
від АЕС «Фукусіма-1» у північно-західному напрямку, мкГр/год

Рівень забруднення поверхні ґрунту збільшився від попереднього значення більш ніж на порядок і став визначатися випромінюванням ізотопів йоду. Значна частина цього викиду пішла в бік Тихого океану, проте частина радіоактивних хмар зачепила південно-східну частину території Японії. Проходження цієї хмари і залишкове забруднення поверхні ґрунту було зареєстровано на всіх 37 діючих постах автоматичної системи контролю радіаційного опромінення (АСКРО) префектури Ібаракі, а також, хоча і меншою мірою, в сусідніх префектурах: районі Токіо та префектурах Канагава, Сідзуока і Тотігі  [20, 21].
Нарешті, 21 березня відбувся новий значний викид, який зачепив південні від АЕС території. Всі інші викиди, якщо вони були, відносило в Тихий океан. До 29 березня нових викидів з АЕС, що залишили слід на території Японії, не зареєстровано.
У результаті поширення газоаерозольних викидів з аварійної АЕС на території Японії сформувалися два сліди радіоактивних випадінь:
– у північно-західному напрямку, завдовжки до 50–60 км;
– у південно-західному напрямку, протяжністю до 200–250 км.
З 14 березня і до 8 годин 15 березня радіаційний фон був на рівні природного та становив 0,12 мкЗв/год. На 10 годину 15 березня радіаційний фон збільшився до 0,2 мкЗв/год, а потім почав повільно зростати (очевидно через проходження радіоактивного шлейфа). Зростання тривало до 14:45, тоді фон становив 4,2 мкЗв/год. Після цього спостерігалося досить різке падіння потужності дози, протягом півгодини, приблизно на порядок величини. У 15:30 потужність дози була приблизно 0,4 мкЗв / год, після чого стабілізувалася.
За час проходження радіоактивного факела можлива доза додаткового опромінення населення становила близько 12 мкЗв. За наступні 10 діб від радіоактивних випадінь (і за відсутності нових випадінь) доза додаткового опромінення населення не перевищила 60 мкЗв.
Як уже зазначалося, ширина сліду на віддалі близько 30 км від АЕС становила близько 10 км. Для осі сліду характерні деякі локальні особливості (можливо, пов’язані з рельєфом місцевості та рослинністю), що призвели до утворення окремих плям з підвищеним рівнем випадінь.
Було встановлено, що потужність дози зумовлена переважно випадіннями 131I, 132Te та 132I. На 22 березня (13 год) потужність дози була приблизно 5 мкЗв/год, що відповідало щільності забруднення за 131I 0,5–1 МБк/м2 [22].
На південно-західному напрямку в префектурі Ібаракі відмічена найвища потужність дози від випадінь (Horiguchi City). Радіоактивний факел пройшов фактично над усією територією префектури. В момент проходження радіоактивних хмар у точках моніторингу потужність дози варіювала від 2 до 5 мкГр/год, що видно з даних, поданих на рис. 1.6. 
Наступна радіоактивна хмара пройшла над префектурою Ібаракі 21 березня. З 18 березня в цілому ряді префектур розпочато збір інформації за добовими випадіннями радіоактивних аерозолів. Аналіз виконувався для двох біологічно значущих радіонуклідів – 131I та 137Cs. 
Виходячи із залишкової потужності дози, рівень забруднення ґрунтового покриву в місці установки планшетів за рахунок останньої хмари майже подвоївся порівняно з тим, який був до надходження хмари. З останньої хмари випало близько 200 кБк/м2 131I та 25 кБк/м2 137Cs. Можна вважати, що на 22 березня максимальна щільність забруднення в префектурі Ібаракі за 131I становила 150 кБк/м2, а за 134Cs та 137Cs – близько 30 кБк/м2 (від кожного). 

Рис. 1.6. Ізодози в префектурі Ібаракі за станом на 27 березня 2011 р., мкГр/год
Виходячи з того, що випадіння були «сухими», можна припустити, що щільність забруднення трав’янистого покриву становила 0,25–0,5 МБк/м2. У результаті серії аварійних викидів радіонуклідів у навколишнє середовище на японській АЕС «Фукусіма-1» відбулося забруднення частини території Японії та частини акваторії Тихого океану. За межами АЕС сформувалися два радіоактивних сліди: північно-західний і південний.
Максимальна щільність радіоактивного забруднення на осі північно-західного сліду завдовжки близько 15 км і завширшки до 0,5 км за межами         20-кілометрової зони могла становити:
– за 131I – 24 МБк/м2;
– за 137Cs – 2 МБк/м2.
На північному сліді дози зовнішнього опромінення за консервативними попередніми оцінками (без урахування захисних властивостей будівель і можливих заходів щодо зниження опромінення) на осі радіоактивного сліду становили за 14 днів з моменту забруднення:
– на видаленні 30 км – 50 мГр;
– на видаленні 40 км – 6 мГр;
– на видаленні 60 км – 2 мГр. 
Максимальна щільність радіоактивного забруднення на південному сліді за межами 20-кілометрової зони могла становити:
– за 131I – 1,5 МБк/м2; 
– за 137Cs – 0,3 МБк/м2.
На південному сліді дози зовнішнього опромінення за консервативними попередніми оцінками (без урахування захисних заходів) на осі радіоактивного сліду склали за 14 днів з моменту забруднення:
– на видаленні 20 км – 4 мГр;
– на видаленні 40 км – 1 мГр;
– на видаленні 60 км – 0,5 мГр;
– на видаленні 100–130 км – 0,2 мГр.
1.1.3. Порівняльний аналіз радіоекологічних наслідків аварій на ЧАЕС та «Фукусіма-1»
Типовими прикладами найбільших техногенних катастроф, що суттєво вплинули на економіку розвинених країн світу і долі мільйонів людей у світі, Україні, Білорусії та Росії, є радіаційна аварія на четвертому блоці ЧАЕС в колишньому СРСР, руйнівні наслідки чинників природного характеру (9-бальний землетрус і 10-метрова хвиля цунамі, що затопила більше 320 км2 суші) і велика техногенна радіаційна аварія на японській АЕС «Фукусіма-1». Ці події поставили під сумнів концепцію глибокоешелонованого захисту як способу запобігання експлуатаційних ризиків. 
Основні характеристики великих радіаційних аварій і катастроф: 
– нехтування щодо забезпечення ядерної та радіаційної безпеки;
– неправильні дії та помилки персоналу;
·  недоліки проектування та існуючих технологій і конструкцій ядерних енергетичних установок;
– недосконалість науково-методичної бази та програмно-апаратних засобів;
– недосконалість (відсутність) державної (міжнародної) системи оперативного управління радіаційними ризиками.
У табл. 1.2 та 1.3 подано порівняльну характеристику подій, що розгорталися на ЧАЕС та «Фукусімі-1».
Чорнобильська аварія була наслідком некерованої ланцюгової реакції на швидких нейтронах, що спричинила руйнівний тепловий вибух реактора. Це відбулося через грубі порушення експлуатаційного регламенту та помилки проектування (недоліки конструкції стрижнів системи управління і захисту в поєднанні з незадовільними фізичними характеристиками реактора).
Майже через 30 років після Чорнобильської катастрофи було зроблено багато висновків. Радіоекологічні та медичні наслідки Чорнобильської катастрофи детально розглянуті у численних вітчизняних і зарубіжних публікаціях.


Таблиця 1.2
Порівняльна характеристика активних зон та аварій
на ЧАЕС та «Фукусіма-1»
	Реактор / Характе-ристика аварії
	ЧАЕС / РБМК-1000
	Фукусіма / GE Mark 1 BWR

	Паливо (склад, вигоряння)
	UO2, 2-2,4 %, 
9,4 ГВт доба/т
	UO2, 3–3,2 %, 
приблизно 11 ГВт доба/т

	Матеріали в зоні 
	Двоокис урану, нержавіюча сталь, ZrNb-сплав, графіт
	Двоокис урану (+ 6 % плутонію на блоці № 3), циркалой 

	Обсяг залученого відпрацьованого ядерного палива
	190 т UO2, 170 т циркалою та 180 т графіту 
	Близько 80 т UO2 та 40 т циркалою 

	Вид аварії 
	Некерований розгін, самопідтримувальна ланцюгова реакція (СЛР) 
	Криза тепловідведення (реактор заглушений)

	Момент аварії 
	Під час роботи на потужності 
	Через чотири доби після зупинки реактора 

	Обставини аварії 
	Конструкція, людський чинник 
	Припинення електропостачання при цунамі 

	Поведінка палива при аварії 
	Повністю зруйновано й сплавлено в теплоутво- рюючу масу 
	Частково ушкоджено (відрізняється в різних блоках)

	Максимальна температура аварійного палива 
	Понад 2500 °С в момент аварії. При Т > 1200 °С пароцирконієва реакція стає само-підтримувальною 
	Від 700 °С до 2800 °С в різних блоках. За температури Т > 950 °С починається екзотермічна пароцирконієва реакція 



Таблиця 1.3
Реакція та дії щодо подій на ЧАЕС та «Фукусімі-1»
	ЧАЕС
	«Фукусіма-1»

	Помилкові дії персоналу 
	Розгубленість, не було вжито оперативних заходів 

	Неготовність реагувати в перший день 
	Розгубленість у перші дні 

	Неготовність системи реагування 
	Повна неготовність системи реагування 

	Руйнування активної зони
	Руйнування активної зони 

	Потужний, сильний викид радіоактивних речовин 
	Потужний, сильний викид і скид радіоактивних речовин

	Евакуація 140 тис. осіб
	Евакуація 80 тис. осіб 

	Зона відчуження 
	Зона відчуження


Аварія на Чорнобильській АЕС – винятковий приклад професійної недбалос-ті – навряд чи могла стати більш важкою, якби люди спеціально змовилися організувати цю найстрашнішу трагедію в ядерній історії. Аварія оцінюється як найбільша за всю історію ядерної енергетики як за кількістю загиблих і постраждалих людей, екологічних наслідків, так і за економічними збитками. 
На відміну від бомбардувань Хіросіми і Нагасакі, вибух нагадав дуже потужну «брудну бомбу» – основним уражуючим чинником стало радіоактивне забруднення. Поступаючись більше ніж на п’ять порядків за енергією механічних руйнувань вибуху в Хіросімі, Чорнобильська аварія перевершує його більш ніж на два порядки за радіоактивним забрудненням довгоіснуючими радіонуклідами. Чорнобильська аварія стала подією великого суспільно-політичного значення для СРСР. Болісні соціально-економічні наслідки, пов’язані з населенням, яке потрапило в зону радіаційного впливу аварії, пришвидшив розпад СРСР і зумовив системну кризу, що вразила всі сфери життя суспільства. Системні наслідки аварії (щодо потерпілого населення та в цілому країни) вийшли на перший план стосовно прямих причин аварії. 
Соціальні наслідки аварії на ЧАЕС відомі: призупинення бурхливого розвитку атомної енергетики, різке зростання опозиції щодо розвитку в низці країн із прийняттям політичних рішень із згортання ядерної енергетики. Головний висновок, який зробили фахівці: які б неймовірні зусилля не робилися щодо впровадження новітніх і найдосконаліших технологічних систем, управляти ними буде людина, і якщо рівень її відповідальності та організованості не зростатиме в пропорціях, що відповідають новим технологіям, не можна бути впевненим у безпеці й надійності ядерної енергетики.
Катастрофа на японській АЕС «Фукусіма-1» у березні 2011р. – найбільша радіаційна аварія у світі після Чорнобильської. Усвідомлення причин події та масштабу наслідків цієї катастрофи дозволяє отримати корисні уроки на майбутнє і сформувати зважене ставлення до подальшого розвитку атомної енергетики. 
Аварія, що відбулася на японській АЕС «Фукусіма-1», супроводжувалася втратою теплоносія першого контуру, перегріванням і плавленням тепловиділяючих елементів, утворенням у результаті пароцирконієвої реакції водню з подальшим вибухом гримучої суміші, що викликав пожежу і радіоактивне забруднення навколишнього середовища. Важливим висновком цієї аварії стало те, що для убезпечення ядерних енергетичних об’єктів не можна нехтувати урахуванням навіть таких чинників ризику, прояв яких вважається вкрай малоймовірним. Аварія на АЕС «Фукусіма-1» через 25 років після трагічних подій на ЧАЕС стала ще одним попередженням людству про необхідність підвищення вимог до безпеки АЕС. Уперше природна надзвичайна ситуація призвела до техногенної радіаційної катастрофи.
У табл. 1.4 зроблено порівняльний аналіз аварій за кількістю викидів радіоактивних продуктів в атмосферу, що оцінений різними методами.
Таблиця 1.4
Порівняльний аналіз аварій за викидами радіоактивних продуктів
на ЧАЕС і АЕС «Фукусіма-1» 
	Радіонуклід
	Викид за 15.03.2011 ІБРАЕ (Інститут безпеки реакторів атомних електростанцій) РАН
	NISA
	NSC
	IRSN
	Аварія на ЧАЕС

	131I
	2∙1017
	1,3∙1017
	1,5∙1017
	9∙1016
	1,8∙1018

	137Cs
	3∙1016
	0,6∙1016
	1,2∙1016
	1∙1016
	8,5∙1016

	Усього
	1,4∙1018
	3,7∙1017
	6,3∙1017
	4,9∙1017
	5,2∙1018



Порівняння результатів розрахунку випадінь 137Cs, отриманих за допомогою польової станції (ПС) «НОСТРАДАМУС», з розрахунками на основі даних моніторингу радіаційної обстановки IMEXT (Японія) та оцінками Департаменту енергетики США показує (табл. 1.4), що оцінки збігаються за порядком величини у всіх точках контролю, розташованих як на південному, так та північно-західному сліді. При цьому відхилення результатів моделювання від розрахунків за даними моніторингу варіюють від 15 до 40 %. Сучасні дослідники у сфері безпеки ядерної енергетики звертають основну увагу на не настільки очевидні причини в початковий і наступний періоди аварії, що не менш важливо, а також досліджують питання про те, які запобіжні заходи допоможуть уникнути подібних катастроф у майбутньому.
1.2. Аналіз впливу радіонуклідів на стан екологічних систем 
1.2.1. Оцінка зміни радіаційної обстановки на після аварійних територіях
Розглядаючи закономірності біогеохімічних циклів радіонуклідів, необхідно виходити з того, що, з одного боку, за характером розподілу в об’єктах довкілля, міграційній рухливості і здатності включатися в харчові ланцюги, вони істотно відрізняються від відповідних природних хімічних елементів-аналогів. З іншого боку, інтенсивність міграції радіонуклідів харчовими ланцюгами, надходження їх у раціон людини і тварин, нагромадження в організмах великою мірою залежить від вмісту в навколишньому середовищі хімічних елементів – аналогів радіонуклідів у біологічно доступній формі. Цим визначається ступінь «розведення» радіонуклідів у середовищі та раціоні: чим вона вища, тим менше інтенсивність їх переходу в кожну наступну ланку екологічного ланцюга.
Сучасна радіоекологія накопичила багатий досвід у побудові моделей колообігу багатьох радіологічно значущих нуклідів, пов’язаних з радіоактивними випадіннями після ядерних випробувань: 90Sr, 137Cs та ін. Цей досвід необхідно використати при створенні моделей колообігу в біосфері радіонуклідів, викид яких у навколишнє середовище пов’язаний з аваріями на АЕС. Для побудови концептуальних і евристичних моделей колообігу радіонуклідів і наступного перетворення їх у моделі на строгій кількісній основі із залученням методів математичного моделювання доцільно уніфіковано описати поведінку в біосфері радіологічно найбільш значущих нуклідів за єдиною схемою, що включає міграцію в основних компонентах біосфери, метаболізм у біологічних об’єктах, особливості дозоутворення і біологічні ефекти. Прикладом такого узагальнення можуть бути монографії з радіоекології йоду і трансуранових елементів [23, 24]. 
Слід зауважити, що міжнародними та національними організаціями, які розробляють принципи і нормативи забезпечення радіаційної безпеки, створені уніфіковані моделі транспорту найважливіших радіонуклідів у природному середовищі на широкій регіональній основі, що дає можливість оцінити швидкості перенесення цих радіонуклідів у навколишньому середовищі, їх нагромадження в раціоні людини і визначити відповідні дозові навантаження (зокрема, такі моделі розроблені МАГАТЕ і Науковим комітетом ООН з дії атомної радіації) [25].
Разом із тим потрібно відзначити, що для багатьох радіонуклідів, пов’язаних з аваріями на ЧАЕС і «Фукусімі-1», ще недостатня база експериментальної інфор-мації щодо кількісних закономірностей їх міграції в природному середовищі, і це є важливим завданням експериментальних досліджень у найближчі роки.
Особливий інтерес у радіаційному моніторингу становить виявлення ланок міграції, де потоки радіонуклідів сягають максимальних значень. Так, дослідженнями з сільськогосподарської радіоекології підтверджено, що ведення зрошуваного землеробства під час використання вод з підвищеною концентрацією природних і штучних радіонуклідів може посилювати інтенсивність колообігу окремих радіонуклідів до 10–100 разів, а іноді й вище порівняно з неполивним (богарним) веденням рослинництва [26].
Інші критичні ланки міграції радіонуклідів – ландшафти – представлені легкими за механічним складом ґрунтами (наприклад, райони Полісся), і річкові заплави, які виступають як біогеохімічні бар’єри на шляху міграції багатьох техногенних радіонуклідів. Важливим у радіаційному моніторингу є також виявлення найбільш уразливих для радіаційного ушкодження компонентів біогеоценозів, а також компонентів, які можуть бути використані з метою біоіндикації, екологічного нормування та радіоактивного забруднення [27]. 
З проблемами радіаційного моніторингу довкілля тісно пов’язані питання розроблення регіональної радіоекології. При регіональному підході до нормування вмісту радіонуклідів в об’єктах природного середовища, а за необхідності й дозових навантажень, одночасно враховується вплив комплексу чинників, що визначають міграцію радіонуклідів у навколишньому середовищі, господарське використання території, вплив соціальних чинників тощо. Отже, регіональна радіоекологія покликана розробити систему критеріїв і нормативів, що регламентують уміст радіонуклідів у конкретних природних ландшафтах і регіонах. 
На даному етапі основні завдання радіоекології пов’язані з оцінюванням наслідків формування дозових навантажень на людину і природні біогеоценози, коли помітних екологічних ефектів опромінення, як правило, відбуватися не буде (іншими словами, концентрації радіонуклідів, що викидаються в навколишнє середовище, будуть порівняно низькими). 
Техногенне збільшення природного фону іонізуючого випромінювання, яке набуло глобальних масштабів, з одного боку, і розширення зон з локально підвищеним радіаційним навантаженням на природне середовище – з іншого, висувають завдання екологічного нормування радіаційного впливу, тобто визначення радіаційних навантажень на живі організми. Як відомо, сучасні концепції нормування радіаційного чинника засновані на гігієнічних принципах – на нормуванні впливу іонізуючого випромінювання на людину. При цьому вважають, що якщо людина захищена від дії іонізуючого випромінювання, то захищені від опромінення і живі організми. Цей постулат записаний у Публікації 26 Міжнародної комісії з радіологічного захисту (МКРЗ) – основному документі, який регламентує дозові навантаження на людину, що використовується в багатьох національних нормативах. Багаторічний досвід експлуатації АЕС в нормальних умовах і аварійних ситуаціях, а також після аварійних станів переконливо довів правомочність застосування такого принципу для охорони здоров’я людини й одночасного забезпечення радіаційної безпеки біосфери [28]. При обґрунтуванні концепції екологічного нормування радіаційного впливу можна висунути ряд аргументів. 
По-перше, у багатьох радіологічних ситуаціях з надходженням радіонуклідів у навколишнє середовище дозові навантаження на деякі компоненти біогеоценозів істотно вищі (в 10–100 разів, а в деяких випадках і більше), ніж на людину. Причиною такого не еквідозного впливу є вплив великої кількості різних чинників, наприклад, більше біологічне значення β-випромінювання для рослинних компонентів екосистем і багатьох видів тварин, ніж для людини, відсутність можливого захисту від опромінення у природних об’єктів на відміну від людини, висока затримна здатність у багатьох природних біооб’єктів відносно до радіонуклідів, що випадають з атмосфери, депонуються у ландшафті і т. п. 
По-друге, радіочутливість багатьох живих організмів, які є компонентами природних екосистем, не зіставлювана з радіочутливістю людини. Наприклад, для багатьох деревних хвойних порід ЛД100 становить близько 20–50 Гр, тоді як у людини – близько 8–10 Гр. 
По-третє, зростає кількість популяцій живих організмів, які контактують із підвищеними кількостями радіонуклідів у місцях, не заселених людиною, на-приклад у місцях океанічного захоронення радіоактивних відходів. Популяції, які зазнають підвищеного радіаційного впливу, мають безперечний інтерес. Не вик-лючено, що в схожих радіоекологічних ситуаціях променеві ефекти в природних біогеоценозах проявлятимуться навіть за дотримання радіаційно-гігієнічних нормативів. Звичайно, при цьому необхідно враховувати принципові відмінності нормативних обмежень впливу іонізуючого випромінювання на людину та інші живі організми в середовищі їх проживання. Для людини одним із принципів нормування радіаційного чинника є забезпечення гарантій збереження здоров’я кожного індивідуума, а для популяцій живих організмів такими критеріями повинні бути збереження генофонду, забезпечення високої продуктивності, підтримка певного оптимуму їх функціонування, забезпечення репродуктивного відновлення, кондиціювання середовища тощо. Одним із найважливіших завдань радіоекології є розроблення теорії загальної радіорезистентності природних і штучних біогеоценозів з визначенням критеріїв та показників, що дозволяють нормувати радіаційний вплив на екосистеми на кількісній основі. На жаль, сучасна радіоекологія не має чіткої системи критеріїв нормування впливу іонізую-чого випромінювання на біогеоценози, яку розробила радіаційна гігієна стосовно людини. Радіоекологія по праву зайняла лідируюче положення в галузі екології, що вивчає антропогенний вплив на біосферу. Однією з причин такого успіху стало використання прецизійних методів вимірювання чинника впливу – іонізую-чого випромінювання, що дозволило досить повно вивчити кількісні закономір-ності в класичному трикутнику прикладної екології: концентрація діючої речови-ни – доза – ефект. Подальше вдосконалення цих методів, і, зокрема, методів екологічної дозиметрії, безсумнівно, надасть сприяння у вирішенні багатьох актуальних завдань сучасної радіоекології, в тому числі екологічного нормування.
Важливим завданням радіоекології є вивчення одночасної дії іонізуючого випромінювання та інших екологічних чинників, у першу чергу антропогенного походження. На жаль, успіхи у вивченні сумісної дії іонізуючого випромінювання та інших чинників на біогеоценотичному рівні нижчі, ніж на молекулярному, клітинному і організмовому [29, 30].
Отже, метою радіоекологічного моніторингу є нормування радіаційного чинника для біологічних об’єктів та людини, а також визначення шляхів міграції радіонуклідів. 
1.2.2. Особливості поведінки 137Cs в навколишньому середовищі 
Сучасні біогеоценози вкрай забруднені штучними радіонуклідами. Неослабний інтерес до особливостей поведінки 137Cs у навколишньому середовищі людини, у тому числі в агросфері, зумовлений тим, що цей радіонуклід є одним з найважливіших продуктів поділу. Вихід 137Cs у реакціях поділу близький до 6 %. Період напіврозпаду 137Cs – 30,17 року, при радіоактивному розпаді з β-випромінювання перетворюється в 137Ва – короткоживучих (Т1/2 2,552 хв) γ-випромінювач з енергією 661,6 кеВ [31]. 
Особлива увага до проблеми міграції радіонуклідів 137Cs, і частково 134Cs, пов’язана з тим, що 137Cs – провідний, з точки зору радіаційної небезпеки, нуклід на території, що зазнала радіоактивного забруднення після аварії на Чорнобильській АЕС [32, 33]. Відмінною особливістю міграції 137Cs у системі «ґрунт – рослина» є виключно висока мобільність цього радіонукліда в регіонах з легким за гранулометричним складом піщаних і супіщаних ґрунтів підзолистого й болотного типів. Низький рН таких ґрунтів, збагачуваність органічною речовиною (торфовища), малий уміст глинистих мінералів, невисока поглинальна здатність твердої фази ґрунтів зумовлюють дуже високі коефіцієнти переходу (КП) 137Cs з ґрунтів у рослини (в 5–10 і більше разів вище, ніж на ґрунтах суглинного і глинистого гранулометричного складу, збагачених елементами мінерального живлення рослин). У ґрунтово-рослинному покриві різних країн відомі регіони, де виявлена така висока рухливість 137Cs, зокрема, до них відносяться райони Полісся України й Білорусі. У цих біогеохімічних провінціях формується ситуація, що характеризується підвищеною радіаційною небезпекою при забрудненні 137Cs [34–36]. 
1.2.3. Ґрунтова хімія 137Cs та його доступність для рослин 
У багатьох радіологічних ситуаціях, пов’язаних з надходженням 137Cs в навколишнє середовище, радіонуклід спочатку знаходиться в добре розчинному стані (парогазова фаза, дрібнодисперсні частинки і т.п.). У цих випадках у момент надходження в ґрунт 137Cs, як правило, легко доступний для засвоєння рослинами. Надалі радіонуклід може включатися в різні реакції в ґрунті і рухливість його знижується, збільшується міцність закріплення, радіонуклід «старіє». Єдиної думки щодо механізму фіксації 137Cs у ґрунтах немає. Перевага віддається можливому надходженню 137Cs до міжпакетного простору шаруватих глинистих мінералів, хоча не виключаються й інші типи кристалохімічних реакцій 137Cs в ґрунті.  Потрапляння 137Cs в рослини залежить від вмісту засвоюваних форм радіонукліда, кількість яких своєю чергою варіює залежно від типу ґрунтів і низки інших чинників [37, 38].
Зниження доступності для рослин 137Cs, що довго знаходиться в ґрунтах,  визначено не для всіх типів ґрунтів і видів рослин.
У регіоні аварії на Чорнобильській АЕС протягом п’яти років після викиду радіонуклідів відзначено значне зниження надходження та нагромадження 137Cs в рослинах, причому зменшення концентрації цього радіонукліда виявлено як на неораних ґрунтах (у лучно-пасовищної рослинності), так і на орних ґрунтах при виконанні агромеліоративних робіт (внесення добрив, вапнування тощо). У першому випадку зниження вмісту 137Cs в рослинах на п’ятий рік після аварії досягало десятків разів, у другому – до шести разів [39, 40].
Зменшення нагромадження 137Cs рослинами («старіння») є наслідком природного протікання біогеохімічних процесів та комплексу агромеліоративних заходів. Процес «старіння» 137Cs йде з затухаючою швидкістю після аварії [41].
Для регіону аварії на Чорнобильській АЕС важливе значення має форма випадіння 137Cs – у вигляді інкорпорованого в зруйновані матриці твелів, парогазової фази або дрібнодисперсних частинок. З часом біологічна доступність для рослин 137Cs залежно від форми випадінь цього радіонукліда може змінюватися по-різному [42, 43].
1.2.4. Форми знаходження та розподіл 137Cs у ґрунтах 
Проаналізовано поведінку в ґрунтах 137Cs-радіоактивних випадінь аварійного викиду Чорнобильської АЕС, визначені форми знаходження радіонукліда залежно від фізико-хімічних властивостей випадінь і типу ґрунту, вміст 137Cs в лізіметричних водах і ґрунтових розчинах і його міграцію в профілі ґрунтів.
Докладно досліджено поведінку 137Cs у ґрунтах Українського і Білоруського Полісся в 30-кілометровій зоні ЧАЕС порівняно з його глобальним розподілом. На підставі коефіцієнтів фракціонування 137Cs та 144Ce в ґрунтах ближньої і дальньої зон сліду аварійного викиду виявлені відмінності у формах випадінь 137Cs. Вивчено закономірності міграції 137Cs за профілем ґрунтів автоморфного і гідроморфного рядів [44]. 
Ліквідація наслідків аварії на Чорнобильській АЕС у сфері агропромислового виробництва пов’язана, в першу чергу, з обмеженням включення в сільськогосподарські ланцюги, передусім «ґрунт – рослини» 137Cs – основного дозоутворювального радіонукліда в аварійному регіоні [45].
Хоча ґрунтовій хімії та міграції 137Cs в системі «ґрунт – рослина» присвячено багато праць, у тому числі монографічні узагальнення та огляди, основні експериментальні дослідження виконані на рівні глобальних випадінь або при внесенні до ґрунту водорозчинних форм цього радіонукліда. Як відомо, в аварійній зоні у випадіннях  на ґрунтово-рослинний покрив розрізняють три форми 137Cs: 137Cs включений у матрицю зруйнованих тепловидільних елементів, радіонуклід у викинутих у повітря аерозолях різної дисперсності та 137Cs, що знаходиться в парогазовій фазі. Рухливість у ґрунтах і доступність для рослин деяких зазначених форм чорнобильського 137Cs можуть відрізнятися від аналогічних показників його глобального розподілу [46–50].
Слід зазначити, що в аварійному регіоні Білоруського та Українського Полісся – зоні поширення легких за гранулометричним складом, бідних елементами мінерального живлення ґрунтів – рухливість 137Cs та його доступність для кореневого засвоєння рослинами вище, ніж на важких і родючих ґрунтах [48, 49]. За допомогою коефіцієнтів фракціонування 144Се щодо 137Cs у ґрунтах ближньої (4–5 км) та дальньої (12–35 км) зон аварійного викиду на Чорнобильській АЕС виявлено різницю у формах випадінь 137Cs. У дальній зоні випадіння радіонуклідів відбувалося у вигляді графітової і парогазової форм, які мають близькі значення f – 144, 137, а в ближній зоні значна частина радіонуклідів перебувала в матриці частинок ядерного палива.
Аналіз залежності концентрації 137Сs у ґрунтах від глибини показав, що на гідроморфних ґрунтах вертикальна міграція цього радіонукліда відбувалася інтенсивніше, ніж на автоморфних, причому в обох випадках основна частина радіонукліда зосереджена в шарі 0–5 см. Збільшення відносного вмісту доступного 137Cs в ґрунтах спостерігалося з глибиною. Це підтверджує припущення, що міграція 137Cs у ґрунтах відбувалася в різних формах, причому більш рухомі форми радіонукліда переважають у нижніх шарах. Для ґрунтів, багатих органічною речовиною (особливо торфовищ), характерна сильна фіксація 137Cs, що пов’язано зі специфічними фізико-хімічними властивостями гідроморфних ґрунтів. У відносному вмісті обмінної і рухомої форм 137Сs виявлено ​​тісну кореляцію їх з фізико-хімічними властивостями ґрунтів, а також величини коефіцієнтів розподілу «чорнобильського» 137Сs в дальній зоні сліду аварійного викиду близькі до аналогічних показників глобального 137Сs. Поведінка «чорнобильського» 137Cs в ближній зоні сліду істотно відрізняється і характеризується слабким впливом фізико-хімічних властивостей ґрунтів на рухливість радіонукліда і його міграцію в профілі. 
Отже, головним критерієм оцінки погіршення радіоекологічного стану екологічних систем є здатність нагромаджувати 137Сs як трасер (маркер) у біоті внаслідок зменшення концентрації калію. 

1.3. Історико-хронологічний аналіз становлення радіоекології
Перший етап становлення радіобіологічної науки пов’язаний з організацією в 1918 р. в Ленінграді наукового центру «... для всебічного вивчення дії рентгенівських променів і радію на організм людини, тварин та рослин і для створення науково-освічених фахівців рентгенологів і радіологів». Такий центр тоді називався Державним рентгенологічним, радіологічним та раковим інститутом і з’явилася alma mater ленінградської школи радіобіологів.
Таким чином, ранні спостереження хоч і мали фундаментальне значення, але носили якісний описовий характер. Будь-яка теорія, що пояснює механізм дії іонізуючих випромінювань на живі об’єкти, була відсутня.
Другий етап розвитку радіобіології характеризується масовими експериментами з різними популяціями клітин і тварин, з кількісним відображенням результатів на спеціальних кривих «доза – ефект». Цей період можна назвати етапом становлення кількісних принципів радіобіології, що мав на меті зв’язати біологічний ефект з дозою випромінювання. Розроблений у цей період спосіб аналізу результатів радіобіологічних експериментів за допомогою кривих «доза – ефект» залишається актуальним і дотепер.
У 1922 р. Ф. Дессауером була запропонована перша теорія, що пояснювала радіобіологічний ефект дискретністю подій – актів іонізації в чутливому об’ємі клітини. Ці погляди пізніше отримали розвиток у вигляді принципу влучень і теорії мішеней у працях М. В. Тимофєєва-Ресовського, К. Циммера, Д. Е. Лі та інших дослідників.
Одним з найважливіших відкриттів того часу було виявлення дії іонізуючого випромінювання на генетичний апарат клітини, що супроводжується спадковою передачею нових набутих ознак. Уперше ці спостереження були зроблені російськими вченими Г. А. Надсоном та Г. С. Філіпповим у 1925 р. в дослідах на дріжджах. Роботами цих видатних учених було показано, що під впливом випромінювання радію і рентгенівських променів виникають нові мікроорганізми, названі ними радіо- і рентгенорасами. Раси, що виникали, відрізнялися від батьківських форм як за будовою і розвитком, так і за життєвими властивостями. Пізніше дослідження в цій галузі було продовжено В. І. Корогодіним, К. М. Близником та Ю. Г. Капульцевичем [51, 52]. 
Лише після робіт американського вченого Г. Меллера, який встановив мутагенний ефект іонізуючого випромінювання в експериментах на дрозофілі, радіаційно-генетичні дослідження стали широко проводитися у світі. За відкриття радіаційного мутагенезу Г. Меллер був удостоєний Нобелівської премії [53].
М. В.Тимофєєв-Ресовський є одним з основоположників сучасної радіаційної генетики та теоретичної радіобіології. Його основні дослідження в цих галузях виконані у Відділі генетики Інституту мозку в Берлін-Буху, в Лабораторії біофізики Інституту біології Уральського філіалу АН СРСР (Свердловськ) та у Відділі загальної радіобіології та радіаційної генетики НДІ медичної радіології АМН СРСР.
Дослідження М. В. Тимофєєва-Ресовського щодо мутагенної дії іонізуючого випромінювання, проведені в 30-40-х роках ХХ ст., дали можливість зробити два важливих узагальнення: біофізичної концепції мутаційного процесу та застосуванню принципів попадання та мішені в радіобіології [54, 55]. 
Чималі заслуги М. В. Тимофєєва-Ресовського у створенні великої школи учнів і послідовників, з іменами яких пов’язані успіхи і подальший розвиток радіобіології. До їх числа входять Н. В. Лучник, В. І. Іванов, В. І. Корогодін, Л. С. Царапкін, О. В. Малиновський, В. Г. Капульцевич, Н. П. Бочков та інших учені [56–59].
Роботи Н. В. Лучника в галузі радіаційної генетики пов’язані з вивченням явища репарації генетичних ушкоджень. Значні досягнення радіаційної генетики пов’язані з іменами таких видатних учених, як Н. П. Дубінін, Б. Л. Астауров, Н. І. Шапіро [60–62].
Центральним питанням, навколо якого розгорілися дискусії на найперших етапах розвитку світової радіобіології, виявилося питання щодо ролі пошкодження ядра, цитоплазми або всієї клітини в цілому як мішені, що зрештою визначає результат радіаційного ураження. І якщо в США і Європі під впливом досягнень радіаційної генетики це питання незабаром вирішилося на користь визначального значення ядра та ядерної ДНК, то правильна позиція в Радянському Союзі запізнювалася через панування прихильників лисенківщини, які не визнавали існування ДНК як матеріального носія спадковості.
У 30-ті роки ХХ століття чеські вчені Ю. Стоклаза та Ж. Пенкава опублікували результати спостережень за дією підвищеного природного радіаційного фону на рослинний покрив у районі виходу на поверхню збагачених природними радіонуклідами гірських порід. У роки, що передували Другій світовій війні, радіоекологічні дослідження були обмежені роботами щодо оцінки міграції в навколишньому середовищі урану, торію, радію та продуктів їх розпаду при використанні біогеохімічного методу пошуку уранових руд [63].
Однозначні докази визначальної ролі ураження ядра при загибелі клітини були отримані в експериментах Б. Л. Астаурова (1948) при отриманні андрогенетичного потомства у шовковичного шовкопряда. Пізніше було уточнено, що існують два типи радіаційної загибелі клітин:  репродуктивна, в процесі ділення, та інтерфазна, без поділу. В обох випадках вирішальне значення має пошкодження ядерного матеріалу: при репродуктивній формі загибелі – структурні пошкодження ДНК, що реалізуються у вигляді хромосомних аберацій (Н. П. Дубінін, Н. В. Лучник), а при інтерфазних – пошкодження хроматину (С. Р. Уманський, К. П. Хансон та ін.) [64–68]. 
На початку 40-х років ХХ ст. в США були створені спеціальні лабораторії при великих атомних центрах: у Брукхевені, Окриджі, Аргонні та ін. Широко відомі роботи цього часу А. Холлендера, Г. Куртиса, Є. Пауерса, А. Сперроу, М. Елкіндом, В. Рассела та інших американських учених.
Інтенсивні радіобіологічні дослідження почалися після атомного бомбардування Хіросіми і Нагасакі. Нагальним завданням стало розроблення способів протипроменевого захисту та лікування радіаційних уражень, що, у свою чергу, вимагало детального вивчення механізмів радіобіологічного ефекту та патогенезу променевої хвороби.
Тому в період з 40-х по 50-і роки ХХ ст. були створені великі дослідницькі центри в Європі та на інших континентах. Найчастіше вони знаходилися при інститутах і лікарнях, як правило, онкологічних, оскільки стало очевидним, що науковою основою променевих методів лікування злоякісних пухлин має бути вивчення тканинної радіочутливості та оволодіння методами її спрямованої зміни. В Англії було створено Інститут Честф Бітті при Королівському раковому госпіталі, лабораторії при госпіталях Моунт Вірною і Христі, а також при атомному центрі в Харуеллі. Тут працювали такі відомі дослідники, як Л. Грей, А. Хеддоу, П. Александер, Ш. Ауербах, Ж. Лаутит та ін. [69].
У Франції була організована лабораторія в Інституті Пастера (А. Лакассань, Р. Латарже, Ж. Мате та ін.). У Західній Німеччині дослідження проводилися під керівництвом Б. Раєвського, К. Циммера, X. Лангендорфа, У. Хагена та ін. Великий внесок у радіобіологію, особливо в розробку питань протипроменевого захисту, зробили бельгійські дослідники З. Бак, М. Еррера і Ж. Мезен. У Голландії широко відомі роботи школи Г. Барендс, Ван ден Бренко і Ван Бекум.
Інтенсивно стали проводитися дослідження в Японії (Т. Сугахара). Ця країна волею долі стала свого роду випробувальним полігоном, де виявилося не тільки можливим, але й необхідним вивчення безпосередніх і віддалених наслідків опромінення людей, які постраждали внаслідок атомного бомбардування [70]. 
Інтенсивний розвиток радіоекології почався з 50-х років минулого століття, коли після випробувань ядерної зброї велика кількість штучних радіонуклідів надійшла в біосферу. У 50-60-х роках в різних країнах були розгорнуті великомасштабні дослідження перенесення радіонуклідів харчовими ланцюгами та накопичення їх в живих організмах. Тоді ж, у 1956 р., ученими A. M. Кузіним, А. А. Передельським та американським екологом Ю. Одумом було введено термін «радіоекологія». Результати радіоекологічних досліджень суттєво вплинули на прийняття міжнародних договорів щодо заборони випробувань ядерної зброї в атмосфері, під водою та в космічному просторі. А незабаром перед радіоекологами виникли завдання, пов’язані з космічними дослідженнями.
Міжнародне обговорення питань радіобіології було проведено в 1955 р. на Женевській конференції з мирного використання атомної енергії. З цього часу почався третій, сучасний етап розвитку радіобіології, який триває дотепер.
При Організації Об’єднаних Націй були створені спеціальні комітети щодо збору й обговорення всієї наукової інформації про дію іонізуючої радіації на організм людини та про шляхи протипроменевого захисту.
У 1962 р. заснована спеціальна Наукова Рада АН СРСР з проблем радіобіології, яка координувала фундаментальні дослідження, спрямовані на вирішення практичних завдань, у тому числі медичних. Першим головою Наукової Ради був А. В. Лебединський, а з 1964 р. Радою керував А. М. Кузін.
У галузі радіаційної генетики великі наукові узагальнення були зроблені в 1961 р. М. П. Дубініним [71]. 
Під керівництвом В. А. Шевченко в ці роки розроблялися такі важливі питання популяційної генетики, як принципи радіаційно-генетичного нормування, а також генетичні критерії оцінки радіаційного чинника [72–74]. 
Наприкінці 60-х – початку 70-х років ХХ ст. В. І. Корогодін разом з К. М. Блізнік та іншими співробітниками показали, що виникнення радіораку відбувається після опромінення у диплоїдних клітин. Явище, в основі якого лежить підвищена нестабільність хромосомного апарату нелетально пошкод-жених випромінюванням клітин, було названо «каскадним мутагенезом» [75]. 
І. Б. Бичковською в модельних експериментах на одноклітинних організмах було виявлено «нестохастичне» успадкування летальних ефектів [76]. 
 Великий внесок у клітинну радіобіологію було зроблено співробітниками лабораторії радіаційної цитології Інституту цитології АМН СРСР, організованої В.П. Парібоком у 1959 р. Він першим у СРСР організував вивчення процесів репарації ДНК на молекулярному рівні, почав аналіз відновлення клітини в цілому, зіставляючи клітинні та молекулярні процеси [77]. 
Починаючи з 1970 р. лабораторією радіаційної цитології керував В. Д. Жестянніков, а основними напрямами робіт були: вивчення молекулярних механізмів репарації ДНК після впливу іонізуючого випромінювання, УФ-світла, хімічних мутагенів і канцерогенів, включаючи ензимологію репарації та її генетичний контроль; дослідження ролі репарації ДНК у відновленні життєздатності клітини і цілісності хромосом; дослідження ролі репарації ДНК у підтримці стабільності генетичного матеріалу та нормальної життєдіяльності клітини; регуляція процесів репарації ДНК у клітинах ссавців.
Постановка і вирішення багатьох принципових питань молекулярної та клітинної радіобіології пов’язані з роботами Л. Х. Ейдуса та співробітниками лабораторії Інституту біологічної фізики АН СРСР, якою він керував. У 1956 р. Л. Х. Ейдусом висунуто положення про утворення в макромолекулах довгоживучих прихованих (потенційних) ушкоджень, що реалізуються лише за додаткових впливів (кисню, теплоти та інших агентів). Цей механізм радіаційної інактивації макромолекул, доведений у 1958 р. експериментально, привів до перегляду існуючих уявлень про «миттєвості» первинних подій і створив теоретичну основу для пошуку нових способів модифікації променевого ураження і можливості пострадіаційного відновлення [78]. 
Особливу роль у дослідженнях Л. Х. Ейдоса займає вивчення механізму кисневого ефекту [79].
Дослідження в галузі молекулярної радіобіології проводилися під керівництвом К. П. Хансона: вивчалося радіаційне ураження всіх ланок системи інформаційних макромолекул [80, 81].
У галузі клітинної радіобіології велике визнання отримали дослідження, що проводилися в Інституті біології розвитку АН СРСР під керівництвом Е. Я. Граєвського та продовжені М. М. Константиновою [82].
Широко відомі дослідження співробітників лабораторії Інституту хімічної фізики на чолі з І. І. Пелевіною, присвячені вивченню клітинно-кінетичних параметрів відновлення від потенційно летальних поразок, а також механізмів дії електрон-акцепторних сенсибілізаторів гіпоксичних клітин [83].
Важливі результати в галузі радіобіології стовбурових клітин системи кровотворення і кишечнику отримані А. Г. Коноплянніковим разом зі співробітниками [84].
Важливі дослідження виконані радіобіологами при з’ясуванні молекулярних і клітинних механізмів, що визначають відмінності в біологічній ефективності випромінювань з різною величиною лінійної передачі енергії [85].
Роботи з молекулярних механізмів репарації ДНК і модифікації клітинної радіочутливості виконані А.С. Саєнко та В.Г. Петіним [86].
У галузі радіоекології організмів слід згадати В. В. Лебединського, М. Н. Ліванова, Ю. Г. Григор’єва.
Видатним представником патофізіологічного напряму радіобіології був академік П. Д. Горізонтов. З ім’ям П. Д. Горізонтова та його учнів пов’язані три великих напрями радіобіологічних досліджень: розробка патогенезу гострої променевої хвороби; проблема ураження й відновлення кровотворних тканин; розробка способів профілактики та терапії гострої променевої хвороби [87–90].
Величезний фактичний матеріал щодо віддалених наслідків опромінення i, насамперед, радіаційного канцерогенезу при впливах різних видів іонізуючого випромінювання, включаючи інкорпоровані радіонукліди, отримано в результатах багаторічних досліджень Ю. І. Москальова і В. Н. Стрельцової [91]. 
Сучасними дослідниками у галузi молекулярних і клітинних механізмів радіаційного канцерогенезу є М.М. Виленчик та А. М. Кузін [92–95].  
Першими в області розладів імунітету та їх ролi в патогенезі радіаційних уражень були П. Н. Кисельов та Н. Н. Клемпарская. Основні досягнення сьогодніньої радіаційної імунології пов’язанi з iменами Р. В. Петрова та його школи, а також А. Я. Фріденштейна, І. Л. Черткова, А. А. Яріліна і В. Б. Климовича. У результаті їх фундаментальних досліджень у галузі клітинних механізмів імунітету маємо можливість практично використовувати досягнення як в лікуванні променевих уражень, так і в застосуванні променевої терапії при лікуванні злоякісних пухлин.
Найінтенсивнішi дослідження в галузi профілактики та лікування радіаційних уражень почалися в СРСР тільки в 50-х роках ХХ ст., уже після опублікування даних про протипроменевi препарати (протектори) американськими й бельгійськими дослідниками. У створенні протипроменевих препаратів величезний внесок зробили М. Н. Щукіна, Ф. Ю. Рачинський, Н. Н. Суворов, І. Л. Кнунянц, О. В. Кільдишева, В. Г. Яковлєв, В. В. Федосєєв, Ф. А. Трофимов, А. Г. Тарасенко [96]
Науковому становленню проблеми сприяли теоретичні роботи Е. Я. Граєвської, Е. Ф. Романцева, Н. І. Шапіро та Л. Х. Ейдуса [97–99]. 
Значний внесок у вирішення проблеми профілактики радіаційних уражень зробили радiобіологи різноманітних напрямів досліджень П. П. Саксонов, А. С. Мозжухин, В. Г. Владимиров, П. Г. Жеребченко, Л. М. Рождественський, Е. Н. Гончаренко [100–106].
Глибокі дослідження патогенезу та клітинних механізмів променевого ураження, класифікації променевої хвороби людини та її терапії пов’язанi з іменами А. К. Гуськової і Г. Д. Байсоголова. Основною заслугою науковців є встановлення чiткого зв’язку розвитку того чи іншого радіаційного синдрому з поглиненою дозою іонізуючого випромінювання, об’ємом критичного органу. На цій основі ними здійснено класифiкацію різноманітних форм променевої хвороби та локальних променевих уражень й обґрунтовані раціональні схеми патогенетичної терапії, правильність яких була підтверджена при лікуванні постраждалих вiд аварії на Чорнобильській АЕС [107].
Із теоретичних досліджень останнього часу важливі результати отримані в циклі робіт С. Є. Бреслера та Л. А. Носкіна, де встановлено залежність між ефектом протипроменевого захисту та функціонуванням ферментативних систем пострадіаційної репарації.
Історiя теоретичного осмислення механізмів біологічної дії іонізуючого випромінювання після робіт Б. Л. Астаурова пов’язана з іменами О. Хуга та Ю. Г. Капульцевича. Запропонована ними стохастична теорія та ймовірнісна модель відображали кризу принципу попадання, нині можуть розглядатися як додатковий його розвиток [108, 109].
Б. Н. Тарусов та Н. М. Емануель незалежно один від одного запропонували так звану «теорію ланцюгових первинних механізмів променевого ураження клітини» за аналогією з ланцюговими реакціями радіаційного окиснення жиру [110–112].
Відомий як автор структурно-метаболічної теорії A. M. Кузін довгі роки займав лідируюче положення в радянській радіобіології, очолюючи Наукову раду АН СРСР з проблем радіобіології, а також редколегію журналу «Радіобіологія». Він та його численні учні виконали цикл робіт, присвячених стимулюючій дії іонізуючого випромінювання [113–118].
Донедавна до клінічної та медичної радіобіології відносили найрізноманітніші аспекти радіобіології людини. Сьогодні під клінічною радіобіологією розуміють біологічні основи променевих методів лікування злоякісних новоутворень.
Вітчизняна клінічна радіобіологія бере свій початок з кінця сорокових років і пов’язана з ім’ям онкорадіолога М. П. Домшлака, якому належить розробка методів фракціонованого та пролонгованого опромінення пухлин з використан-ням кількісних закономірностей біологічної дії іонізуючого випромінювання. М. П. Домшлак заснував школу радіобіологів, серед його учнів були такі відомі дослідники, як Ю. Г. Григор’єв, Н. Г. Даренська, Г. М. Аветисов та ін. [119–125].
Сучасний етап розвитку радіоекології пов’язаний з вирішенням завдань охорони навколишнього середовища у світлі інтенсивного росту атомної енергетики та розширення використання атомної енергії в мирних цілях.
Радіоекологія нині є багатогалузевою. Основоположником загальної та сільськогосподарської радіоекології є академік В. М. Клечковський. Сільськогосподарська радіоекологія вивчає закономірності міграції радіоактивних речовин у сфері агропромислового виробництва та дію іонізуючого випромінювання на сільськогосподарські рослини і тварини (P. M. Алексахін, Б. Н. Анненков, Н. А. Корнєєв, Б. С. Прістер, Г. Н. Романов, А. Н.  Сироткін, Е. А. Федоров) [126–128].
У центрі уваги лісової радіоекології стоять питання променевого ураження лісів й міграції радіонуклідів у лісових біогеоценозах [129].
Основною метою радіобіології тварин є дослідження радіаційних ефектів у тваринних організмів та ролі тварин у перенесенні радіонуклідів у природному середовищі [130, 131].
Значна увага приділяється морській радіоекології. У СРСР початок систематичним морським радіоекологічним роботам було покладено 5 вересня 1956 р. на Севастопольській біологічній станції ім. А. О. Ковалевського АН СРСР, реорганізованій у 1963 р. в Інститут біології південних морів АН УРСР. Засновником лабораторії, а потім відділу радіобіології, є Г. Г. Полікарпов. Виконані під його керівництвом дослідження незабаром отримали широке визнання у світі. Морські радіоекологи Севастополя сприяли підписанню в 1963 р. у Москві угоди про заборону ядерних вибухів в атмосфері, під водою та в космосі. У 1965 р. Г. Г. Полікарпов разом зі своїми колегами організував відділ радіоекології при Інституті океанології Республіки Куба в Гавані [132, 133].
Із 1975 по 1979 рр.  Г. Г. Полікарпова було запрошено керівником секції вивчення навколишнього середовища до Міжнародної лабораторії морської радіо-активності МАГАТЕ в Монако. Там Г. Г. Полікарпов сформулював уявлення про зональність прояву ефектів хронічного опромінення різною потужністю дози від підфонового до летального значення на рівні екосистем. З кінця квітня – початку травня 1986 р. він, очоливши регіональний радіоекологічний моніторинг, брав участь у складанні прогнозів й плануванні заходів від Прип’яті до Чорного моря як голова комісії експертів-радіоекологів з водної радіоекології при Президії АН УРСР.
Результати радіоекологічних досліджень використовуються з практичною метою при виборі місць для атомних електростанцій та інших підприємств атомної енергетики, вирішенні питань захоронення радіоактивних відходів, цивільної оборони тощо.
Широке використання атомної енергетики та невідворотні перспективи її розвитку у зв’язку з виснаженням запасів природного палива визначають актуальність розробки наукових основ радіаційного захисту. Найрізноманітніші її аспекти: питання дозиметрії, захист популяцій, практика санітарного нагляду, впровадження нових законодавчих актів та ін. –  охоплюються радіаційною гігієною. Її засновниками були А. А. Летавет і Ф. Г. Кротков. Ранні етапи становлення радіаційної гігієни пов’язані з іменами Д. І. Закутінського, Е. Б. Курляндської, Н. А. Запольської, В. А. Саноцького, А. Н. Марея, Н. Ю. Тарасенко, Г. М. Пархоменко, С. М. Городинського, К. П. Кедрова, Ю. М. Штукенберга та інших дослідників, які розробляли питання нормування іонізуючого випромінювання й токсикології радіонуклідів.
Принципи нормування та регламентації радіаційного чинника, засновані на сучасних позиціях радіобіології. З кінця 60-х років ХХ ст. і дотепер ці питання розробляються в Інституті біофізики клітини РАН та Санкт-петербурзькому науково-дослідному інституті радіаційної гігієни ім. П. В. Рамзаєва.
Широку популярність і міжнародне визнання в галузі радіоекології рослин отримали дослідження Д. М. Гродзинського та його учнів [134–137]. 
Внаслідок забруднення біосфери штучними радіонуклідами відбуваються зміни глобальної радіологічної ситуації: посилюються потоків мігруючих природних і штучних радіонуклідів, збільшується природний фону іонізуючих випромінювань, зростання числа зон підвищеного локального радіаційного впливу. Шкала пріоритетів у визначенні завдань радіоекології в перспективі буде визначатися екологічними проблемами ядерної енергетики: розробкою принципів радіаційного моніторингу, екологічними питаннями нормування радіаційного фактору, поводженням з радіоактивними відходами, дією малих доз іонізуючих випромінювань на біогеоценози, синергічними ефектами опромінення та інших факторів середовища. Значний внесок у вирішенні цих завдань зробили Р. М. Алексахін, Ю. А. Израель, Ю. О. Кутлахмедов, Д. М. Гродзинський, В. І. Корогодін  та інші [138–140].
Нині відомі такі теорії, що підтверджують пряму дію іонізуючого випромінювання:
1. Теорія «влучень і мішеней» (Ф. Дессауер, Дж. Кроутер, Д. Лі, М. В. Тимофєєв-Ресовський). Формально пояснює первинні механізміи біологічної дії іонізуючого випромінювання, у тому числі і радіобіологічного парадоксу. Сформульована в 20–30-х рр. ХХ ст. Відповідно до неї, в біологічних об’єктах є особливо чутливі обсяги – «мішені», ураження яких призводить до ураження цілого об’єкта. Клітини і тканини складаються з величезної кількості макромолекул, міцел, фібрил, мембран та інших структур різної будови і величини. При застосовуваних у радіобіології дозах опромінення ймовірність потрапляння частинки або фотона в рідкісну, але життєво важливу внутрішньоклітинну «мішень» (макромолекулярну біологічно активну структуру) невелика. Проте в результаті рідкісних попадань у таку «мішень» навіть невеликі дози іонізуючого випромінювання можуть викликати загибель клітини або будь-які рідкісні специфічні реакції в ній (наприклад, мутації окремих генів), частота яких зростатиме з дозою опромінення.
Отже, мішені в радіобіології (на молекулярному та/чи клітинному рівнях) – формальне позначення того мікроб’єму (наприклад, ДНК), у якому повинні відбутися одна або декілька іонізацій (попадань), що призводять до досліджуваної реакції. Класичне застосування принципу «попадання» зводиться до аналізу залежності (від дози опромінювання з даним значенням ЛПЕ) частоти попадань у число ефективних обсягів даного розміру. Виходячи з принципів класичної теорії мішені, кількість попадань повинна бути прямо пропорційна дозі опромінення. Тому в певному діапазоні доз кількість уражених мішеней виключно пропорційно дозі, або кількості влучень, оскільки уражується лише невелика їх частина із загальної кількості. У зв’язку із цим залежність ефекту від дози має вигляд прямої лінії. З підвищенням дози опромінення ймовірність попадання в одну і ту саму мішень збільшується, і хоча загальна кількість влучень залишається пропорцій-ною дозі, їх ефективність зменшується, і кількість уражених мішеней зростає повільніше, асимптотично наближаючись до 100 %. Інакше кажучи, кількість життєздатних одиниць із збільшенням дози зменшується в експоненційній залеж-ності від дози. Теорія мішені не є універсальною і не пояснює всіх біологічних ефектів, що виникають під дією іонізуючого випромінювання [141–144].
2. Стохастична теорія (О. Хуг, А. Келлерер). Вона є подальшим розвитком теорії прямої дії іонізуючого випромінювання. Суть поглядів засновників полягала в тому, що взаємодія випромінювань із клітиною відбувається за принципом вірогідності (випадковості) і що залежність «доза – ефект» обумовлюється не тільки прямим попаданням у молекули і структури-мішені, а й станом біологічного об’єкта як динамічної системи [145].
3. Правило Бергоньє і Трибондо. Чутливість клітини до опромінення прямо пропорційна інтенсивності клітинного ділення й обернено пропорційна ступеню їх диференційованості (винятком є нервові клітини і лімфоцити) [146].
4. Імовірнісна модель радіаційного ураження клітини (Ю. Г. Капульцевич). Відповідно до цієї моделі різні клітини, що піддаються опроміненню однією й тією самою дозою, уражуються різною мірою відповідно до принципу попадання, але на відміну від класичних уявлень і потенційні, і реалізовані пошкодження проявляються з імовірністю менше одиниці. Реалізовані пошкодження (або індуковані ними зміни) успадковуються при діленні клітин і з деякою ймовірністю, що залежить від числа цих ушкоджень, призводять до неможливості здійснення клітинного поділу. При цьому ймовірність прояву пошкодження може залежати як від біологічних (генетичних) особливостей клітин, так і від умов їх культивування, збільшуючись при погіршенні цих умов [147, 148].
В основі статистичного моделювання лежить принцип попадання і мішені, сформульований E. Лі, М. В. Тимофєєвим-Ресовським і К. Ціммером. Вихідною посилкою ймовірнісної моделі відновлення клітин від променевого ураження, сформульованої Ю. Г. Капульцевічем, В. І. Корогодіним та їхніми колегами в    70-х роках минулого століття, було твердження, що дискретні пошкодження, відповідальні за реєстрований ефект, виникають у клітинах у результаті попадання в мішені – біологічно важливі внутрішньоклітинні структури. Вони розглянули ймовірність поділу клітини, яка залежала від числа ушкоджень. Імовірнісна модель описувала кількісні закономірності променевого ураження клітин у широкому діапазоні сублетальних і летальних доз. Для переходу в зону малих впливів необхідно було ввести поняття вторинної появи аберрантних клітин у часі, відкрите значно пізніше [149, 150].
Модель описує не тільки якісно, ​​але й кількісно (за допомогою спеціальної системи рівнянь) різні прояви порушень репродуктивної здатності клітин. Імовірнісна модель вигідно відрізняється від класичних схем тим, що дозволяє передбачити різноманіття радіобіологічних ефектів, що спостерігаються,  на основі мінімуму вихідних припущень.
Головна відмінність цієї моделі від попередніх теорій полягає в тому, що, згідно з останніми, радіочутливість клітини визначається лише об’ємом мішені і критичною кількістю влучень. З позицій імовірнісної моделі проблема радіочутливості видається більш складною. Процес радіаційного ураження клітини Ю. Г. Капульцевич формально ділить на три етапи.
Перший етап – здійснення попадання, в результаті якого формуються первинні потенційні ушкодження.
Другий етап – реалізація потенційних ушкоджень.
Третій етап – різноманітні вторинні порушення нормального протікання внутрішньоклітинних процесів, що викликані реалізацією ушкоджень.
Як підсумок імовірнісна модель описує розмаїття прояву дії випромінювань на репродуктивну здатність клітин, залежність радіобіологічних ефектів від умов культивування клітин і фізичних характеристик випромінювання.
Важливим завданням сучасної радіобіології та радіоекології є вивчення ефектів, викликаних комбінованою дією стресових чинників на живі організми, а також процеси відновлення та адаптації до стресових впливів. В умовах забрудненого середовища важливо знати особливості одночасного, синхронного впливу різних шкідливих чинників на організми, взаємодію чинників між собою. Явище синергізму у взаємодії різних за своєю природою стресорів – це актуальне питання для багатьох біологів, радіобіологів та радіоекологів [160–162]. 
Нагадаємо, що для оцінювання впливу радіаційного опромінення, а також у комбінації з внесенням у середовище солей токсичних металів, на стан рослинної екосистеми запропоновано використовувати чутливий показник – чинник радіоємності. Уявлення про цей чинник покладено в основу нової радіоекологічної концепції. Слід ще раз зазначити, що радіоємність екосистем визначається як ліміт депонування радіонуклідів в екосистемі та її елементах, вище якого спостерігаються пригнічення та загибель біоти екосистеми.
Поняття про радіоємність, а точніше, про фактор радіоємності вперше було введено Агре та Корогодіним у 1960 р. [163]. Фактор – частка радіонуклідів від їх загальної кількості, що потрапили в систему. У даному випадку радіоємність – це фундаментальна властивість системи, що визначає ту критичну кількість радіонуклідів, яку може стабільно утримувати біота екосистеми без пошкоджень (зміни) своїх основних функцій (ріст, приріст біомаси і т. п.). Очевидно, що гальмування й(або) пригнічення функціонування екосистеми (зменшення багатоманітності видів через їх загибель, зменшення біомаси, чисельності та швидкості розмноження) одразу ж позначиться на величині радіоємності. Чинни-ки радіоємності визначають відносну частку радіонуклідів у кожному з компонен-тів системи [164–166]. Вираховуючи величини чинників радіоємності в різних елементах екосистем, отримано можливість оцінювати місця депонування радіо-нуклідів у різних типах екосистем та оцінювати дозові навантаження на біоту в цих місцях. Це дасть можливість, спираючись на дані оцінки, пропонувати контр-заходи для дезактивації екосистем та(або) мати змогу використовувати заходи для гальмування винесення радіонуклідів з небезпечних територій у зону природо-користування, для зниження можливих дозових навантажень на людей та біоту. 
Таким чином, критичний аналіз існуючих підходів дослідження радіоекологічних наслідків дає змогу сформулювати основні проблеми кількісної радіобіології та біології радіаційного ураження багатоклітинних організмів, а також вказати шляхи їх вирішення.
1. Основною проблемою сучасної теоретичної радіоекології та екологічної безпеки біосистем є створення адекватної системи мір радіаційного ураження та ураження від інших полютантів, зокрема важких металів, на всіх рівнях інтеграції. Йдеться про можливість кількісного опису кривих виживання субпопуляцій клітин, основні моделі та експериментальні дані про виживання окремих клітин, про виживання цілого організму як функцію виживання окремих органів і тканин цього організму. Вирішення цієї проблеми означає повний радіобіологічний опис сутності радіобіологічних процесів  та процесів ураження іншими полютантами, у багатоклітинних організмів і в ідеалі прогноз біологічних реакцій організму на основі реакції окремих клітин.
2. Наступна за значущістю проблема полягає в тому, що на високих рівнях інтеграції багатоклітинних організмів у біологічному ефекті відіграють значну роль динамічні процеси формування та реалізації радіаційного ураження, а також процесів ураження іншими полютантами. Чим вище рівень ієрархії, тим більше часу необхідно для формування ураження, і тим більше вплив на біологічний ефект має часовий чинник. З дією часового чинника пов’язана реалізація усього різноманіття форм інактивації та форм виживання клітин, процесів відновлення та адаптації в радіаційному ураженні та процесів ураження іншими забруднювачами багатоклітинних систем.
3. На розвиток радіаційного ураження та процесів ураження іншими полю-тантами на високих рівнях інтеграції з часом значно впливають процеси старін-ня. Розвиток процесів природного старіння та прискорення його в разі дії радіації та інших полютантів може суттєво впливати на біологічний ефект [167–169].
З іншого боку, проблема конкретизації ідеології надійнісного підходу ще не вирішена. Складність полягає в тому, що не завжди вдається встановити структуру елемента на різних рівнях ієрархії. Вважатимемо, що успішність надій-нісного підходу до аналізу біологічних реакцій у відносно простого багато клітин-ного рослинного організму має майбутнє. За цієї умови такий підхід має високу евристичну цінність. Евристичність може полягати в перспективі дискримінації та вибору найбільш адекватного механізму серед великої кількості можливих. 
За оцінками параметра надійності або радіочутливості на високих рівнях ієрархії можна визначити характер структури системи на нижчих рівнях. Також можна ставити спеціальні експерименти з метою встановлення типу такої структури. В цьому аспекті дослідницька функція надійнісного підходу може бути доволі значущою.
 Слід зауважити, що винятково надійнісна структура біологічного об’єкта може не вичерпувати всю структуру. Можливі механізми, елементи та процеси не мають відмінностей щодо забезпечення надійності, але все в структурі найменш значуще в забезпеченні системи надійності біосистеми буде значущим і для функціонування об’єкта.
Вважатимемо, що надійнісний підхід досить корисний на шляху станов-лення синтетичної біології. Таким чином, радіобіологія, все проникним інстру-менттом якої є іонізуюча радіація, може робити «прозорим» найтонший пристрій багаторівневої ієрархічної системи. Завдяки високій роздільній здатності радіації на базі добре розвиненої теорії надійності та її багатому математичному апарату з’являється цікава можливість радіобіологічного структурного аналізу різних біологічних об’єктів для умов дії полютантів різної природи.


Висновки до розділу 1
На АЕС «Фукусіма-1», на відміну від аварії на ЧАЕС, не відбулося ядерного вибуху реактора. АЕС «Фукусіма-1», розрахована на 7-бальний землетрус, витримала 9 балів. Якби не накладання інших чинників (цунамі, проблеми з резервним енергопостачанням відразу після аварії), ситуацію можна було б швидко нормалізувати. Подальше відключення електрики і неможливість скидати залишкове тепло призвели до значного пошкодження захисної оболонки, систем охолодження реакторів і басейнів з відпрацьованим паливом, часткового розплавлення ядра, викиду радіоактивних газів і витоку зараженої води. Із зони радіоактивного забруднення радіусом 20 км було евакуйовано 80 тис. осіб. Через неможливість отримувати достовірну інформацію адміністрація не змогла реагувати на аварію в реальному часі. 
АЕС є об’єктом надвисокої небезпеки, розрахованим на довгі роки експлуатації, більше ніж життя одного покоління. Тому конструктори повинні закладати в проекти рішення з урахуванням забезпечення безпеки майбутніх поколінь. Слід особливо відзначити недоліки за вибором проектних значень зовнішніх чинників. У зв’язку зі зміною клімату підвищується рівень океану, що робить АЕС в прибережних зонах ще більш уразливими. Потрібно посилити відповідальність за прийняття найважливіших інженерних рішень в умовах високої сейсмічної активності. Під час будівництва АЕС, виходячи з норм безпеки в атомній енергетиці, необхідно враховувати можливість появи цунамі до 20 м, особливо в цунамінебезпечних районах Японії. АЕС повинні мати максимальні запаси міцності, надійності й живучості. При їх спорудженні повинні використовуватися тільки високоякісні матеріали. Потрібні нові технології захисту об’єктів з підвищеною небезпекою. 
Аварії на атомних об’єктах, як правило, виникають раптово і мають важкі наслідки планетарного масштабу. Жодна держава поодинці не в змозі повною мірою й в короткі терміни ліквідувати наслідки аварії на АЕС. Необхідне об’єднання сил і засобів різних країн для вирішення питань безаварійної експлуатації об’єктів ядерної енергетики. Для цього потрібне своєчасне надання достовірної інформації в повному обсязі, а також розробка єдиної концепції ліквідації наслідків аварії. 
Об’єктивно прогнозувати протікання радіаційних аварій і протистояти руйнівним діям дуже складно. Повністю виключити ймовірність таких аварій на складних технічних об’єктах поки не вдається. Незважаючи на героїчні зусилля, дії персоналу АЕС «Фукусіма-1» спровокували вибухи на атомній станції. Запобігти плавлення палива в трьох реакторах не вдалося, стався викид радіонуклідів у навколишнє середовище. Відповідно, не вдалося уникнути необхідності проведення евакуації населення. 
Аналіз результатів спостережень за наслідками великих аварій на АЕС, що сталися раніше, показує, що основна роль у формуванні дозових навантажень на населення належить ізотопам йоду, цезію і телуру (як материнського ізотопу для ізотопів йоду). Кількість найбільш біологічно значущого з них – 137Cs, що визначає середньо- й довгострокові наслідки таких аварій, у перші години важко визначити засобами традиційних моніторингових мереж, непросто це зробити і за результатами вимірювань радіоактивного забруднення проб об’єктів зовнішнього середовища. Більш зручним маркером є 134Cs, оскільки цей ізотоп порівняно легко можна ідентифікувати в навколишньому середовищі. 
Значні розміри зон радіоактивного забруднення після аварії на Чорнобильській АЕС у 1986 р. зумовили розробку простих і оперативних методик оцінки доз опромінення населення, виходячи з найпростішого показника вимірювання – потужності дози гамма-випромінювання на відкритій місцевості. Оскільки, як і у випадку чорнобильської аварії, радіаційні наслідки аварії на АЕС «Фукусіма-1» у перші дні і тижні визначалися ізотопами йоду та телуру (особливо 132I, 131I та 132Te) і лише потім основний внесок у величину потужності дози гамма-випромінювання на місцевості стали давати 134Cs та 137Cs, було вирішено спробувати використати досвід реконструкції радіологічних наслідків чорнобильської аварії для оцінювання можливих доз зовнішнього та внутрішнього опромінення населення в результаті аварії на АЕС    «Фукусіма-1». 
Нині до проблем радіоекології та радіобіології, як і до біології взагалі, привернуто увагу великої кількості натуралістів суміжних спеціальностей, насамперед фізиків та хіміків. Тому сучасний етап розвитку радіобіологічної науки можна охарактеризувати як накопичення різнобічної інформації щодо реакції на опромінення окремих біологічних об’єктів, систем і популяцій різного ступеня складності. Розвиток ядерної фізики уможливлює вивчення таких взаємодій за допомогою нових видів іонізуючих випромінювань, у тому числі ядерних частинок високих енергій. Це, своєю чергою, створює не тільки перспективу вирішення традиційних завдань радіобіології, але дозволяє сподіватися на визначення оригінальних підходів до вивчення фундаментальних закономірностей біологічної форми існування та розвитку матерії. 
Отже, у біосфері спостерігається стійка тенденція зростання радіаційного фону, що спричинена забрудненням довкілля штучними радіонуклідами. Головним критерієм оцінювання погіршення радіоекологічного стану екосистем є нагромадження 137Сs в біоті. Також детального вивчення потребують питання виникнення ефектів, викликаних комбінованою дією стресових чинників на живі організми, а також процеси відновлення та адаптації до стресових впливів. В умовах забрудненого середовища важливо знати особливості одночасного, синхронного впливу різних шкідливих чинників на організми, взаємодію чинників між собою. Явище синергізму у взаємодії різних за своєю природою стресорів – актуальне питання для біологів, радіобіологів та радіоекологів. 



Розділ 2

                МЕТОДИЧНІ ОСНОВИ ПРОВЕДЕННЯ  ДОСЛІДЖЕНЬ 


Аварія на ЧАЕС стала причиною найбільшої техногенної радіаційної катастрофи в історії людства. Відсутність у перші роки достатніх знань про властивості та поведінку чорнобильських радіоактивних випадінь не дозволяло повною мірою коректно оцінити екологічний ризик, особливо в ближній зоні аварії, прогнозувати вплив радіоактивного забруднення на навколишнє середовище, а також оптимізувати контрзаходи, що застосовувалися.
Незважаючи на проведення комплексних екологічних досліджень наслідків Чорнобильської аварії, нормування радіаційного впливу на природне середовище залишається одним з найактуальніших. При цьому згідно з аналізом, проведеним Міжнародним агентством з атомної енергії (МАГАТЕ) в 1999 р. на сьогодні не тільки в Україні, але й у світовій практиці, відсутня загальноприйнята і науково обґрунтована методологія нормування радіаційного впливу на довкілля. Розробка такої методології повинна здійснюватися на основі комплексного аналізу радіаційного стану екосистем і оцінки поглиненої дози опромінення біологічними об’єктами з урахуванням закономірностей розподілу радіонуклідів в екосистемі, індивідуальних характеристик об’єктів, що досліджуються,  та їх середовища існування.
Великомасштабне забруднення техногенними радіонуклідами Українського Полісся викликало проблеми, які необхідно вирішити для розробки заходів щодо подолання віддалених наслідків чорнобильської катастрофи.
Наразі дуже важливим є опрацювання проблеми поведінки радіонуклідів у ландшафтних екосистемах, які включають усі складові спостереження за фізичними, хімічними та біологічними показниками та реакцію біологічних систем на радіаційний вплив основного дозоутворювального радіонукліда – 137Cs.
Важливо знати та розуміти закономірності розподілу й перерозподілу 137Cs в довкіллі, що врешті й визначає стан і динаміку Чорнобильського забруднення природних екосистем. Радіологічна ситуація, що склалася після аварії на ЧАЕС, радикально змінила умови проживання та особливості формування доз опромінення сільського населення Полісся України. Ступінь забруднення багатьох харчових продуктів перевищує допустимі рівні навіть через 30 років після Чорнобильської аварії. 
Значна частина населення проживає в сільській місцевості, де щільність забруднення ґрунту 137Сs перевищує 15 Кі/км2 (555 кБк/м2). Дози внутрішнього опромінення сільського населення формуються переважно за рахунок харчових продуктів, що вирощуються на присадибних ділянках і заготовлюються в навколишніх лісах (гриби, ягоди, м’ясо диких тварин) та водоймищах (риба). 
Для оцінювання доз внутрішнього опромінення населення необхідно застосо-вувати інтегрований підхід, який базується на використанні в прогностичних моделях комплексу параметрів, зокрема щільність забруднення ґрунту, тип ґрун-ту, надходження радіонуклідів у рослини та особливості харчування населення.


2.1. Об’єкти та предмет дослідження   
Дослідження за темою дисертаційної роботи виконувались протягом 1998–2013 рр. на забруднених територіях, зокрема, на радіоекологічному полігоні «Буряківка» та «Чистогалівка» в зоні відчуження, на дослідних полігонах «Новосілки», схиловій екосистемі на березі р. Уж, на прикладі с. Галузія Мане-вицького району Волинської області, с. Коцюбинчики Чортківського району Тернопільської області та с. Милячі Дубровицького району Рівненської області. 
За ландшафтними особливостями, щільністю й типом радіоактивного забруднення угідь вони є типовими для територій, забруднених чорнобильськими випадіннями. 
Під час проведення досліджень аналізувалися такі дані: 
1. Елементи екосистеми після радіаційних аварій і катастроф (ЧАЕС та «Фукусіма-1»), що характеризуються високими рівнями радіоактивного забруд-нення, процеси й закономірності біогенної міграції радіонукліда 137Cs ланками трофічного ланцюга «ґрунт – рослина – тварина – продукція – організм людини». 
2. Проби радіоактивних речовин у ґрунтах ближньої (4–5 км) та дальньої (12–35 км) зон аварійного викиду на Чорнобильській АЕС, у 30-кілометровій зоні ЧАЕС та у ґрунтах Українського Полісся порівняно з його глобальним розподілом. Форми знаходження 137Cs залежно від фізико-хімічних властивостей випадінь і типу ґрунту, вміст у лізіметричних водах і ґрунтових розчинах, його міграцію в профілі ґрунтів.
3. Експериментальний матеріал для оцінювання показників біологічного колообігу речовин та елементів, що досліджуються (137Cs та К), безпосередньо на дослідних ділянках (трав’янисті природні біогеоценози, сільськогосподарські посіви, хвойні та листяні ліси, тобто ландшафти з різним складом ґрунтів (наприклад, райони Полісся) та річкові заплави, які виступають як біогеохімічні бар’єри на шляху міграції багатьох техногенних радіонуклідів).
4. Особливості транспорту та закономірності міграції 137Cs профілем ґрунтів автоморфного та гідроморфного рядів від компонентів екосистеми до людини (просторовий розподіл та перерозподіл радіонуклідів у реальних екосистемах і ландшафтах, спектр і радіоактівність137Cs в компонентах екосистеми в зоні проживання населення, а також середній розподіл часу перебування, пересування та знаходження представників біоти екосистеми в компонентах і ділянках екосистеми, на різних стадіях життя окремих видів живих організмів і популяцій). 
5. Розмір (об’єм) критичних органів і тіла рослин та людей, а також коефіцієнти накопичення (КН) і середні концентрації в організмах радіонуклідів для різних представників біоти, розподіл радіонуклідів у тканинах і органах (особливо критичних) рослин і людей у процесі онтогенезу.
6. Результати аналізу основних фізико-хімічних показників ґрунтів і  радіоекологічної ситуації у досліджуваному регіоні: 
– склад раціону харчування населення;
– дані гамма-спектрометричного аналізу проб ґрунту, сіна, молока, картоплі, овочів, грибів тощо;
– забруднення 137Cs  основних інгредієнтів раціону харчування; 
– вміст137Cs  в організмі людини; 
– угіддя, що використовуються населенням. 
7. Дози опромінення від інкорпорованих радіонуклідів поглинаються безпосередньо в межах критичного органу або всього тіла організму, а інша частина дози може поглинатися абіотичними компонентами середовища (повітря, вода, ґрунт та ін.), тобто дозові навантаження на критичну біоту екосистеми.
8. Деградаційні процеси в екосистемі на підставі аналізу статистичних характеристик фізичного процесу, що призводить до «раптових» та «поступових» випадкових відмов (за законом Пуассона) шляхом імовірнісно-фізичного моделювання живучості (надійності, стійкості й екологічної безпеки) екосистем.
9. Радіоємность за 137Cs (на прикладі двокамерної моделі екосистеми) в екосистемі, що складається з каскаду Дніпровських водосховищ в умовах адаптивної відповіді біоти та без неї після впливу зовнішніх  радіаційних чинників (оцінка надійності каскаду Канівського, Київського, Кременчуцького, Запорізького, Дніпровського, Каховського водосховищ), схилових та гірських екосистем, прибережних зон України та лісових екосистем. 
10. Геоінформаційна система і застосування ГІС-технологій для прогнозування та оцінки наслідків радіаційних аварій. 
11. Блок інформаційної підтримки прийняття рішень в екстремальних умовах у процесі локалізації та ліквідації наслідків радіаційних аварій і катастроф.


2.2. Методи теоретичних досліджень 
Виконання дисертаційної роботи потребувало проведення теоретичних досліджень із використанням теорієї систем у рамках системного підходу.
Системний підхід до вивчення екологічних систем вимагає дотримання єдиної методології дослідження. Ефективність системного дослідження екосистеми значною мірою залежить від правильного планування й проведення досліджень, здебільшого комплексних.
Екосистемою можна назвати будь-який об’єкт, де живі й неживі компоненти функціонують як єдине ціле завдяки колообігу речовин, що здійснюється з використанням зовнішнього джерела енергії і приводить до створення певної структури, або, іншими словами – це система, елементами якої є біотичні й абіотичні компоненти, пов’язані речовинно-енергетичними та інформаційними потоками, відмежована від аналогічних утворень колообігом речовин певного ступеня замкненості.
Системний підхід до вивчення екосистеми полягав у визначенні її елементів, структури, зовнішнього радіаційного впливу й законів безпечного функціонування.
Для цього використовували три основні групи методів: 
– спостереження за екосистемами; 
– екологічний експеримент; 
– моделювання стану екосистем.
Спостереження за екосистемами передбачало невтручання в природний хід подій, тобто проводилося в інтактному режимі. Зазвичай, на практиці певне втручання є необхідним, але вимушеним (кільцювання, мічення тощо).
 Польові спостереження екосистем дозволили вирішити такі завдання:
1) виділення головних типів екосистем та взаємозв’язків у них;
2) визначення видового складу організмів кожної екосистеми та встановлення параметрів умов абіотичних чинників;
3) вивчення взаємозв’язків між елементами екосистеми;
4) встановлення кількісних характеристик як елементів екосистеми;
5) вивчення динаміки процесів.
Екологічний експеримент передбачав свідоме втручання в природний хід процесу з метою з’ясування функції реакції екосистеми на той чи інший антропогенний вплив. Розмаїття експериментів в екології настільки величезне, що корисним було виділення різних категорій екологічних експериментів залежно від ступеня контролю над екосистемою, що досліджується, та кількості факторів, які свідомо змінюють. 
Екологічні експерименти бувають польові та лабораторні. 
За кількістю антропогенних чинників, вплив яких вивчався на екосистему, експерименти поділяли на однофакторні – досліджувався вплив одного фактора на екосистему, та багатофакторні – вивчався одночасний вплив двох і більше чинників.
Класичною схемою проведення експериментів вважається однофакторний експеримент, коли вивчається вплив одного антропогенного фактора за фіксованих значень решти.
Моделювання стану екосистем передбачало створення моделі екосистеми, і подальше вивчення екосистеми проводили не на реальному об’єкті, а на його моделі. Модель екосистеми визначали як будь-яке спрощене відображення об’єкта (реального чи уявного). Особливо цінним є моделювання у випадках, коли досліди над реальною екосистемою проводити неможливо з огляду на масштаби екосистеми – наприклад, біосфери в цілому, атмосфера, ґрунти, гідросфера (водна поверхня, біота води, наземна біота тощо), або ж небезпечно – вплив радіації на екосистеми. Тому для вивчення цих проблем створювалась модель екосистеми і подальші дослідження проводилися на ній.
Моделі екосистеми можна поділити на реальні та ідеальні (знакові). 
Реальні моделі реалізовано у тій же формі, що й об’єкт  відображення.
Ідеальні моделі – формальне відображення дійсності за допомогою даного алфавіту символів і операцій над символами. Ідеальні моделі представлено у двох групах – концептуальні та математичні. Концептуальна модель являє собою дещо більш формалізований і систематизований варіант традиційного опису досліджуваної екосистеми, який складається з наукового тексту, що супроводжується блок-схемою системи, графіками, таблицями тощо.
 Термін «концептуальна» підкреслює, що призначення цієї моделі – бути ясним, узагальненим і водночас досить повним виразом знань і уявлень про досліджувану систему в рамках і засобами певної наукової концепції.
Системне дослідження екосистеми проведено в кілька етапів, що послідовно змінюють один одного в часі чи здійснювалися паралельно.
1. Постановка завдання; головна мета – обмежити й конкретизувати кількість можливих напрямків і аспектів вивчення екосистеми, зосередивши головну увагу на тих властивостях і процесах, які заслуговують найбільшої уваги.
2. Концептуалізація; узагальнення відомостей про екосистему, що вивчається, і представлення відомостей у логічно цілісній і достатньої повній концептуальній моделі. Передусім на цьому етапі з’ясовано зовнішні потоки (вхідні й вихідні) радіоактивних речовин, зв’язок з іншими екосистемами, з атмосферою та літосферою. З’ясовано також вплив радіації на ці процеси. Після цього встанов-лено склад, структуру і певні закономірності функціонування даної екосистеми.
3. Моніторинг за динамікою властивостей екосистеми і середовища, передусім за параметрами зовнішнього середовища й елементами екосистеми. Результати моніторингу використано на етапах ідентифікації, перевірки й дослідження моделі екосистеми. З іншого боку, вони були основою для певного перегляду концептуальної моделі.
4. Ідентифікація полягала у встановленні математичних відношень між змін-ними, що утворюють структуру екосистеми, які б з певною точністю від ображу-вали дійсні кількісні відношення між властивостями екосистеми та її середовища.
5. Експерименти з ідентифікації потребувати проведення польових та лабораторних досліджень з метою перевірки різноманітних гіпотез щодо характеру взаємозв’язків між змінними моделі екосистеми.
6. Практична реалізація моделі екосистеми відбувалась шляхом розрахунку динаміки зміни стану екосистеми (стабільність і стійкість) на даному відрізку часу, що відповідало певним входам, початковому стану екосистеми.
 Існує два типи стійкості екосистеми – пружна й резистентна. Пружна стійкість – екосистема у відповідь на збурюючий вплив виходить зі стану рівноваги, але повертається до вихідного стану з припиненням дії чинника. Резистентна стійкість – екосистема існує до певної межі (певних значень) збурюючого чинника, але коли його значення перевищить певну межу – виходить зі стану рівноваги, до якого вже може не повернутися навіть після повного припинення збурюючого впливу. Для кількісної характеристики стійкості екосистеми оцінювали силу впливу на неї якогось антропогенного чинника та зміни в системі у відповідь на цей вплив. Так, при резистентній стійкості екосистеми вивчали, за якого інтервалу антропогенного впливу система зберігає притаманні їй структурно-функціональні особливості. Це має вкрай важливе практичне значення в екологічному прогнозуванні.
7. Верифікацію (перевірку) моделі проведено шляхом визначення, якою мірою модель екосистеми здатна відтворювати ознаки системи-оригіналу, що цікавить дослідника. Для цього досить ефективним способом перевірки моделі екосистеми здійснено моделювання різних ситуації, що імітують різні експериментальні радіаційні впливи (зміни активності 137Сs, температури, щільності окремих видів тощо) на екосистему. Потім проводилось порівняння результатів імітації з показниками реальних експериментів.
У разі значної розбіжності між результатами імітаційного моделювання та реальними експериментами поверталися до попередніх етапів дослідження екосистеми й перегляд склад, структуру і функції моделі. Після кількох циклів перевірки й корекції моделі екосистеми вдалося досягти задовільного рівня моделі, придатної для подальшого використання. 
8. Проаналізовано моделі екосистеми шляхом вивчення залежності між змінними моделі. Важливим виявився аналіз чутливості моделі екосистеми, який полягав у з’ясуванні того, які зв’язки між змінними та їхніми параметрами, а також які із зовнішніх чинників спричинюють найзначніші (або, навпаки найнезначніші) впливи на поведінку моделі екосистеми. Після з’ясування відповіді на це питання вирішувалося, які параметри потрібно визначати з великою точністю при моніторингу, експериментах і на етапі ідентифікації, а які – можуть задаватися відносно наближено. 
9. У результаті виконання перерахованих вище етапів остаточно оцінено результати – передусім побудова моделі екосистеми та її стани при антропогенних впливах, аналіз перспектив для подальших досліджень.
Під час досліджень використано такі математичні моделі:
- модель радіаційного впливу на екосистеми;
- модель міграції речовин-забруднювачів в екосистемах;
- модель синергізму впливу кількох негативно діючих чинників на біоту екосистем;
- модель радіоємності під час розрахунку надійності екологічних систем;
- модель радіаційного ураження багатоклітинного організму;
- моделі пострадіаційного відновлення екосистеми;
- стаціонарна камерна модель спрощеної рослинної екосистеми.

2.3. Методи експериментальних досліджень 
Виконання роботи потребувало проведення експериментальних досліджень з використанням та розроблення відповідних методів досліджень для: 
– аналізу природних компонентів – ґрунтового та рослинного покриву;
– відбору сучасних фізичних (радіометричні, дозиметричні), радіоекологічних та радіохімічних методів вимірювання проб на активність радіонуклідів у ґрунті, рослинах, продукції тваринництва; 
– проведення натурних досліджень (польові – для з’ясування радіаційної ситуації та оцінювання винесення радіонуклідів 137Cs із ґрунту) й послідовної екстракції ґрунтів; 
– визначення фізико-хімічних властивостей ґрунтів, що досліджуються; 
– оцінювання допустимих рівнів вмісту 137Cs в ґрунті та поверхневих водах;  
– визначення рівня споживання неякісних харчових продуктів населенням забруднених районів України; 
– розробки критеріїв оцінки радіоекологічного стану територій, що досліджуються; 
– математична обробка результатів та розрахунку прогнозованих оцінок. 
Основою запропонованої методології експериментальних досліджень був ландшафтно-біогеохімічний підхід. У рамках цього підходу поряд з системним аналізом макрорівня, тобто ландшафтних комплексів різних природних екосистем, проведено спостереження на рівні мезо- і мікрорельєфу, а також у відносно простіших ланках: «ґрунт – рослини», «тверда – рідка частини ґрунтів» та ін. Такий комплексний, різнорівневий підхід дав змогу з найбільшою вірогідністю схарактеризувати поведінку радіонуклідів у нативних умовах, спрогнозувати формування полів радіоактивного забруднення як на етапі первинних випадінь, так у процесі їх вторинного перерозподілу в межах елементарних і геохімічно сполучених ландшафтів, точно фіксувати шляхи перенесення 137Cs за його біогеохімічної міграції в екосистемах у цілому [170].
2.3.1. Відбір проб ґрунту та рослин 
Дослідження проведено на основних типах ґрунтів (дерново-підзолистих, торф’яно-глейових, чорноземних) природних лук та в умовах польових сівозмін на посівах основних сільськогосподарських культур. Вивчено міграцію 137Cs в системі «ґрунт – рослини» методами класичних агрохімічних і радіоекологічних досліджень. 
Проби ґрунту та рослинності було відібрано згідно з методичними рекомендаціями щодо відбору зразків ґрунту для радіоізотопного аналізу при обстеженні сільгоспугідь [171–174] та з урахуванням загальноприйнятих стандартних підходів, методології, вимог оптимізації відбору проб та вимірювань зразків під час радіоекологічного моніторингу [175–178].
У кожній точці відбору проб за допомогою приймача GPSmap 78s (Garmin, США) встановлювались географічні координати в системі WGS84 з точністю < 10 м (для 95 % вимірювань).
Відповідно до СОУ 74.14-37-425:2006 [172] розташування пробних майданчиків відповідало таким вимогам: 
– вибране місце було максимально рівним, горизонтальним, з однотипним рослинним покривом; 
– пробний майданчик був розташований не ближче 100 м від доріг і краю поля чи узлісся; 
– у лісі проби відбирались на рівновіддаленій відстані від дерев.  
Перед відбором проб на ділянці, що обстежувалась, проведено вимірювання потужності еквівалентної дози гамма-випромінювання в повітрі радіометром-дозиметром РКС-01  на висоті 10 і 100 см над поверхнею ґрунту в місці наміченого відбору. Відібрані точки були придатні для відбору зразків у тому випадку, якщо результати вимірювань потужності дози на зазначених вище висотах відрізнялися не більше, ніж у 1,3 рази. Точки вимірювання розташовували на маршрутних лініях на відстані не більше 20 м одна від одної. У випадку, коли максимальні відхилення не відрізняються від середнього значення більш ніж на 30 %, ділянку вважають однорідно-забрудненою і придатною для відбору проб ґрунту. Усі точки відбору проб знаходились на дерново-слабопідзолистих, піщаних і супіщаних ґрунтах. 
 Проби ґрунту відбирались на кожному полі спеціальним пробовідбірником діаметром 37 мм [172] на глибину орного шару (20 см), пробовідбірником діаметром 37 мм у п’яти точках із кроком не менше 5–10 м один від одного методом конверта (одна з точок знаходиться ближче до центра, а чотири – ближче до периферії) у відповідності з методикою, яку використовували при картографуванні УкрНДІСГР забруднення зони відчуження радіонуклідами паливної компоненти радіоактивних опадів [179, 180]. Після цього п’ять проб об’єднували в одну загальну пробу об’ємом близько 1000 см3, що гарантувало відносну похибку оцінки медіани щільності забруднення ґрунту ( = 0,95) не менше 20 % при точності вимірювання активності у зразках на рівні 20 % [173]. 
Змішаний зразок клали в поліетиленовий пакет, який вкладали у другий поліетиленовий пакет. Між поліетиленовими пакетами розміщували паспорт зразка. Після доставки в лабораторію зразки висушували, просівали крізь сито 1 мм, ретельно гомогенізували, зважували, а масу фіксували в паспорті та каталозі  відбору проб. Після цього ґрунт використовувався для подальших аналізів. 
2.3.2. Визначення питомої активності радіонуклідів у зразках ґрунту та рослинності 
В усіх відібраних зразках ґрунту та рослинності вимірювалась активність 137Cs за допомогою стандартних методів гамма-спектрометрії. Активність ґрунту визначали у зразках масою 0,2 кг, відібраних з кожної посудини. Питома активність радіонуклідів 137Cs в ґрунті розраховувалась на абсолютно суху масу [181–185].
Вміст 137Cs в попередньо відібраних пробах ґрунту та рослин визначався на високоефективному гамма-спектрометрі з напівпровідниковим детектором із високочистого германію «GEM-30185» фірми «EG & ORTEC» CША (енергетична роздільна здатність по лінії 60Со 1,78 кеВ, ефективність реєстрації відносно       NaI – 30 %) і багатоканальним аналізатором ASPEC-927 і програмним забезпеченням GammaVision 32 («EG & ORTEC», США). 
Як детектор γ-випромінювання використано германієвий дифузно-дрейфовий датчик фірми «ОКТЕС», ефективність якого становить 40 %, а розділення – 1,95 кеВ на лінії 1,53 МеВ (60Со). Детектор разом із предпосилювачем ПУ-Г-1К за напруги 2800 В мав зону розділення енергії γ-випромінювання від 75 до 1400 кеВ. Реєстрацію, обробку і видачу спектрометричної інформації у вигляді роздруківок проб реалізовано аналізатором «NOKIA» LР4900. Калібрування спектрометричних трактів по ефективності виконано за допомогою еталонних спектрометричних джерел γ-випромінювання ОСГИ № 026 паспортизованих у ВНІФТРІ. Геометричні розміри і склад наповнювачів еталонних джерел відповідав характеристикам контрольованих проб. Спектрометричні тракти системи атестовано Держстандартом [186, 187]. 
Оброблення γ-спектра відібраних проб здійснено за допомогою спеціальної програми на ПЕОМ DЕС-Professional-380. Для розподілених по всьому спектру ізольованих піків проведено обчислення їх півширин, які потім апроксимовано полінономом другого порядку методом найменших квадратів. 
Отримана залежність півширини від енергії використана під час оброблення всіх піків у спектрі, що значно підвищило точність розкладання нерозрішених груп піків. Оброблення піків проведено вписуванням симетричного гауссіана з апроксимацією фону поліномом. Точність підгонки визначено методом найменших квадратів.
Розрахунок γ-активності досліджуваної проби проведено за формулою:

                     ,             (2.1)
де: λCs137 – стала розпаду радіонукліда; 
SП – «чиста» плаща під піком; 
tвих – час витримки;
tвим – час вимірювання;
Вγ – ефективність реєстрації γ-квантів 137Cs ;
ηγ – вихід γ-квантів 137Cs .
Мінімально вимірювана активність (МВА):

                                                                                                   (2.2)

де:  – оцінена стандартна похибка визначення «чистої» площі.
Мінімально детектована концентрація (МДК) 137Cs:

                                                                                              (2.3)
де m – маса проби.
Відносна статистична помилка виміряної активності: 

                                                                                                      (2.4)
Наприклад, МВА для цезію (137Сs) за 104 с становила (0,15 ÷ 0,20) Бк/кг для геометрії «Маринеллі» при ρ = 1,0 кг/л та об’ємі 1 літр.
Концентрацію 137Cs в пробі розраховано за формулою:


                                                                                     (2.5)
де N(Eγ = 662) – швидкість розрахунку проби γ-квантів з енергією 662 кеВ;
N(ф) – швидкість розрахунки фона;
Р(Е γ  = 662) – ефективність реєстрації γ-квантів з енергією 662 кеВ;
Vп – об’єм проби, що брали на аналіз;
ε – коефіцієнт, що дорівнює 0,85 – хімічний вихід.
Відносна похибка вимірювання активності проби Cs137 з урахуванням концентрації:

                                                            (2.6)

де:  – відносна середня квадратична похибка визначення хімічного виходу (не перевищує ± 3 %). 
Активність137Cs виміряно за лінією гамма-випромінювання 661,66 кеВ короткоіснуючого 137mBa, що знаходиться в рівновазі з 137Cs. Вимірювання проведено в поліетиленових посудинах об’ємом 130 см3 і в посудинах Марінелі об’ємом 1000 см3. Похибка вимірювань залежно від активності зразків становила ± (10 – 30) %, якщо Р = 0,95. 
В експериментах використано відкаліброване обладнання, що пройшло сертифікацію. Калібрування спектрометра здійснено з використанням сертифікованих еталонних матеріалів відповідно до вимог стандартизованого методу [186, 188, 189]. 
Для визначення щільності забруднення ґрунту 137Cs та коефіцієнтів переходу (КП) радіонуклідів з ґрунту в травостій відібрано проби за загальноприйнятими методиками. Коефіцієнт переходу визначали як відношення активності радіонукліду в одиниці сухої (або з природною вологою) маси рослинного матеріалу до його активності, яка припадає на одиницю площі поверхні ґрунту:
КП = Концентрація в рослині, Бк/кг / щільність забруднення ґрунту, кБк/м2. (2.7)
Для характеристики переходу радіонуклідів між двома трофічними рівнями використано агрегований коефіцієнт переходу (КПаг), або коефіцієнт пропорційності: 
                              КПаг = Бк/кг с.р.(молоко) / кБк/м2 (ґрунт) .                        (2.8)
Оцінювання достовірності отриманих результатів виконано статистичними методами. Статистичне оброблення результатів досліджень проведено методами варіаційної статистики за загальноприйнятою методикою з використанням стандартного пакету прикладних статистичних програм «Microsoft Office Excel 2003» та «Statistіca 5.0 for Windows». Для оцінювання значущості результатів використано t-критерій Ст’юдента. Оцінювання щільності статистичного зв’язку здійснено шляхом розрахунків коефіцієнтів лінійної кореляції Брав’є-Пірсона.
Під час розрахунку дози внутрішнього опромінення від радіонукліда 137Cs, що потрапив в організм людини з продуктами харчування, використано дозові коефіцієнти, які наведено в останніх рекомендаціях МКРЗ (ICRP, 1990). Очікувану дозу розраховано як інтеграл від функції надходження за певний період, помножений на дозовий коефіцієнт. 
Розробляючи методику оцінювання стану радіаційно-екологічної безпеки об’єктів дослідження, розташованих на забруднених радіонуклідами після аварії на ЧАЕС територіях, як інтегральну оцінку було використано метод, заснований на показнику рівня досягнення необхідного. Цей метод дозволив зводити воєдино різноманітні групи небезпечних і шкідливих чинників та їх показників у порівняльній формі, визначити шкалу оцінок (еталонний, допустимий і неприпустимий рівні). Під час розробки комп’ютерної програми для оцінювання комплексного інтегрального показника забрудненості навколишнього середовища було використано мову програмування Delphi 7. Створюючи сегменти ГІС, використано провідне програмне забезпечення для виготовлення сучасних карт ArcViewGIS – версія Arc View 3.0.


Висновки до розділу 2 
Для проведення досліджень обрано екологічні системи, які забруднені типовими чорнобильськими випадіннями. 
Під час вивчення екологічних систем застосовано системний підхід, який полягав у визначенні елементів, структури, зовнішнього радіаційного впливу й закони його безпечного функціонування екосистем з використанням таких методів: спостереження за екосистемами, екологічний експеримент та моделювання стану екосистем.
Таким чином, основною методологією експериментальних досліджень був ландшафтно-біогеохімичний підхід, який дав змогу схарактеризувати поведінку радіонуклідів, спрогнозувати формування полів радіоактивного забруднення як на етапі первинних випадінь, так і в процесі їх вторинного перерозподілу на різних територіях, точно фіксувати шляхи міграції 137Cs за його біогеохімічної міграції в екосистемах різних типів.
Під час досліджень використано різноманітні математичні моделі: радіаційного впливу на екосистеми, міграції речовин-забруднювачів в екосистемах, синергізму впливу кількох негативно діючих чинників на біоту екосистем, радіоємності під час розрахунку надійності екологічних систем, радіаційного ураження багатоклітинного організму, пострадіаційного відновлення екосистеми та стаціонарна камерна модель спрощеної рослинної екосистеми.




















[bookmark: _Toc390249911]Розділ 3

ТЕОРЕТИЧНІ ОСНОВИ АНАЛІЗУ РАДІАЦІЙНОЇ НАДІЙНОСТІ ЕКОЛОГІЧНИХ СИСТЕМ 


3.1. Загальна характеристика екосистем 
3.1.1. Основні поняття, склад, структура та закони функціонування екологічних систем
Екологічна система (екосистема) – основна функціональна одиниця екології, що включає в себе живі організми (біоценоз) і середовище проживання (екотопи), необхідні для підтримки життєдіяльності, причому кожна із цих частин впливає одна на одну [190–193].
Екосистеми являють собою основні природні одиниці на поверхні Землі. Це не тільки комплекс живих організмів, але й всі поєднання фізичних чинників. Усюди, де можна спостерігати єдність рослин і тварин, об’єднаних окремою ділянкою навколишнього середовища, йдеться про екосистему.
Екосистемою можна назвати будь-який об’єкт, де живі та неживі компоненти функціонують як єдине ціле завдяки колообігу речовин, що здійснюється з використанням зовнішнього джерела енергії і приводить до створення певної структури, або, іншими словами – це система, елементами якої є біотичні та абіотичні компоненти, пов’язані речовинно-енергетичними та інформаційними потоками, відмежована від аналогічних утворень колообігом речовин певного ступеня замкненості.   
Поняття екосистеми не обмежується якимись ознаками рангу, розміру, складності та походження. Тому воно може бути застосовано як до відносно простих штучних (акваріум, теплиця, пшеничне поле), так і до складних природних комплексів організмів і середовища їх проживання (наприклад, озеро). Поняття екологічної системи ієpаpхічне. Це означає, що будь-яка екологічна система певного рівня включає в себе низку екосистем попереднього рівня, менших за площею, і сама, своєю чергою є складовою частиною більшої екосистеми [194–196].
Основний природоохоронний об’єкт екосистеми – природний ландшафт. За визначенням В. І. Вернадського, він являє собою сукупність взаємодії чотирьох геосфер: атмосфери (повітря), гідросфери (води), літосфери (землі) і біосфери (тваринного і рослинного світу). Така формація називається природною екологічною системою. 
Існує закон фізико-хімічної єдності живої речовини, сформульований В. І. Вернадським, за яким уся жива речовина Землі має одну фізико-хімічну природу. Це означає, що речовини або явища, шкідливі для однієї частини природи, будуть шкідливими і для іншої її частини [197–199].
Природні екологічні системи належать до класу складних систем. Їх особливість визначається цілою низкою чинників:
– неможливістю чіткого математичного опису;
– наявністю багатьох ланок структурного складу;
– існуванням значної кількості зв’язків між окремими структурними ланками.
Поняття «складність системи» може бути оцінено на двох рівнях:
– складність на «структурному рівні», яка визначається кількістю елементів системи і зв’язків між ними (морфологічна складність);
– складність на «поведінковому рівні» – набір реакцій системи на зовнішні обурення або ступінь еволюційної динаміки (функціональна складність).
Визначити, що таке «складна екосистема» на структурному рівні неможливо, але більшість екологів схиляються до думки, що всі екосистеми мають п’ять рівнів ускладнення поведінки.
Складність поведінки екосистем першого рівня визначається тільки законами збереження енергії в рамках матеріально-енергетичного балансу (такі системи вивчає класична фізика). 
Особливістю екосистем другого рівня є поява зворотних зв’язків; визначальним для них стає принцип гомеостазу, що і задає їх складнішу поведінку (функціонування таких екосистем вивчає кібернетика). 
Найскладнішу поведінку мають екосистеми третього рівня, у яких з’являється здатність «приймати рішення», тобто здійснювати певний вибір з низки варіантів поведінки («стимул – реакція»).
Екосистеми четвертого рівня характеризуються наявністю досить потужної пам’яті (наприклад, генетичної) і здатністю здійснювати перспективну активність або проявляти випереджальну реакцію («реакція – стимул») на можливу зміну ситуації – ефект преадаптації. 
Нарешті, п’ятий рівень складності об’єднує екосистеми, пов’язані поведінкою інтелектуальних партнерів, яка передбачає багатоходові можливі дії один одного. Цей тип поведінки стосується здебільшого соціальних аспектів взаємодії «людина – природа».
Отже, всі властивості складних систем діляться на прості (адитивні; наприклад, біомаса деякого угрупування) і складні (неадитивні; наприклад, стійкість екосистеми) [200–202].
Опис будь-якої складної системи складається з трьох характеристик: морфологічної, функціональної та інформаційної.
Складна екосистема, як правило, багатофункціональна і її функції можна розподілити зростаючими рангами приблизно таким чином:
– пасивне існування (матеріал для інших систем);
– обслуговування системи вищого порядку;
– протистояння іншим системам або середовищу (виживання);
– поглинання інших систем і середовища (експансія);
– перетворення інших систем і середовища.
Вивчення багатьох явищ у природних екосистемах дало змогу сформулювати основні закони їх існування: 
1) в екосистемах реалізується замкнутий колообіг речовин;
2) у природних екологічних системах близько 90 % енергії використовується на розкладання і повернення речовин у біогеохімічний колообіг.
Екологічні компоненти ландшафту в екології розглядаються як основні матеріально-енергетичні складові екологічних систем. До них, за Н. Ф. Реймерсом, належать: енергія, газовий склад (атмосфера), вода (рідка складова), ґрунтосубстрат, автотрофи-продуценти (рослини) та організми- гетеротрофи (консументи і редуценти) [203].
Екосистем, як таких, у природі не існує, а є лише конкретні предмети, об’єкти, процеси і явища. Екосистема – сукупність елементів, об’єднаних спіль-ними ресурсами, зв’язками, функціональним середовищем і метою існування, яка має відсутні в окремих елементів властивості. Складові елементи екосистеми – це будь-які умовно неподільні й самостійно функціонуючі її частини. 
Один з можливих способів класифікацій екосистем такий:
1) природа (генезис) об’єктів, що класифікують;
2) склад;
3) складність або організованість;
4) ступінь взаємодії з навколишнім середовищем;
5) мінливість у часі;
6) характер реакції на негативні впливи екологічних факторів.
За першою ознакою класифікації – природні (походження і доступність) – екосистеми бувають:
– фізичні (природні, матеріальні);
– абстрактні (штучні, ідеальні);
– гомогенні, що характеризуються однорідністю й слабкими зв’язками їх складових, зовні схожих частин;
– гетерогенні, утворені ніби «спаюванням» різних своїх елементів.
За ступенем взаємодії з навколишнім середовищем (обміну потоками енергії, речовини та інформації) екосистеми можуть бути поділені на відкриті, закриті та ізольовані. 
На відміну від двох останніх, відкриті екосистеми обмінюються з довкіллям усіма формами матерії, закриті – лише інформацією, а ізольовані – жодною з них. Що стосується четвертої ознаки – складності систем, то всі вони розділені на три групи: прості, складні й великі. Відмінними властивостями двох останніх вважаються: 
а) унікальність – аналоги помітно відрізняються; 
б) багатоступеневий склад – ієрархічні підсистеми та компоненти;
в) випадковий характер функціонування й реагування на вплив різних чинників;
г) багатокритеріальність оцінки стану – необхідність у векторних показниках якості;
д) слабка структурованість та різнорідність утворення їх частин.
Це означає, що основною відмінною ознакою великих екосистем є розміри, що не дозволяє провести її дослідження без попередньої декомпозиції (розчленування на компоненти) з подальшим агрегування (укрупненням) її елементів. Що стосується істотних ознак складної (тобто дослідження) і, звичайно ж, великої екосистеми, то до них необхідно підходити багатомодельно, тобто є необхідність сукупності відповідних моделей і методів та багаторівневий характер їх аналізу й синтезу.
Нарешті, завершальною, п’ятою ознакою, є мінливість екосистеми, тобто характер реакції щодо впливів різних екологічних чинників. Отже, екосистеми можна розділити на статичні й динамічні, а також на пасивні (детерміновані) та активні (стохастичні). 
У деяких екосистемах, крім елементів, іноді доцільно виділяти компоненти (підсистеми), під якими розуміють сукупність однорідних елементів, об’єднаних спільними функціями та ресурсами [204–206]. 
Таким чином, до основних принципів загальної теорії та організації екосистем можна віднести твердження:
1) будь-яка екосистема виступає як триєдність мети, функції і структури; при цьому функція породжує систему, структура ж інтерпретує її функцію, а іноді й мету;
2) екосистеми (ціле) – більше, ніж сума складових її компонентів (частин), оскільки володіє емерджентною (неадитивною) інтегральною властивістю, відсутньою в її елементів або не виведеним з їх властивостей без залишку;
3) екосистема не зводиться до суми компонентів і елементів, а будь-яке її механічне розчленовування на окремі частини призводить до втрати її істотних властивостей;
4) екосистема визначає природу її частин; поява в екосистемі сторонніх частин завершується або їх переродженням, або відторгненням, або загибеллю;
5) усі компоненти та елементи екосистеми взаємопов’язані й взаємозалежні; вплив на одну частину екосистеми завжди супроводжується реакцією з боку інших;
6) екосистема та її частини непізнавані поза свого оточення, яке доцільно ділити на близьке і далеке; зв’язки всередині екосистеми та між нею і ближнім оточенням завжди істотніші за всі інші;
7) поведінка екосистеми є наслідком взаємодії найсуттєвіших її елементів та зв’язків між екосистемою й навколишнім середовищем; 
8) визначальний вплив на функціонування екосистеми чинять ті ланки її морфології, що включають у себе зворотні зв’язки;
9) стан і узагальнена структура екосистеми є причиною, а не результатом змін, що відбуваються;
10) проблеми створюються переважно всередині самої екосистеми, а не в її оточенні;
11) вивчити складну екосистему – це значить встановити найсуттєвіші відносини між її елементами й навколишнім середовищем; мета вивчення складної екосистеми – аналіз дієвості різних стратегій покращення, і не завжди апріорна кількісна оцінка її інтегральних вихідних характеристик;
12) під час дослідженні складної екосистеми важливіше розібратися з її узагальненою структурою, ніж намагатися кількісно оцінити й спрогнозувати всі істотні характеристики.
Суттєвою характеристикою будь-якої екосистеми є її склад. Склад екосистеми – це безліч елементів і компонентів, що утворюють екосистему.
Ознакою екосистеми є структурованість, взаємопов’язаність складових її частин, підпорядкованість організації всієї екосистеми до визначеної мети. Обов’язковим компонентом будь-якої екосистеми є складові елементи (підсистеми). Поняття «елемент» умовно й відносно, оскільки будь-який елемент завжди можна розглядати як сукупність інших елементів. Під елементом мається на увазі підсистема, всередину якої морфологічний опис вже не проникає. Елементний склад може містити однотипні (гомогенні системи) та різнотипні (гетерогенні системи) елементи. Однотипність не означає повну ідентичність і визначає тільки близькість основних властивостей. Важливою ознакою морфології є природа елементів, де можна відзначити матеріальні, енергетичні та інформаційні елементи.  
Оскільки всі підсистеми та елементи, з яких складається екосистема, певним чином взаєморозташовані й взаємопов’язані, утворюючи екосистему, можна говорити про структуру екосистеми [207–209]. 
Структура екосистеми – показник, що залишається незмінним у разі реалізації різних форм поведінки, при здійсненні системою різноманітних операцій і т.п. Екосистема має, як правило, ієрархічну структуру, тобто може бути представлена ​​у вигляді сукупності підсистем різного рівня, розташованих в порядку поступовості. Аналізуючи ті чи інші конкретних екосистеми, достатнім виявляється виділення певної кількості ступенів ієрархії. 
Структура екосистеми – це безліч зв’язків та елементів, які мають найважливіше значення при забезпеченні енерго-, масо- та інформаційного обміну не тільки всередині самої екосистеми, але й між нею та навколишнім середовищем. У загальному вигляді під структурою екосистеми можна мати на увазі спосіб організації цілого з частин, якийсь вид упорядкування його окремих елементів і зв’язків. 
З огляду на вирішальне значення зональних чинників на розвиток живої речовини Землі, правомірно уявити такий територіальний ряд супідрядних екосистем: елементарні, локальні, зональні та глобальні. 
Екосистема за своєю структурою є системою чітко ієрархічною, що відобра-жається в її життєздатності. Кожний біологічний об’єкт в екосистемі займає визначене місце в ієрархії рівнів біологічної організації (рис. 3.1) [210–212]. 
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Зрозуміло, що багатоклітинні організми являють собою багаторівневу ієрархічну структуру: клітина – субпопуляція клітин – тканина – орган – організм – популяція організмів – екосистема і т.д. Для кожного рівня інтеграції характерні свої функції, а в радіобіології радіоекології – свої критерії виживання. На рівні проліферуючих клітин радіобіологічний ефект можна визначати за інактивацією клітин (форми інактивації – це кількість мітозів, що може виконати клітина залежно від ступеня ураження). Для ураження соматичних клітин – це повна або часткова втрата функціональної активності і т.п. 
Ефект на рівні субпопуляції клітин може визначатися по-різному. Так, життєздатність організованої субпопуляції клітин може бути забезпечена тим, що збережеться життєздатність у декількох із вихідної кількості клітин, і ці клітини зможуть забезпечити функцію всієї субпопуляції. Для інших субпопуляцій їх життєздатність може бути забезпечена тим, що клітини, які вижили, у процесі ділення здатні сформувати достатньо велику кількість життєздатних клітин для забезпечення виживання всієї субпопуляції і т.д. 
Екосистеми, як правило, функціонують у просторі і часі. У процесі функціонування екосистеми можуть змінюватися, переходити з одного стану в інший. Розглянемо категорії властивостей екосистеми, які можна розділити на статичні, динамічні й синтетичні [213–216].
Статична екосистема – це система з одним можливим станом. Серед статичних властивостей екосистеми можна виділити цілісність, відкритість, внутрішню неоднорідність системи та структурованість.
Під статичними властивостями екосистеми розуміють конкретні стани системи в будь-який, але фіксований період часу. Цілісність екосистеми, як одна зі статичних властивостей, означає, що екосистему потрібно розуміти як єдине ціле, що відрізняється від інших систем, у тому числі й систем безпеки.
Під відкритістю екосистем розуміють її взаємодію з іншими системами або навколишнім середовищем за допомогою входів і виходів.
Крім статичних властивостей екосистема має й динамічні властивості, тобто такі властивості, які змінюються в часі та у зв’язку з іншими змінними обставинами. До динамічних властивостей відносять функціональність, мінливість системи в часі та існування в мінливому середовищі.
Динамічна екосистема – система з безліччю станів, у якій з часом відбувається перехід з одного стану в інший.
Функціональність екосистеми спрямована на виходи екосистеми як функції часу. Стимульованість екосистеми визначає вплив на екосистему з боку входів ззовні так само, як функцію часу. Мінливість екосистеми в часі та швидкість змін визначають її динаміку. Причому можна й потрібно розглядати при цьому не тільки кількісні зміни, а й якісні показники [217, 218].
Особливості властивостей екосистеми не обмежуються статичними і динамічними властивостями. Так само існують і синтетичні властивості, до яких належать емерджентність, неподільність на частини, інгерентність (узгодженість моделі з навколишнім її культурним середовищем) та доцільність.
 Емерджентність – наявність у будь-якої системи особливих властивостей, які не притаманні її підсистемам і блокам, а також сумі елементів, не пов’язаних особливими системоутворювальним зв’язками. Емерджентність означає, що властивості екосистеми не можуть бути пояснені через окремо взяті елементи з їх властивостями. Властивість емерджентності зазвичай проявляється в екосистемах. 
Неподільність на частини для екосистеми означає, що при реалізації тільки окремих частин (елементів) екосистеми як такої не буде, екосистема може виявитися іншою або буде убезпечувати недостатньою мірою.
Неподільність екосистеми пов’язана і з її іншою властивістю, так званою інгерентністю (пристосованість екосистеми до навколишнього середовища). Це важлива властивість пов’язана з так званим гомеостатом екосистем. Під цим розуміється здатність екосистеми зберігати сталість свого стану за допомогою скоординованих реакцій, спрямованих на підтримку динамічної рівноваги. 
3.1.2. Основні поняття теорії надійності екосистем 
З позицій екологічної безпеки завдання дослідження надійності екосистем полягає в тому, щоб побачити, яким чином її складові елементи функціонують у взаємодії з іншими частинами і з яких причин можуть статися зворотні або незворотні зміни, що загрожують негативними наслідками для навколишнього середовища. Під безпекою екосистеми слід розуміти таку властивість, яка визначає ризик втрат її стійкості, рівноваги і живучості. 
При цьому, під надійністю екосистем мається на увазі:
1) опірність змінам параметрів навколишнього середовища;
2) здатність функціонувати у випадково варіюючих умовах середовища та в часі;
3) здатність до адаптації, виживання, збереження та відновлювання основних функцій у мінливих умовах зовнішнього і внутрішнього середовища;
4) здатність екосистеми зберігати стан гомеостазу;
5) здатність екосистеми виконувати фізіологічну та біохімічну функції, що забезпечують її нормальну життєдіяльність протягом онтогенезу в певних екологічних умовах. 
6) здатність зберігати свою функцію за різних умов середовища та різних внутрішніх станах протягом життя;
Однією з основних властивостей природної екосистеми є її екологічна надійність, що складається з таких понять, як «стійкість», «рівновага», «живучість» і «безпека». 
Стійкість – це властивість, яка характеризує здатність екосистеми витриму-вати зміни, що виникають під впливом зовнішніх техногенних факторів, чинити опір антропогенним чинникам та відновлюватися після техногенного впливу. 
Рівновага – властивість екосистеми зберігати стійкість у певних межах при антропогенних змінах. 
Живучість – властивість, що характеризує захисні сили екосистеми, виявляється у здатності біогеоценозів до самовідновлення. 
Саме ці властивості необхідно враховувати під час визначення кількісних показників радіаційного впливу на екосистему.
Важливою характеристикою надійності екосистеми є функціональне середовище. Це поняття визначається сукупністю законів, алгоритмів та параметрів стану екосистеми, відповідно до яких вона утворюється, існує, розвивається, а потім (рано чи пізно) гине. 
Винятково важливим у житті екологічних систем, як будь-яких біологічних систем, є їх прагнення до самозбереження, яке неможливе без самовідтворення і самовдосконалення. Тому ці універсальні характеристики всіх систем, що самоорганізуються, використовуються як ключові ознаки при визначенні стійкості, стабільності й живучості екосистем.
Один з найбільш загальних механізмів збереження екосистемою стабільності пов’язаний з так званим принципом Ле Шательє Брауна, відповідно до якого будь-який зовнішній вплив зумовлює відповідну реакцію самоорганізації, спрямовану на ослаблення його ефекту. Знаходження екосистем у стійкому або стабільному стані проявляється у відносній незмінності їх узагальненої структури та інтегральних показників.
Зміна або втрата певних станів екосистеми зазвичай супроводжується структурною перебудовою, яка відбувається стрибкоподібно, іноді пов’язана із заподіянням їй деякого збитку. Це викликано тим, що компенсаційні механізми екосистеми вже не здатні утримати її в колишньому стані, і вона втрачає свою стабільність через радикальну перебудову структури і стрибкоподібну зміну відповідних інтегральних показників. 
Вибір напрямку зміни станів екосистеми здійснюється з урахуванням обмеженої кількості альтернатив, задля збереження стійкості й стабільності. Найчастіше необхідність вибору альтернативного стану виникає під час виходу екосистеми на так званий режим функціонування «із загостренням», який може завершуватися виникненням природних аварій, криз, катастроф і катаклізмів.
Кризу в екосистемах слід розглядати як явище, яка свідчить про необхідність адаптації екосистеми до зовнішніх або внутрішніх умов, що помітно змінилися. Криза характеризується збереженням найважливіших характеристик екосистем і незначним збитком. Однак появу криз слід розцінювати як свідчення необхідності певного оновлення екосистеми. 
На відміну від кризи, виникнення катастрофи в екосистемі зазвичай супро-воджується значною і досить різкою зміною інтегральних показників екосистеми внаслідок перетворення й докорінної перебудови її морфології та структури.
Радикальніші зміни, зазвичай призводять до руйнування екосистеми, спостерігаються під час катаклізмів. Їх прояв рівносильний краху, тобто більшість екосистем припиняють існування.
Зміну станів екосистеми можна навести на прикладі наслідків радіаційної аварії. Її функціонування зазвичай характеризується такими показниками, як: гомеостаз або гомеокінезіс, що являють собою динамічну рівновагу; різного виду збурені стани, викликані появою несприятливих, небезпечних, критичних або катастрофічних станів. 
Будь-якій екологічній системі притаманний стійкий стан, гомеостаз, що характеризується динамічною рівновагою між народжуваністю і смертністю, споживанням і розщепленням речовини й енергії.
Водночас будь-яка екосистема входить у ієрархію систем і тому підпадає під зовнішні впливи, що прагнуть вивести її з рівноваги. Якщо цей вплив не надто сильний, то порушені зв’язки замінюються іншими і процес передачі речовини і енергії продовжується. Таке явище можна називати екологічним дублюванням. 
Екологічне дублювання – процес заміни зниклого з будь-яких причин виду іншим видом, який займає його екологічну нішу. Так екосистеми чинять опір впливам, що порушують їх стабільність.
Екосистема тим надійніша і стабільніша, чим більше видове різноманіття вона має. Це забезпечує широкі можливості для екологічного дублювання. Під впливом зовнішніх і внутрішніх чинників в екосистемах можуть відбуватися постійні зміни. Деякі види екосистем, відчуваючи негативні впливи, знижують свою чисельність, а іноді зовсім зникають. Інші види можуть від цього виграти, і їх чисельність зростатиме, тобто відбуватиметься витіснення одних видів іншими. Процеси послідовних змін стану екосистем у просторі або в часі, що супроводжуються зміною станів і властивостей всіх її компонентів, називають сукцесією.
Здатність екосистеми щодо повного самовідновлення і саморегулювання протягом сукцесійного або еволюційного часу її існування, називають екологічною надійністю. Найпростішим механізмом підтримки екологічної надійності екосистеми є заміна виду, який зник з будь-яких причин, іншим екологічно близьким. При глибшому порушенні заміни відбуватимуться на рівні угрупувань різного рівня аж до біогеоценозів.


3.2. Методи математичного моделювання радіаційної надійності екологічних систем
3.2.1. Імітаційне моделювання радіаційної надійності екосистем
Моделювання складних багатокомпонентних (багатовидових) екологічних систем передбачає створення моделі радіаційної надійності та подальше її вивчення. Математичну модель радіаційної надійності екосистеми можна визначити як будь-яке спрощене відображення об’єкта (реального чи уявного). Особливо цінним моделювання є у випадках, коли досліди над реальною екосистемою проводити неможливо (з огляду на масштаби екосистеми, скажімо, біосферу в цілому, атмосферу, літосферу тощо) або ж небезпечно (вплив радіації на екосистеми). Тому для вивчення цих проблем створюється модель радіаційної надійності екосистеми і подальші дослідження проводяться на ній. 
Із загальної теорії моделювання фізичних систем прийнято виділяти п’ять груп параметрів з точки зору способу їх використання в екологічних моделях:
1) вхідні параметри – Х = (x1, x2 , …, xk ), – значення яких можуть бути виміряні, але можливість впливу на них відсутня (стосовно моделей екосистем, до таких можна віднести сонячну активність, глобальні кліматичні явища, некеровану господарську діяльність людини і т.д.);
2) керуючі параметри – U = (u1, u2 , …, ur ), – за допомогою яких можна здійснювати прямий вплив відповідно з тими чи іншими вимогами, що дозволяє керувати системою (до них можна віднести низку цілеспрямованих заходів щодо охорони і відновлення природного середовища);
3) збурювальні (стохастичні) впливи –  = (1, 2 , …, l ), – значення яких випадково змінюються з плином часу і які недоступні для вимірювання, створюючи дисперсію неврахованих умов або шум; 
4) параметри стану – V = (p1, p2 , …, pn) – безліч внутрішніх параметрів, миттєві значення яких визначаються поточним режимом функціонування екосистеми і, в підсумку, є результатом сумарного впливу вхідних, керуючих і збурюювальних чинників, а також взаємного впливу інших внутрішньосистемних компонентів;
5) вихідні (цільові або результуючі) параметри – Y = (y1, y2, …, ym) – деякі спеціально виділені параметри стану (або деякі функції від них), які є предметом вивчення (моделювання, оптимізації) і які використовуються як критерій «благополуччя» всієї екосистеми.
Функціональний опис моделі радіаційної надійності екосистеми, як і морфологічний опис, як правило, ієрархічний. Для кожного елемента, окремої підсистеми і екосистеми в цілому функціональність задається набором параметрів морфологічного опису Х (включаючи впливи ззовні), числовим функціоналом Y, які оцінюватимуть якість екосистеми, і деяким математичним оператором детермінованого або стохастичного перетворення , що визначає залежність між станом входу Х і станом виходу Y:
                                                 Y =  (X) .                                                        (3.1) 
Як видно з наведеної вище формули принципів ускладнення поведінки, функція відгуку Y підсистеми верхнього рівня залежить від функцій, що описують внутрішні процеси підлеглих підсистем.
Щодо радіаційної надійності екосистеми вхідні і керуючі параметри є зовніш-німи, що підкреслює незалежність їх значень від процесів усередині неї. Збурю-вальні чинники при цьому можуть мати як зовнішню, так і внутрішню природу.
Припускаючи, що параметри екосистеми пов’язані деякими функціональними відносинами, які в моделі надійності екосистеми виражаються набором рівнянь  різної математичної природи (алгебраїчні, логічні, диференціальні, скінченно-різницеві, матричні, статистичні та ін.), вираз (3.1) можна записати:
                                                  Y =  (X, U, V) +  .                                         (3.2)
Будь-яка екосистема являє собою динамічний об’єкт, тому рівняння статичної моделі (3.2) має бути доповнене безліччю моментів часу T, для яких виміряні миттєві значення змінних. Оскільки екосистеми відносяться також до об’єктів з розподіленими параметрами, компоненти яких можуть змінюватися не тільки в часі, але і в просторі S, то загальне рівняння моделі радіаційної надійності екосистеми набуває вигляду: 
                                                Y =  (X, U, V, T, S) +  .                                  (3.3)
На відміну від фізичних систем, де основним завданням є оптимізація вектора результуючих параметрів Y шляхом підбору управляючих впливів, дослідження надійності екосистем полягає передусім у кількісній параметризації фундаментального в біології поняття «норма» Y0 і оцінки діапазону допустимих значень вхідних параметрів, при яких реакція екосистеми не виходить за межі гнучких адаптаційних коливань Y = Y0   Y.
Незважаючи на нескінченну різноманітність можливих систем і їх функцій, характер залежності  у формулі (3.3) буває досить типовим, незалежно від фізичного стану екосистеми. Наприклад, часто залежність включає три області, характерні для логістичної (сигмоїдальної) кривої: слабкого зв’язку (малої чутливості до зовнішніх впливів), сильного зв’язку і область насичення, що свідчить, можливо, про кризові зміни. 
У даному випадку використано імітаційний підхід до побудови математичної моделі надійності екосистеми. Такий підхід є класичним для кібернетики з одним із її базових понять – «чорною скринькою» – пристроєм, інформація про внутрішню структуру та вміст якого відсутня повністю, але відомі специфікації вхідних і вихідних сигналів. Об’єкт, поведінка якого імітується, якраз і являє собою таку «чорну скриньку» (рис. 3.2).


 
 



                                          Рис. 3.2. Модель екосистеми

Слід зазначити, що основна особливість моделювання процесу функціонування конкретної екосистеми полягає в необхідності її одночасного подання відразу в трьох підпросторах:
– входи – безліч впливів негативних екологічних чинників на екосистему з боку зовнішнього середовища;
– стани – сукупність внутрішніх властивостей, що визначають (спільно зі входами) вихідні реакції екосистеми;
– виходи – безліч можливих реакцій екосистеми, що моделюється.
У моделі радіаційної надійності екосистеми використані векторні позначення: 
– X(t) – вхідні впливу на екосистему (задані функції, встановлені інтервали часу, виділені ресурси, необхідні умови робіт) залежно від часу t;
– E(t) –  стан екосистеми (умовно безпечний, небезпечний, критичний, післяаварійний) залежно від часу t;
– Y(t) – вихідні (цільові або результуючі) параметри залежно від часу t.
Назва стану і векторні характеристики визначаються структурою екосистеми, що включає перераховані вище елементи з їх взаємозв’язками, які розглядаються змінними в часі й в сукупності задають відповідний факторний простір. Відповід-ні параметри всіх цих просторів у загальному випадку вважаються чинниками, що змінюються в часі. Природно, що формалізоване уявлення модельованих таким чином категорій (екосистем, явищ і процесів) передбачає їх інтерпретацію. 
Вивчення впливу радіоактивного забруднення на екосистему в цілому можливе виключно на холистичному рівні, а вже на метрологічному рівні можна з’ясовувати порівняльну чутливість окремих груп до того чи іншого негативного впливу радіації, зміни фізіолого-біохімічних та інших параметрів в окремих популяцій тощо.
Варто зазначити, що максимальна кількість радіаційних чинників характерна для біоценозу, значно менша – для популяції, і ще менша – для організму. Відомо, що радіаційні чинники впливають на біо- і екосистеми різного рівня організації не ізольовано, а у комплексі з іншими негативними чинниками. 
Розрізняють три типи взаємодії радіаційних чинників: адитивність (кожний чинник діє незалежно від інших, тому загальний вплив їх дорівнює сумі впливів кожного); синергізм (дія одного радіаційного фактора підсилюється дією іншого) і антагонізм (дія одного радіаційного чинника послаблює дію іншого).
Прикладом адитивності може бути сумарна доза поглинутої організмом іонізуючої радіації з різних джерел.  
Для кількісної оцінки значущості того чи іншого  радіаційного фактора в житті організму, популяції, угруповання чи екосистеми в цілому можна використати ранжування радіаційних чинників за відносною силою їх впливу. При цьому найістотніший вплив чинить той радіаційний чинник, мінімальне відносне відхилення якого викликає максимальні зміни в параметрах системи, що досліджується.
Варто мати на увазі, що під час вивчення впливу окремих радіаційних чинників на живі організми однофакторний аналіз себе давно вже вичерпав.
Вивчаючи комплексний вплив радіаційних чинників на екосистеми, можна зробити висновок, що при змінах негативних чинників змінюється також і відносний  їх вплив на функцію відповіді, інтервали толерантності, положення зони оптимуму, масштаб і форму конкретних функцій відповіді на кожний з радіаційних чинників. Усе це потребує вивчення залежностей функції реакції від усієї сукупності негативних радіаційних чинників. Тому методичною основою факторіальної екології є комплексні підходи до вивчення взаємодії екосистем з середовищем при широкому використанні засобів багатофакторного експерименту й апарата багатовимірного математичного аналізу.
У загальній теорії аналізу радіаційної надійності екосистем визначальними є їхня структурованість, багатоелементність, варіабельність, які визначаються порушеннями основних чинників та структур середовищ життя, що складають екотоп чи фізико-географічну основу ландшафту. 
Залежно від визначальної ролі різних чинників, явищ та процесів критеріями типології впливу негативних радіаційних факторів на екосистему виділяють такі:
1) походження радіаційних чинників: природне, природно-антропогенне, антропогенно-природне, антропогенне;
2) природа небезпечних радіаційних чинників: абіотичні, біотичні, біокосні, антропогенні, техногенні;
3) число радіаційних чинників: однофакторні, двофакторні, багатофакторні;
4) напрям дії  небезпечних факторів: зростання, зменшення;
5) швидкість дії радіаційних факторів: мала, середня, висока;
6) радіаційні фактори не є абсолютними для всіх форм живого, тобто екстремальні умови небезпечних радіаційних факторів є відносними; 
7) тривалість впливу радіаційних чинників: нетривалі та тривалі;
8) у комплексах радіаційних чинників, що спричинюють негативні наслідки, є: головні, супутні, малозначущі;
9) вплив радіаційних факторів на екосистему може бути одно-, дво- чи багатофакторно обумовленою;
10) радіаційні фактори можуть формуватися внаслідок багатопричинних змін ландшафту;
11) інтегруюча дія радіаційних факторів може мати заміщувальне значення; 
12) сила дії небезпечних радіаційних факторів на екосистему залежить від інтенсивності, насичення та концентрації. 
З іншого боку виділено такі основні параметри деградації екосистем під впливом небезпечних радіаційних факторів:
– в екосистемі можуть проявляться індивідуальні групові, популяційні, видові та ценотичні потенції стійкості; 
– в екосистемі має місце накладання, синергізм, нейтралізація, інтеграція негативних та позитивних змін;
– екосистеми є специфічними системами з невизначеними параметрами фак-торів, проявами хаосу, сумативності, цільності з розмитими та чіткими межами;
– в екосистемах остаточно не з’ясовані явища та процеси реакцій організмів та їх угруповань; 
– структура екосистем, склад, будова, взаємодії з екологічними факторами повинні розглядатися з позицій теорій систем, адаптаціогенезу;
– структура екологічних факторів: суцільна, несуцільна;
– прогнозування стану екосистем: непередбачені, передбачені;
– еколого-таксономічні аспекти серійних угруповань відбивають просторову нерівнозначність екосистем;
– стан екосистем: стабільний, нестабільний; 
– характер змін в екосистемах: оборотні, необоротні;
– обсяг порушень екосистем: локальні, регіональні, зональні, державні, міждержавні;
– розвиток екосистем: неконтрольований (спонтанний), контрольований;
– відновлення екосистем: спонтанно-відновлюване, природно-антропогенно-відновлювальне, антропогенно-природно-відновлювальне, антропогенно-відновлювальне.
За рівнями змін, порушень або їх відсутності екосистеми можна класифікувати:
0 – відсутність змін; 
1 – слабкі, незначні зміни;
2 – середні зміни;
3 – сильні зміни;
4 – катастрофічні порушення.
Зміни компонентів і елементів екосистеми можуть характеризуватися як збіднення, збагачення, перебудова, деградація чи руйнування. 
Запропоновано такий порядок дій та інструментарій для оцінювання порога радіаційних критичних навантажень на екосистему:
1) ідентифікація негативного радіаційного впливу (вибір стресорів і рецепторів, визначення існуючих критеріїв на стан екосистеми);
2) облік параметрів шкідливої дії (необхідні параметри і сторони шкідливого впливу, виявлення тимчасової динаміки процесів та їх спрямованості); 
3) екологічне оцінювання шляхів впливу радіаційних чинників;
4) характеристика радіаційного ризику (оцінка ймовірності, частоти та серйозності впливів у просторовому і часовому аспектах, їх порівняння з існуючими навантаженнями);
6) управління радіаційним ризиком (розробка еколого-економічних оптимізаційних моделей при локальному та транскордонному забрудненнях);
7) виявлення всіх несприятливих процесів в екосистемах (як прямих, так і вторинних) та обґрунтування критеріїв якості компонентів екосистем (комплексна факторизація впливів з урахуванням сумарної, синергетичної або антагоністичної взаємодії всіх компонентів);
8) діагностика стану екосистеми та обґрунтування найінформативніших біологічних критеріїв, які об’єктивно відображають стан екосистеми (численних значень, що розмежовують «норму й патологію» і визначають поріг незворотних змін);
9) визначення критичних рівнів багатофакторних радіоактивних забруднень екосистеми на основі залежностей «доза-ефект» між її якістю і станом організмів, популяцій і угруповань (за біологічними критеріями).
Як випливає з вищенаведеного, оцінка критичності впливів передбачає комплексне дослідження об’єкта, який вивчається, та виявлення основних інтегральних складових у поведінці екосистеми.
Радіаційне навантаження на екосистему складається з великої кількості шкідливих радіаційних факторів різної природи та походження, основними з яких є викид у навколишнє середовище забруднювальних радіоактивних речовин промислового походження.
Проблема оцінки антропогенного радіаційного навантаження на екосистеми полягає, з одного боку, в тому, як виміряти інтенсивність радіаційних чинників, оскільки кошти екологічного моніторингу в нашій країні досить обмежені, а статистична звітність неповна і недостовірна.
З іншого боку, навіть якщо припустити, що вся ця вихідна інформація є, практично нереально побудувати виключно формалізовані узагальнені критерії комплексного радіаційного навантаження, що адекватно порівнюють ступінь впливу окремих факторів з урахуванням їх синергізму, оскільки невідомі математичні вирази перехідних функцій.
Функціональна оцінка реакції екосистеми на радіаційний вплив пов’язана, як правило, з поняттями гомеостазу і стабільності, що відображають властивість природних комплексів зберігати відносну сталість своїх характеристик при збу-рювальних радіаційних впливах. Це відноситься переважно до метаболічно актив-них елементів ландшафтів – біологічних компонентів. Існує безліч визначень і теорій стійкості популяцій, які оперують з різними функціональними (швидкість метаболізму, продуктивність, швидкість оновлення складу) і структурними (видовий склад, чисельність, біомаса, трофічна організація) параметрами.
Залежно від інтенсивності радіаційного навантаження в межах можливостей адаптації і властивостей внутрішньої кінетики екосистеми всі її гомеостатичні параметри можуть більш-менш злагоджено змінюватися, утворюючи екологічну амплітуду адаптаційних коливань біоценозу.
На жаль, різноманітність термінології і математичних моделей значно багатша можливостей їх практичного застосування для оцінювання порогових реакцій реальних екосистем щодо антропогенних радіаційних впливів.
Причини цього – ті самі, що й при конструюванні такого критерію:
– неможливість проведення масового, тривалого та широкомасштабного моніторингу біоіндикаційних компонентів довкілля;
– методологічні проблеми в конструюванні узагальненого інтегрального критерію реакції екосистеми, який адекватно оцінював би ймовірність «раптової або поступової відмови чутливих елементів навколишнього середовища» й відповідав очевидним вимогам результативності, масовості, детермінованості та несуперечності. 
Припустимо, що знайдено спосіб вимірювання антропогенного радіаційного навантаження та реакції екосистеми. Однак наступна відповідь на питання про те, екосистему з яким значенням слід вважати такою, яка вийшла за межі біологічної норми, і, відповідно, яке значення обрати за «критичне», не здається тривіальним. 
Для цього необхідно використовувати математично-статистичний підхід при визначенні порогів екологічної толерантності. Цей метод полягає у визначенні граничних значень критичного радіаційного навантаження на основі природних коливань впливу небезпечних критичних чинників середовища або параметрів, властивих екологічному об’єкту, за допомогою аналізу розподілів імовірностей. 
Проблема використання математико-статистичних методів нормування радіаційних критичних навантажень на екосистему зводиться до такого:
– відсутність будь-яких апріорних свідоцтв про закон розподілу показника радіаційної надійності (зокрема, про близькість до нормального гауссівського закону розподілу);
– необхідність формування досить репрезентативної вибірки спостережень (для отримання екологічно допустимих рівнів при двох класах – благополучний і неблагополучний – потрібно за оцінками експертів не менше 10 вимірів);
– невизначеність поняття «еталон нормального функціонування екосистеми». 
Нині існують поширені підходи для попереднього оцінювання порогового значення радіаційних критичних навантажень на екосистему як небезпечних чинників при відомій реакції:
– виконується серія вимірювань (A, S) на умовно «чистому» об’єкті й паралельна серія спостережень на тестованому об’єкті; якщо при цьому зафіксовано статистично значущі відмінності Е в «досліді» та «контролі», то тестований об’єкт вважається таким, що вийшов за межі нормативної стабільності, а навантаження Х – перевищило критичне;
– на екосистемі, яка тестується, виконується серія вимірювань (Х, Е) та будується традиційна функція «вплив – ефект»: 
                                                           Е = f (X) .                                                  (3.4)
На рис. 3.3 показано критичне радіаційне завантаження (зони потужних доз іонізуючого випромінювання) та його дія в біосфері. Якщо екосистема відповідає моделі кінетики 1-го порядку, то ця крива має S-подібну форму і яскраво виражену точку перегину, яка відповідає критичному радіаційному навантаженню. 
Живі організми здатні без шкоди переносити в певних кількостях небезпечні та шкідливі впливи забруднювальних радіоактивних речовин. Рівень, нижче якого хворобливі реакції в елементах екосистеми не спостерігаються, називають пороговим. За великої кількості та концентрації радіонуклідів будуть проявлятися негативні впливи на екосистему. Вони залежать як від величини небезпечної дози Р, так і від тривалості впливу (експозиції) небезпеки t.


Рис. 3.3. Критичне радіаційне навантаження та дія в біосфері

За короткої експозиції (малої тривалості) можливі вищі рівні радіації, тобто порогові значення для них можуть бути вище і знижуватися за тривалішої експозиції (рис. 3.4). 

      
 Рис. 3.4. Залежність величини небезпечної радіаційної дози Р 
від тривалості впливу (експозиції) небезпеки t 
Для радіаційної небезпеки, здатної до біоакумуляції, наприклад, радіоактивних елементів, забруднювальних біосферу, існують певні межі, в рамках яких екосистема здатна компенсувати їх негативний вплив.
Встановлення значень граничних доз радіаційного впливу базується на підпорогових концентраціях радіонуклідів (чи інших величин радіаційного впливу), за яких не спостерігається будь-яке помітне відхилення або зміни функціонального стану екосистеми, визначеного точними й чутливими фізіологічними, біохімічними та патогістологічними методами, прийнятими в сучасних медико-біологічних дослідженнях. 
Виходячи з цього, предметом регламентування під час оцінювання впливу небезпечних і шкідливих радіаційних факторів на екологічну безпеку екосистеми є ступінь впливу радіаційних факторів середовища на характер та рівень змін функціонального стану, функціональних можливостей екосистеми, її потенційний резерв, адаптивні властивості й можливості подальшого розвитку.
3.2.2. Системний підхід до аналізу радіаційної надійності екосистем 
З позицій екологічної безпеки системний підхід до аналізу можливих відмов в екосистемах при впливі радіації полягає в тому, щоб побачити, як окремі складові елементи екосистеми будуть функціонувати у взаємодії з іншими її частинами.
Системний аналіз надійності екосистем – методологія дослідження будь-яких екосистем за допомогою розподілу їх на окремі елементи та подальшого аналізу цих елементів, що використовується для:
– виявлення та чіткого формулювання проблеми в умовах невизначеності;
– вибору стратегії дослідження та розробок;
– точного визначення екосистем (кордонів, входів, виходів, зв’язків), виявлення цілей розвитку та функціонування екосистеми.
Екосистеми є складними багаторівневими і багатокомпонентними утворен-нями. Тому з метою адекватної інформації та визначення причинних зв’язків елементи екосистем конкретизуються. Такий підхід дозволяє визначити небез-пеки та деградаційні процеси в екосистемах. Він забезпечується декомпозицією екосистем – розчленуванням ієрархії та організації екосистеми на взаємо-пов’язані складові частини (підсистеми, елементи), наступним дослідженням їх незалежно один від одного та координацією локальних рішень. Цей метод являє, по суті, розчленування складних екосистем на прості із застосуванням теорем про умовні ймовірності та умовні розподіли. При цьому спочатку обчислюються показники надійності простіших підсистем, а потім отримані результати групуються з метою отримання характеристик всієї екосистеми в цілому. 
Розглянутий метод використано для спрощення розподілу у просторі та конфігурації екосистеми. Ефективність методу залежить від вибору провідного елемента, тобто елемента, який використовується при декомпозиції екосистеми. Якщо елемент обраний невдало, то, незважаючи на ідентичність кінцевого результату, обчислення будуть громіздкими. У разі порівняно складних екосистем правильний вибір головних елементів для створення простої конфігурації може виявитися складним завданням.
Труднощі, що виникають під час розгляду складних екосистем, можна зменшити, використовуючи метод перетворення. Він полягає в послідовному спрощенні екосистем з послідовним і паралельним з’єднанням елементів шляхом перетворення їх в еквівалентні схеми. Основна перевага даного методу полягає в його простоті й доступності, проте, він не завжди прийнятний за наявності поступових відмов.  
Аналіз можливих відмов в екосистемі проведено з метою виявлення можливих причин їх виникнення, оцінки ймовірності виникнення, часу виникнення, вибору методів виявлення й реєстрації, визначення наслідків окремих видів відмов та розробки попереджувальних, контрольних і захисних заходів для забезпечення надійності та екологічної безпеки екосистеми.
Розвиток фізичної теорії радіаційної надійності екосистеми, тобто розкриття механізмів раптових і поступових відмов та їх вплив на деградацію екосистеми, має істотне значення і дає можливість ефективно удосконалювати технології реабілітації радіоактивно забруднених територій для підвищення їх радіаційної надійності. 
Однак суто фізичний підхід не дозволяє безпосередньо визначати абсолютні значення ймовірнісних показників радіаційної надійності екосистем, зокрема, знаходити закон розподілу часу до відмови. Отримані при такому підході моделі надійності мають певний характер – вони або моделюють будь-який превалюючий процес деградації визначеного компонента екосистеми, або виявляють численні коефіцієнти для конкретного стану екосистеми. Поширення результатів таких моделей надійності навіть на аналогічний об’єкт, але в іншому стані, може мати тільки якісний характер.
Аналізуючи роботи щодо надійності технічних систем, можна зробити висновок, що основна маса робіт щодо проблеми надійності присвячена постановці та вирішенню широкого кола оптимізаційних задач, а також завдань, пов’язаних із проблемою інтервального оцінювання показників надійності за результатами випробувань або експлуатації [219–222].
На рис. 3.5 показано  класифікацію методів оцінювання надійності. 
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Рис. 3.5. Класифікація методів оцінювання надійності

Відомо, що під час вирішення практичних завдань надійності використовують певні теоретичні моделі надійності – функції розподілу напрацювання до відмови, які, в підсумку, визначають точність отриманих оцінок. При цьому методичні похибки, зумовлені вибором теоретичної моделі, мають суттєві значення і зводять практично нанівець результати оптимізаційних задач. На сьогодні кількість теоретичних моделей надійності технічних систем, що  використовуються на практиці, досить незначна.
Найпоширенішим є однопараметричний експоненційний розподіл. Із двох параметричних моделей частіше використовується розподіл Вейбулла, іноді застосовуються нормальний і логарифмічно нормальний розподіл, гамма- і альфа-розподіл.
Більшого поширення набувають імовірнісно-фізичні моделі надійності, які можуть замінити існуючі методи дослідження та прогнозування надійності [223–225].
Імовірнісно-фізичний підхід заснований на використанні законів розподілу відмов (моделей надійності), що випливають з аналізу фізичних процесів деградації екосистеми і призводять до її відмови.
При цьому процеси деградації можна розглядати у вигляді випадкових процесів. Такий підхід щодо дослідження надійності, на відміну від детерміно-ваного фізичного, називають імовірнісно-фізичним, оскільки він безпосередньо встановлює зв’язок імовірності досягнення граничного рівня фізичним визначальним параметром, тобто пов’язує значення ймовірності відмови і фізичних параметрів, що викликають відмови в екосистемах. Унаслідок цього параметри ймовірнісного розподілу відмов матимуть певний фізичний зміст.
Зокрема, у двох параметричних імовірнісно-фізичних моделях відмов параметр масштабу збігається зі значенням середньої швидкості зміни визначального параметра, а параметр форми – з коефіцієнтом варіації цієї швидкості. Розподіл відмов (розподіл напрацювання до відмови), параметри якого мають конкретну інтерпретацію, на відміну від строго ймовірнісних розподілів (моделей) відмов (експоненціального, Вейбулла, логарифмічно нормального), називають імовірнісно-фізичним розподілом (моделлю) відмов екосистеми. 
Окрім імовірнісно-фізичних моделей, які можна запропонувати для оцінювання надійності технічних об’єктів, становить інтерес дифузійний немонотонний розподіл (DN-розподіл). Оцінка параметра форми DN-розподілу (коефіцієнта варіації процесу деградації системи) потребує знання фізичних процесів, що призводять до його відмови, і умов впливу, оскільки значення коефіцієнта варіації залежить від зазначених умов [226–228].
Необхідно відзначити суттєву властивість, якою володіє DN-розподіл, – стійкість до операції згортки. Це означає, що DN-розподіл можна використати для опису відмов при нелінійній зміні значення параметра. При цьому неоднорідний процес ділиться на однорідні ділянки, і в результаті згортки сумарний час напрацювання на відмову матиме лінійний вигляд. 
 Математичні моделі процесів деградації у вигляді безперервних марковсь-ких процесів (DN-розподіл) є, безсумнівно, більш адекватними для випадкових процесів деградації екосистем. Крім того, дифузійні розподіли мають досить прості вирази для різноманітних оцінок своїх параметрів, а також для всіх основних показників надійності. Зокрема, дифузійні розподіли набагато простіші й зручніші при використанні порівняно з такими двопараметричними моделями, як розподіл Вейбулла, гамма-розподіл, альфа-розподіл і ін.
Дифузійні розподіли як імовірнісно-фізичні моделі радіаційної надійності екосистеми мають велику перевагу перед виключно ймовірнісними моделями тому, що їх параметри можуть бути оцінені як на основі статистики відмов (у цьому випадку вони розглядаються як строго ймовірнісні моделі), так і на підставі аналізу статистичних характеристик фізичного процесу, що призводить до деградації, а також при спільному використанні статистичної інформації обох типів.
Вирішення основних завдань надійності екосистем буде зводитися до оцінювання параметрів розподілу шуканої величини (напрацювання на  відмову, на відмову, ресурс живучості та т. ін.). 
Найважливішим чинником, що сприяє вирішенню різноманітних завдань надійності екосистем з використанням дифузійних розподілів, є те, що параметр форми цих розподілів – коефіцієнт варіації – є узагальненою характеристикою процесів, що досліджуються (процесу деградації екосистем). 
Коефіцієнт варіації як узагальнена характеристика з достатньою для інженерної практики точністю можна оцінити апріорі на підставі багаторічних досліджень як процесів деградації (надійності, стійкості та ін.), так і статистичних даних про деградації в екосистемах та їх аналогів. 
Саме завдяки конкретній фізичній інтерпретації параметрів дифузійних розподілів можна на їх основі вирішити таке завдання, як радіаційна надійність екосистеми.
Методи оцінювання радіаційної надійності екосистеми, формально, виходячи зі способу отримання вихідної інформації екосистеми, можна поділити на апостеріорні (методи прогнозування радіаційної стійкості), апріорні (методи моделювання та методи розрахунку живучості) та апріорно-апостеріорні (комбіновані), що являють собою поєднання ознак як апріорних, так і апостеріорного методів (розрахунково-експериментальні методи). 
При цьому необхідно мати на увазі:
1) будь-який апостеріорний або комбінований метод, що дає змогу отримати оцінку радіаційної надійності екосистеми (живучості, безвідмовності, довговічності) за час, менший ресурсу існування екосистеми, є методом прискореного оцінювання надійності;
2) будь-який апостеріорний або комбінований метод, який використовує гіпотезу про теоретичні моделі надійності елементів, що входять до складу екосистеми, є методом прискореної оцінки надійності. 
У теорії та практиці надійності найбільшого розвитку набув напрям, заснований на використанні тільки ймовірнісних концепцій (строго ймовірнісна теорія). В цьому випадку відмови екосистеми розглянуто як деякі абстрактні випадкові події, а різноманітні фізичні стани складних елементів зводяться до двох станів: справності й несправності.
Запропоновано методологію отримання результатів щодо радіаційної надійності екосистеми згідно зі строго ймовірнісною (статистичною). Послідовність розрахунку радіаційної надійності екосистеми показано на рис. 3.6.
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Рис. 3.6. Алгоритм розрахунку радіаційної надійності екосистеми 

Розглянемо основні етапи. Передусім слід чітко сформулювати завдання  розрахунку радіаційної надійності екосистеми, де необхідно вказати: 
1) призначення екосистеми її склад та основні відомості про функціонування;
2) показники радіаційної надійності та ознаки відмов, цільове призначення розрахунків;
3) умови, у яких функціонує екосистема;
4) вимоги до точності й достовірності розрахунків, до повноти обліку діючих радіаційних факторів. 
Отже, зроблено висновок про характер майбутніх витрат. У разі розрахунку функціональної надійності екосистеми здійснюється перехід до етапів 4–5–7. Під час розрахунку окремих елементів екосистеми – до етапів 3–6–7.
На підставі результатів досліджень поточного стану екосистеми отримують статистику раптових і поступових відмов. Загальноприйнятий поділ відмов елементів екосистем на так звані «раптові» і «поступові», що призводять до неоднозначного вибору ймовірнісних моделей відмов, останнім часом дедалі більше відхиляється [229–231]. 
Зазвичай відмова вважається «раптовою», якщо не встановлено причину відмови і мається на увазі, що вона з’явилася в результаті миттєвої зміни досліджуваних параметрів, тобто заперечується існування будь-яких фізичних деградаційних процесів – справжніх причин, що передують появі відмови. Часто виявляється, що відмова видається «раптовою» лише тому, що неможливо про контролювати зміни всіх визначальних параметрів, здатних викликати відмову [232, 233]. 
Таким чином, фізична природа «раптових» і «поступових» (з відомою природою) відмов однакова – це результат незворотних деградаційних процесів, що протікають у екосистемі. Тільки в першому випадку процес деградації протікає дуже швидко, що призводить до відмови і до стрибкоподібної зміни контрольованого параметра, і тому сам факт появи відмови видається несподіваним, «раптовим». У другому ж випадку, визначений параметр, що викликає відмову, постійно контролюється і його наближення до граничного значення не є несподіваним.
Далі, використовуючи відомі статистичні критерії згоди, вибирається відпо-відна модель розподілу випадкових величин, розроблена в теорії ймовірностей (експоненціальна, нормальна, Вейбулла, логарифмічно нормальна тощо), і береть-ся як теоретична модель розподілу ймовірностей безвідмовної роботи екосистеми (моделі надійності), на підставі якої визначаються необхідні кількісні показники надійності екосистеми. Оцінювання (розрахунок) надійності екосистеми здійснюється шляхом обчислення ймовірностей працездатних станів її елементів.
Відмови в екосистемах можуть виникати під впливом різноманітних радіаційних факторів. Оскільки кожен радіаційний чинник залежить від багатьох причин, то відмови елементів, що входять до складу екосистеми, належать, як правило, до випадкових подій, а час їх існування до виникнення відмов – до випадкових величин.
Відмови, що з’являються в період нормального існування екосистеми, називають раптовими, оскільки вони з’являються у випадкові моменти часу, або, іншими словами, раптово, непередбачено. 
 Проаналізувавши радіаційну надійність, видно, що об’єктом дослідження є випадкові події і величини, які відбуваються в екосистемах. Як теоретичні розподіли напрацювання на відмову можуть бути використані будь-які безперервні розподілу, що застосовуються в теорії ймовірностей. Можна взяти будь-яку криву і використовувати її як криву розподілу випадкової величини. Тому, перш ніж приступити до методів розрахунку радіаційної надійності екосистем, слід розглянути закономірності, яким вони підпорядковуються. 
Випадкова подія – подія (факт, явище), яка з часом може відбутися або не відбутися. Випадкові події (відмови, процес деградації та ін.) утворюють випадкові потоки й випадкові процеси. Потік подій – послідовність подій, що відбуваються одна за іншою в якісь відрізки часу. Наприклад, відмови екосистеми, яка не відновлюється, утворюють потік подій (потік відмов). Під дією потоку відмов екосистема може перебувати в різних станах (повної відмови, часткової відмови, працездатності).
Перехід екосистеми з одного стану в інший є випадковим процесом. Випадкова величина – величина, яка в результаті дослідження екосистеми може набувати того чи іншого значення, причому невідомо заздалегідь, якого саме. Випадкова величина може бути дискретною (число відмов за час t, число відмов елементів при напрацюванні заданого обсягу і т.д.), або безперервною (час напрацювання елемента до відмови). 
Закон розподілу випадкової величини – співвідношення, що встановлює зв’язок між значеннями випадкової величини та їх імовірностями. Його можна подати формулою, таблицею, багатокутником розподілів та ін. Для характнрис-тики випадкової величини (безперервної й дискретної) використовується ймовірність того, що випадкова величина X менше деякої поточної змінної x. Функція розподілу випадкової величини X (інтегральний закон розподілу) – функція вигляду F(x) = p(X < x). Щільність розподілу неперервної випадкової величини X (диференціальний закон розподілу) – похідна від функції розподілу:

                                             ; 

                                              ;                                                  (3.5)

                                             
У теорії надійності за випадкову величину зазвичай беруть час роботи системи (час до виникнення відмови). У цьому випадку функція щільності розподілу f(t) буде слугувати повною характеристикою розсіювання термінів служби елементів (рис. 3.7).

Рис. 3.7. Криві розподілу випадкової величини при поступових відмовах в екосистемі: 
а – реалізація функції деградації  φ(U); б – щільність розподілу термінів існування 
екосистеми f(t); в – інтегральна функція розподілу F(t) та ймовірність безвідмовного існування екосистеми P(t).
Вигляд цієї функції залежить від закономірностей процесу втрати елементом екосистеми стійкості. Крива розподілу f(t) – частота відмов – дає можливість підрахувати пострадіаційний стан будь-якого елемента екосистеми ТСР (математичне очікування М(t)), розсіювання (дисперсію D) щодо центру групування та інші числові параметри випадкової величини Т. 
Якщо взяти деякий період часу t існування елемента, то площа F(t) кривої розподілу f(t) буде характеризувати ймовірність відмови (виходу з ладу) елемента екосистеми за цей період часу (рис. 3.7, б). Тому ліва гілка кривої розподілу f(t), що належить до області малої ймовірності відмов, використовується зазвичай для характеристики безвідмовності Р екосистеми, а вся крива f(t) та її параметри необхідні для оцінювання її довговічності.
Ординати інтегральної функції розподілу F(t) (рис. 3.7, в) характеризують імовірність відмови елемента екосистеми до даного моменту часу

                                                  .                                             (3.6)
У багатьох випадках немає необхідності користуватися функціями F(t) або f(t), досить знати числові характеристики цих кривих. Основною характеристикою положення кривої f(t) є математичне сподівання М(t), яке в даному випадку є середнім часом існування екосистеми ТСР (напрацюванням на відмову):

                                                    .                                                (3.7)
Основною характеристикою розсіювання випадкової величини є дисперсія D або середньоквадратичне відхилення:


                                      ,       .                            (3.8)
Чим більше значення D (або відповідно σ), тим більше розсіювання термінів існування щодо їх середнього значення М(t).
У табл. 3.1 наведені формули для розрахунку показників радіаційної надійності екосистем за функцією розподілу часу появи відмови t.
Для оцінювання пострадіаційної надійності елементів екосистеми за основну випадкову величину обрано час до виникнення відмови. Такожвизначено ймовірність безвідмовного існування екосистеми P(t) у межах заданого періоду t. Для цього використано значення інтегральної функції:

                                                    .                                              (3.9)
Таблиця 3.1
Формули для розрахунку показників радіаційної надійності екосистеми
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Імовірність безвідмовного існування екосистеми P(t) стосується події, протилежної появі відмови F(t). Тому F(t) + P(t) = 1 або P(t) = 1 - F(t). У цьому випадку функція розподілу відмови F(t) = P(t <tзад) = Q (t); щільність розподілу f(t) = dQ(t) / dt; імовірність безвідмовності екосистеми за час t: P(t) = 1 - Q(t). Щільність розподілу визначено за формулою:

                            .          (3.10) 

Тут  – гауссівське ядро; n – обсяг вибірки; σ – параметр локальності (ширина оцінки, досліджуваний параметр).
Досліджуваною випадковою величиною в розглянутій задачі є час (напрацювання до відмови). Область визначення даного параметра [0, ∞). Отже, апріорі відомо, що аналізовані випадкові величини належать до класу невід’ємних величин.
Для позитивно визначених випадкових величин запропоновано використовувати гауссівський розподіл:

                                            .                     (3.11) 
Імовірність безвідмовного існування екосистеми – це ймовірність того, що в межах заданого напрацювання t поступова відмова в екосистемах не виникне, тобто випадковий час напрацювання до відмови ξ виявиться не менше t:

                                                                         (3.12)
Якщо відома щільність розподілу напрацювання на відмову можна розрахувати функцію розподілу, чисельно проінтегрувавши щільність:

           (3.13)
де Φ(u) – інтеграл помилок. 
Далі, імовірність безвідмовної роботи екосистеми розраховано:

                                                                                                (3.14)
Середній прямий залишковий час стану екосистеми – це математичне сподівання часу, що залишився для існування екосистеми до чергової відмови, починаючи з моменту часу t, коли екосистема була працездатна. Середній зворотній залишковий час – це математичне сподівання часу існування екосистеми від початку експлуатації, або її відновлення після останньої регенерації, до моменту часу t, у який система працездатна. Ці показники розраховуються тільки для відновлюваних елементів.


Визначено процеси  і , які відповідно названо процесами прямого і зворотного залишкового часу:

                                                                                                  (3.15) 

                                                      ,                                             (3.16) 
де (3.15) – прямий залишковий час, або вік, а (3.16) – зворотний залишковий час, або залишкове напрацювання працюючої системи до моменту часу t; τi – момент i-ї відмови. На рис. 3.8 показано процес функціонування відновлюваного об’єкта, де τi – моменти відмов (відновлень); ξi – напрацювання між відмовами; Vt – прямий залишковий час; Rt – зворотній залишковий час.

Рис. 3.8. Процес функціонування системи, що відновлюється 

При цьому {Ri} і {Vi} є однорідними марковськими процесами з безліччю станів на осі часу [0, ∞).  
У разі однорідного потоку вирази для визначення середнього прямого і зворотного залишкового часів є рівнянням Вольтера 2-го роду:

                                           ;                          (3.17)

                                              .                          (3.18)
Інтенсивність відмов елементів в екосистемі – це відношення умовної ймовірності того, що випадкове напрацювання до відмови буде набувати значень з напівінтервала [t; t + Δt) нескінченно малої довжини Δt за умови, що відмови до моменту часу t не було, до довжини цього напівінтервала Δt. Іншими словами, інтенсивність відмов в екосистемах – це відношення щільності розподілу напрацювання до відмови до ймовірності безвідмовного її існування: 

                                     .              (3.19)
Інтенсивність відмов часто називають λ-характеристикою, вона показує, яка частина елементів екосистеми виходить з ладу в одиницю часу відносно середнього числа справно працюючих елементів екосистеми. 
Проведені дослідження показали, що розроблений методичний підхід може бути складовим компонентом у проведенні екологічних досліджень і дає можливість органам, відповідальним за екологічну безпеку, підвищити ефективність  попереджувального та поточного нагляду з метою профілактики забруднення навколишнього середовища. Перенесення розробленого підходу на програмне забезпечення в персональний комп’ютер може слугувати основою для створення системи підтримки прийняття рішень та відповідної інформаційної системи для керівників різного рівня. 
Для якісного оцінювання пострадіаційного стану екосистеми (деградація, адаптація та відновлення) використано кластерний аналіз з теорії розпізнавання образів радіаційної надійності, де розроблено прийоми та методи, що дозволяють за деякими, часто дуже незначними, ознаками відносити об’єкт вивчення (екосистему) до того чи іншого класу та охарактеризувати його стан.
Кластерний аналіз – математична процедура багатовимірного аналізу, що дозволяє на основі великої кількості показників, характеризуючих ряд станів екосистеми (образів), згруповувати їх в класи (кластери) таким чином, щоб об’єкти, що входять в один клас (образ), були більш однорідними, подібними порівняно з об’єктами, що входять в інші класи. На основі чисельно виражених параметрів екосистеми обчислюються відстані між ними, які можуть виражатися в евклідовій метриці (найбільш вживано) і в інших метриках.
Кластерний аналіз застосовують для ідентифікації радіаційно-небезпечних станів в екосистемі в тому випадку, якщо радіаційні порушення в екосистемах істотно змінюють залежності вихідних змінних від вхідних впливів або областей значень змінних.
Виявлення процесу деградації в екосистемах при кластерному аналізі здійснено на основі ідентифікації певного образу – кластера – в просторі кількох змінних y1, y2, ..., yL, відповідного певному стану екосистеми h, за даними вимірювання цих змінних.
Приклад двох кластерів в області досліджуваного стану екосистеми y1 та y2 для визначення її працездатності h0, h1, h2 показано на рис. 3.9. 

Рис. 3.9. Кластери в просторі двох змінних для трьох станів екосистеми

Межі кластерів визначено на основі обробки експериментальних даних, отриманих у різних відомих станах екосистеми. Виділення кластерів відображає відмінність параметрів або виду оператора моделі екосистеми при різних її станах, розкид значень y в одному стані екосистеми буде характеризувати зміна збурювальних впливів.
Кожному кластеру буде відповідати багатовимірна щільність розподілу р (y1, y2, ..., yL). Якщо вимірювані змінні незалежні, то функція p (y1, y2, ..., yL) дорівнює добутку щільності розподілів p (yi) змінних yi:

                                  ,                    (3.20)
де k – частка загальної сукупності точок, яку займає даним кластер, k є [0; 1].


Щоб охарактеризувати кластер за експериментальними даними, в найпростішому випадку оцінюють параметри розподілу математичного сподівання mi, середнього квадратичного відхилення  змінної yi, , що відповідають одному стану працездатності, а отже, і кластеру; визначають його границі як границі області з призначеною довірчою ймовірністю. Якщо змінні yi незалежні й розподілені за нормальним законом, то головні осі кластерів розташовані паралельно координатним осям. 
Порушення методами кластерного аналізу виявляють таким чином. У момент часу tj здійснюють чергове j-ий вимірювання вектора y {[j]} = (y1 {[j]}, ..., yL [j]}). На основі взаємного розташування точки {y[j]} кластерів у L-вимірному просторі визначають стан працездатності h {[j]} у момент часу tj. Рішення приймають на основі обчислення узагальненої відстані від конкретних точок y {[j]} до центрів кластерів. У разі незалежності змінних і нормальних розподілів узагальнену відстань h до j-го кластера визначають за формулою: 

                                                        ,                                   (3.21) 
де  y{i [j]} – значення компоненти yi вектора y {[j}];

 – параметри розподілу h(y1,...,yL) кластера, що відповідає стану h об’єкту.
Точка y{[j]} належить до того кластера, для якого відстань h мінімальна.

Можна також використовувати модифіковану узагальнену відстань , що враховує фактор k і визначається за формулою: 


                          ;          ,            (3.22)                   де kh – фактор k для кластера, що відповідає стану h.
У деяких випадках простір значень вектора y містить певний кластер. Залежно від того, якому сектору належить точка y{[j]}, роблять висновок про належність її до відповідного кластера, а отже, про те, який стан працездатності й порушення має місце в даний період часу.
Класифікаційні (розділяючі) лінії або функції, що поділяють область значень спостереження y на частини, які відповідають різним станам працездатності, визначають методами дискримінаційного аналізу та розпізнавання образів, наприклад методами випадкових площин, потенційних функцій, які реалізуються на ЕОМ.
У разі, коли є дві інформативні ознаки: y1, y2, за значеннями яких визначають стан або образ об’єкта, можливі два стани екосистеми: h0 і h1.
Лінія L ділить область значень y = (y1, y2) на дві частини: Y0 і Y1; якщо yY0, то має місце стан h0, якщо yY1, то – h1. У загальному випадку L – розділяє площину.
Алгоритм побудови лінії L методом випадкової площини відбувається у два етапи. На першому проводиться серія частинних поділяючих ліній Li, i = 1, 2, ... .
Для цього беремо два перших значення y, що належать різним образам, наприклад y {[1]} Y0 і y {[2]} Y1, і проводимо довільну лінію L1, що розділяє точки y {[1]} і y {[2]} (рис. 3.10, а).

Рис. 3.10. Схеми побудови розділяючої лінії методом випадкових площин: 
а – два виміри; б – три виміри; в – чотири виміри; г – розділяюча лінія L: 
о – вимірювання y{[j]}Y0; х – вимірювання y{[i]} Y 

Беремо наступне значення y{[3]}, для визначеності нехай y{[3]}Y1. Якщо y{[3]} і y{[2]} лежать в одній півплощині відносно L1, то нову лінію не проводять; якщо ж y{[3]} знаходиться в одній півплощині з y{[1]}Y0, то проводимо лінію L2, що відокремлює y{[3]} від y{[1]} (рис. 3.10, б).
Далі розглядаємо значення y{[4]}. При y{[4]}Y0 проводимо лінію L3, що відокремлює y{[4]} від y{[2]}Y1 (рис. 3.10, в) і т.д. 
Перший етап закінчується, коли будуть введені всі значення y{[j]}, призначені для побудови розділяючої лінії.
На другому етапі стираємо ті ділянки ліній Li, по обидва боки яких є однойменні точки, ділянки, що залишилися, утворюють розділяючу лінію L (рис. 3.10, г).
У випадках, коли не можна вказати різкі межі, що відокремлюють області значень y, які відповідають різним станам екосистеми, використовуватимемо математичний апарат нечітких множин.
У нечіткій множині її елементи мають різний ступінь належності до даної множини. Це пояснюється неможливістю повного і чіткого опису різних ситуацій, неточністю вхідних і вихідних змінних екосистеми тощо.
Нечітка множина A елементів деякої множини Y визначається як сукупність упорядкованих пар (кортежів), складених з елементів yY і ступенів належності: 
                                 А(y)[0; 1], тобто A={<y, А(y)>, yY, А(y)[0; 1]},           (3.23)
де Y – область визначення належності А. 
Чим вище значення А(y), тим більше елемент y відповідає множині А.


3.3. Теоретичний підхід до аналізу  радіаційної стійкості екосистем
3.3.1. Основні поняття про радіаційну стійкість екосистеми 
Радіаційна стійкість екосистеми – це здатність адаптуватися до умов, що змінюються, не знижувати деякий життєво важливий допустимий екологічний рівень, протистояти зовнішнім радіаційним впливам або підтримувати існуючий режим функціонування під дією радіаційних ефектів.
На відміну від радіаційної стійкості, радіаційна стабільність – це здатність екосистеми повернутися в колишню область стійкої рівноваги після тимчасового впливу радіаційного чинника. Важлива властивість екосистеми – пружність, під якою слід розуміти перехід з однієї області стійкої рівноваги в іншу зі збереженням внутрішніх зв’язків екосистеми.
Для кількісної оцінки радіаційної стійкості екосистеми виділяють зв’язок діючих радіаційних чинників, що містять тип, інтенсивність, тривалість і кількість збурень, а також зв’язок екосистеми з визначенням основних параметрів, що відповідають за її стійкість, і областей (зон) стійкого стану, яких може бути від однієї до кількох. Здатність екосистеми повернутися в колишню область стійкої рівноваги після тимчасового впливу радіації характеризує її стабільність.
Запропоновано класифікацію таких видів радіаційної стійкості екосистем:
1. Рівновага – ситуація, за якої впливаючи на екосистему різноспрямовані сили взаємно гасяться і властивості екосистеми залишаються незміненими. Рівновага підрозділяється на статичну й динамічну, а також на стійку й нестійку.
2. Гомеостаз – стійкий стан рівноваги відкритої екосистеми. Гомеостаз можливий за незмінності існуючих параметрів екосистеми й при незмінності співвідношення екосистеми із середовищем.
3. Стаціонарний режим – циклічне повторення однієї і тієї ж послідовності.
При цьому виділяють такі стани екосистеми:
1) нестійка екосистема – малі збурення різко змінюють режим функціонування;
2) асимптотична, стійка екосистема – збурення гасяться екосистемою;
3) глобально стійка екосистема – властивість стійкості виконується для всіх траєкторій;
4) локально стійка екосистема – властивість стійкості виконується для траєкторій, поблизу рівноважної.
При цьому, під гомеостазом, стабільністю й стійкістю маються на увазі певні визначення.
Гомеостаз:
– прагнення організму підтримати в досить вузькому діапазоні коливань фізіолого-біохімічні константи, які визначають цілісність і функціональну дієздатність;
– процес підтримки стійкого стану організованих екосистем, включаючи живі організми;
– збереження сталості внутрішнього середовища організму (параметрів при зміні внутрішніх і зовнішніх умов);
– відносна стійкість екосистеми в межах деякого діапазону мінливих умов середовища;
– підтримуване регуляторним відновленням екосистеми основних її компонентів і елементів при постійній саморегуляції в усіх її ланках.
Стабільність: 
– здатність екосистеми та її окремих частин протистояти змінам та зберігати динамічну рівновагу (гомеостаз);
– здатність екосистеми протистояти зовнішнім і внутрішнім збуренням, включаючи будь-які антропогенні впливи;
– незмінність у часі будь-яких характеристик систем;
– сталість параметрів екосистеми протягом невизначено тривалого часу;
– здатність екосистеми підтримувати певну характеристику екосистеми в незмінному стані.
Запропоновано низку критеріїв радіаційної стійкості екосистеми:
1) критичні значення радіаційного впливу, що викликають руйнування екосистеми або переведення її в необоротно нестійкий або інший стійкий стан;
2) параметри екосистеми (інваріант), що залишаються незмінними при різних збуреннях екосистеми протягом значного часу;
3) параметри динаміки основних характеристик екосистеми;
4) критерії стійкості за Ляпуновим; орбітальної, асимптотичної та структурної стійкості на основі математичних моделей досліджуваних екосистем;
5) критерії, засновані на відборі найчутливіших характеристик елементів екосистеми до даного виду радіаційного впливу;
6) критерії, засновані на відносній зміні будь-якої властивості або характеристики екосистеми. 
Схильність екосистеми до деградації буде визначатися її буферною ємністю до впливу радіаційного фактору, фазою розвитку екосистеми та швидкістю процесів, що протікають.
Прогресивний або регресивний розвиток біогеоценозу визначається трансформацією та міграцією радіоактивних речовин, енергії й інформації. При цьому прогресивний розвиток характеризується накопиченням екосистемою внутрішньої енергії, збільшенням довговічності й надійності. Це супроводжується збільшенням адаптаційних можливостей екосистеми або ступенем її еластичності.
Зі збільшенням ступеня регресивного розвитку екосистеми послідовно протікають такі стадії:
– порушення координації процесів, їх розбалансування, порушення біоритмів, зниження адекватності реакцій на стресові ситуації;
– порушення енергетичних балансів, зменшення використання сонячного світла та будь-яких джерел енергії;
– порушення складу речовин екосистеми;
– порушення генетичного апарату живих компонентів екосистеми та процесів саморозвитку в екосистемах у цілому. 
Радіаційна стійкість екосистем до деградації залежить від ряду факторів:
а) стійкості до дії кожного компонента екосистеми;
б) виду радіаційного впливу;
в) інтервалів радіаційного впливу;
г) тривалості радіаційного впливу;
д) уже досягнутої фази деградації екосистеми й кожного її компонента;
е) поєднання стресових впливів і дії на екосистему інших фізичних полів;
з) проявлення процесів гістерезису (фізична величина, що характеризує стан тіла, неоднозначно залежить від фізичної величини, що характеризує зовнішні умови) і пам’яті.
Оцінюючи радіаційні чинники, що впливають на деградацію екосистеми, необхідно враховувати не тільки їх інтенсивність, але й тривалість впливу, градієнт і закономірну зміну в часі та в просторі.
За радіаційного впливу на екосистему декількох факторів радіації відзначається їх взаємовплив, зумовлений не тільки ефектами адитивності, синергізму та антагонізму, але й більш складними взаємодіями. Інтегральну дію на екосистему сукупності радіаційних чинників ускладнено явищами багатодомі- наності, синергізму, антагонізму та провокаційності їх спільної дії. Багатодомі-нантність виникає, якщо один з радіаційних факторів, перебуваючи або в мініму-мі, або в максимумі, надає настільки сильний радіаційний вплив, що пригнічує вплив усіх інших факторів. Провокативність характерна для поєднання стимулю-ючих впливів з летальними і полягає в тому, що негативні ефекти посилюються.
Для будь-яких екосистем є певні межі радіаційної стійкості, під час переходу через які екосистема стрибкоподібно змінює властивості й може взагалі припинити існування.
Є такі форми радіаційної стійкості природних систем:
– інертності (здатність екосистем за зовнішнього радіаційного чинника зберігати свій стан у межах окресленої області протягом усього визначеного інтервалу часу); 
– відновлюваності (здатність екосистеми повертатися до початкової області станів після виходу з неї); 
– пластичності (наявність в екосистемі декількох областей станів, знаходячись у яких вона має здатність до інертності та/або відновлюваності, її здатність при дії зовнішнього радіаційного фактора переходити з однієї такої області до іншої, зберігаючи за рахунок цього свої інваріантні ознаки впродовж визначеного інтервалу часу).
Виділено такі групи механізмів радіаційної стійкості екосистем:
– механізми стабілізації стану (інерція, обмеження обміну з навколишнім середовищем, проточність; негативні, позитивні і конкурентні зворотні зв’язки);
– механізми збереження структури (механізм включення резервних програм, тимчасового переходу в закритий стан, накопичення резервів, симбіоз, адаптаційна еволюція);
– механізми збереження траєкторії руху;
– механізми збереження типу функціонування (надійність, еластичність, розподілення по екологічних нішах);
– фізична стійкість, яка визначається зовнішнім потоком енергії, що підходить до геосистеми; постійність коливання його характеристик у часі й забезпечує стійкість;
– хімічна стійкість залежить від спрямованості, рівня та швидкості перетворення речовини, що створює матеріальний світ; рівновага підтримується завдяки постійному коливанню в часі хімічних параметрів повітря, води, живих організмів, а також стабільності та постійності «хімічного обміну» між компонентами ландшафту;
– біологічна стійкість, що стосується популяцій у цілому, а не окремих особин, яким не притаманна стійкість. 
Радіаційна стійкість екосистеми – це здатність екосистеми зберігати свою структуру та функціональні особливості при впливах зовнішніх і внутрішніх радіаційних факторів, тобто її здатність до реакції, пропорційної за величиною силі радіаційного впливу. Природні екосистеми здатні протистояти різним ушкоджувальним радіаційним впливам і в разі відновлення нормальних умов повертатися в стан близький до первісного. Щільність того чи іншого виду за несприятливих умов знижується, але в оптимальних умовах зростають плодючість, швидкість росту й розвитку, а щільність виду відновлюється. 
За міру стабільності екосистем часто беруть їх видове різноманіття. Найстійкіші складні екосистеми, оскільки в них формуються розгалужені трофічні зв’язки. Екосистеми зі спрощеною структурою вкрай нестійкі, бо в них відбуваються різкі коливання чисельності окремих популяцій.
Самовідновлення природних екосистем – це самостійне повернення екосистем до стану динамічної рівноваги, з якого вони були виведені впливом радіаційних чинників.
Саморегуляція природних екосистем – це здатність природних екосистем до самостійного відновлення балансу внутрішніх властивостей після радіаційного впливу за допомогою принципу зворотного зв’язку між її компонентами, тобто екосистема здатна зберігати свою структуру та функціонування в певному діапазоні зовнішніх умов. Самовідновлення й саморегуляція природних екосистем засновані, зокрема, на здатності екосистем до самоочищення від радіоактивного забруднення.
Можна виділити головні механізми та фактори, що сприяють самоочищенню екосистем від радіонуклідів:
– самоочищення завдяки винесенню радіоактивних забруднень із поверхневим стоком (відбувається за умов значного нахилу поверхні, високого ерозійного розчленування території, частої повторюваності інтенсивних опадів, незадернованості та малої водопроникності ґрунту);
– самоочищення завдяки фільтраційним водам (можливе за умов високої водопроникності ґрунтів і підґрунтя, відсутності випаровувального та механіч-ного ландшафтно-геохімічного бар’єрів, малого кореневого живлення рослин);
– самоочищення вітропотоком (при частій повторюваності дефляційно небезпечних вітрів, наявності ландшафтно-геохімічних бар’єрів на поверхні ґрунту (механічного, випаровувального), сприятливому рельєфі (навітряні схили, вузькі вододільні рівнини), малій протиерозійній стійкості ґрунту); 
– винесення забруднювальних радіоактивних речовин з рослинною продукцією, зокрема щорічним збиранням урожаю.
Є ряд визначень поняття «радіаційна стійкість природного середовища», у якому враховано: 
– імовірність відмови екосистеми;
– здатність природного середовища протидіяти радіаційним впливам, які намагаються вивести її зі стану рівноваги;
– здатність активно зберігати свою структуру і характер функціонування в просторі та часі після зміни умов середовища;
– властивість виконувати під дією зовнішнього радіаційного впливу функції самовідновлення. 
Під час оцінювання структурних взаємозв’язків в екосистемі велике значення має математичний опис радіаційної стійкості екосистем до деградації.
Методи математичного моделювання радіаційної стійкості екосистем класифікують так: 
1) теорія стійкості і біфуркацій диференціальних рівнянь → приблизні схеми перехресної регуляції → топологічні методи теорії катастроф; 
2) термодинамічний підхід → імовірнісні критерії диференціальних рівнянь → теорія дисипативних структур; 
3) теорія автоматів → механічні та графічні ігрові аналоги; 
4) формальна символьна логіка → теорія паралельних алгоритмів; 
5) застосування принципів оптимальності екології.
Використання лінійного аналізу радіаційної стійкості екосистем обмежено областю особливих точок, за межами яких можливі якісно нові режими функціонування, автоколивання, дисипативні структури. Математична теорія стійкості, що вивчає поведінку екосистеми в межах і за межами особливих точок, в екології використовується вкрай рідко, хоча є чимало подібних досліджень у біофізиці та біології.
3.3.2. Аналіз  радіаційної  стійкості  екосистем  за  допомогою  теорії управління
Припустимо, що екосистема, яка піддається зовнішньому радіаційному впливу, буде відхилятися від заданого їй закону нормального стану. В результаті під впливом градаційного фактора в екосистемах виникне перехідний процес. У такій ситуації можливі випадки:
1) екосистема не може відновити необхідного безпечного стану після його порушення; цей перехідний процес в екосистемах є таким, що розходиться, а екосистема – нестійка; 
2) екосистема після радіаційного впливу через деякий час повертається до початкового стану з точністю, що відповідає статичній нерівномірності; такий перехідний процес в екосистемах буде збіжним, а екосистема – стійка; 
3) екосистема після радіаційного впливу знаходиться в стані порушення режиму рівноваги, який представляє незгасаючі коливання; такий перехідний процес називається незгасаючим коливальним, а екосистема знаходиться на межі радіаційної стійкості.
Досліджуючи радіаційну стійкість екосистеми, потрібно виділити два завдання щодо визначення її стійкості.
Перше зводиться до того, що якщо відомі всі задані параметри екосистеми, то потрібно визначити, чи буде екосистема стійкою. Вирішення цього завдання досягається за допомогою використання критеріїв радіаційної стійкості. Друге передбачає, що є частина невідомих параметрів екосистеми. Вирішення цього завдання полягає у визначенні меж зміни інших параметрів, що забезпечують радіаційну стійкість досліджуваної екосистеми, й досягається побудовою областей стійкості.
Досліджуючи стійкість динамічної екосистеми, використано лінеаризовані диференціальні рівняння для уявлення радіаційної стійкості дійсної екосистеми відповідно до теореми А.М. Ляпунова [234–237]. 
Припустимо:
– якщо характеристичне рівняння лінеаризованої екосистеми має всі корені з від’ємними дійсними частинами, то така екосистема буде стійкою. При цьому ніякі відкинуті при лінеаризації рівняння члени другої і вищих ступенів відхилення стану екосистеми не можуть змінити радіаційну стійкість екосистеми;
– якщо характеристичне рівняння лінеаризованої екосистеми має хоча б один корінь з додатною дійсною частиною, то дійсна екосистема буде нестійкою. При цьому ніякі відкинуті при лінеаризації члени другої і вищих ступенів відхилення стану екосистеми не можуть додати стійкості екосистемі;
– якщо характеристичне рівняння лінеаризованої екосистеми має хоча б один нульовий корінь або кілька уявних сполучених коренів, то поведінка дійсної екосистеми не може визначатися її лінеаризованим рівнянням. У цих випадках відкинуті при лінеаризації рівняння члени другого і вищих ступенів відхилення стану екосистеми докорінно змінюють опис динамічного процесу реальної екосистеми. Слід зазначити, що наведена теорема про радіаційну стійкість лінеаризованих екосистем справедлива тільки тоді, коли у нелінійної екосистеми функція, що виражає залежність її стану від змінних параметрів, має кінцеві, безперервні й однозначні похідні в межах точки, щодо якої досліджується процес зміни в екосистемах.
Якщо динаміка екосистеми точно описується лінійним диференціальним рівнянням з постійними коефіцієнтами, то радіаційна стійкість щонайменше забезпечує необмежену стійкість екосистеми, тобто стійкість незалежно від величини відхилення.
Можливі випадки, коли екосистема, радіаційно стійка в малому, виявляється нестійкою у великому. Тому методи дослідження радіаційної стійкості нелінійних екосистем будуть істотно відрізнятися від методів дослідження лінійних екосистем.

Стан екосистеми після радіаційного впливу описано за допомогою нелінійних диференціальних рівнянь, які для спрощення дослідження можуть бути лінеаризировані. На їх основі складається диференціальне рівняння стану екосистеми з регульованою величиною  як змінною:

                                                                        (3.24)   
яке являє собою неоднорідне диференціальне рівняння, що характеризує динамічні властивості системи за наявності в ній зовнішніх впливів. 
Розв’язок цього рівняння можна навести у такому вигляді:

                                                                                             (3.25)              
що описує вільні та вимушені коливання екосистеми: при цьому визначається зовнішнім впливом на екосистему.

Для того,щоб розв’язати рівняння (3.24), потрібно до будь-якого розв’язку додати загальний розв’язок однорідного з ним рівняння, тобто рівняння (3.24), у якому . Його характеристичне рівняння в операторній формі набуває вигляду: 


                                      або   ,      (3.26)
де р – корені характеристичного рівняння. 
Для замкненої екосистеми за відсутності зовнішнього радіаційного впливу:

                                                       ,                                              (3.27)
характеристичне рівняння можна отримати за передавальною функцією екосистеми: 

                                                           .                                             (3.28)

Під час досліджень радіаційної стійкості динамічної екосистеми в рівняння стану  не вводиться зовнішній вплив, а розглядаються власні коливання екосистеми щодо стану, що встановився. 
Таке дослідження прийнято називати дослідженням в малому, на відміну від дослідження у великому, коли аналізується поведінка екосистеми при досить великих відхиленнях регульованого стану величини від заданого значення.
Якщо відкласти в прямокутних координатах площині коренів по осі абсцис дійсні частини, а по осі ординат – коефіцієнти при уявних частинах коренів харак-теристичного рівняння, то в цій площині кожному кореню буде відповідати точка. 
Дійсні корені визначають точки на осі абсцис, а пара сполучених комплексних коренів дві точки, розташовані симетрично щодо осі абсцис.


Теоретично кожен корінь рі  зображується у вигляді вектора, проведеного з початку координат у точці рі. Довжина цього вектора дорівнює модулю комплексного числа , а кут, утворений вектором з додатним напрямком дійсної осі, аргументу або фазі комплексного числа рі  – . 
На рис. 3.11. наведено площину коренів характеристичного рівняння. 



Зміна положення кореня в площині комплексної змінної веде до зміни аргументу . Поклавши  у характеристичному рівнянні, отримаємо зміну аргументу вектора .


Рис. 3.11. Площина коренів характеристичного рівняння:



 ; ; .



Якщо всі корені характеристичного рівняння знаходяться ліворуч від уявної осі, то відповідно до теореми А. М. Ляпунова екосистема буде стійкою, а при зміні частот  вектор  буде повертатися в додатному напрямі – проти го-динникової стрілки. У разі зміні частот від - ∞ до ∞ зміна вектора дорівнюватиме: 

                                                   ,                                            (3.29)


де n – ступінь характеристичного рівняння , що визначає число його коренів; nπ – найбільша зміна аргументу .  



Під час зміни  від - ∞ до ∞ вектор  на площині комплексної змінної описує своїм кінцем криву, яка називається характеристичною кривою або годографом вектора .


Рівняння характеристичної кривої можна знайти, підставивши  у многочлен :

                                     .              (3.30)
Відділяючи в ньому дійсну частину від уявної, отримаємо

                                                   ,                                  (3.31)

де  – дійсна частина,

 – уявна частина.




Дійсна частина є парною функцією , усі ступені її членів парні, починаючи з нульової (перший член ), а уявна  – непарною функцією .

Тому для від’ємних значень 

                                                      .                               (3.32)



Отже, характеристична крива симетрична щодо дійсної осі, тому при побудови характеристичної кривої можна обмежитися лише додатним  від 0 до ∞, тоді кут повороту вектора , тобто зміна аргументу  зменшиться вдвічі.





Отже, критерій стійкості можна сформулювати таким чином: замкнута АСР буде стійкою, якщо при зростанні  від 0 до ∞ вектор  повернеться в додатному напрямі на кут , де n – степінь характеристичного рівняння  або, що те саме, якщо характеристична крива при зміні  від 0 до ∞, починаючи з додатної дійсної осі, обходить послідовно в додатному напрямку n квадрантів комплексної площини. 







Характеристична крива при зміні  від 0 до ∞ буде обходити n квадрантів у додатному напрямі, якщо рівняння та  мають усі дійсні і корені, які чергуються між собою, тобто між кожними двома сусідніми коренями рівняння  лежить один корінь рівняння , і навпаки, між двома сусідніми коренями рівняння , лежить один корінь рівняння . 
Екосистема буде знаходитися на межі стійкості, якщо характеристична крива при деякому значенні перетинає початок координат, обходячи при цьому (n - 1) квадрантів (рис.3.12).
Для того, щоб система була радіаційно стійкою, необхідно і достатньо, щоб корені характеристичного рівняння лінеаризованої екосистеми знаходилися в комплексній площині коренів ліворуч від уявної осі. Якщо хоча б одна точка лежить на уявній осі, то екосистема знаходиться на межі стійкості. 


         а)                                                       б)                                    в) 
Рис. 3.12. Характеристичні криві екосистем: 
а – радіаційно стійка; б – радіаційно нестійка; в – на межі стійкості  

Отже, для з’ясування питання про стійкість екосистеми немає необхідності обчислювати всі корені характеристичного рівняння, досить лише з’ясувати, чи всі вони розташовані ліворуч від уявної осі.
Однак рівняння степеня вище четвертого не розв’язуються в радикалах. Тому виникає необхідність мати ознаки, які дозволили б без розв’язку характеристичного рівняння, по-перше, перевірити стійкість екосистеми, а по-друге, визначити необхідні й достатні умови для того, щоб перехідні процеси в екосистемах протікали стабільно.
Отже, зниження радіаційної стійкості екосистеми (втрати захисних властивостей) через зовнішні радіаційні впливи можна подати як:
1) перехід екосистеми з одного стану в інший без явної зміни попереднього стану (рівновагу екосистеми не порушено);
2) перехід екосистеми з абсолютно стійкого стану в стан з наявними незначними залишковими змінами (умовно рівноважний стан екосистеми);
3) перехід екосистеми зі стану із середнім рівнем змін у стан з рівнем локальних порушень рівноваги екосистеми;
4) перехід екосистеми в граничний стан (з повним порушенням рівноваги).
3.3.3. Аналіз стійкості екосистеми до радіаційного впливу за допомогою камерної моделі
Проблема стійкості екосистем визнається як одна з провідних у сучасній екології, рівень її опрацювання ще далекий від потреб практики та теорії. Незадовільною є розробка найважливішого питання проблеми стійкості екосистем – принципів та методів її оцінювання. Тільки в разі оцінювання, наскільки стійкою є екосистема до певного радіаційного втручання, можливе обґрунтоване прийняття рішень щодо її нормування. Оперуючи кількісними оцінками стійкості екосистем, можливий вихід на новий напрям та принципово вищий рівень екологічної безпеки [238–241]. 
Проведені останнім часом теоретичні дослідження свідчать, що зміна параметрів екологічних систем, які підлягають контролю в зоні, наближеній до критичної точки, відбувається повільно, і покращити перехід через цю точку надзвичайно важко, а часто практично неможливо. Швидка зміна названих характеристик свідчить про вже існуючу кризу, коли повернення екосистеми до початкового стану неможливе або потребує прийняття спеціальних заходів.  
Вивчення основних екологічних наслідків сучасного природокористування та досвіду минулого дозволяє чітко змоделювати ті режими й рівні радіаційного  впливу на довкілля, які неприйнятні  з погляду екологічної безпеки. Одночасно можна змоделювати ситуації, коли в певних просторово-часових межах той чи інший рівень радіаційного навантаження може бути встановлений як граничнодопустимий. Невизначеність меж стійкості екологічних систем, як уже зазначалося, ускладнюється зміною умов існування екосистеми, що є детермінантами екологічних процесів. Отже, стратегія опрацювання екологічних регламентів має відрізнятися від тієї, що прийнята, наприклад, при гігієнічному нормуванні. Затвердження екологічних нормативів потребує вираховування потенційно можливого існування різних станів (стабільних, нестабільних) і різних типів динаміки об’єктів нормування.
Нині широкого застосування набув метод математичного моделювання за допомогою камерних моделей, котрий дозволяє синтезувати попередньо викла-дені  уявлення про характер біогеохімічних процесів, що відбуваються у біосфері.
Для опису перенесення (переходу) і міграції радіонуклідів в екосистемах використовують метод камерних моделей. У камерних моделях весь ланцюг перенесення радіонуклідів поділяють на камери. У математичних моделях взаємодію між камерами задають за допомогою коефіцієнтів. За способами взаємодії між камерами моделі можна розділити на стаціонарні і динамічні [151, 155, 156, 242].
Метод камерних моделей – найпростіший і адекватний математичний метод опису радіоекологічних процесів у екосистемах різної складності [151]. Стаціона-рні камерні моделі будують на основі постулату про наявність сталої статистичної рівноваги в системі: екосистема – організм – середовище. При цьому розподіл активності радіонуклідів у кожній з виділених камер вважають рівномірним. За відомими значеннями KП (коефіцієнтів переходу) радіонуклідів між камерами, чи за відомою кількістю стабільного аналога радіонукліда в певній камері розраховують питому активність у ній радіонукліда. Стабільними аналогами радіонуклідів є елементи, що за своїми метаболічними характеристиками в екосистемі подібні до радіонуклідів. Відомо, що стабільним аналогом є Cs – K. 
Розглянемо відносно просту екосистему – стаціонарну камерну модель із чотирьох камер, де задано вихідну активність радіонуклідів у ґрунті С, і KП між камерами K1, K2, K3 (рис. 3.13). 

Рис. 3.13.  Найпростіші стаціонарна (а) й динамічна (б) камерні моделі екосистеми 

Для критичного аналізу параметрів, що використовують у радіоекології, знову розглянемо спрощену екосистему: середовище – біота. Це може бути вода та рослини, що в ній ростуть, або ґрунт та рослини.
Крім простих стаціонарних камерних моделей, широко використовують динамічні камерні моделі, що ґрунтуються на двох основних припущеннях.
1. Екосистему можна поділити на кілька взаємодіючих камер, між якими з часом відбувається обмін радіонуклідами. Радіонукліди, що надійшли в камеру, перемішуються в усіх частинах камери однаково в будь-який момент часу.
2. Втрати радіонуклідів камерою пропорційні активності радіонуклідів у камері. Перенесення радіонуклідів з однієї камери до іншої відбувається за законами кінетики першого порядку, його описують системою простих диферен-ціальних рівнянь. При цьому коефіцієнт пропорційності між питомою активністю радіонуклідів у камері і надходженням радіонуклідів із цієї камери до будь-якої іншої (коефіцієнт перенесення радіонукліда між камерами) є сталим.
Для теоретичного аналізу розглянемо один із класів моделей цих процесів – лінійну, нестаціонарну та балансову, що є основою побудови й аналізу камерних моделей. 
Під час математичного моделювання перенесення техногенних радіоактив- них сполук у камерних моделях застосовано звичайні диференціальні рівняння:

                                     ,               (3.33)

де xi(t) – концентрація техногенних радіоактивних сполук в і-му компартменті для ; i, j = 1, 2,..., n при j ≠ i, m ≠ 1. Ця область визначена у параметричному просторі, якому відповідає геометрична, абстрактна чи математична суть. Величини w0i і wi0 – швидкості надходження і видалення радіонуклідів з екосистеми. Початкові умови, як правило, відомі (xi(0) = αi – задані величини).
Коефіцієнти kij ≥ 0 – функції перенесення, вони відповідають швидкості перенесення техногенних радіоактивних сполук за одиничної їх концентрації в і-тому компартменті.

При                                       .                                      (3.34)
У випадку, коли компартментний підхід застосовується до моделювання міграції техногенних радіоактивних сполук, вважається, що інтенсивність переходу радіонуклідів з i-го компартмента в j-й пропорційна концентрації радіонуклідів в i-му компартменті. 
Нині існує кілька підходів до визначення функцій перенесення. Найпрос-тішим і найчастіше використовуваним з них є заміна функцій kij константами, що відповідають середнім значенням цих функцій на деякому відрізку часу: 

                                                 .                                         (3.35)
Отримані константи залежать від періоду усереднення, оптимальний вибір якого часто пов’язаний з певними проблемами. На практиці обирається усереднення, за якого дотримується стійкість параметрів.  Розглянемо стійкість та періодичність розв’язків камерної моделі.
Позначимо через x(t) вектор-функцію вигляду x(t) = (m1(t), ..., m7(t))T, а через А і В відповідно матриці:    

                                              ,         (3.36)
причому коефіцієнти aij визначаються із системи рівнянь для mi(t), а b11 = 1, b12 = 0, b13 = 0, b21 = 0, b22 = 1, b23 = 0, b31 = 0, b32 = 0, b33 = 1, bij = 0 при i > 3. 
Уведемо також вектор-функцію: 
                                                      M(t) = (M1(t), ..., M3(t))T.                             (3.37)

 Тоді систему диференціальних рівнянь для mi(t),  можна записати у векторній формі:

                                                          .                                    (3.38)
Розглянемо спочатку стійкість та періодичність розв’язків однорідного рівняння:

                                                               .                                            (3.39)
Введемо многочлен 


                , або: .       (3.40) 
Твердження 1. Якщо det A ≠ 0, то отримаємо співвідношення A1 = sp A, 

                                                     ,                                      (3.41 ) 
A3 = - det A sp A-1[sp A-1 sp2 A-1 - 3sp A-1 sp A-2] - det [- sp A-2 sp A-1 + 3sp2 A-2 - 2sp2 A-1 sp A-2 + 6sp A-1 sp A-3 - 6sp A-1 sp A-4], A4 = det A [sp A-1 sp2 A-1 - 3sp A-1 sp 
A-2- 2sp A-3], A5 = det A [sp A-2 - sp2 A-1], A6 = det A sp A-1, A7 = det A .               (3.42)


Доведення. Зауважимо, що коефіцієнт Ak при  можна визначити із умови

                                                    .                                         (3.43)
 Крім того, мають місце співвідношення:


;        (3.44)         
 і т. п., з яких одержимо відповідні рівності.
Наведемо деякі умови асимптотичної стійкості нульового розв’язку системи (3.38) [243].

Твердження 2. Для асимптотичної стійкості нульового розв’язку системи (3.38) необхідно, щоб виконувалися нерівності А1 < 0, А2 > 0, А3 < 0, А4 > 0, А5 < 0, А6 > 0, А7 < 0. Необхідно і достатньо, щоб детермінанти головних мінорів матриці Гурвіца  були додатними де

                                                         (3.45) 
Наслідок. Для асимптотичної стійкості необхідно, щоб виконувалися умови:


А1< 0, , .                                                                  
                                                                                                                           (3.46) 
Позначимо далі через λ1, ..., λ7 корені рівняння Р(λ) = 0. Відомо, що якщо     Re λ i = 0, то розв’язок рівняння (3.38) стійкий, а якщо існують корені з Re λ i = 0, то у системи (3.38) є періодичний розв’язок.
Твердження 3. У системі (3.38) існують періодичні розв’язки, а якщо det A < 0, то існують асимптотично стійкі розв’язки, а при det A > 0 – необмежені розв’язки.
Доведення. Многочлен Р(λ) непарного степеня і тому існує принаймні один дійсний корінь рівняння Р(λ) = 0, а це означає, що при Р(0) = - det A > 0 корінь рівняння від’ємний, а при Р(0) < 0 – додатній і відповідні розв’язки асимптотично стійкі та необмежені.
Твердження 4. Припустимо, що система рівнянь:

                                                                           (3.47)
має розв’язок. Тоді існує періодичний розв’язок системи (3.38). У противному випадку періодичних розв’язків немає.


Доведення. Очевидно, що система (3.38) має періодичний розв’язок, коли для алгебраїчного рівняння Р(λ) = 0  існує корінь . З умови  одержимо систему рівнянь (3.47).
Теорема 1. Нехай функція M(t) періодична з періодом Т, а система рівнянь (3.47) не має розв’язків. Тоді неоднорідна система (3.38) має єдиний Т-періодичний розв’язок, який може бути записаний так:

                                                  ,                                    (3.48)
де G(t, τ) = X(t)(E - X(T))-1X-1(τ); 0 ≤ τ ≤ t ≤ T; G(t, τ) = X(t + T)[E - X(T)]-1X-1(τ); 0 ≤ t ≤ τ ≤ T,   а матриця X(t) – розв’язок рівняння:

                                                                                       (3.49)                                                                         
Доведення теореми випливає з роботи [244].


Теорема 2. Нехай система рівнянь (3.47) допускає k розв’язків , причому при деякому цілому ri виконується умова .
 Рівняння (3.38) має Т-періодичний розв’язок тоді, коли виконуються умови ортогональності: 

                                                       (3.50)



Доведення. Якщо рівняння (3.47) має k розв’язків , то його система диференціальних рівнянь має 2k лінійно незалежних розв’язків: , , причому ці розв’язки є Т-періодичними і виконуються умови ортогональності функції BM(t), отже, існує Т-періодичний розв’язок системи (3.38) [244].
Теорема Массера. Якщо система (3.35) з Т-періодичною функцією М(t) має обмежений розв’язок, то у цієї системи існує Т-періодичний розв’язок.
Наслідок. Якщо неоднорідна система з Т-періодичною функцією M(t) не має Т-періодичних розв’язків, то всі розв’язки цієї системи необмежені. Тоді має місце наведена нижче теорема.

Теорема. Нехай однорідна система (3.39) асимптотично стійка, а вектор-функція M(t) неперервна та обмежена при [30].

Тоді                                              ,                                        (3.51)

де                                      .                       (3.52)
Зауваження. Функція η(t) є граничною функцією для x(t). Якщо M(t) – періодична функція з періодом Т, то функція η(t) також періодична з періодом Т. Крім того, у розглянутому випадку функція x(t) обмежена, незалежно від того, періодична функція M(t) чи ні; ε – наближені розв’язки системи (3.38).

Припустимо, що внесок водної біоти та підземної води малий порівняно з внеском інших чинників, тобто k43 ~ ε , k63 ~ ε. Якщо ε = 0, система рівнянь для вектора (m1, m2, m3, m5)T = x(t), тобто ,
де


                            ;   .                    (3.53)
Відповідний многочлен P() набуває вигляду:

                                     ,                        (3.54)
де                                                    А1 =k11 + k22 + k33 + k55;                                   (3.55)

                                             ;                      (3.56)
                                                               A3 = det A sp A-1,                                      (3.57)
                                                                        A4 = -det A.                                       (3.58)
Необхідна і достатня умова асимптотичної стійкості у нашому випадку буде така:

                              (3.59)
Система (3.47) для нашого випадку буде мати вигляд:

                                                                                    (3.60)


Тобто    , отже , якщо А1 ≠ 0. 

Коефіцієнти повинні задовольняти умову: , якщо є періодичні розв’язки.


Висновки до розділу 3 
Отже, визначення границь радіаційної стійкості екологічних систем ускладнюється зміною умов існування екосистеми, які є детермінантами екологічних процесів. Так, при тривалому антропогенному втручанні у природне середовище на рівні критичних навантажень у ньому виникають випадкові або періодичні зміни параметрів стану, що можуть призвести до змін стану екосистеми. Кумулятивний ефект накопичення регулярних радіоактивних збурень може призвести до змін природного середовища і переходу його в інший стан. 
Аналіз існуючих методів та моделей оцінювання надійності систем показав складність для практичного використання при дослідженні надійності конкретних екологічних систем, оскільки для їх реалізації необхідна велика кількість натурних даних, які реально надзвичайно важко отримати. Такі натурні дослідження потребують багаторічних  зусиль колективів цілих інститутів для кожного типу екосистем.
Використаний у роботі теоретичний підхід до аналізу надійності екосистем на базі камерних моделей дає можливість отримувати необхідні  експериментальні дані для побудови камерних моделей екосистем різної складності та їх аналізу, спираючись на універсальність методу. 
На основі відомої біологічної схожості поведінки 137Cs, як фізіологічного аналога К, запропоновано гіпотезу щодо подібності поведінки цих елементів у довкіллі, зокрема – здатності накопичуватися в живих організмах. Йдеться про можливість оцінювати та моделювати надійність екологічних систем через поведінку 137Cs, який здатний відображати фундаментальні характеристики екосистем – їх надійність при дії різних небезпечних чинників.






                                                        Розділ 4  
  
МЕТОДИ МОДЕЛЮВАННЯ РАДІАЦІЙНОГО ВПЛИВУ 
НА ЕКОСИСТЕМИ

4.1. Теорія надійності в радіобіології різнорівневих біологічних систем
Біологічні об’єкти мають надзвичайно високу надійність, що значно перевищує надійність будь-яких технічних систем. Це випливає насамперед з часу існування біологічних систем, який значно перевищує час безвідмовного існування технічних систем. Як визначення поняття надійності біосистем можна запропонувати таке: надійність – фундаментальна властивість біологічних об’єктів, що визначає ефективне їх існування та функціонування у випадково варіюючих умовах середовища та в часі. Мірою надійності є ймовірність безвідмовного існування систем, яка може змінюватися від 0 до 1.
Біологічні системи мають безліч функцій, серед яких можна виділити основні функції біологічного об’єкта, що визначають його життєздатність. Під впливом різних умов у біологічній системі можуть відбуватися відмови кожної з основних функцій.
У математичній теорії надійності систем виділяють два основні типи систем [245]. Нехай надійність окремого елемента системи визначається через Рі – імовірність безвідмовного існування елемента. Перший, найпростіший, тип системи, що складається з багатьох елементів, – це система послідовного типу, прикладом якої може слугувати звичайна ялинкова гірлянда. Гірлянда перестає працювати, коли відмовляє хоча б одна з лампочок. Математично надійність такої послідовної системи з n-елементів за формулою множення ймовірностей, як відомо, визначається таким виразом:

                                                                                                                (4.1)
Зрозуміло, що така послідовна система має надзвичайно низьку надійність, оскільки відмова хоча б одного елемента призводить до відмови усієї системи. 
Навіть висока надійність елементів Рі не спроможна забезпечити високу надійність такої послідовної багатоелементної системи.
Інший тип систем – це системи паралельного типу. Такі системи можуть відмовити тільки тоді, коли всі їхні робочі елементи будуть у стані відмови. За такою схемою працюють практично всі електричні мережі в житлових будинках та у промисловості. 
Якщо ймовірність відмови одного з елементів становить Рі, то ймовірність безвідмовного існування дорівнюватиме 1 – Рі. У паралельній системі елементи працюють незалежно, тому за формулою множення ймовірностей, імовірність відмови усіх n-елементів, як відомо, становитиме:

                                                                                                      (4.2)
Тоді ймовірність безвідмовного існування такої паралельної системи визначається за формулою:

                                                                                                        (4.3)
Очевидно, що побудована за паралельною схемою система буде високонадійною, навіть якщо надійність її окремих елементів незначна. Така властивість паралельної системи лежить в основі методу резервування, що часто використовується під час створення високонадійних технічних систем та у структурі існуючих біологічних систем [245].
Надійність складної високонадійної системи може бути забезпечена або використанням надзвичайно високонадійних елементів та(або) спеціальними системами забезпечення надійності, а саме: ефективними системами відновлення та(або) системами резервування. Загалом біологічні системи, що пройшли багато-віковий відбір та вплив постійно змінних умов існування, можна (за визначенням Дж. Фон Неймана) [246] вважати як високонадійні системи, побудовані з малонадійних елементів. Низька надійність біологічних елементів (молекул, клітин) визначається малим часом їх існування (молекули, як правило, існують хвилини та години, а клітини – доби та роки). Тому, беручи за міру надійності середній час безвідмовного існування, можна сказати, що надійність біологічних елементів (клітин, макромолекул), як правило, значно нижче, ніж надійність самої біологічної системи, яка з них побудована. Це означає, що висока надійність біологічних об’єктів не може повністю визначатися надійністю елементів, а цілком залежить від ефективності роботи систем відновлення та резервування.
У теорії надійності відновлення визначається як «ремонт» або «заміна» елемента, що відмовив, на робочий. Іншим методом забезпечення надійності системи є введення в неї надлишкових або резервних елементів. 
Структурне резервування – введення в систему резервних елементів або підсистем, що знаходяться в різних режимах функціонування (рис. 4.1) – у неробочому (холодному), мало робочому (теплому) та робочому (гарячому) стані [247, 248]. 


Рис. 4.1. Графічне зображення структури високонадійної системи

Залежно від режиму роботи з тією чи іншою швидкістю резервні елементи вступають у функціонування на заміну тих елементів, що відмовили. Такі елементи надходять до систем відновлення. Окрім структурного резервування, розрізняють інші типи резервування, які широко наведені в біологічних системах. 
Часове резервування – метод підвищення надійності систем, що використовує надлишковість часу, коли елементи, зокрема, здатні функціонувати надійно більше часу, ніж це необхідно в системі. 
Інформаційне резервування – використання надлишкової інформації. 
Функціональне резервування – використання здатності елементів виконувати додаткові функції тощо.
Загалом можна сказати, що надійність технічної системи може бути визна-чена на рівні проектування, шляхом створення вдалої схеми, що оптимально використовує різні типи відновлення та резервування. Тут схеми вибирають зазвичай таким чином, щоб елементи довгострокового використання відновлювались, а елементи короткострокового використання були зарезервовані. 
Щодо біологічних систем, головна проблема під час аналізу їх надійності полягає в тому, що структура та засоби забезпечення їх надійності вивчені недостатньо. Застосування та розвиток теорії надійності біологічних систем створює можливість за допомогою ідей та методів цієї теорії з достатньою евристичністю вивчати структуру біосистем та засоби забезпечення високої надійності, закладені в даній структурі.
[bookmark: _Toc390249914]Важлива відмінність біологічних систем від технічних полягає в тому, що в техніці всі зовнішні впливи можуть бути спрогнозовані, і систему можна випробувати на надійність до будь-якого з чинників. У випадку біологічних систем дія зовнішніх чинників, які викликають відмови, не може бути точно спрогнозована [249, 250]. 
Біологічна система за своєю структурою є системою чітко ієрархічною, що відображається в її надійності. Розглядаючи найпростішу ієрархічну систему, яка складається з n-рівнів (рис. 4.2), видно, що система з ієрархічним типом організації структури помітно надійніша, ніж інші типи структур (наприклад, автономного типу). Розглядаючи граф ієрархічної системи, можна прослідкувати за відмовою, що виникла на нижньому рівні ієрархії даної системи [251].
Припустимо, що ймовірність відмови елементів нижнього рівня становить Р1, тоді ймовірність формування з нього відмови на другому рівні ієрархії Р2 буде складати величину Р1 ≥ Р2, що залежить від способу, за яким елементи а1, а2, а3 ... формують елемент b2, тобто залежно від надійності організації елементів b з елементів а. Це означає, що зі збільшенням рівня ієрархії може зростати надійність елементів на вищих рівнях. 


Рис. 4.2. Найпростіша ієрархічна система на n-рівнях

Інакше кажучи, чим більше рівнів ієрархії та елементів на цих рівнях, які утворюють біосистему, тим вище її надійність; а при заданому рівні надійності біосистеми, тим нижче вимоги до надійності елементів на рівнях ієрархії, що знаходяться нижче. Ця особливість і дає змогу будувати високонадійні біосистеми з малонадійних елементів. 
Виходячи з ієрархічного принципу, можна зробити висновок: чим нижче рівень ієрархії, на якому відбувається відмова, тим вище надійність біосистеми. Під час ушкоджень, що виникають на елементах високих рівнів ієрархії, надій-ність біосистеми помітно знижується внаслідок втрати переваг ієрархічної системи. Принцип ієрархічності в реалізації репродуктивної функції докладно проаналізовано у вигляді «естафетного принципу», згідно з яким створення склад-них елементів, побудованих з великої кількості ідентичних структур, реалізується шляхом передачі репродуктивної функції лише одній із новостворених структур. 
Питання про радіобіологічні особливості багатоклітинних систем можна звести до питання про те, як це різноманіття типів реакцій клітин на опромінення проявляє себе в радіобіологічних реакціях на рівні субпопуляції клітин, на рівні тканини, органу та організму загалом [252–254]. Чіткої відповіді на це питання поки що немає. Тому для вирішення цих питань слід використовувати ідеї та методи теорії надійності біологічних систем, що активно розвиваються.
Розглянемо різні рівні інтеграції біосистеми з позицій теорії надійності. Субпопуляції клітин утворюють популяцію клітин або тканину організму. 
Залежно від способу організації тканини з субпопуляцій клітин може мінятися характер радіобіологічних реакцій. Для меристеми кореня рослин характерна «послідовна» структура. Клітини центру спокою формують і підтримують ініціальні клітини, що утворюють у процесі ділення пул проліферуючих клітин, які потім розтягуються та диференціюються. 
У радіобіології багато явищ та механізмів краще досліджувати на відносно простих рослинних об’єктах. Мета дослідження полягає в перевірці та обґрунту-ванні деяких підходів до побудови якісної та кількісної моделі радіобіологічних реакцій об’єктів, які ґрунтуються на ідеях та методах теорії надійності. 
Дослідження проводили на вищій рослині з родини ряскових – Спіроделі багатокорінній (рис. 4.3) [255]. 

Рис. 4.3. Ряска – Cпіродела багатокорінна (Spirodela polyrrhiza або L. schleid) 
(Відділ Покритонасінні (Angiosperma), або Квіткові (Magnoliophyta),
 родина Ряскові (Lemnaceae)


У цієї рослини меристема утворена у вигляді субпопуляцій клітин зачатків дочірніх щитків – вегетативних потомків (рис. 4.4), що проліферують відносно незалежно один від одного за «паралельною» схемою, що природно повинно відображатися у відмінностях радіобіологічних реакцій цих двох систем. 


Рис. 4.4. Схематичне зображення меристеми ряски (Спіродели багатокорінної): 
1–11 – умовні зображення зачатків майбутніх дочірніх поколінь рослини; 
0 – частина батьківського щитка рослини

Тобто, знаючи надійність-виживаність окремих субпопуляцій і надійнісну структуру, можна визначати (розраховувати) та прогнозувати надійність-вижи-ваність усієї меристеми за параметрами надійності окремих субпопуляцій клітин. 
Так, для «послідовної» системи в меристемі кореня її параметр надійності (виживання) можна отримати простим перемноженням параметрів надійності окремих субпопуляцій. Для «паралельної» структури меристеми щитка ряски параметр її надійності можна отримати у вигляді суми параметрів надійності окремих субпопуляцій зачатків.
Складність полягає в чіткому визначенні параметрів надійності окремих підсистем. Аналогічно виглядає ситуація й на інших рівнях інтеграції біосистем. Зрозуміло, що немає принципових заперечень щодо використання ідей, уявлень та методів теорії надійності до вивчення біологічних систем.
Як зазначалося раніше, висока надійність біологічних систем не може існувати самостійно, а повинна бути забезпечена ефективними системами відновлення та резервування. Ці системи широко представлені в біологічних об’єктах, але вони потребують спеціального дослідження. Для таких досліджень необхідна спеціальна система випробувань. 
Під час дослідження надійності складних систем схема випробувань складається з N0 систем, що поставлені на випробування, частина з них – Nt, відмовляє, і для опису системи зазвичай використовують параметр, який характеризує ймовірність безвідмовної роботи системи в інтервалі часу 0 – t. Подібні показники можна отримати і для біологічних систем, але значно важливіше розробити таку систему випробувань біологічних систем, котра дозволяла б досліджувати природу надійності біосистеми та структуру, що її забезпечує. Дослідження показали, що необхідно створити прискорену схему випробувань біосистем, яка була б: універсальною – придатною для будь-яких біологічних об’єктів; адекватною – не порушувала законів існування біосистеми; була б здатною для аналізу структури і властивостей біосистеми. 
Як показали дослідження, основним чинником для такої прискореної схеми випробувань може бути іонізуюча радіація. Опромінення, як відомо, викликає в біологічному об’єкті потік відмов, які описуються розподілом Пуассона. За зміни інтенсивності такого керованого потоку відмов можна вивчати надійнісні властивості біологічного об’єкта, його здатність до відновлення та резервні властивості біосистем на різних рівнях інтеграції [253, 254]. 
У процесі нормального життя біосистеми на неї впливає безліч випадкових чинників низької інтенсивності. Із теорії надійності відомо, що сумарний потік відмов, складений із множини слабких потоків відмов, можна описати у вигляді простішого пуассонівського  потоку відмов. Відомо, що два таких пуассонівські потоки утворюють також пуассонівський потік відмов. Тому можна за допомогою опромінення до природного потоку відмов додати у прискорену систему випробувань іонізуюче опромінення, щоб за короткий час підняти контрольований рівень відмов, що за характером дії радіації на біосистеми виникають на найнижчих рівнях ієрархії біосистем, на рівні атомів та молекул. 
Вважатимемо, що в «долі» та в усуненні таких відмов будуть брати участь всі різноманітні системи забезпечення надійності біосистем на всіх рівнях інтеграції. Тому можливість використання радіації для випробування надійності біосистем свідчить про збіг внутрішньої сутності понять радіостійкості та надійності.
Здатність біосистеми виправляти відмови, відновлювати ураження та ліквіду-вати їх наслідки становить сутність систем надійності та радіостійкості і визначає кількісні значення міри надійності та радіостійкості. Є підстави вважати, що природно виникаючі потоки відмов у біосистемах і відмови в умовах опромінення та в умовах пострадіаційного періоду збігаються за місцем їх виявлення та за характером розподілу по клітинах. Відмінність лише в тому, що природні відмови виникають у разі довготривалого функціонування біосистем, поступово, і їх виникнення супроводжується змінами в часі стану самих біосистем. 
З теорії випробувань відомо, що, наприклад, середній період без відмовного функціонування в нормальному та прискореному режимах випробувань прямо пропорційний однин одному. Співвідношення прямої пропорційності можна встановити і для інших критеріїв надійності біосистем. Це буде означати виконання принципу адекватності системи при нормальному режимі функціону-вання та в умовах прискорених випробувань надійності. При цьому параметр виживання В*, як відомо з теорії надійності та теорії прискорених випробувань, зв’язаний з параметром надійності В простим співвідношенням [167]:

                                                            ,                                                       (4.4)
де а – параметр пропорційності, який залежить тільки від дози та режиму опромінення.
Важливим результатом цього висновку є поява можливості шляхом розрахунку оцінювати радіостійкість біосистеми в цілому, виходячи з даних щодо радіостійкості окремих підсистем. Ця можливість відкриває нові перспективи для використання ідей, методів та математичного апарату теорії надійності в радіобіології багатоклітинних систем. 
У спрощеному вигляді завдання визначення радіостійкості з виживання багатоклітинного організму може бути зведене до оцінювання виживання окремих органів, а потім, шляхом розрахунку на основі знання структури надійності організму з окремих органів, виживання цілого організму. Важливим також є те, що можливий розв’язок оберненої задачі: за параметром виживання цілого організму, знаючи структуру забезпечення надійності організму, можна оцінювати радіостійкість, а отже, і відносну надійність окремих органів, тканин, субпопуляцій клітин тощо. Це дозволяє розглядати теорію надійності як важливий евристичний метод дослідження біологічних об’єктів.
[bookmark: _Toc390249916]Таким чином, життєдіяльність біологічних систем можна описувати, розраховувати та прогнозувати за допомогою класичної теорії надійності багатоклітинних функціональних систем.


4.2. Математичні моделі радіаційного впливу на біологічні системи
       4.2.1. Математичні моделі радіаційного ураження багатоклітинного організму (на прикладі рослини)
В основу якісної та кількісної моделі радіобіологічних реакцій багатоклітинних систем покладено чотири основних постулати, що базуються на теоретичних та експериментальних дослідженнях:
1. Під час дії радіації на багатоклітинний організм виникає різноманіття первинних уражень, що описуються розподілом Пуассона, котре лежить в основі виникнення під дією радіації різних форм інактивації і форм виживання. Все це різноманіття, мало значуще для одноклітинних організмів, суттєво впливає на характер радіобіологічних реакцій у багатоклітинних систем. 
2. Кожному рівню ієрархії біосистеми відповідає своя адекватна міра радіобіологічного ефекту. Система таких мір дозволяє повністю описати радіобіологічні особливості багатоклітинного багаторівневого організму.
3. Формування радіобіологічного ефекту потребує значного часу, і чим вище рівень інтеграції, тим більше часу потрібно для реалізації радіобіологічного ефекту. В основі впливу динамічного чинника на радіобіологічний ефект лежать механізми модифікації, відновлення, адаптації і реалізації ураження. Динамічний чинник може як підсилювати, так і послабляти радіаційне ураження.
4. Довгострокова динаміка формування радіаційного ураження багатоклітинних систем призводить до підсилення радіобіологічного ефекту за рахунок процесів нормального старіння і старіння біосистем, що прискорено дією радіації. Основою для підсилення старіння за рахунок радіаційного чинника є збіг сутності елементарних подій процесу старіння та радіаційного ураження.
Зупинимося на цьому постулаті докладніше. Існує багато гіпотез і теорій старіння на різних рівнях інтеграції біосистем. Якщо дотримуватися теорії Захера-Гомпертца, то елементарні події процесу старіння на клітинному рівні можна звести, по суті, до виникнення первинних помилок і ушкоджень, що нагромаджуються з часом, і можуть призводити до суттєвих уражень тканин, органів і організму в цілому. Отже, можна говорити про збіг сутності елементарних подій процесу старіння, які є природним потоком відмов у біосистемах, та елементарних подій ураження при радіаційному впливі. Обидва ці потоки, як зазначалося вище, є найпростішими потоками відмов. Таким чином, можна вважати, що опромінення, створюючи додатковий потік відмов, прискорює природне старіння, не змінюючи його сутності.
Отже, є необхідна та достатня кількість постулатів для побудови якісної та кількісної моделі радіаційного ураження багатоклітинних систем. Наведемо ці підході на результатах досліджень вищої рослини Спіродели багатокорінної. Зупинимося на деяких важливих для розуміння особливостях цього об’єкта досліджень.
Радіобіологічні дослідження, на засадах теорії та моделей надійності, проводили на вищій рослині з родини ряскових – Спіроделі багатокорінній. 
Особини Спіродели являють собою зелені щитки (листостебла) (див. рис. 4.3). У щитку знаходиться генеративний орган вегетативного розмноження – меристематична тканина. З правої та лівої сторін щитка є кишені, з котрих відповідно до недихотомічного родоводу з’являються дочірні щитки. Генерація дочірніх щитків відбувається послідовно від 1 до 14 номера (у контрольних особин). При цьому якщо зачатки перших дочірніх щитків представлені в батьківській меристемі тисячами клітин, то зачатки пізніх 7–8 дочірніх щитків – у момент опромінення декількома клітинами (див. рис. 4.4). У зв’язку з цим клітини зачатків перших дочірніх щитків здатні до їх появи здійснити у складі меристеми 1–2 поділи (тобто тут встигають бути реалізовані тільки перші найважчі форми інактивації). Водночас клітини пізніх генерацій до 6–8 і більше клітинних поділів. Тому в їх «долі» мають шанс проявитися усі основні форми інактивації: від важких до легких. Схематично даний багатоклітинний організм можна представити у вигляді чотирирівневої ієрархічної системи (рис. 4.5). 

Рис 4.5. Схема чотирирівневої ієрархічної системи (для організму ряски – 
Спіродели багатокорінної)

Це своєрідна «матрьошка» починається від рівня «клітини». Клітини входять до складу зачатків різного розміру. Зачатки в цілому утворюють популяцію клітин – меристему (тканину) – генеративний орган, що входить до складу цілої рослини. Популяція рослин утворює просту модельну екосистему. Важливо, що для кожного рівня ієрархії в даній системі можна виділити чітко відокремлені елементи і власні функції – загибель клітин, субпопуляцій зачатків, меристеми і рослини в цілому.
Усі реакції на різних рівнях ієрархії чітко виділяються за появою або непоявою нащадків у родоводі. В меристемі – клітина, малі та великі субпопуляції клітин і сама меристема в організмі мають чітку функцію забезпечення (у ряді клітинних поділів) досягнення зачатками необхідного розміру субпопуляцій і потім формування зрілого дочірнього щитка, здатного продовжити родовід колонії особин в озері або у ставку.
Організм у цілому забезпечує взаємодію диференційованих тканин (фотосинтезуючої частини щитка і коренів з меристемою для забезпечення основної функції розмноження). Слідкуючи за цими процесами, можна фіксувати радіобіологічні реакції на кожному з визначених рівнів інтеграції за своїми, характерними для них, ступенями ураження. На основі цих експериментів вдалося сформувати логічну й адекватну математичну модель радіаційного ураження багатоклітинного організму на прикладі даного простого рослинного організму.
Основна схема дослідів така. Колонії щитків Спіродели багатокорінної культивували в рідкому середовищі Хатнера [256]. Із клону відбирали зрілі пари щитків як батьківські та перекладали на агаризоване середовище. Культивуючи та вегетативно розмножуючи, здійснювали відкладання та облік особин відповідно до недихотомічного родоводу від 1 до 14 особин [257]. Ступінь ураження визначали за порушенням появи дочірніх щитків відповідних номерів.
Клітинний рівень ієрархії. Мірою радіобіологічного ефекту у клітин меристеми є їх здатність до поділу та утворення мікро- та макроколоній різного розміру. Практично всі клітини меристеми залежно від ступеня ураження беруть участь у формуванні радіобіологічних ефектів на більш високих рівнях ієрархії.
На рис. 4.6 подано результати оцінювання порівняння радіочутливості зачатків різних розмірів (значення ЛД50). Із цього рисунка видно, що радіочутливість лінійно збільшується зі зростанням номера дочірнього щитка. Причина полягає в тому, що клітини перших великих зачатків здійснюють у меристемі 1–2 поділи і тому після опромінення в них встигають проявити себе тільки важкі форми інактивації клітин. 
На «долю» пізніших щитків впливають не тільки важкі, а й легші форми інактивації. Це призводить до того, що важкість реалізованого ураження збільшується зі зростанням номера щитка і це проявляється у зниженні радіочутливості. Якщо продовжити аналізувати отримані дочірні щитки щодо їх особистого родоводу, то отримаємо зворотну картину.

Рис. 4.6. Радіостійкість (ЛД50) дочірніх щитків у різних генераціях

Відносна радіостійкість нащадків, які отримані від опромінених батьківсь-ких щитків, збільшується з номером щитка. Річ у тім, що перші дочірні щитки виходять у великій кількості, але вони забирають із собою в меристемі багато уражених клітин з недореалізованими формами інактивації, які потім проявляють себе у нащадках дочірніх щитків. Одночасно щитки пізніх дочірніх генерацій, хоча їх і мало, виходять майже очищеними від клітин, які несуть нереалізовані ушкодження, і тому формують більш стійкі нащадки. На їх «подальшій долі» остаточне ураження майже не відбивається. Ці дані свідчать про те, що в популяції клітин меристеми реалізується модель багатьох форм інактивації, і оскільки прикінцеві ураження помітні у нащадків навіть 10-го дочірнього щитка, можна вважати, що число форм інактивації не менше 10-ти.
Для математичного опису радіаційного ураження клітин меристеми ряски найбільш адекватною виявилась імовірнісна модель радіаційного ураження Ю. Г. Капульцевича [109]. Аналітично модель ураження клітин може бути подана формулою:

                                                                                        (4.5)
де Р – імовірність виживання окремої клітини під час опромінення дозою D; m – ударність мішені (кількість попадань, здатна повністю інактивувати клітини); α – імовірність втрати здатності до поділу після одного попадання в чутливу мішень клітини з об’ємом v; (1 – α)i – імовірність зберігати здатність до поділу клітини після i-попадань.  
Аналіз отриманих даних для виживання різних дочірніх нащадків у Спіродели багатокорінної показав, що для даного об’єкта досліджень характерно утворення більше 10-ти різних форм інактивації клітин. Оцінки параметрів моделі виживання клітин, за даними експериментів та розрахунків: m ≈ 10, α ≈ 0,1, v ≈ 1/10 Гр. Таким чином, спираючись на методи теорії надійності, можна розрахувати всі необхідні параметри для моделі ураження на клітинному рівні.
Рівень субпопуляції клітин. Для даного об’єкта досліджень природною мірою радіобіологічного ефекту на рівні субпопуляцій клітин зачатків різного розміру та номера є їх здатність утворювати із висхідної кількості клітин зачатків (від 1–2 клітин до тисяч клітин) у процесі поділу необхідну критичну кількість клітин, достатню для формування зрілого дочірнього щитка – особини рослини. Це виті-кає з даних морфологічних та цитологічних досліджень об’єкта. Оскільки поділ клітин у складі зачатків проходить незалежно за паралельною схемою надійності, то отримаємо математичний опис радіобіологічного ефекту (виживання) на рівні субпопуляцій зачатків різного розміру, що привело до такої моделі [151]:


    S(P)= при ,


                                                                при                                     (4.6)
де S(P) – виживання субпопуляцій зачатків розміром n0; P – імовірність виживання поодиноких клітин у складі меристеми  при певній дозі опромінення D; T – середнє число поділів клітин даної субпопуляції до формування не обхідного критичного числа клітин Nk. Числа Т – різні для різних n0 субпопуляцій. 
Так для малих субпопуляцій пізніх дочірніх генерацій вони можуть сягати до 10-ти мітозів, для великих субпопуляцій у тисячі клітин достатньо 1–2 мітозів. Розрахунки та експериментальні результати показали, що Nk  дорівнює приблизно 10 000 клітин. 
За формулою (4.3) були розраховані теоретичні криві виживання субпопуляцій різного розміру n0 з різним припустимим числом мітозів Т – за різних доз опромінення D. На рис. 4.5 подано розрахункові дані про виживання субпопуляцій різного розміру. 
На рис. 4.7 та 4.8 наведено отримані експериментальні дані про виживаність дочірніх щитків різних генерацій. 
Видно, що теоретичні та експериментальні криві виживання для різних гене-рацій за характером, видом та основними параметрами непогано корелюють одне з одним. Особливо слід звернути увагу на форму дозових залежностей виживання.


Доза g - опромінення

Рис. 4.7. Теоретичні криві виживання S(p) субпопуляцій клітин різного розміру – n0 за їх здатністю у відповідному числі клітинних поділів – Т – утворити – Nk критичне число клітин, достатнє для виживання особин за різних доз опромінення – D 




Рис. 4.8. Криві виживання () дочірніх щитків у різних за номером генераціях (2–7)

Отже, якщо для клітин за моделлю Капульцевича криві виживання мають класичну форму і закінчуються експоненційною ділянкою, то криві виживання для субпопуляцій мають майже пороговий характер. Це пов’язано з тим, що якщо дози такі, коли число виживаних клітин здатне за Т мітозів сформувати критичне число клітин Nk, достатнє для повного виживання особин, то виживання буде становити 100 %, а якщо недостатнє, то виживання буде дорівнювати нулю. Тому і виникає пороговий тип дозової залежності. 
Рівень виживання популяції клітин усієї меристеми. Тут природна міра радіобіологічного ефекту – це кількість сформованих дочірніх щитків, оскільки основна функція меристеми – здатність генерувати нащадків. З урахуванням особливостей біології об’єкта досліджень ясно, що процес генерації дочірніх особин – це процес незалежний, тобто практично діє паралельна схема забезпечення надійності генеративного процесу. 
Структуру популяції меристеми можна представити у вигляді паралельного незалежного функціонування субпопуляцій зачатків, які забезпечують безперервність генеративного процесу. Природною мірою виживання меристеми може слугувати відносний вихід (число) генерованих дочірніх щитків. На рис. 4.9 показано у вигляді плавної кривої дозову залежність виживання меристеми за її здатністю генерувати щитки. Видно, що на відміну від порогових кривих виживання на рівні субпопуляцій, крива виживання для популяції клітин меристеми має плавний характер. 

Доза g –опромінення, Гр
Рис. 4.9. Експериментальна (пунктирна) та теоретична (суцільна) криві виживання меристеми Спіродели багатокорінної


Виходячи з ідеї про паралельне незалежне генерування дочірніх щитків, було побудовано спрощену математичну модель виживання меристеми як суму відповідних виживань окремих субпопуляцій Si (p):

                                                               ,                                            (4.7)  
де k – число генерованих дочірніх щитків.
Тому для формули виживання меристеми можна використати спрощену модель для паралельного процесу у вигляді суми виживання дочірніх нащадків. Оскільки виживання змінюється від 1 до 0, то необхідне нормування на загальну кількість дочірніх генерацій – k. 
За моделлю (4.7) та моделлю виживання для окремих субпопуляцій (4.6) побудована теоретична крива виживання, що збігається з ходом експериментальної кривої (рис. 4.9). Вважатимемо, що застосування підходу надійності до меристеми як паралельної системи субпопуляцій, які функціонують, правомірно та корисно. 
Організм даної рослини у спрощеному вигляді можна представити як послідовну систему, що складається з двох органів – основного критичного органа меристеми та фотосинтезуючої тканини щитка і кореневої системи. Фотосинтезуючу тканину щитка та кореневу систему можна об’єднати в один орган з тієї причини, що всі ці тканини відіграють допоміжну роль в основній генеративній функції. Спеціальні експерименти показали, що в діапазоні доз опромінення (10–120 Гр), які використовуються в дослідженнях, відносна радіочутливість диференційованих тканин не перевищує 10 % радіочутливості генеративного органа. З урахуванням послідовної структури надійності радіочутливість організму на основі теорії надійності може бути визначена як добуток виживання меристеми та диференційованих тканин. Оскільки виживання диференційованих тканин (у використаному діапазоні доз опромінення) дорівнює приблизно одиниці, то виживання організму в цілому визначається виживанням меристеми, що добре підтверджується експериментом (рис. 4.9). Використання підходу надійності виправдовує себе і в цьому випадку.
Дотепер було розглянуто радіобіологічні реакції багатоклітинного рослинного організму, абстрагуючись від процесів старіння та від четвертого постулату. Вплив процесів старіння в нормі та під час опромінення чітко проявляється на кривих ефективності виходу дочірніх щитків різних розмірів.
На організменному рівні спостерігається найбільш чіткий прояв процесів старіння (рис. 4.10). Установлено, що Спіродела багатокорінна проявляє чітко виражений процес старіння. Видно, що ймовірність виживання щитків навіть у контролі помітно зменшується, починаючи з 6-ї генерації, а вихід щитків у останніх 12–14 генераціях дуже малий. Відомо, що опромінення здатне прискорювати процес старіння. 


                   Номер генерації

Рис. 4.10. Залежність виживання (N/N0, %) дочірніх щитків у різних генераціях (n) у нормі (0) 
та при різних дозах гамма-опромінення: 1 крад (10 Гр), 2 крад (20 Гр),
4 крад (40 Гр), 6 крад (60 Гр) та 8 крад (80 Гр)

З  рис. 4.10 добре видно, що і без опромінення наявний ефект старіння. Починаючи з 6-го дочірнього щитка, відносний вихід різко знижується і в 11–14-й генераціях він вже дуже малий (можна нехтувати) [167].
Відомо, що опромінення здатне прискорювати процес старіння[152]. Існує багато гіпотез і теорій старіння на різних рівнях інтеграції біосистем. Якщо дотримуватися теорії Захера-Гомпертца, то елементарні події процесу старіння на клітинному рівні можна звести, по суті, до виникнення первинних помилок і ушкоджень, що нагромаджуються з часом, і можуть призводити до суттєвих уражень тканин, органів і організму в цілому. Для математичного опису нормального процесу старіння найбільш придатні модель і формула Гомпертца:

                                                                            (4.8)
де Sст – імовірність генерації щитків n-генерації; В – параметр швидкості старіння; R – параметр нагромадження помилок як основна причина старіння. 
За експериментальними кривими старіння в нормі і при опроміненні можуть бути розраховані значення параметрів процесу старіння. 
Аналіз, проведений на основі теорії надійності, показав, що елементарні процеси радіаційного ураження і старіння незалежні один від одного. Це дає змогу визначити виживання організму як добуток виживання від радіаційного ураження на виживання, що визначається процесами старіння. Математичний опис таких уявлень дозволяє запропонувати для оцінювання виживання організму просту формулу:

                                                                                                  (4.9)
де Sm – виживання організму ряски, що визначається (як було раніше показано) виживанням меристеми, а Sст – виживання ряски в процесі старіння.
Для аналізу реальних даних процесів старіння за допомогою формули Гомпертца зручно зробити перетворення цієї формули таким чином, щоб звести її до лінійної форми такого типу:   

                                                                       (4.10)
Це перетворення дає змогу представити криві старіння в лінійній формі. 
Дані рис. 4.10 можуть бути наведені в лінеаризованій формі. Такі криві старіння можна розрахувати для норми та під час опромінення в різних дозах. За ними методом екстраполяції до осі ординат можуть бути розраховані та отримані дані про значення В та R. Зокрема, за даними експерименту, оцінка цих парамет-рів показала, що в нормі В = 0,04, R = 0,38. А при опроміненні в дозі 20 Гр ці зна-чення становлять: В = 0,08, R = 0,37. Видно, що опромінення у два рази підвищує швидкість процесу старіння і мало впливає на параметр нагромадження помилок. 
Старіння багатоклітинних систем можна описати термінами гіпотези Сцилларда [153]. З теорії надійності можна передбачити незалежність елементарних подій старіння та радіаційного ураження багатоклітинної системи. Виходячи з незалежності, можна стверджувати, що ймовірність загибелі біосистеми під час опромінення певною дозою радіації визначається як добуток імовірності загибелі біосистеми від суто радіаційного ураження на ймовірність ураження, що пов’язана з процесами нормального та прискореного радіацією процесів старіння. При цьому виживання на рівні субпопуляцій може бути визначено як добуток цих імовірностей:

                                              ,                                     (4.11)

де ; В* – швидкість старіння під час опромінення; R* – швидкість нагромадження помилок у разі опромінення. 
Отже, розроблені на основі теорії надійності моделі ураження багатоклітинного рослинного організму дозволяють прогнозувати закономірності радіаційного ураження на різних рівнях інтеграції рослини, враховувати участь процесів старіння в радіобіологічних ефектах. Отримані моделі формують перспективний підхід до прогнозу і моделювання радіобіологічних ефектів у багатоклітинних системах на різних рівнях ієрархії.
Модель (4.11) описує внесок процесів старіння у формування радіобіологічних ефектів. Видно, що чим більше час функціонування t, тим більший внесок процесів природного та прискореного старіння у виживання популяцій. Модель дає змогу врахувати роль процесів старіння на різних рівнях інтеграції, якщо замінити цією моделлю Si (p) у всіх моделях (4.5), (4.6). Розрахунки щодо реального внеску процесів старіння у радіобіологічний ефект на рівні меристеми для параметра R – показника пришвидшення старіння – показали, що він досягає значної величини (0,38) при великих дозах γ-радіації.
Результати досліджень показали, що на основі знань структури об’єктів на різних рівнях ієрархії, його функцій та закономірностей радіобіологічних реакцій побудована якісна модель радіаційного ураження багатоклітинного рослинного організму. Модель складається з чотирьох постулатів, у яких вразо-вана уся основна феноменологія радіобіологічних реакцій у багатоклітинних систем. Запропонована кількісна модель орієнтована на конкретний об’єкт – вищу рослину Спіроделу багатокорінну. Реакції інших багатоклітинних організмів можуть відрізнятися. На рівні клітин відмінність може полягати у відсутності великого різноманіття форм інактивації, у зміні параметра α, у зміні виду залежності ймовірності втрати здатності до поділу від числа потраплянь у клітину, у зміні радіочутливості окремих клітин. На рівні субпопуляції можливі різні ситуації. Функціонування субпопуляцій не порушується, якщо з усіх n0-клітин зберігають життєздатність лише декілька. В інших ситуаціях може змінитися число циклів поділу або час ефективного функціонування для соматичних клітин. Усі ці варіанти можуть бути враховані у відповідній моделі. Сам підхід до моделювання через адекватно обрану міру виживання та з використанням теорії надійності є досить перспективним. 
Структура популяції клітин з декількох субпопуляцій може бути різною, наприклад, послідовно зв’язаною, як у випадку меристеми кореня рослин, відріз-нятися загальною кількістю клітин та тривалістю функціонування, а також швид-кістю та характером процесів старіння. Все це може значно змінити криві вижи-вання, але принципових складностей у побудові дієздатності моделі поки немає. 
Рівень популяції рослин. Дослідження зміни кількості рослин у водній культурі Спіроделі багатокорінній дозволили отримати експериментальні дані про радіобіологічні реакції вже на рівні популяції рослин. Установлено, що початковий лаг-період змінюється на криву логарифмічного росту кількості особин в популяції рослин. Можна отримати дані також про зміни чисельності життєздатних особин (зелені щитки), нежиттєздатних (жовті щитки) та чисельності адаптивних форм (туріонів – це форми, що зимують у водоймах). Така структура популяції рослин Спіродели багатокорінної у водній культурі. Мірою виживання на рівні популяції природно вважати відношення швидкостей збільшення чисельності в досліді до швидкості росту чисельності у контролі. 
На рис. 4.11 показано криву виживання на рівні популяції рослин. Для порівняння подано криву виживання на рівні рослини, яка вже була описана. Тут виживання визначається через відношення швидкостей розмноження рослин при опроміненні і в контролі. 
Для порівняння наведено криві виживання поодиноких рослин (N/N0) від дози гамма-опромінення. Видно суттєву відмінність у формі та напрямку кривих виживання на двох рівнях ієрархії. Виживання на рівні організму поступово зменшується з дозою гамма-опромінення, а виживання популяції спочатку мало змінюється, а вже потім при дозах 60–80 Гр різко падає. Природа цих розбіжностей зрозуміла.


Рис. 4.11. Дозові криві виживання для популяції 
Спіродели багатокорінної (Cd/C0)

При дозах опромінення 60 Гр і менше чисельність та життєздатність особин ряски високі (біля 20 %) і вони здатні підтримувати високу чисельність у популяції рослин своєю значною швидкістю розмноження (біля 60 %), що дає змогу цьому виду рослин утримувати ареал життя і не давати себе витіснити «конкурентам» (зокрема іншим видам ряски – Lemna minor, Lemna tryasulka). У разі збільшення дози до 80 Гр особини ряски, що вижили (біля 10 %), за своїм станом та швидкістю розмноження вже не здатні підтримувати помітну швидкість розмноження (лише 9 %) , хоча їх ще достатньо багато.
У посудинах, де вирощують популяцію ряски, спочатку експерименту їх чисельність відносно мала, тому вони можуть розмножуватись практично незалежно один від одного, тобто за паралельною схемою щодо їх надійності. Для математичного опису росту такої популяції запропонована і показана можливість використання диференціального  рівняння:

                                                                                   (4.12)

де – швидкість збільшення чисельності популяції; N – чисельність життєздатних особин у популяції; K – параметр швидкості збільшення чисель-ності популяції; C – параметр, що характеризує швидкість загибелі особин у популяції з урахуванням їх старіння; Е – параметр, що визначає конкуренцію в популяції за рахунок нестачі мінерального живлення та перекривання від джерела світла, що зменшує ефективність фотосинтезу і живлення особин. 
Зрозуміло, що параметр Е починає діяти і проявляти себе тільки в разі значної чисельності популяції. За експериментальними даними було отримано значення параметрів цієї моделі росту для популяції (рис. 4.12). 

Рис. 4.12. Зміна величини параметрів диференціального рівняння росту популяції Спіродели багатокорінної залежно від дози гамма-опромінення
[bookmark: _Toc390249918]З цього рисунка видно, що з дозою опромінення параметр швидкості росту (K–С) помітно зменшується, а параметр конкуренції Е – зростає. Тобто, побудована на основі теорії надійності модель радіобіологічного ефекту на рівні популяції рослин адекватно описує суть процесу та підтверджує отримані експериментальні дані. 
Отже, побудовано кілька якісних та кількісних моделей радіаційного ураження біосистем на різних рівнях ієрархії. Отримані моделі адекватно описують експериментальні дані для вищої рослини Спіродели багатокорінної для всіх її радіобіологічних реакцій. Вважаємо, що розроблені підходи та моделі на основі створеної теорії надійності біосистем, після відповідних змін, придатні для опису радіобіологічних реакцій різних багатоклітинних організмів. Закладені в моделях уявлення створюють метод для дослідження радіобіологічних та біофізичних процесів в ієрархічних біосистемах. Використані ідеї та підходи ґрунтуються на теорії надійності, вони можуть знайти широке застосування в дослідженнях на різних ієрархічних біологічних системах, що дуже важливо для радіобіології та загальної біології.
4.2.2. Математична модель ростової реакції кореня рослини після опромінення за участю репопуляційного відновлення 
Дослідження, проведені на відносно простому рослинному організмі – Спіроделі багатокорінній, дали змогу повністю кількісно описати радіобіологічні реакції на різних рівнях інтеграції і отримати збіг прогнозів математичних моделей та експериментальних даних. Аналіз отриманих результатів дає змогу сформулювати основні проблеми кількісної радіобіології та біології ураження полютантами багатоклітинних організмів, а також вказати шляхи їх вирішення.
1. Основною проблемою сучасної теоретичної радіобіології та екологічної безпеки біосистем є створення адекватної системи мір радіаційного ураження та ураження від інших полютантів, зокрема важких металів, на всіх рівнях інтеграції. Йдеться про можливість кількісного опису кривих виживання субпопуляцій клітин, основні моделі та експериментальні дані про виживання окремих клітин, та цілого організму як функцію виживання окремих органів і тканин цього організму. Вирішення цієї проблеми означає повний радіобіологічний опис сутності радіобіологічних процесів  та процесів ураження іншими полютантами, у багатоклітинних організмів і в ідеалі прогноз біологічних реакцій організму на основі реакції окремих клітин.
2. Наступна за значущістю проблема полягає в тому, що на високих рівнях інтеграції багатоклітинних організмів у біологічному ефекті відіграють значну роль динамічні процеси формування та реалізації радіаційного ураження, а також процесів ураження іншими полютантами. Чим вище рівень ієрархії, тим більше часу необхідно для формування ураження, і тим більше вплив на біологічний ефект має часовий чинник. З дією часового чинника пов’язана реалізація усього різноманіття форм інактивації та форм виживання клітин, процесів відновлення та адаптації в радіаційному ураженні та процесів ураження іншими забруднювачами багатоклітинних систем.
3. На розвиток радіаційного ураження та процесів ураження іншими полю-тантами на високих рівнях інтеграції з часом значно впливають процеси старіння. Розвиток процесів природного старіння та присшвидшення його в разі дії радіації та інших полютантів може суттєво впливати на біологічний ефект [258, 259].
Дослідження багатоклітинного рослинного організму Спіродели багато-корінної показали шляхи вирішення цих проблем. Установлено, що кожному з рівнів ієрархії вдається поставити у відповідність адекватну систему мір радіаційного ураження та процесів ураження іншими полютантами. Отримані дані про збіг сутності явищ радіостійкості та надійності біосистем дозволяють широко використовувати ідею і методи математичної теорії надійності. В основу вибору міри ураження та їх математичного опису покладені уявлення про структуру надійності досліджуваної біосистеми на різних рівнях інтеграції.
На основі ймовірнісної моделі радіаційного ураження клітин [109] у загальну модель вводиться уявлення про різноманіття форм ураження клітин. Введення часового чинника в модель, наприклад кількості циклів поділу клітин, у матема-тичній моделі дозволяє урахувати роль такого різноманіття форм ураження клітин у ефектах на високих рівнях ієрархії. Показано збіг теоретичних модельних даних з результатами експериментів. Дослідження процесів старіння у Спіроделі багато-корінній у нормі і при опроміненні дозволило розробити модель для оцінювання ролі процесів старіння в радіаційному ураженні, отримати значення параметрів швидкості процесу старіння та параметра пришвидшення процесів старіння в нормі та під час опромінення. Конкретні експериментальні та теоретичні дослідження, проведені на багатоклітинному рослинному організмі, дали змогу вирішити сформульовані проблеми і побудувати адекватну кількісну модель його радіаційного ураження та процесів ураження іншими полютантами [260].
Отримані дані мають загальнобіологічне значення і можуть бути використані під час створення кількісної радіобіології та процесів ураження іншими полю-тантами будь-якого багатоклітинного організму. Аналіз показує шляхи та засоби орієнтації розробленого загального підходу на конкретний багатоклітинний орга-нізм. Подібна орієнтація на клітинному рівні означає встановлення форм ураження та виживання при цьому клітин. На рівні клітинних субпопуляцій для переорієн-тації моделі необхідно встановити конкретні засоби формування ураження субпо-пуляцій клітин з ураження окремих клітин. Вибір міри ураження популяції визна-чається принципом функціонування окремих субпопуляцій клітин або тканин, які складаються з субпопуляцій клітин, що дасть змогу розрахувати виживання попу-ляції клітин (тканини, органа) виходячи з виживання окремих субпопуляцій. Міра виживання організму може бути визначена розрахунком на основі оцінок вижи-вання тканин та органів, а також знання структури забезпечення надійності орга-нізму з його органів. Таким чином, розрахунок виживання організму може бути здійснений при підставлянні значень виживання органів у структуру надійності всього організму. Видно, що основна проблема побудови кількісної моделі полягає насамперед у встановленні структури надійності біосистем на кожному рівні її інтеграції теоретичними та експериментальними методами. Послідовне вкладання математичних моделей нижнього рівня ієрархії в модель наступного рівня дає змогу будувати кількісну модель ураження практично на будь-якому рівні інтегра-ції. Успіх такої побудови залежить від різноманіття експериментальних даних та знання про структуру забезпечення надійності об’єкта, який досліджується.
Загалом можна сказати, що проблема конкретизації ідеології та надійнісного підходу ще не вирішена. Складність полягає в тому, що не завжди вдається встановити структуру елемента на різних рівнях ієрархії. Отже, вважатимемо, що успішність надійнісного підходу до аналізу біологічних реакцій у відносно простого багатоклітинного рослинного організму має майбутнє. За цієї умови такий підхід має високу евристичну цінність. Евристичність може полягати в перспективі дискримінації та вибору найбільш адекватного механізму серед великої кількості можливих. 
Є можливість за оцінками параметра надійності або радіочутливості на високих рівнях ієрархії визначити характер структури системи на нижчих рівнях. Можна ставити спеціальні експерименти з метою встановлення типу такої структури. У цьому аспекті дослідницька функція надійнісного підходу може бути дуже значущою. Слід зауважити, що виключно надійнісна структура біологічного об’єкта може не вичерпувати всю структуру. Можливі механізми, елементи та процеси не мають відмінностей щодо забезпечення надійності, але все в структурі найменш значуще в забезпеченні системи надійності біосистеми буде значущим і для функціонування об’єкта.
[bookmark: _Toc390249919]Вважатимемо, що надійнісний підхід досить корисний на шляху становлення синтетичної біології. Таким чином, радіобіологія, всепроникним інструментом якої є іонізуюча радіація, може робити «прозорим» найтонший пристрій багаторівневої ієрархічної системи. Завдяки високій роздільній здатності радіації на базі добре розвиненої теорії надійності та її багатому математичному апараті з’являється цікава можливість радіобіологічного структурного аналізу різних біологічних об’єктів для умов дії полютантів різної природи [261, 262]. 
Можна стверджувати, що ріст коренів рослин може слугувати тест-системою для оцінювання впливу на біоту різного типу полютантів хімічної та фізичної природи. На основі концепції надійності біологічних систем було побудовано спеціальну математична модель, яка описує поведінку відносної швидкості росту кореня рослини. Встановлено, що для оцінювання ефектів радіації (та інших полютантів) у рослин можна використовувати такі показники, як довжину кореня або стебла, які чітко залежать від дози гамма-опромінення. Показано, що довжина коренів та стебел рослин у часі міняється майже прямолінійно. Нахил цих прямих може слугувати мірою радіаційного ураження.
Для оцінювання параметрів цих прямих можна використовувати такі формули:  

                                     – для контрольного варіанта,             (4.13)
де Lk  – довжина кореня; ak – швидкість росту кореня; t – час; b0 – початкове значення довжини проростків коренів на початку експерименту;

                                     – для опроміненого варіанта,              (4.14)
де Lr – довжина кореня; ar – швидкість росту кореня; t – час; b0 – початкове значення довжини проростків коренів на початку експерименту.
Тоді величина приросту коренів ΔL за час Δt для різних варіантів:

                                                      – для контролю;

                                 – для опроміненого варіанта.                      (4.15)
Тоді досліджуваний в експериментах параметр відносної швидкості росту  (ВШР) коренів для опромінених варіантів за однаковий відрізок часу (Δt – в усіх експериментах дорівнює добі) буде таким:

                                                 .                       (4.16)

Отримані за цією формулою результати експериментів дослідження  подано на рис. 4.13 та 4.14. Дослідженнями доведено, що радіаційне ураження усієї рослини значною мірою визначається ураженням його критичного органа – меристеми. Ураження меристеми зручно й адекватно характеризується за її основною функцією – ростом кореня. 
У спрощеному вигляді функція меристеми полягає в забезпеченні надходження достатньої кількості клітин із проліферуючого пулу меристеми до зони розтягнення кореня, тобто для забезпечення його росту. Зріст основного кореня, а потім і закладання бокових корінців формують ефективну кореневу систему рослини, що забезпечує ріст і надійність усієї рослини.
Виходячи з того, що диференційовані клітини дуже радіостійкі, то радіаційне ураження коренів і рослини в цілому пов’язане з ураженням проліферуючих клітин меристеми. Тому запропонований та використаний показник зміни ВШР кореня може добре характеризувати ступінь ураження рослини.
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Рис. 4.13. Динаміка подобового приросту коренів у проростків гороху ВШР 
у пострадіаційний період: 1 – контроль; 2 – гамма-опромінення в дозі 4 Гр; 
3 – 3–6 Гр; 4 – 4–8 Гр
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Рис. 4.14. Динаміка подобового приросту кількості клітин у меристемі кореня в пострадіаційний період: 1 – контроль; 2 – гамма-опромінення в дозі 4 Гр; 
3 – 3–6 Гр; 4 – 4–8 Гр [308] 
Підхід з позицій теорії надійності дає змогу визначити її як систему послідовного типу, в якій клітини меристеми надходять у зону розтягнення і таким чином забезпечують зростання кореня. При цьому в разі дії радіації в меристемі функціонують два відносно незалежні процеси: процес реалізації ураження клітини і процес їх розмноження в ході проліферації, тобто виконується репопуляційне відновлення меристеми. Для чіткості дамо визначення репопуляційного відновлення меристеми. Репопуляційне відновлення меристеми – це відновлення пулу проліферуючих клітин за рахунок поділу клітин, що вижили або не були уражені за рахунок статистики пуассонівського розподілу, чи були відновлені на клітинному рівні, та(або) за рахунок так званого центру спокою, який складається з непроліферуючих клітин у так званій Go-фазі мітозу. Відомо, що подібні процеси репопуляційного відновлення властиві системі кровотворення у тварин, багатьом пухлинам тощо. 
Аналіз, проведений на основі теорії надійності цієї системи, дає можливість визначити міру виживання кореня як величину відносної швидкості зростання від часу. Через незалежність двох названих вище процесів, виживання може бути визначено як сума ймовірностей Р1 виживання меристеми в часі в ході реалізації ураження та ймовірності Р2 репопуляційного відновлення меристеми в ході процесу репопуляції в ураженій меристемі:

                                           .                                         (4.17)
Відомо, що процес загибелі клітин у популяції і процес їх репарації описують експоненційними залежностями. Математичний аналіз цих уявлень дав змогу отримати математичну модель для ВШРt та на основі експериментальних кривих (див. рис. 3.14) оцінити числові значення деяких параметрів запропонованої нижче моделі: 

                       (4.18) 
де а = 0,14 – параметр, що характеризує первинну реакцію клітин та внесок їх репарації; b = 0,035; D – параметр, який характеризує гальмування росту залежно від дози опромінення; c = 0,065 – параметр, що характеризує швидкість ре попу-ляції; d = 0,065 – параметр, що характеризує насичення процесу репопуляції; t0(D) – момент прояву явища репопуляції в ростовому процесі; f – параметр, що характеризує ступінь оберненості швидкості росту в процесі репопуляції. 
При цьому перша експонента містить два параметри: а – характеризує первинні ураження клітин і внесок репарації у віддалену реакцію ВШР кореня; b – визначає ступінь гальмування зростання кореня внаслідок масової загибелі клітин меристеми після опромінення і залежить від дози гамма-опромінення. Починаючи з деякого моменту часу t0, на ВШР починають впливати процеси репопуляції. В моделі t0 – момент часу, коли на ВШР кореня починає впливати репопуляція клітин меристеми. З цього моменту на криву ВШР починає впливати величина – Р2(t) – друга експонента, де функція Θ(t – t0) – це дельта-функція:
                                                         1 при t  ≥ t0;
                                               Θ(t– t0) = {0, при t < t0.                                      (4.19)
Отже, було проаналізовано експериментальні дані під час вивчення кривих ВШР кореня рослин гороху після опромінення проростків різними дозами гамма-радіації. Розрахунки показали, що для цих процесів характерні значення парамет-рів, які були наведені вище. Слід зазначити, що величина параметра а не залежить від дози опромінення, а величина параметра b помітно збільшується з дозою, що свідчить про зростання загибелі клітин з дозою. Параметри с і d не залежать від дози для даних цього конкретного експерименту. Значення t0 – момент включення впливу репопуляції на ВШР – суттєво залежать від дози. Ступінь оберненості ВШР кореня – f – також помітно залежить від дози гамма-опромінення.
Розроблена модель адекватна та евристична. Це дає змогу широко застосовувати її для аналізу результатів експериментів з визначення ВШР коренів за різних умов та впливів.
Підхід з позицій теорії надійності в конкретному випадку дав змогу побудувати відносно просту математичну модель явища репопуляції. Параметри запропонованої моделі мають чіткий біологічний зміст і характеризують основні радіобіологічні процеси в меристемі кореня. Подальше використання цієї моделі допоможе перейти до поглибленого дослідження механізмів радіаційного ураження кореневих меристем як критичної системи, відповідальної за ураження усієї рослини. Розроблену модель можна модифікувати і для інших біосистем, де активно працюють системи репопуляційного відновлення, зокрема для деяких пухлин. 
Таким чином, показано, що ростова реакція коренів рослин є корисною та евристичною тест-системою для оцінювання впливів та прогнозу екологічної безпеки при дії на біоту полютантів різної природи хімічного та фізичного типу.


4.3. Математичні моделі синергізму впливу кількох небезпечних чинників на біоту екосистем
Розроблені та побудовані моделі для оцінювання параметрів радіоємності різних типів екосистем (наземних, водних, лісових, гірських, луків та урбоекосистем) можна використовувати як універсальний підхід до моделювання радіоємності різного типу екосистем, описувати найрізноманітніші екосистеми, а також порівнювати їх за цими показниками.
Уявлення про фактор радіоємності покладено в основу нової радіоекологгічної концепції. За поведінкою параметра радіоємності можна оцінити стан біоти екосистеми. Слід зазначити, що радіоємність визначається як найбільша кількість радіонуклідів, котра за своїм дозовим впливом ще не здатна порушити основні функції біоти: здатність підтримувати біомасу та кондиціювати середовище існування. Побудовані моделі радіоємності екосистем та запропоновані параметри здатні адекватно реагувати на вплив різних чинників   (γ-опромінення, важкі метали тощо). За результатами проведених дослідів запропоновані параметри можуть чітко відображати вплив чинників на біоту та випереджати за своїми реакціями біологічні ростові показники. Встановлено, що реакція параметрів радіоємності може слугувати «екологічним градусником», що вимірює стан і благополуччя біоти, та бути мірою для еквідозиметричної оцінки впливу радіаційного та хімічного чинників [263–265]. 
Розроблено модель та параметр для оцінювання синергізму дії комбінованих чинників. Показано, що в динаміці росту біоти в екосистемах характер взаємодії різних чинників змінюється від синергізму до антагонізму. Визначено провідну роль процесів відновлення під час дії на біоту радіаційного та хімічного чинників [266].
Після Чорнобильської аварії трасер 137Cs є неминучим супутником у житті біологічних об’єктів практично всіх екосистем України. Дослідження показали, що розподіл та перерозподіл даного трасера у водних та наземних екосистемах чітко реагує на всі суттєві зовнішні чинники впливу (клімат, повені, контрзаходи і т. ін.), а також на різні типи забруднювачів (теплові скиди, дози опромінення, хімічні полютанти і т.ін.). При цьому було встановлено, що жодний суттєвий вплив на екосистему не може не відобразитися на розподілі трасера і на параметрах радіоємності за ним. 
Такий підхід, що розвивається у дослідженнях, дозволяє застосувати параметри радіоємності для еквідозиметричої уніфікованої оцінки впливу різноманітних чинників на біоту екосистем [267, 268]. На цій основі запропоно-вано метод екологічного нормування для визначення допустимих рівнів впливу полютантів на біоту екосистем. Фактор радіоємності визначає частку радіо-нуклідів, що утримуються в біотичних та абіотичних компонентах екосистеми.
Основним методом дослідження є створення моделей для оцінювання синергізму дії на біоту різних чинників фізичної та хімічної природи. Головні параметри для моделі отримані під час експериментальних досліджень на водній культурі рослин кукурудзи та польових натурних спостережень, що використовуються для оцінювання параметрів швидкостей переходу полютантів між камерами екосистеми.
Показано, що в динаміці росту біоти в екосистемах характер взаємодії різних чинників змінюється від синергізму до антагонізму, а також значна роль процесів відновлення у разі дії на біоту радіаційного та хімічного чинників.
Проаналізовано можливий вплив різних чинників (радіації, -опромінення, та хімічного чинника, внесення солі важкого металу кадмію) на параметр радіо-ємності даної спрощеної екосистеми. Мова йде про визначення міри кількісної оцінки синергізму або антогонізму дії різних чинників на біоту екосистеми.
Нагадаємо, що коефіцієнт синергізму Р визначається так:

                                                  ,                                                 (4.20)
де S0 – відношення факторів радіоємності біоти та води для контрольного варіанта (кожен із них визначається як відношення швидкостей поглинання трасера до швидкості його відтоку до води, у даному випадку для контрольного варіанта); SCd+опр – те саме відношення при комбінованому впливі радіації та токсичного металу; SCd та Sопр – відношення факторів радіоємності для незалежних впливів кожного з них. 
Якщо Р = 1, то зрозуміло, що ніякого синергізму в дії різних чинників на параметри радіоємності немає. Якщо Р 1, то це може свідчити про суттєвий внесок синергізму, тобто підсилення дії двох чинників порівняно з дією окремо кожного з них. Якщо ж Р 1, то маємо справу з антогонізмом, тобто з явищем, коли перший чинник зменшує негативну дію другого, або навпаки.
Таким чином, розроблено схему та введено параметр для оцінювання ступеня взаємодії різних чинників через вищезгаданий коефіцієнт – Р. 
Отже, коли час спостереження великий, то можна розрахувати та оцінити фактор радіоємності для біоти і для оточуючого середовища таким чином: фактор екологічної ємності та радіоємності конкретного елемента екосистеми і(або) ландшафту Fj визначається при використанні камерних моделей.
Також зазначалося, що співвідношення швидкостей поглинання та відтоку трасерів і елемента мінерального живлення – калію – пропорційно біомасі біоти та коефіцієнту нагромадження.
[bookmark: _Toc390249971]Таким чином, застосування розроблених методів дає змогу провести структуризацію екологічних систем та залежно від визначеної конфігурації екосистеми та її типу точніше оцінити ризики в екосистемі та її стійкість до радіаційного впливу. 
Вивчаючи питання надійності екологічних систем постає необхідність знайти такий показник-тест їх стану та безпеки, за яким можна було б бачити вплив тих чи інших негативно діючих чинників, зокрема гострого γ-опромінення. За оцінюваннями, дослідження радіонуклідного трасера 137Cs і параметра радіоємності за цим трасером дозволяють оцінювати стан біоти в екосистемі за зміною цього параметра. Відомо, що стан біоти в екосистемі може бути охарактеризований через її здатність поглинати поживні елементи, зокрема калій, який бере участь у основних фізіологічних процесах. Тому динаміка поглинання рослинами трасера 137Cs, який є аналогом калію, може відображати стан рослин.
Нагадаємо, поняття про фактор радіоємності в було введено Агре та Корого-діним у 1960 р. [163].  У даному випадку радіоємність – це фундаментальна властивість системи, що визначає ту критичну кількість радіонуклідів, яку може стабільно утримувати біота екосистеми без пошкоджень (зміни) своїх основних функцій (ріст, приріст біомаси і т. п.). Очевидно, що гальмування й(або) пригнічення функціонування екосистеми (зменшення багатоманітності видів через їх загибель, зменшення біомаси, чисельності та швидкості розмноження) одразу ж відіб’ється на величині радіоємності. Фактори радіоємності визначають відносну частку радіонуклідів у кожному з компонентів системи [269–271].
Припустимо, що до системи в її стійкому стані потрапляє деяка кількість радіонуклідів, які рівномірно розподіляються між компонентами системи і їх можна описати відповідними розподілами факторів радіоємності.
Розглянемо проблему радіоємності на прикладі двокамерної моделі екосистеми (беручи за прототип водну культуру рослин), що містить у собі воду – Y(x) та біоту – Z(x) (рис. 4.15). 



Рис. 4.15. Схематичне зображення камерної моделі спрощеної рослинної екосистеми

Отже, маємо дві камери, які утримують кількість радіонуклідів – Y(x) і Z(x), що змінюється з часом x; а12 – швидкість поглинання радіонуклідів трасера (пропорційно швидкості поглинання поживних речовин, наприклад калію);         а21 – швидкість відтоку радіонуклідів у воду.
Припустимо, що вихідний запас радіонуклідів у камері Y(x) становив Y0  Бк (137Cs). Розв’язком двох диференціальних рівнянь для даної моделі є: 

                                   

                                                                                  (4.21)
Коли час спостереження тривалий, то можна оцінити фактор радіоємності для біоти та води так: 




                                             F≈;       F≈ ,                                  (4.22)
де Fb – фактор радіоємності біоти; Fw – фактор радіоємності води. 
Порівнюючи наведені вище рівняння, дістаємо:

                                                      .                                        (4.23)
[bookmark: _Toc390249923]Відношення швидкостей поглинання і відтоку трасера і елементів мінерального живлення калію пропорційне біомасі біоти і коефіцієнту нагромадження в системі «вода–біота». Це означає, що чим вища біомаса біоти і коефіцієнт нагромадження трасера біотою, тим вище співвідношення швидкостей поглинання і відтоку трасера, а отже, і надходження поживних речовин із води до біомаси біоти. Тут добре видно зв’язок параметра радіоємності по трасеру та швидкостей поглинання і відтоку трасера. 
Побудуємо модель синергізму дії кількох чинників на прикладі простої двокамерної модельної екосистеми. Як було показано вище, параметри-фактори радіоємності екосистеми визначаються за формулою: 

                                                                  (4.24)
Вплив будь-якого полютанта на ці параметри, а отже, і на стан та екологічну безпеку біоти екосистеми, можна задати таким чином. Очевидно, що гамма-опромінення біоти екосистеми повинне змінювати швидкість обміну трасера між камерами екосистеми. Тоді при дії гамма-опромінення вирази для швидкостей можна записати так:
                                                 а12 = а12с, а21 = а21d,                                        (4.25)
де с і d – коефіцієнти впливу гамма-радіації на параметри радіоємності по трасеру. 
Параметр S – відношення факторів радіоємності біоти до фактора радіоємності води при дії радіації SR, який матиме такий вигляд: 


                                                    ,     або                               (4.26)
Відношення величин SR/S може слугувати ступенем впливу радіації на параметри радіоємності екосистеми. Чим більше це відношення відрізняється від одиниці, тим більшим є ступінь впливу радіації на біоту екосистеми. При цьому, якщо це відношення дорівнює одиниці, то впливу немає, якщо – менше одиниці, то йдеться про пригнічення стану біоти. За значень, більших за одиницю, йдеться про поліпшення стану біоти. При цьому швидкість поглинання трасера збільшується і(або) швидкість скидання трасера у воду біотою зменшується.
Аналогічно побудуємо таке співвідношення при дії будь-якого іншого шкідливого чинника на біоту екосистеми, наприклад, внесення у воду солі важкого металу – Cd. Тоді швидкість обміну трасером між камерами можна задати таким виразом:
                                                   а12 = а12m, а21 = а21n,                                      (4.27)
де m і n – коефіцієнти впливу важкого металу на параметри радіоємності.


Тоді:                                         ,    або                                (4.28)
У разі на екосистему одночасно двох чинників (у даному випадку – гамма-радіації і внесення в середовище солі важкого металу) можна отримати вираз для параметра SСd+R: 


                                 ,    або                   (4.29)
Цей вираз виведено для випадку відсутності взаємодії ефектів впливу обох факторів. Загалом, коли така взаємодія можлива, відношення (4.28) може слугувати мірою такої взаємодії S2: 

                                                                                                    (4.30)
Аналіз показує, якщо S2 = 1, то ніякої взаємодії чинників в екосистемі немає і спостерігається проста адитивність їх дії. Якщо за результатами експериментів S2 < 1, виявляється чіткий ефект синергізму двох факторів, який виражається у зменшенні надходження трасера (а значить і поживних речовин) у біоту екосистеми при дії одночасно двох полютантів, більше, ніж за незалежної дії кожного із них. В екосистемах можливі також ефекти антагонізму, коли спостерігається взаємне ослаблення впливу факторів на біологічні показники S2  > 1. Йдеться про явище взаємної часткової компенсації негативних впливів різних факторів.
Моделювання показує, що таким чином можна ввести показник синергізму для 3, 4 та більше факторів. У разі додавання третього полютанта, наприклад, цинку, отримано вираз для Р3: 

                                                                            (4.31)
Природною мірою оцінки взаємодії трьох полютантів через параметри радіоємності може бути добуток величин S2S3. Тоді показник взаємодії трьох полютантів S3 буде розрахований так: 

                                                                                      (4.32)
Загалом при дії на екосистему n-полютантів формула для оцінювання синергізму через параметри радіоємності буде такою: 

                                                                                                     (4.33)
Отже, побудована модель оцінювання комбінованого впливу кількох полютантів на екосистеми, введені необхідні параметри для оцінювання синергізму, антагонізму або адитивності, а також формули для їх розрахунку за експериментальними даними.
Застосовуючи ці формули для оцінювання синергізму (взаємодії) солі кадмію та іонізуючої радіації, за результатами експерименту на модельній екосистемі, можна визначити, що значення S може становити від 0,6 до 0,8. 
Тоді розрахунок екологічного нормативу для двох чинників повинен задовольняти таке співвідношення: 

                                                                                                         (4.34)
де C1 і C2 – реальні значення доз опромінення водної культури та концентрації кадмію у воді, а L1 і L2 – встановлені екологічні ліміти (за лабораторними експериментами на водній культурі рослин кукурудзи) для дози гамма-опромінення – 4 Гр/рік, а для солі кадмію – 20 мкМоль/л.
[bookmark: _Toc390249924]Були побудовані математичні моделі синергізму дії різних чинників (радіації та важких металів) з урахуванням їх  впливу на процеси відновлення у водній культурі рослин, що виявляються через параметри радіоємності за трасером (137Cs) та за ростовими показниками. 


4.4. Математичні моделі пострадіаційного відновлення екосистеми 
Розвиток радіаційного ураження опроміненої екосистеми є багатоступеневим процесом, який можна подати такими основними етапами: норма → первинне ураження → модифікація → ефект проявлення, що реєструється. 
Головною характеристикою моделі, згідно з принципом попадання, буде y(t) – фактичне число пошкоджень в об’єкті, який досліджується, в момент t при опроміненні в умовах Dt*, з урахуванням роботи відновлюваних систем. Слід зазначити, що коли розглядається одночасна дія двох або кількох чинників (комбінованих впливів радіаційного і токсичного чинників), особливе значення набуває їх взаємодія. Вважатимемо, що процес опромінення і процес відновлення незалежні, оскільки зміна режиму опромінення не впливає на відновлення окремих пошкоджень. 
Це припущення має такі основні експериментальні обґрунтування: 
– вид залежності (3.33) для ефективної дози при різних D, k і b майже не змінюється:

                                               ,                        (4.35)
де Dеф(t) – ефективна доза після часу відновлення клітин t, опромінених у початковій дозі D0; k – частка необоротних пошкоджень у клітині; b – параметр швидкості процесу відновлення; 
– під час варіювання потужності дози опромінення в широких межах k і b залишаються незмінними. 
Дійсне число пошкоджень у момент t складається з двох доданків: 

                                                ,                                            (4.36)
де x1(t) – кількість пошкоджень, які одразу перейшли в необоротний стан; y2(t) – число пошкоджень, які в момент t знаходяться на відновленні.

Розглянемо спочатку перший доданок: легко отримати з простих вірогідніших міркувань, ураховуючи, що  задовольняють диференціальні рівняння Колмогорова [272]:

                                                            (4.37)
Нехай умовами:



                                                 ,  ;  > 0                                     (4.38)
Розв’язуючи ці диференціальні рівняння, отримуємо:

                                                                  (4.39)
Таким чином, на відновлювальні лінії потрапляє лише частина пошкоджень x(t), котру позначимо x2(t). З умови x(t) = x1(t) + x2(t), і оскільки x(t) і x1(t) – пуассонівські випадкові величини, випливає, що x2(t) також випадкова величина, причому:

                                                                         (4.40)
Отже, залишається знайти ймовірні характеристики y2(t) – числа пошкоджень, які перебувають на відновленні до моменту t. У результаті розрахунків отримано:

                                        (4.41)
Тоді із формул (3.18) і (3.20)  випливає:

                                              (4.42)
Слід зауважити, що y(t) – пуассонівська випадкова величина за будь-якого t і в імовірнісну характеристику y(t) не входить k0.
Оскільки при складних режимах опромінення ефективна доза може збільшуватись у разі відновлення, природним чином принцип зменшення ефективної дози узагальнює до принципу зміни ефективної дози, який можна сформулювати таким чином: якщо об’єкт, що досліджується, опромінюється в режимі Dt*, тоді в будь-який момент t фактична ушкодженість клітин така, якби спочатку об’єкт був опромінений у гострій дозі D(t), що називається ефективною дозою.
Формула для ефективної дози має такий вигляд:

                                                                          (4.43)
де k і b – параметри з рівняння (4.35) [273].
Фракціонування. Суть цієї методики полягає в тому, що дозу розбивають у часі на дві і більше фракцій. Порівнюючи отриманий результат із зареєстрованим ефектом, коли доза задається одразу, роблять висновок щодо процесів відновлення, які проходять за час між першим і останнім актом опромінення. Формально фракціонування визначається як така умова опромінення Dt*, за якої функція Dt* кусково-постійна по t, тобто Dt* набуває постійних значень за винятком кінцевого числа точок.

Нехай у момент  0 = імпульсно опромінюють об’єкт у дозі D0, D1, … Dn відповідно. Підставивши частковий випадок Dt* у рівняння (3.23), отримаємо такий вираз для ефективної дози:

                                                                         (4.44)

де 
Особливий інтерес становить одиночний варіант фракціонування, коли величина кожної фракції і час між фракціями однакові

                                                                        (4.45)
Цей варіант опромінення широко застосувується в радіотерапії. В цьому випадку формула (3.24) набуває простішого вигляду: 

                                                                  (4.46)
[bookmark: _Toc390249925]Отже, сукупність, що складається з чотирьох математичних моделей, показує аналітичну та кількісну залежність уражень (реакцій) біоти на інтенсивність та отриману дозу радіоактивного опромінення як самостійного фактора, так і при взаємодії з іншими чинниками, їх вплив на ріст рослин та інші характеристики життєдіяльності біоти, а також відновлення (регенерацію) біоти як функціональну залежність від проміжку часу після радіаційного впливу. 






Висновки до розділу 4
На основі використання радіобіологічних методів запропоновано систему дослідів зі встановлення механізмів забезпечення високої надійності біологічних об’єктів – різноманітних систем відновлення та різних типів резервування, що забезпечують високий рівень надійності (близько 1) і тим самим загального благополуччя біосистем та їх екологічної безпеки. Ці результати формують базу для подальших досліджень щодо висвітлення проблем надійності екосистем.  
Сформульовано важливе поняття про радіаційну ємність біоти екосистем, а також про кількісну міру її оцінки. Показано похідний параметр – фактор радіоємності за штучним трасcером 137Сs, який може бути адекватно використаний для оцінювання надійності як простої двокамерної екосистеми (водної культури рослин кукурудзи), так і більш складних екосистем. 
Зважаючи на значну подібність у поведінці важливого для біоти мікроелемента K з Cs, можна оцінювати стан та благополуччя біоти екосистем через здатність біоти нагромаджувати та утримувати в біомасі штучний трасер – 137Сs. Власне, здатність біоти утримувати 137Сs і визначає величину фактора радіоємності кожного компонента екосистеми. Аналітично показано, що здатність до утримання трасера, а отже, і калію, у компонентах біоти екосистем різного типу (у стані рівноваги) визначається в межах камерних моделей екосистем через відношення суми швидкостей надходження трасера в даний елемент екосистеми до суми швидкостей надходження та відтоку трасера від даного елемента екосистеми у спряженні з ним інших елементів екосистеми. 
Ця властивість дала змогу досліджувати екосистему як систему транспорту трасера компонентами екосистеми, зокрема від різних складових екосистеми до людей. А це, своєю чергою, дозволяє проаналізувати надійність такої системи транспорту і широко використати математичний апарат теорії надійності для дослідження екосистем різної складності. Зрозуміло, що така оцінка надійності екосистеми не повністю визначає її благополуччя, а тільки найважливішу її особливість – адекватність транспорту трасера (а отже, і калію), визначального мікроелемента для благополуччя біоти. Цей результат закладає базу для подальшого використання даного надійнісного підходу для найрізноманітніших типів екосистем. 
Створено сукупність математичних моделей, яка показує аналітичну та кількісну залежність уражень (реакцій) біоти на інтенсивність та отриману дозу радіоактивного опромінення як самостійного фактора, так і при взаємодії з іншими, їх вплив на ріст рослин та інші характеристики життєдіяльності біоти, а також відновлення (регенерацію) біоти як функціональну залежність від проміжку часу після радіаційного впливу. 
Таким чином, на основі досліджень запропоновано ідеї та моделі для дослідження й оцінювання надійності біологічних систем різної складності від клітинного рівня ієрархії до екосистем. Показано перспективність та евристичність надійнісного підходу та його методів для встановлення засад забезпечення благополуччя та стійкості різноманітних біосистем.
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Розділ  5

ОЦІНКА РАДІАЦІЙНОЇ НАДІЙНОСТІ ЕКОСИСТЕМ 

5.1. Метод структуризації та застосування чинника радіоємності під час розрахунку надійності екологічних систем
Важливим завданням сучасної  екології є вивчення ефектів, викликаних комбінованою дією стресових чинників на живі організми, а також процеси відновлення та адаптації до стресових впливів. В умовах забрудненого середовища важливо знати особливості одночасного, синхронного впливу різних шкідливих чинників на організми, взаємодію чинників між собою. Явище синергізму у взаємодії різних за своєю природою стресорів – це актуальне питання для багатьох біологів, радіобіологів та радіоекологів [274–279]. 
Для оцінювання впливу на стан рослинної екосистеми радіаційного опромінення та поєднання з внесенням у середовище солей токсичних металів запропоновано використовувати чутливий показник – фактор радіоємності. Уявлення про цей фактор покладено в основу нової радіоекологічної концепції. Слід зазначити, що радіо-ємність екосистем визначається як ліміт депонування радіонуклідів в екосистемі та її елементах, вище якого спостерігаються пригнічення й загибель біоти екосистеми. 
[bookmark: _Toc390249929]Для оцінювання стану та благополуччя екосистем використовують до 30 різ-них показників та параметрів: від різноманіття видів до біомаси і т. ін. Важливою особливістю цих показників є те, що майже всі вони починають суттєво змінюва-тися тільки тоді, коли біота проявляє значні зміни. Важливо мати показники і параметри, котрі дозволяли б передбачувати стан біоти екосистем та особливості розподілу і перерозподілу полютантів у реальних ландшафтах. На основі теорети-чного аналізу та експериментальних досліджень запропоновано використовувати таку міру, як радіоємність і(або) фактор радіоємності екосистем та її складових. 
Для опису екологічних процесів, що відбуваються в екосистемах, слідкуючи за поведінкою радіонуклідного трасера, використовуються камерні моделі різного типу. Вище використовувалася двокамерна модель для опису та моделювання ре-зультатів експериментів на локальній модельній екосистемі. Складніші багатока-мерні моделі можна застосовувати для опису радіоекологічних процесів у схило-вих і гірських екологічних системах, водних аграрних, лісових екосистемах тощо.
 Метод надійнісної структуризації екологічних систем складається з чотирьох послідовних процедур: 1) побудови камерної радіоекологічної моделі відповідної визначеної екологічної системи; 2) визначення її конфігурації (послідовна, комбінована чи паралельна); 3) визначення параметрів та швидкостей переходу радіонуклідів; 4) розрахунку надійності структурних елементів та екологічної системи в цілому. 
Метод камерних моделей є найпростішим й адекватним математичним методом опису радіоекологічних процесів у екосистемах різної складності [151]. Для критичного аналізу параметрів, що використовують у радіоекології, знову розглянемо спрощену екосистему: середовище – біота. Це може бути вода та рослини, що в ній ростуть, або ґрунт та рослини (див. рис. 4.15).
Для теоретичного аналізу використаємо метод камерних моделей (спираючись на застосування програмного продукту – MAPLE 5) у найбільш спрощеному вигляді, усього дві камери: «середовище – біота». За методом камерних моделей сформуємо систему з двох диференціальних рівнянь при заданих початкових умовах: Y (0) = 1, Z (0) = 0. Тобто на початку радіоекологічного процесу весь запас радіонуклідів (нехай це буде – 137Cs) знаходиться в камері «середовище». Для простоти початковий вміст радіонуклідів у середовищі беремо за 1. Параметри а12 та а21 задають швидкість переходу радіонуклідів з камери до камери і визначають, яка частка запасу переходить за одиницю часу (зокрема, а12 – швидкість нагромадження радіонуклідів у біоті, а21 – швидкість відтоку радіонуклідів з біоти до середовища), внаслідок кореневого виділення радіонуклідів разом з елементами живлення тощо: 

                                                                                    (5.1)
Початкові умови: Y (0) = Y0, Z (0) = 0. Розв’язок цієї системи матиме вигляд (який уже було наведено вище)): 

                                          

                                                                       (5.2)
Проаналізуємо формули, які визначають динаміку запасу радіонукліда в кожній з камер.
Припустимо, що вміст радіонуклідів у камерах досяг своєї рівноваги при Х = ∞. Тоді за такого часу експонента дорівнюватиме нулю. Для запасу радіонуклідів, що будуть у камері «середовище» (FS) і в камері «біота» (Fb):


                                               ,          .                             (5.3)
Величину, що визначає частку радіонуклідів, які депонуються у тій чи іншій камері (складовій) екосистеми, називатимемо фактором радіоємності. Слід повторити, що це новий параметр, який треба ввести в радіоекологію та екологію. 
Проілюструємо дані конкретними розрахунками. З реальних даних натурних експериментів на водній культурі рослин кукурудзи визначено, що: a12 = 0,5, a21 = 0,05. Тут співвідношення поглинання радіонуклідів біотою до величини відтоку в середовище становить 10 одиниць (рис. 5.1, 5.2). Тоді система диференціальних рівнянь набуде вигляду: 

                                                        (5.4)
Розв’язок такої системи в MAPLE5 матиме вигляд: 


                                                         (5.5)
Побудуємо графіки залежності для у(х) та z(x) (рис. 5.2, 5.3): 

                                (5.6)
	

	


	Рис. 5.1. Розрахункова крива залежності вмісту радіонуклідів у воді в динаміці часу росту рослин (дні)
	Рис. 5.2. Розрахункова крива залежності вмісту радіонуклідів у біоті в динаміці часу росту рослин (дні)



Видно, що вміст радіонуклідів в обох камерах сягає рівноваги, яка буде становити в даному конкретному досліді для води значення в 1/11, а для біоти – 10/11. Зрозуміло, що сума цих значень дорівнюватиме одиниці відповідно до базової моделі. 
Слід зазначити, що параметри швидкості переходів між камерами не залежать від умов експерименту, а лише від фундаментальних властивостей біоти і середовища, тобто здатності нагромаджувати радіонукліди та віддавати їх у середовище через механізми відтоку. 
Використаємо цю спрощену модель для аналізу статусу та якостей інших параметрів у радіоекології. Розглянемо через призму даної моделі параметр – коефіцієнт нагромадження, KН, або Tf – трансфер-чинник (як його називають у західній літературі). Він означає співвідношення активності біоти – СБ (Бк/кг) до вмісту радіонуклідів у СВ (Бк/л): 
                                             KН = СБ (Бк/кг) / СВ (Бк/кг, л),                             (5.7)
або інакше, використовуючи формули (2.30) (у загальному випадку Y0 – може мати будь-яке значення), це співвідношення набуде вигляду:
                            KН = (ZY0)/(PV)= V/P a12 /(a12+ a21) (1 – exp (–(a12 +a21)),    (5.8)
де Y0 – початковий вміст радіонуклідів у воді; V – об’єм середовища, у якому живе біота; P – біомаса біоти. 
У стані рівноваги цей вираз перетвориться на: 
                           якщо Х → ∞ , то KН → (V/P) ∙a12 / a21 + a12 = (V/P)Fb.          (5.9)
Отже, отримано дуже важливий результат про те, що KН, на жаль, залежить від об’єму середовища, у якому живе біота, та від P – біомаси біоти, тобто від умов експерименту, які звісно можуть змінюватися. Якщо збільшуватиметься об’єм середовища V, то буде також зростати KН. Тобто, якщо ту ж саму біомасу помістити в маленьку банку або у великий акваріум, то отримані дані щодо значень KН будуть суттєво різними. Це означатиме, що KН відображає не фундаментальні якості біоти як нагромаджувача радіонуклідів, а залежить від умов дослідів. 
Отже, такий параметр, як KН, не можна порівнювати з різними видами біоти, бо умови експерименту для них будуть принципово різними. Таким чином, параметр KН, який широко використовується в радіоекології, неможливо вважати адекватним інваріантним показником, що відображає фундаментальні особливості об’єкта досліджень, а лише показником допоміжним до такого інваріантного параметра, як швидкість переходу радіонуклідів з однієї камери до іншої (з ґрунту до рослин, з води до біоти і т. ін.). 
Аналогічно можна показати залежність від умов експерименту, іншого попу-лярного в радіоекології параметра KП – коефіцієнта переходу від камери «ґрунт» до камери «рослини». KП також залежить від об’єму камери «ґрунт», що небажа-но, за умов використання KП як сталого показника для радіоекологічних процесів. 
Параметр (коефіцієнт) винесення радіонуклідів (KВ) дає оцінку частки того, що виносить біота із середовища Z відносно до висхідного запасу радіонуклідів у середовищі – Y0.
Розглядаючи двокамерну модель, KВ можна визначити за такою формулою:
                 KВ = (ZY0)/(PV)=V/Pa12 /(a12 + a21) (1 – exp (– (a12 + a21)),             
                          якщо Х → ∞,  то KВ → a12 / a21 + a12  = Fb.                          (5.10)
Тобто KВ практично дорівнює значенню та змісту параметра – фактора радіоємності біоти.
Підсумовуючи зазначене вище, можна стверджувати, що тільки параметри швидкості переходу радіонуклідів між камерами та зв’язані з ними параметри – фактори радіоємності можуть бути адекватними інваріантами для опису радіо-екологічних процесів. Інші параметри – KН та KП – можна використовувати зі значними обмеженнями на їх евристичність та інформативність. Це особливо важливо знати на тлі того, що дослідження радіоекологічних процесів відображає фундаментальні властивості екосистем та їх екологічної безпеки. Ідеться про те, що радіонукліди як біогенні аналоги (Cs – аналог важливого для харчування біоти елемента – K, а Sr – аналог Ca) можуть широко використовуватись як трасери – свідки фундаментальних фізіологічних процесів. Ідеологія трасерів може бути використана у радіоекологічних та екологічних дослідженнях стану та благополуччя біоти екосистем при різних впливах і в разі дії різних полютантів. Відомо, що нагромадження рослинами K свідчить про благо получчя біоти. Тому можна вважати, що слідкуючи за аналогом K, 137Cs, оперативно отримуватимемо дані про стан біоти. Чим більша швидкість та об’єм нагромадження 137Cs біотою, тим кращий стан біоти екосистеми можна прогнозувати. Розвивати метод радіоактивних трасерів важливо ще й тому, що такі радіоактивні трасери «щедро» розкидано по всій території України та інших держав після Чорнобильської аварії, що є жорстким випробуванням біоти екосистем на їх надійність. Тому легкість їх визначення (простота і точність методів радіометричного радіаційного моніторингу) та фундаментальність фізіологічних процесів у рослин, які представляють трасери, через параметри швидкості переходу радіонуклідів та через оцінку факторів радіоємності роблять метод трасерів дуже перспективним та ефективним у радіоекології та в загальній екології.
Спираючись на запропонований підхід, вдалося розробити метод оцінювання взаємодії різних чинників фізичної та хімічної природи, через аналіз поведінки параметрів-факторів радіоємності біоти щодо штучно введеного до досліджуваної екосистеми радіоактивного трасера 137Cs. Для цього введемо ще один допоміжний параметр – S: 

                                                                                             (5.11)
Цей параметр відношення швидкостей поглинання трасера до швидкості відтоку трасера у воду, або співвідношення факторів радіоємності біоти до фактора радіоємності середовища (наприклад, води) будемо широко використовувати надалі [326].
5.1.1. Алгоритм розрахунку надійності екологічних систем. 
Розроблені моделі та теорія радіоємності екосистем дали змогу ввести фактор радіоємності для визначення стану біоти екосистеми. 
Фактор екологічної та радіаційної ємності конкретного елемента ландшафту Fj або екосистеми визначається таким чином:
                                                 Fj  = ∑aij / (∑aij + ∑aji ),                                  (5.12)
де ∑aij – сума швидкостей переходу полютантів з різних складових екосистеми до конкретного елемента ландшафту або екосистеми, згідно з камерними моделями, а ∑aji – сума швидкостей відтоку полютантів з досліджуваної камери – J – до інших складових екосистеми, спряжених з ними. 
Алгоритм розрахунку надійності екосистем складається з таких етапів:
1. Побудова камерної моделі екосистеми, що досліджується.
2. Визначення параметрів швидкостей переходів радіонуклідів (трасерів – 137Cs) між камерами екосистеми, що досліджується.
3. За формулою (5.12) проведення розрахунку параметрів радіоємності і  надійності кожного з елементів досліджуваної екосистеми.
4. Визначення надійності структури досліджуваної екосистеми, яка може бути послідовною, паралельною або комбінованою: послідовно-паралельною.
5. За надійнісною структурою екосистеми визначення формули для розрахунку загальної надійності усієї досліджуваної екосистеми.
6. За формулою (5.12) та, використовуючи параметри надійності елементів, розрахунок загальної надійності усієї досліджуваної екосистеми.
Отже, виходячи з проведених теоретичних досліджень, вважатимемо, що використовуючи параметри швидкостей обміну радіонуклідами між камерами αij та αji, можна оцінювати надійність компонента екосистеми як елемента системи транспорту радіонуклідів по камерах за формулою (5.12).
Таким чином, визначення надійності екологічних систем передбачає чотири послідовні процедури: 1) побудову камерної радіоекологічної моделі відповідної визначеної екологічної системи; 2) визначення її конфігурації (послідовна чи паралельна); 3) встановлення параметрів та швидкостей переходу радіонуклідів; 4) розрахунок надійності структурних елементів та екологічної системи в цілому.
Розглянемо варіант озерної екосистеми (рис. 5.3).
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Рис. 5.3. Блок-схема простої камерної моделі екосистеми 

Отже, маємо дві камери, що містять Y(x) та Z(x) радіонуклідів, з часом – х; а12 – швидкість поглинання радіонуклідів-трасерів (та пропорційно цьому швидкості поглинання питних речовин, наприклад, калію), та а21 – швидкість їх відтоку в середовище (у воду). Камерна модель описується у вигляді системи двох диференціальних рівнянь, як було вже вказано вище. 
Порівнюючи рівняння (5.1, 5.2 та 5.3), можна отримати вираз:

                                               =  Z.                                    (5.13)
Отже, співвідношення швидкостей поглинання та відтоку трасера, що означено як параметр Z та елемент мінерального живлення калію пропорційно біомасі біоти та коефіцієнту нагромадження в системі «вода – біота». Це означає, що чим більша біомаса біоти та коефіцієнт нагромадження трасера біотою, тим вище співвідношення швидкостей поглинання та відтоку трасера, а отже, і необхідних речовин з води в біомасу біоти. Тут добре видно зв’язок параметра радіоємності зі швидкостями поглинання і відтоку. Нагадаємо, що фактор радіоємності визначає частку радіонуклідів, які утримуються в біотичних та абіотичних компонентах екосистеми. На прикладі озерної екосистеми можна відмітити, що кожний компонент екосистеми має певне значення фактора радіоємності: вода, донні відклади, біота водойми тощо [280–282].
Було побудовано модель та виведено формулу для розрахунків фактора радіоємності водойм:

                                                            ,                                        (5.14)
де К – коефіцієнт нагромадження в системі «вода–донні відклади»; h – товщина сорбуючого шару в мулах; H – середня глибина водойми, а F – показує, яка частина радіонуклідів, що міститься у водоймі, припадає на частку донних відкладів (F), а яка – на воду (1–F). 
Величину F назвали «фактором радіоємності» водойми. Цей фактор не залежить від концентрації радіонуклідів у воді C на великому інтервалі значень і дозволяє розраховувати ступінь забруднення води у водоймі, якщо відома кількість радіонуклідів, що надійшла в неї, та площа її поверхні. Фактор радіоємності біотичної складової водойми можна оцінити за формулою:

                                                 ,                                     (5.15)
де Р – густина біомаси в одиниці об’єму; K – коефіцієнт нагромадження «вода–біота».
Окрім формул для оцінювання факторів радіоємності, для модельної екосистеми введено спеціальний параметр Z: відношення факторів радіоємності біоти та води. Цей параметр широко використовується під час дослідження проблеми синергізму при дії на біоту багатьох чинників фізичної (зовнішнє γ-опромінення) та хімічної (внесення солі кадмію) природи на біоту екосистем. Показано, що дана модельна екосистема може бути використана як адекватна та універсальна тест-система для оцінювання стану та екологічної безпеки біоти різного типу екосистем та для еквідозиметричних оцінок комбінованого впливу хімічних та фізичних чинників (при дослідженні на модельній екосистемі – водній культурі рослин). Зокрема, встановлено, що вплив важкого металу кадмію в концентрації 3–4 мкмоль/л відповідає, за біологічним ефектом і впливом на параметри радіоємності, дозі гострого γ-опромінення в 1 Гр. 
Модель синергізму. Як було зазначено раніше, на основі наведених моде-лей розроблено параметр, котрий дозволяє оцінювати характер взаємодії різних факторів: С – синергізм, адитивність та антагонізм і визначається формулою :

                                                                                               (5.16)
де ZCd+опр – відношення для комбінованого впливу -опромінення та хлориду кадмію; ZCd та Zопр – відношення для ситуації незалежних впливів кожного з чинників; Z0 – відношення Fb/Fw для контрольного варіанта.
При Р < 1 спостерігається синергізм у взаємодії чинників, тобто є такі, що підсилюють негативну дію один одного (порівняно з незалежною дією кожного з факторів); при Р > 1 очікується антагонізм, тобто є негативний вплив одного фактора, який зменшується під дією іншого.
Якщо екосистема складається з двох камер «біота» і «вода», то формула радіоємності для біоти та води спроститься:

                                        , тоді   Z = PK.               (5.17)
Порівняння формул (5.13) та (5.17) показує, що: 

                                                      .                                     (5.18)
Таким чином, співвідношення швидкості поглинання та відтоку радіонуклідів у досліджуваній модельній екосистемі (водній культурі рослин кукурудзи) залежить від добутку величини біомаси рослин та їх коефіцієнта нагромадження, і тим самим відображає стан та благополуччя біоти екосистем.
Було проведено дослідження на модельній екосистемі (водній культурі рослин кукурудзи), які показали: фактор радіоємності біоти відносно штучного трасера (137Cs) є досить чутливим показником стану біоти, він корелює зі змінами ростових показників. 
Визначено, що чим краще проходить ростовий процес, тим вище фактор радіоємності біоти модельної екосистеми. Показано, що зміни параметрів радіоємності можуть слугувати як адекватний показник розподілу та перерозподілу радіонуклідів в екосистемі і мірою благополуччя біоти в ній. 
Отже, показана можливість застосування підходу з позицій моделей радіоємності для аналізу стану та екологічної безпеки локальних екосистем. Були проведені чисельні експериментальні дослідження за цими показниками на модельній екосистемі (водна культура рослин кукурудзи), які нведені нижче.
На рис. 5.4 та 5.5 показано динаміку поглинання радіоцезію проростками кукурудзи. 
Добре відомо, що живі організми дуже чутливі до зовнішніх збуджень незалежно від того, є вони змінами фізичних або біотичних чинників. Прямі погіршення середовища можуть проявлятися для організмів у зниженні здатності до репродукції, загибелі особин та цілих видів, порушенні екологічних ніш, трофічних ланцюгів, та, зрештою, деградацією усього біоценозу. Ступінь порушення, зазвичай, залежить від сили збуджувальнного чинника, а також від темпів погіршення середовища. 
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Рис. 5.4. Поглинання  проростками кукурудзи (фактор радіоємності біоти) у відсотковому відношенні до контролю в разі сумісної дії гострого гамма-опромінення (20 Гр) та внесення хлориду кадмію 


Рис. 5.5. Динаміка поглинання  проростками кукурудзи 
(через показник фактора радіоємності біоти) у разі сумісної дії 
фракційованого гамма-опромінення та внесення хлориду кадмію

На рис. 5.6–5.9 подано залежності фактора радіоємності модельної екосистеми від дози в разі дії різних стресових чинників.


Рис. 5.6. Залежність радіоємності води від дози гамма-опромінення

Рис. 5.7. Залежність фактора радіоємності води від вмісту кадмію
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Рис. 5.8. Міра синергізму (Р) за показником радіоємності для варіанта рослин, що опромінені гострою дозою (20 Гр) та поміщені в середовище зі вмістом 50 мкМ хлориду кадмію
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Рис. 5.9. Міра синергізму (Р) за показником радіоємності для варіанта рослин, опромінених фракційованою дозою 20 Гр та поміщених у середовище зі вмістом 50 мкМ хлориду кадмію
Відомо, що живі системи не є пасивними перед різного типу неочікуваностями. При цьому вони доволі пластичні, тобто можуть перебудовувати свою структуру та метаболізм таким чином, що врешті-решт ці збудження стануть для них частково або навіть повністю безпечними. У таких випадках говорять про здатність організмів до адаптації, або їх пристосованості.
Вивчення радіоадаптивної відповіді біологічного об’єкта на опромінення в малій дозі проявляється в експериментах, що реалізуються за схемою: мала доза +∆t + гостра доза. Мала доза є адаптуючою, висока – тестуючою. Змінюючи інтервал часу ∆t між опроміненнями в цих дозах, визначають час, протягом якого формується підвищена радіостійкість (адаптивна відповідь, або радіоадаптацій-ний синдром), а також час, протягом якого зберігається індукована радіостійкість. 
На рис. 5.10 подано дані експерименту за схемою: 1 Гр + 4 год фракції +11 Гр. 


Рис. 5.10. Залежність фактора радіоємності біоти від часу за умов опромінення адаптуючою дозою 1 Гр і тест-дозою гамма-опромінення 11 Гр з часовим інтервалом 4 год 
(відносно неопроміненого контролю)

Було визначено величину показника радіоємності (тобто можливість рослин нагромаджувати трасер) у водній культурі рослин кукурудзи. Видно, що при опроміненні рослини гострою дозою 11 Гр значення параметра радіоємності біоти відносно контрольного варіанта з часом помітно падає та сягає значень 0,7–0,8. Пізніше реалізується помітне відновлення здатності нагромаджувати трасер 137Cs та підвищення значення фактора радіоємності.
У варіанті, де після адаптуючої дози 1 Гр з часовим інтервалом 4 год рослини були опромінені гострою тестуючою дозою 11 Гр, отримали чіткий ефект адаптації. 
Далі досліджували залежність ефекту адаптації від величини часового інтервалу між адаптуючою і тестуючою дозами гамма-опромінення. На рис. 5.11 наведено дані експерименту за схемою: 1 Гр + 48 год фракції + 11 Гр.
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Рис. 5.11. Залежність фактора радіоємності біоти від часу спостереження 
в умовах опромінення адаптуючою дозою 1 Гр і тест-дозою гамма-опромінення 
11 Гр з часовим інтервалом 48 год (відносно неопроміненого контролю)

Видно, що якщо після адаптуючої дози 1 Гр через 48 год рослини опромінювати гострою тестуючою дозою 11 Гр, то також отримаємо ефект адаптації. Максимум ефекту відповідає зміні  фактора радіоємності, який становив до 35 %  від контролю. При цьому ефект адаптації спостерігався раніше, ніж у попередньому досліді: на 1–2 добу росту водної культури  рослин. 
Досліджуючи різні фізіологічні та радіобіологічні ефекти в умовах взаємодії радіонуклідного забруднення та хімічних полютантів, важливо встановити характер відновлювальних процесів у рослин та їх внесок у формування ефектів комбінованої дії стресорів. 
Для оцінювання внеску процесів відновлення при впливах чинників (гамма-радіації та важких металів) застосовувався метод фракціонування дози гострого опромінення та внесення у середовище солі важкого металу (кадмію). В попередніх дослідженнях було визначено, що ефект фракціонування дози опромінення добре відображається в характері динаміки як ростових параметрів, так і в динаміці параметра радіоємності. 
Під час експерименту було проведено фракціонування радіаційного та хімічного факторів. При цьому сіль хлориду кадмію вносили двома порціями з відповідним часовим інтервалом між ними. Як і у випадку опромінення, фракціонування хімічного чинника призводило до значного впливу на ефект взаємодії досліджуваних чинників.  
Для визначення ролі систем відновлення при комбінованому впливі радіаційного та хімічного факторів був проведений кількісний аналіз ролі систем відновлення в ефектах взаємодії різних чинників через їх вплив на параметри радіоємності.
На основі запропонованої теоретичної моделі проведено кількісне оціню-вання взаємодії радіаційного та хімічного факторів за допомогою коефіцієнта синергізму. Його оцінювання виконали через співвідношення факторів радіоємності. Установлено, що процеси відновлення можуть зменшити ефект синергізму при комбінованому впливі опромінення та важкого металу. 
Таким чином, метод кількісної та чисельної оцінки стану екологічних систем передбачає чотири послідовні процедури: 1) обґрунтування параметра показника надійності залежно від конфігурації екологічної системи та її типу; 2) вибір формули для розрахунку надійності; 3) проведення розрахунків надійності екосистеми як показника її життєдіяльності; 4) оцінювання стійкості екосистеми та її здатність протистояти впливу зовнішніх чинників. 
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5.2. Оцінка радіоємності та надійності різних типів екологічних систем
[bookmark: _Toc390249935]5.2.1. Оцінка радіоємності та надійності локальних агроекосистем
Підрозділ присвячено прямому застосуванню розрахунків надійності вибра-них та описаних екосистем. Нагадаємо, що надійність екосистем, розглянуто в обмеженому вигляді, коли екосистема описана як система транспорту радіонуклі-дів-трасерів 137Cs із довкілля до людини. Мірою надійності елементів екосистеми вибраний параметр – фактор радіоємності, який показує важливу фундамен-тальну характеристику складових екосистеми щодо їх здатності депонувати та утримувати радіонукліди (в розглянутому випадку трасер 137Cs, аналог мікроелемента калію), а також переносити їх по екосистемах. Визначено, що такі процеси корелюють зі станом благополуччя та надійністю біоти екосистем.
Теоретична екологія і радіоекологія не мали вибору моделей і параметрів, придатних для оцінок і розрахунків радіоекологічних процесів і ризиків у екосистемах різного типу.  Особливо Чорнобильська катастрофа і аварія на «Фукусімі-1» показали чітку необхідність розвитку саме теоретичних досліджень у цій галузі. Домінуючі дослідження з моніторингу радіонуклідних забруднень в екосистемах, звичайно, необхідні, але не достатні, і без використання широкого обсягу теоретичних моделей важко зробити помітні узагальнення для продуктивного використання великої кількості наявних даних з моніторингу. Тому виникає необхідність створення підходів для випереджальної оцінки стану біоти екосистем при дії різних чинників впливу фізичної та хімічної природи. Цю роль може виконати розвинута теорія та моделі радіоємності екосистем. 
З іншого боку, постійне зростання масштабів використання радіоактивних речовин та джерел іонізуючого випромінювання в різних галузях промисловості, медицині, науці збільшує вплив іонізуючої радіації на всі компоненти природного середовища. Через це радіонукліди, що випали на територію України внаслідок аварії на ЧАЕС, трофічними ланцюгами можуть формувати помітні дозові навантаження на населення України [283–286]. Насамперед це довгоіснуючі радіонукліди 137Cs і 90Sr, які становлять основну екологічну небезпеку і мають біотичний характер, оскільки є аналогами макроелементів K та Са, які необхідні для рослин і тварин. В Україні проводиться досить систематичний і детальний моніторинг забруднення продуктів харчування, ґрунтів та води. У населення проводять вимірювння вмісту 137Cs на лічильниках випромінювань людини (ЛВЛ) і за моделями вираховується очікувана доза для мешканців конкретних селищ. За даними моніторингу молока проводиться оцінювання так званої паспортної дози. 
Але крім оцінок та моніторингу діючого стану екологічної безпеки для населених пунктів (НП) України, є нагальна потреба, спираючись на ці дані, мати розрахунки за моделями довгострокового прогнозу радіоекологічного стану НП. Такий прогноз дозволить робити вибір та обґрунтування реальних контрзаходів для контролю та управління екологічною безпекою територій та населення забруднених сіл України. Тому розробка відносно простих математичних моделей динаміки розподілу радіонуклідів, що ґрунтуються на даних конкретних натурних досліджень, є важливою і актуальною проблемою сучасної екології. З одного боку, цей підхід дасть змогу в майбутньому мати діючу модель радіоекологічної безпеки для кожного конкретного НП. З другого боку, така діюча модель, що базується на реальних властивостях-параметрах екосистеми даного НП, дасть можливість оцінити можливі екологічні ризики від інших полютантів (важких металів, гербіцидів тощо). Ідеться про встановлення узагальнених параметрів екологічної безпеки і екологічних ризиків, характерних для даного НП. 
У сучасній екології та радіоекології розроблено підходи та моделі для оцінювання екологічної ємності та радіоємності для великих територій, але явно не вистачає методів і моделей, придатних для оцінювання та прогнозу стану локальних екосистем для конкретних НП України. Тому конкретизація існуючих узагальнених підходів та моделей є актуальним і важливим завданням сучасної екології. Конче потрібно мати метод оперативного створення моделі екологічної безпеки для конкретних НП, із прив’язкою їх до конкретних умов будь-якого НП, для використання якого від екологів не вимагається спеціальної підготовки. Даний підхід дозволить включити до екологічного паспорта НП діючу математичну модель екологічної безпеки, що може бути верифікована за даними моніторингу. Наявність такої моделі дасть змогу мінімізувати обсяг та детальність моніторингу, а також прогнозувати критичні ситуації в даній екосистемі. Це дасть можливість установити ліміти її екологічної ємності для обмеження надмірного антропогенного тиску на території досліджуваного НП.
У цій частині роботи змодельовано процес міграції радіонуклідів трофічним ланцюгом: ґрунт → кормові рослини → корова → молоко → людина, – в умовах Волинської області (за 137Cs) на прикладі с. Галузія і в умовах Тернопільської області на прикладі с. Коцюбинчики (за 90Sr), а також встановлено параметри і досліджено особливості даного явища. Це дасть змогу отримати методи і підхід для контролю, прогнозу та управління радіоекологічною безпекою для локальних екосистем НП України [287–289].
Розроблено і реалізовано метод оцінювання та розрахунку параметрів камерних моделей локальних екосистем за даними моніторингу та за літературними даними, використовуючи власний видозмінений метод камерних моделей. У даній модифікації замість параметрів швидкості перенесення радіонуклідів від одиниці ваги з кожної камери до камери було використано швидкості перенесення загальної частки радіонуклідів з камери до камери за одиницю часу (рік). Цей метод сприяє узагальненню характеристики екосистем та отриманню інтегральних характеристик процесу перенесення радіонуклідів в екосистемі. Розроблена та побудована математична модель радіоекологічних процесів типових локальних екосистем з оцінкою формування дозових навантажень для населення на довгостроковий період. Така модель придатна для моделювання майже будь-якого типу локальних екосистем, характерних для території України, і може бути використана для оцінювання екологічного стану будь-яких агроекосистем. За розрахунками на моделях уперше показано, що, залежно від встановлених параметрів камерних моделей, формування високих дозових навантажень у населення може здійснюватися відносно швидко (с. Галузія), або мати характер повільного нагромадження (с. Коцюбинчики). Це означає принципово різну динаміку формування дозових навантажень, що може реально траплятися в різних локальних екосистемах України.
Розроблений підхід дозволяє за даними моніторингу встановлювати базові характеристики та параметри камерних моделей будь-яких типів локальних екосистем. Розроблені математичні моделі локальних екосистем вибраних НП характеризують евристичність і за даними моніторингу дають можливість верифікації ситуації та довгострокового прогнозу радіоекологічної безпеки в досліджуваних НП. Такі моделі мають універсальний характер і при застосуванні до конкретних натурних умов інших НП можуть бути корисні для оцінювання, контролю і прогнозу їх екологічної безпеки як для радіонуклідного забруднення, так і для інших полютантів [290–292].
У радіоекології можна виділити дві основні тісно взаємопов’язані проблеми: міграцію радіонуклідів та їх нагромадження в різних елементах екосистеми. Існують різноманітні радіологічні ситуації, пов’язані з включенням радіонуклідів у сільськогосподарську сферу. Тому нагромадження радіонуклідів рослинами з ґрунту визначає вихідні масштаби включення радіонуклідів у трофічні ланцюги в системі: радіоактивні викиди – ґрунт – сільськогосподарські рослини – сільськогосподарські тварини – людина. Надходження радіонуклідів у рослини залежить від низки чинників: фізико-хімічних властивостей радіонуклідів, видових особливостей рослин, властивостей ґрунту та його механічної обробки, кліматичних чинників, системи меліорації, внесення добрив тощо. Перехід радіонуклідів з раціону в організми тварин визначається фізико-хімічними властивостями радіонуклідів, а також видовими особливостями та віком тварин. 
Для моделювання міграції радіонуклідів в обраній системі характерним є використання камерних моделей. При цьому камерою можна вважати будь-який елемент екосистеми, агроценозу (або його частину), де відбувається нагромадження радіонуклідів.
У межах такого підходу агроценоз розглядається у вигляді сукупності однорідних камер, між якими відбувається перенесення радіонуклідів, що характеризується деякими функціями kji, qj. Ці функції описують інтенсивність потоків радіоактивних речовин між камерами. 
Під час математичного опису перенесення речовин у камерних моделях, як правило, використовують апарат звичайних диференціальних рівнянь:


                                                                          (5.19)
де qi(t) – вміст радіонукліда в камері i; kji та kil – коефіцієнти переходу між камерами; kji qj – кількість речовини, що надходить за одиницю часу з камери j в камеру i; kil qi – кількість речовини, що виходить за одиницю часу з камери i в камеру l; λ – стала радіоактивного розпаду.
Численними дослідженнями було встановлено, що на території с. Галузія формуються значні дозові навантаження в людей унаслідок великих значень коефіцієнтів переходу в системі «ґрунт – рослини». Найголовнішими причинами цього явища є торфові та болотні ґрунти, які домінують на даних територіях, високий ступінь зволоження та перезволоження ґрунту, кислі ґрунти, низький рівень вмісту мінеральних речовин на територіях. Це сприяє високому рівню забруднення трави та сіна, лісових продуктів – грибів та ягід. Використання забруднених кормових трав веде до міграції радіонуклідів у системі «трава – сільськогосподарські тварини». В цьому випадку рівень вмісту радіонуклідів у молоці та м’ясі суттєво підвищується. 
Коли йдеться про міграцію радіонуклідів трофічними ланцюгами, застосо-вують поняття коефіцієнта переходу (KП); він відбиває частку радіонуклідів, що потрапляють від одного елемента екосистеми до іншого. Коефіцієнт демонструє у скільки разів більшою (або меншою) може бути активність певного радіонукліда в елементах екосистеми порівняно з навколишнім середовищем. 
Для системи «ґрунт – рослина» KП – це відношення активності радіонукліда на 1 кг повітряно-сухої біомаси рослини до його вмісту на 1 м2 ґрунту, на якому ці рослини вирощено.
Як відомо, Волинська область є «найчистішою» з-поміж п’яти забруднених радіонуклідами областей України за рівнями забруднення 137Cs ґрунтів, зокрема сільгоспугідь, лісів, лісових урочищ, та площами такого забруднення. При цьому індивідуальні дози опромінення людей у Маневицькому районі Волинської області близькі до доз, які спостерігаються в найбільш забрудненому районі Житомирської області – Народицькому.
Попередні оцінки показали, що для даної території є три основні напрями надходження радіонуклідів 137Cs до людини, які більш докладно розглянуті нижче. Перший з них – через урочища (пасовища та сіножаті), що є кормовою базою для молочної і м’ясної худоби. Другий напрям надходження – через лісові продукти: гриби та лісові ягоди. Третій – присадибна ділянка (город). 
Дослідження показують, що швидкість перенесення радіонуклідів у ландшафті визначається переважно кількома характеристиками  висхідного полігону та структури його рельєфу. Використовуючи параметри, що впливають на перерозподіл радіонуклідів у ландшафті, були побудовані карти динаміки забруднення ландшафту 137Cs та карта перерозподілу радіонуклідів через 10, 20 і 30 років після аварії.
Метод використання аналітичної ГІС технології в сучасній радіоекології можна плідно використати у загальній екології. Запропоновані тут методи і методики радіоекологічних досліджень на основі теорії та моделей надійності і радіоємності біоти екосистем можуть бути використані під час вирішення різних проблем сучасної екології.
Це насамперед проблема створення системи екологічного нормування шкідливих чинників через реакції тієї біоти, яка може зазнавати найшкідливішого впливу при внесенні в екосистеми найрізноманітніших полютантів.
На цій теоретичній базі можуть бути створені ефективні методи оцінок еко-логічних ризиків від впливу на біоту фізичних, хімічних та інших забруднювачів.
Використання радіоактивних трасерів (наприклад, 137Cs) дозволяє на основі теорії та моделей надійності і радіоємності екосистем досліджувати фундамен-тальні характеристики біоти, а також встановлювати закономірності розподілу та перерозподілу полютантів за поведінкою радіоактивних трасерів, що були «щед-ро» розкидані після Чорнобильської аварії на території України, Білорусі та Росії.
Отримані результати щодо оцінювання розподілу та перерозподілу радіонуклідів в агроекосистемі (на прикладі с. Галузія, Волинська область) показали помітну динаміку формування дозових навантажень на людей [287–289]. Для оцінювання та прогнозу таких процесів запропоновано використовувати моделі та теорію надійності. Для цього агроекосистема розглядається як система транспорту радіонуклідів від ґрунту до людини. Запропоновано кількісні методи оцінювання надійності окремих елементів агроекосистеми та агроекосистеми загалом, якщо відомо параметри швидкостей переходу радіонуклідів у камерних моделях екосистем [див. формулу (5.12)] . 
Даний метод та моделі дали змогу по-новому подивитися на проблему еко-логічної безпеки людини і зосередитися на застосуванні захисних контрзаходів.
Дослідження радіоекологічних процесів в агроекосистемах особливо важливе для оцінювання та прогнозу їх екологічної безпеки для населення, особливо при формуванні дозових навантажень. Окрім використаного раніше методу камерних моделей, необхідно розробити підходи до більш загальної оцінки надійності і стійкості агроекосистеми. Ідеться про аналіз агроекосистеми як системи транспорту радіонуклідів від ґрунту до людини, засоби та методи модифікації даних процесів (див. наведений нижче алгоритм розрахунку надійності).
Розроблені моделі та теорія радіоємності екосистем дали змогу ввести адекватний параметр – фактор радіоємності – для визначення стану біоти екосистеми. Радіоємність – ліміт радіонуклідного забруднення біоти екосистеми, за якого не спостерігаються серйозні зміни її функціонування. У разі перевищення даного ліміту може спостерігатися пригнічення росту біоти. Фактор радіоємності визначається як частка радіонуклідного забруднення, здатного нагромаджуватися в тій чи іншій частині(компоненті) екосистеми, без порушення її структури. Експериментальними та теоретичними дослідженнями встановлено, що чим вище параметр радіоємності біоти в екосистемі, тим вище рівень благополуччя та надійності цієї екосистеми та біоти в ній. Зокрема, в дослідженнях рослинних екосистем показано, що здатність біоти нагромаджувати та утримувати радіонуклідний трасер 137Cs (аналог мінерального елемента живлення рослин калію) відображає стійкість та надійність біоти даної екосистеми. Встановлено, що зниження показника радіоємності біоти в рослинній екосистемі під впливом хімічних полютантів та при гамма-опроміненні рослин чітко відображає зниження благополуччя біоти та надійності екосистеми. 
Таким чином, можна стверджувати, що параметр радіоємності здатен виступати як міра надійності кожного елемента екосистеми, а також екосистеми в цілому. Чим вище фактор радіоємності, і(або) ймовірність утримання трасера в кожному з елементів екосистеми, тим вище надійність складових елементів екосистеми. Використовуючи ці параметри надійності елементів екосистеми і знаючи структуру конкретної екосистеми, маємо можливість адекватно оцінювати надійність всієї екосистеми через її здатність забезпечувати розподіл та перерозподіл трасера, що відображає її стійкий стан [293–295].
Алгоритм розрахунку надійності екосистем складається з таких етапів:
1. Будують камерну модель досліджуваної екосистеми.
2. Визначають параметри швидкостей переходів радіонуклідів трасерів (137Cs) між камерами досліджуваної екосистеми.
3. За формулою (5.12) розраховують параметри радіоємності і тим самим надійності кожного з елементів досліджуваної екосистеми.
4. Визначають надійнісну структуру досліджуваної екосистеми, яка може бути послідовною, паралельною або комбінованою: послідовно-паралельною.
5. За надійнісною структурую екосистеми визначають формулу для розрахунку загальної надійності усієї досліджуваної екосистеми.
6. За визначеними формулами та використовуючи параметри надійності елементів виконують розрахунок загальної надійності усієї досліджуваної екосистеми.
Таким чином, виходячи з проведених теоретичних досліджень, вважатимемо, що використовуючи параметри швидкостей обміну радіонуклідами між камерами αij та αji, можна оцінювати надійність компонента екосистеми як елемента системи транспорту радіонуклідів по камерах за формулою (5.12).
На основі цієї формули надійність даного процесу оцінюємо через Pi. Таким чином, оцінюємо надійність i-го елемента екосистеми за його здатністю утримувати радіонукліди, що в нього надходять. Далі, знаючи структуру забезпечення транспорту радіонуклідів від компонентів екосистеми до людини, на основі теорії надійності можна оцінити надійність усієї системи транспорту радіонуклідів від екосистеми до людей.
Застосуємо розроблений підхід та наведений вище алгоритм до оцінки надійності транспорту радіонуклідів для агроекосистеми с. Галузія. Основні блоки транспорту радіонуклідів у досліджуваній агроекосистемі подано на рис. 5.12 та 5.13.


Рис. 5.12. Блок-схема основних складових екосистеми с. Галузія 
Маневицького району Волинської області
Структуровану блок-схему камерної моделі подано на рис. 5.13. Вказані на схемі параметри (від а12 до а510) означають швидкості перенесення радіонуклідів між камерами екосистеми та мають розмірність: частка радіонуклідів, що переноситься між камерами, за один рік. Способи та моделі параметрів розрахунку переходу між камерами складають зміст спеціально розробленого та захищеного деклараційного пакета на корисну модель.
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Рис. 5.13. Структурована блок-схема с. Галузія Маневицького району 
Волинської області

Встановлено, що основними дозоутворювальними компонентами даної агроекосистеми є чотири основних пасовища. Ці пасовища функціонують як паралельна система. Згідно з теорією надійності загальна надійність даної агро-екосистеми, як системи транспорту радіонуклідів від пасовищ до людей, може бути подана у вигляді суми параметрів надійності складових блоків-пасовищ.
Камерну модель даної агроекосистеми можна зобразити у вигляді структури, показаної на рис. 5.13. Видно, що транспортний потік радіонуклідів від кожного пасовища до популяції населення утворює чітко послідовну систему: ґрунт → трава → корова → молоко → м’ясо → люди. Надійність такої послідовної екосистеми може бути наведена у вигляді добутку параметрів надійності складових блоків, що утворюють транспортний потік радіонуклідів. 
Оцінка надійності кожного з блоків може бути розрахована за допомогою формули (5.12).
Побудовано блок-схему камерної моделі (див. рис. 5.12) потоків радіонуклідів 137Cs від трьох пасовищ, однієї сіножаті, лісових продуктів даної місцевості (грибів і лісових ягід) та городньої продукції з присадибних ділянок та проведено її розрахунок. 
Було сформовано систему з диференціальних рівнянь для камер агроекосистеми с. Галузія

                                                               (5.20)
За допомогою програмного продукту MAPLE-5 відповідно її розв’язано. У роботі розглянуто камерну модель потоків радіонуклідів у даному населеному пункті та проведений розрахунок цієї моделі. Кліматичні та інші чинники довкілля враховані у виборі мінімальних, середніх та максимальних значень коефіцієнтів перенесення радіонуклідів по камерах екосистеми.
На основі експедиційних досліджень, за результатами спостережень та розрахунків було отримано оцінки швидкостей переходу між камерами досліджуваної агроекосистем, що дало змогу провести оцінювання надійності компонентів екосистеми за формулою (5.12) і, знаючи послідовний характер зв’язку окремих компонентів агроекосистеми з популяцією населення, можна оцінити надійність даної агроекосистеми як системи транспорту радіонуклідів від пасовищ до населення. Розрахунок надійності досліджуваної агроекосистеми зроблено для середніх значень параметрів швидкостей переходу. Результати розрахунків наведено в табл. 7.1. Такий підхід може бути застосований для оцінки ефективності різного типу контрзаходів, що також подано в табл. 7.1. 
За даними були розраховані величини переходу радіонуклідів 137Cs до населення. Цю величину можна застосовувати для розрахунку колективної дози, використовуючи величини коефіцієнтів дозових цін для 137Cs (2·10-8 Зв/Бк). Отримана оцінка колективної дози становить біля 1,6 люд./Зв у рік. При цьому оцінка середньої величини індивідуальної дози опромінення людей біля 1,1 мЗв/рік (при нормі 1 мЗв/рік).
При цьому оцінка добавки до колективної дози за рахунок використання продукції лісу становить 0,34 люд.Зв/рік, а продукції городу – 0,2 люд.Зв/рік. Тоді сумарна колективна доза буде близько 2,14 люд.Зв/рік, а індивідуальна доза опромінення для кожного жителя села може становити 1,4 мЗв/рік.
Отже, за отриманим рішенням побудовані графіки динаміки винесення радіонуклідів та проведено аналіз отриманих результатів. Дані, отримані за моделями, чітко корелюють з даними натурних досліджень. У результаті було отримано розрахункові дані щодо динаміки потоків радіонуклідів по камерах екосистеми, що досліджується.
Було проведено аналіз даних з моніторингу с. Коцюбинчики Чортківського району Тернопільської області (аналогічно до с. Галузія). Побудовано блок-схему камерної моделі потоків радіонуклідів 90Sr у даному НП (рис. 5.14). Структурована блок-схема екосистеми с. Коцюбинчики аналогічна до блок-схеми с. Галузія (див. рис. 5.13). 
Побудовано камерну модель радіоекологічних процесів для с. Коцюбинчики та проведено розрахунок даної моделі. За результатами побудовано графіки динаміки надходження радіонуклідів до людини від усіх складових екосистеми. Проаналізовано результати для цього населеного пункту.
Проаналізовано радіоекологічні процеси та екологічну безпеку в селах, що досліджуються (с. Галузія та с. Коцюбинчики). Відомо, що на території України є села забруднені 137Cs або 90Sr. Такі екосистеми можуть мати різні особливості радіоекологічних процесів, що безпосередньо впливає на формування дозових навантажень для населення. 


Рис. 5.14. Блок-схема основних складових екосистеми с. Коцюбинчики 
Чортківського району Тернопільської області

Під час досліджень встановлено, що на території ряду сіл України (зокрема с. Галузія Маневицького району Волинської області), забруднених унаслідок аварії на ЧАЕС переважно 137Cs, формуються значні дозові навантаження в людей унаслідок великих значень коефіцієнтів переходу в системі «ґрунт–рослини» та високих рівнів забруднення сіна, молока, м’яса, лісових продуктів (грибів та ягід). Тому важливо зробити порівняння особливостей радіоекологічних процесів у типових екосистемах селищ України з різними варіантами забруднення.  
Для порівняння та подальшого розвитку метод камерних моделей було застосовано для села, де домінує забруднення не 137Cs, а іншим дозоутворювальним біогенним радіонуклідом – 90Sr.
Цей радіонуклід небезпечніший, особливо для дітей. Дози опромінення в людей формуються переважно за рахунок вживання молока. Для таких досліджень було обрано с. Коцюбинчики Тернопільської області з невеликими рівнями забруднення. 
Дослідження показали, що для даних територій є три основних потоки надходження радіонуклідів 137Cs та 90Sr до людини. Перший з них – через урочища (пасовища та сіножаті), рослинність яких є кормовою базою для худоби молочного і м’ясного напрямків. Він формує в середньому 70–80 % усієї дози. Другий потік – надходження радіонуклідів через лісові продукти (гриби та лісові ягоди), що становить близько 10 % загальної дози. Третій – присадибна ділянка (город), забезпечує в середньому 10–20 % від загальної внутрішньої дози для жителів цих населених пунктів. 
Вибрані для дослідження села є типовими, тому блок-схеми камерних моделей для них подібні за своєю структурою. В моделі враховані всі основні потоки радіонуклідів 137Cs та 90Sr (інших радіонуклідів на території цих сіл не було виявлено). 
У результаті досліджень вдалося знайти та сформувати високий ступінь подібності у блок-схемах камерних моделей у селах, що досліджувалися. Ця подібність дозволила побудувати уніфіковані блок-схеми камерних моделей потоків радіонуклідів 137Cs та 90Sr від пасовищ, деякі з яких сіножаті (сіянки), від лісових продуктів (грибів і лісових ягід) та городньої продукції з присадибних ділянок. Схема розрахунку типової камерної моделі показана на рис. 5.14. До блок-схеми камерної моделі додатково включені також потоки радіонуклідів від сусіднього лісу та від використання городньої продукції. Важливо, що ці села характеризуються досить малими рівнями радіонуклідного забруднення ґрунту від 1–2 Кі/км2 137Cs (с. Галузія) та по 90Sr – від 1,2 до 1,3 Кі/км2 (с. Коцюбинчики).
За розробленою моделлю були отримані розрахункові дані щодо потоків радіонуклідів по камерах досліджуваної екосистеми. Показано, що значні дозові навантаження по трьох групах жителів села (діти, робітники та пенсіонери) формуються за рахунок постійного вживання молока від корів, які випасаються на пасовищах, що були об’єктом дослідження. Доза від вживання молока становить до 40–60 % для жителів с. Галузія та 70 % від усієї дози для людей у с. Коцюбинчики. Характерно, що рівень щоденного вживання молока для с. Галузія становить, за даними експедиційних досліджень, від 0 до 3 л, а рівні забруднення молока радіонуклідами 137Cs (с. Галузія) становлять від 40 до 1000 Бк/л. А для с. Коцюбинчики рівні забруднення молока 90Sr складають від 2 до 30 Бк/л. Чинний норматив на допустимі рівні забруднення молока становить для 90Sr до 20 Бк/л, а для 137Cs – 100 Бк/л (ДР-2006). 
За даними моделювання вставлено, що помітні рівні забруднення молока формуються на території не відразу після аварії, а збільшуються з часом. Це пояснює дані досліджень про те, що дійсно суттєві рівні забруднення молока були визначені у с. Галузія тільки в 1993 р., і саме тоді село було віднесене до другої зони. Водночас для с. Коцюбинчики властивий інший характер нагромадження радіонуклідів. Дані вимірювань свідчать, що суттєві рівні забруднення молока стронцієм були визначені у с. Коцюбинчики тільки в 1998 р.
Спираючись на дані моделювання, побудовано графіки динаміки очікуваної дози для трьох виділених соціальних груп у даному селі – робітники, пенсіонери та діти. Поділ на групи проведено тому, що за даними наукової літератури та експедиційних досліджень, в означених селах кількість вживання молока в різних групах населення відрізняється. На рис. 5.15 і 5.16 показана динаміка формування дозових навантажень у різних соціальних групах за рахунок вживання основного дозоутворювального продукту – молока.
На рис. 5.15 подані дані розрахунків для камерної моделі у с. Галузія, за якими можна простежити динаміку формування дозових навантажень у різних соціальних груп населення даного села за рахунок вживання молока. Верхня крива відображає нагромадження радіонуклідів, а отже, і дози від вживання молока, для групи робітників, середня – для дітей, і нижня крива (мінімальна доза отримана від молока) – для пенсіонерів. Зрозуміло, що такий хід кривих обумовлено, насамперед, раціоном харчування, зокрема великим рівнем вживання молока у працюючих та дітей у с. Галузія, а для пенсіонерів цей рівень споживання значно нижчий. На графіках можна побачити, що для даного села характерне спочатку стрімке, а потім повільніше нагромадження колективної дози в різних груп населення.


Рис. 5.15. Динаміка формування дозових навантажень від вживання молока для різних соціальних груп населення с. Галузія: 1 – робітників; 2 – дітей; 3 – пенсіонерів 

Для жителів с. Коцюбинчики (рис. 5.16) характерна інша динаміка нагромадження колективної дози. Модель демонструє, що через 20 років після аварії не варто очікувати помітних доз опромінення населення за рахунок 90Sr, але з часом ці дози зростають. Тут можна чекати дуже повільного нагромадження дози спочатку, а потім її збільшення для всіх верств населення. При цьому максимальні колективні дози можна чекати для працюючих (як у с. Галузія). Наступними за рівнем нагромадження дози можуть бути пенсіонери, а відносно мінімальні дози можна очікувати у дітей с. Коцюбинчики. 
Порівнюючи дані розрахунків на рис. 5.15 та 5.16, слід відзначити, що в цілому дози для с. Коцюбинчики практично вдвічі менші, ніж для с. Галузія. Це зрозуміло, оскільки рівні забруднення у с. Галузія значно більші, ніж у с. Коцюбинчики [296]. Важливо, що практично на 20-й рік після аварії рівень нагромадження колективної дози у населення с. Коцюбинчики відчутно менший, ніж с. Галузія. 

Рис. 5.16. Динаміка формування дозових навантажень від вживання молока для різних соціальних груп населення с. Коцюбинчики: 1 – робітників; 
2 – пенсіонерів; 3 – для дітей

Різниця між цими типовими агроекосистемами щодо радіоекологічних процесів та параметрів нагромадження колективних доз чітко пов’язана з різними радіонуклідами, кліматичними чинниками, відмінністю у споживанні продуктів харчування. Позитивну роль у формуванні меншої колективної дози в с. Коцюбинчики відіграє відсутність внеску лісової компоненти у нагромадженні колективної дози. Водночас для с. Галузія лісова компонента відіграє визначальну роль у формуванні колективної дози у мешканців села. 
Вважаємо, що ці явища відображають фундаментальні особливості у формуванні колективної дози для населення України щодо агроекосистем при значному внеску лісової складової (наприклад, с. Галузія) та для випадку агроекосистеми, де відсутня лісова складова нагромадження колективної дози. 
Проведене дослідження радіоекологічних процесів, що відбуваються у с. Галузія (на Волині) та с. Коцюбинчики (у Тернопільській області), узагальнення та аналіз дозволили зробити такі висновки. 
Отже, було розроблено та застосовано модифікований метод камерних моделей, у якому використано параметри-швидкості переходу радіонуклідів між камерами екосистеми, а не швидкості переходу, розраховані на одиницю ваги або об’єму. Цей підхід дозволяє здійснювати загальне системне оцінювання стану потоків радіонуклідів та прогнозувати їх динаміку.
Створено системний тип радіологічного дослідження населених пунктів, який охоплює основні ланки: ґрунти, сіно, сільськогосподарські тварини, молоко, лісові продукти, людей. 
Розроблено та проаналізовано камерні моделі реальних екосистем с. Галузія Маневицького району Волинської області та с. Коцюбинчики Чортківського району Тернопільської області, що зазнали впливу аварії на Чорнобильській АЕС. У моделях враховані всі основні потоки радіонуклідів 137Cs та 90Sr. Блок-схеми для камерних моделей містять всі основні пасовища. У разі необхідності до блок-схем включені потоки радіонуклідів від лісових продуктів (гриби та ягоди), а також – від використання городньої продукції. 
У результаті моделювання отримано оцінки та прогноз очікуваного забру-днення радіонуклідами 137Cs та 90Sr продуктів харчування людей (молока, м’яса), що відображено у значеннях колективних дозових навантажень для людей. 
За результатами моделювання визначено, що у селищах типу Галузія помітні дозові навантаження сформувались не одразу після аварії, а тільки в 1992–1994 рр. Натепер, через 25 років після аварії на ЧАЕС, у людей формуються дози опромінення від 137Cs: від 40 до 80 люд./Зв. На даних територіях є великий внесок у колективну дозу лісової складової. Для селищ типу Галузія характерне помітне нагромадження колективної дози для населення протягом 30–40 років після аварії, що становитиме біля 1 % від запасу радіонуклідів 137Cs у даній екосистемі. 
Для селищ типу Коцюбинчики, де домінує забруднення 90Sr та відсутня лісова складова колективної дози, формуються незначні дози опромінення в перші десятиліття після аварії на ЧАЕС: через 20 років колективна доза становить 0,3–0,5 люд./Зв. Нагромадження певної дози в с. Коцюбинчики на 40-й рік після аварії очікується незначне, не перевищуватиме 0,1 % від запасу радіонукліда 90Sr у даній екосистемі. Але з часом тут можна чекати досить стрімкого нагромадження колективної дози. У результаті досліджень виявлено закономірність невпинного збільшення колективної дози в селах зі стронцієвим забрудненням. Це означає, що екосистеми такого типу з часом можуть стати небезпечними. 
За даними моделювання та натурного дослідження обласної СЕС встановлено та верифіковано, що значна частина колективної дози не формується локально в даних селах, а експортується на інші території через вивезення молока, м’яса і лісових продуктів. Таке явище експорту колективної дози за межі сіл є загальною характеристикою для всієї території України. Отримані результати свідчать, що екологічна безпека даної території може бути досягнута лише за умов використання системи захисних контрзаходів.
Запропонована модифікована камерна модель придатна для моделювання практично будь-якого типу локальних екосистем, характерних для території України. Вона може бути використана для оцінки, контролю й прогнозу їх екологічного стану як для радіонуклідного забруднення, так і для інших полютантів  агроекосистем. 
Отже: 
1. Агроекосистема є важливим джерелом транспорту радіонуклідів із довкілля до людини. Чим більше фактор радіоємності агроекосистеми, тим вона більш «надійна» у розумінні надійності постачання радіонуклідів до людей. 
2. Через швидкості міграції, розподілу та перерозподілу радіонуклідівтрасерів 137Cs у компонентах агроекосистеми, а також через величину переходу цезію до всіх груп населення можна розрахувати величину надійності даної агроекосистеми й оцінити внесок різних складових агроекосистеми у формуванні дозових навантажень на населення.
3. Залежно від кількості радіонуклідів, що випали на територію, можна вжи-вати контрзаходи, ефективність яких залежить від багатьох чинників (наприклад, типу ґрунтів, вологості, кількості опадів тощо), та оцінювати їх користь.
4. Застосування моделей та теорії надійності до дослідження екологічних процесів у різних типах екосистем корисно та евристично, оскільки дозволяє оцінити основні характеристики та фундаментальні властивості екосистем, шляхом відслідковування поведінки трасера-радіонукліда 137Cs. 
[bookmark: _Toc390249968]5. Запропонований метод оцінювання надійності може бути застосований для оцінювання рівня забруднення та переходів інших полютантів в екосистемах різного типу.
5.2.2. Оцінка радіоємності та надійності каскаду Дніпровських водосховищ
Після аварії на Чорнобильській АЕС відбулося забруднення величезних територій Білорусі, України та Росії [297–300]. Майже всі забруднені землі лежать на водозабірній площі Дніпра, тому в результаті поверхневого стоку радіонукліди потрапляють у каскад Дніпровських водосховищ. 
За загальними оцінками приблизно 40 % стоку формує 30-кілометрова зона ЧАЕС, 40 % – дає територія забруднених областей Білорусі, а інші 20 % – від забруднених територій України, на яких ведеться господарська діяльність. Дніпро, як відомо, в результаті регулювання, являє каскад з шести великих водосховищ, які впадають до Дніпро-Бузького лиману. Аналізуючи величину та швидкість обміну води між водосховищами, можна бачити, що обмін між ними становить не більше 1/30 об’єму в рік. Це характеризує каскад як систему водойм, які дуже повільно обмінюються водою. До такої системи можуть бути застосовані методи оцінювання радіоємності, запропоновані вище для оцінювання радіоємності простих каскадних систем водойм. Основні параметри та характеристики Дніпровських водосховищ наведені в табл. 5.1. 
Таблиця 5.1 
Характеристики та оцінки параметрів Дніпровських водосховищ для 137Cs
	Водосховище
	Площа,
км2
	Об’єм, км3
	Середня глибина, м
	Товщина
мулу, см
	Kн (вода–донні відклади)
	Фактор ра-діоємності

	Київське
	920
	3,7
	4
	10
	100
	0,7

	Канівське
	680
	2,4
	4
	10
	50
	0,6

	Кременчуцьке
	2250
	13,5
	6
	10
	800
	0,8

	Запорізьке
	570
	2,4
	4
	10
	100
	0,7

	Дніпровське
	410
	3,3
	8
	10
	230
	0,7

	Каховське
	2150
	18,2
	8
	10
	280
	0,7



У таблиці наведено розрахункові параметри фактора радіоємності окремих Дніпровських водосховищ відносно радіонукліда 137Сs. 
Видно, що кожне з водосховищ щодо 137Сs має невисокі значення фактора радіоємності. Виходячи з того, що каскад Дніпровських водосховищ являє собою систему водойм, що повільно обмінюються водою, можна застосувати до нього формулу (5.14) розрахунку загальної радіоємності. З цієї формули випливає, що фактор радіоємності каскаду Fk водосховищ дорівнює Fk = 0,9994. Ця величина показує надзвичайно високий ступінь фактора радіоємності каскаду, котрий набагато вище, ніж фактор радіоємності найкращого за радіоємністю Кременчуцького водосховища.
Отримані вище формули (5.14, 5.15)  й оцінка радіоємності каскаду Дніпровських водосховищ дозволили вперше у післяаварійний період достатньо точно спрогнозувати розподіл радіонуклідів 137Cs каскадом у його донних відкладах і воді та спрогнозувати, що основна частина радіонуклідів 137Cs буде міцно «захоронена» в мулах Київського водосховища. 
Запропоновані модель та оцінка зроблені для випадку разового надходження радіонуклідів у каскад. Для ситуації тривалого надходження радіонуклідів модель необхідно модифікувати з використанням диференціальних рівнянь. Через 25 років після аварії різниця в радіоактивності води Київського та Каховського водосховищ становить ті самі два-три порядки, що і в перші роки після аварії. 
[bookmark: _Toc390249936]У ситуації з іншим важливим радіонуклідом 90Sr усе інакше. Річ у тім, що для 90Sr фактор радіоємності водосховищ Дніпровського каскаду не перевищує значень 0,2–0,3. У цьому випадку фактор загальної радіоємності каскаду для 90Sr не перевищує 0,5–0,6, за якого немає суттєвого депонування стронцію в донних відкладах. Їх вміст у воді не більше, ніж у 10 разів відрізняється від Київського і Каховського водосховищ. Це добре підтверджується реальними даними спостережень за 1987–1993 рр. Таким чином, наведений приклад продемонстрував евристичність аналізу реальних великих та малих екосистем з використанням уявлень про їх радіоємність.
Проведений теоретичний аналіз проблеми радіоекологічної надійності біосистем показав, що динаміка фактора радіоємності біоти екосистеми при дії гамма-опромінення та внесення солі важкого металу (Cd) майже збігається з дина-мікою поведінки біологічного показника – швидкості росту. Можна стверджу-вати, що поведінка в екосистемі трасера 137Cs, як аналога елемента мінерального живлення калію, відображає ступінь благополуччя стану біоти екосистеми. Звідси отримуємо висновок: чим вище здатність біоти нагромаджувати та утримувати трасер, тим краще стан, а отже, надійність біоти екосистеми. 
У результаті аварії на ЧАЕС було «щедро розкидано» усім світом трасер 137Cs. Тому можна використовувати цю обставину для встановлення законів перерозподілу трасера різними типами екосистем. Якщо в динаміці спостереження за фактором радіоємності за трасером спостерігається різка зміна його вмісту в біоті досліджуваної екосистеми, то це може означати помітну реакцію біоти на вплив, котрий вона отримує [301, 302]. 
Поведінка трасера може виконувати функцію «екологічного градусника» під час оцінювання стану і надійності біоти. Зниження рН води в озерній екосистемі призводить до десорбції радіонуклідів з донних відкладів та біоти у воду, що своєю чергою, призводить до зниження радіоємності донної біоти і збільшення вмісту трасера у воді. Це зумовлює додаткові дозові навантаження на біоту водної товщі озера і для людей, які використовують воду озера для пиття та зрошення.
Дослідження, проведені на біоті екосистем, дозволили встановити ліміти допустимих дозових навантажень на біоту. Установлено, зокрема, що доза у 4 Гр/рік для рослин і гідробіонтів та доза у 0,4 Гр/рік для тварин можуть слугувати межею, за якої біота ще може надійно існувати. 
Для оцінки вмісту радіонуклідів, що відповідають цим дозам, були викорис-тані дозові коефіцієнти Б. Аміро [283], які дали змогу показати, що вміст 137Cs у біоті здатен створити саме таку критичну дозу в 4 Гр/рік. Отримано оцінку радіоємності біотичної компоненти екосистеми, коли величина надійності біоти екосистеми буде близькою до нуля. Показано, що в діапазоні доз для біоти від 0 до 4 Гр надійність може змінюватися лінійно від 1 до 0. Таким чином, параметр радіоємності може слугувати мірою надійності біоти в будь-якій екосистемі. 
Розглянемо деякі приклади. Використовуючи теоретичні результати за послідовною моделлю надійності, було розраховано два варіанти міри надійності Дніпровського каскаду водосховищ щодо процесу утримання в ньому радіонуклі-дів: без урахування участі біоти водойм та за умов реальної адаптивної відповіді біоти на порівняно малі дози опромінення (біля 0,1–0,5 Гр/рік) (табл. 5.2–5.5).
Таблиця 5.2
Оцінка факторів радіоємності за 137Cs на прикладі каскаду Дніпровських водосховищ в умовах адаптивної відповіді біоти та без неї (оцінка надійності каскаду водосховищ за участі біоти)
	Водосховище
	F (донні відклади)
	F (біоти)
	Fi (сумарне)

	Київське
	0,7
	0,1
	0,8

	Канівське
	0,6
	0,08
	0,68

	Кременчуцьке
	0,9
	0,04
	0,94

	Запорізьке
	0,7
	0,16
	0,86

	Дніпровське
	0,7
	0,1
	0,8

	Каховське
	0,8
	0,14
	0,94


Примітка. Загальна надійність та радіоємність каскаду оцінена за формулою : 
Fкаскаду = 1 – П (1 – Fi); Fкаскаду (без біоти) = 0,9998;
Fкаскаду (з біотою та адаптацією) = 0,999993 (різниця у 33 рази).

Видно, що утримувальна здатність  каскаду помітно більша (у 33 рази) за наявності біоти, здатної до адаптації. 
Таблиця 5.3
Оцінка факторів радіоємності за 137Cs на прикладі каскаду Дніпровських водосховищ в умовах адаптивної відповіді біоти та без неї, 
за участі ефекту синергізму дії радіації та кадмію 
	Водосховище
	F (донні відклади)
	F (біоти)
	Fi (сумарне)

	Київське
	0,7
	0,09
	0,79

	Канівське
	0,6
	0,07
	0,67

	Кременчуцьке
	0,9
	0,036
	0,936

	Запорізьке
	0,7
	0,14
	0,84

	Дніпровське
	0,7
	0,09
	0,79

	Каховське
	0,8
	0,13
	0,93


Примітка. Загальна надійність та радіоємність каскаду оцінена за формулою:
Fкаскаду = 1 – П (1 – Fi); Fкаскаду (без біоти) = 0,9998;
Fкаскаду (з біотою та адаптацією) = 0,9999 (різниця у 21 раз).

Утримувальна здатність каскаду помітно більша (у 21 раз) за наявності біоти, здатної до адаптації в умовах синергізму дії за участі кадмію. 


Таблиця 5.4
Оцінка факторів радіоємності за 90Sr на прикладі каскаду Дніпровських водосховищ в умовах адаптивної відповіді біоти та без неї (оцінка надійності каскаду водосховищ за участі біоти)
	Водосховище
	F (донні відклади)
	F (біоти)
	Fi  (сумарне)

	Київське
	0,3
	0,15
	0,45

	Канівське
	0,2
	0,1
	0,3

	Кременчуцьке
	0,5
	0,2
	0,7

	Запорізьке
	0,4
	0,2
	0,6

	Дніпровське
	0,4
	0,18
	0,48

	Каховське
	0,5
	0,16
	0,66


Примітка. Загальна надійність та радіоємність каскаду:Fкаскаду = 1 – П (1 – Fi); 
F каскаду (без біоти) = 0,95; Fкаскаду (з біотою та адаптацією)  = 0,992 (різниця у сім разів).

Утримувальна здатність каскаду помітно більша (у сім разів) в умовах наявності біоти, здатної до адаптації. 
Таблиця 5.5
Оцінка факторів радіоємності за 90Sr на прикладі каскаду Дніпровських водосховищ в умовах адаптивної відповіді біоти та без неї, враховуючи ефект синергізму дії радіації та кадмію (оцінка надійності каскаду водосховищ за участі біоти)
	Водосховище
	F (донні відклади)
	F (біоти)
	Fi (сумарне)

	Київське
	0,3
	0,14
	0,44

	Канівське
	0,2
	0,09
	0,29

	Кременчуцьке
	0,5
	0,18
	0,68

	Запорізьке
	0,4
	0,18
	0,58

	Дніпровське
	0,4
	0,16
	0,56

	Каховське
	0,5
	0,15
	0,65


 Примітка. Загальна надійність та радіоємність каскаду: Fкаскаду = 1 – П (1 – Fi);
        F каскаду (без біоти) = 0,95; Fкаскаду (з біотою та адаптацією) = 0,992 (різниця у шість разів).

[bookmark: _Toc390249937]Утримувальна здатність  каскаду помітно більша (у 6 разів) за наявності біо-ти, здатної до адаптації в умовах синергізму дії за участю важкого металу кадмію. 
На основі вищенаведеного алгоритму розрахунку надійності було проведено оцінювання каскаду Дніпровських водосховищ, які можна уявити як чітку послідовну надійнісну схему [272]. Використовуючи теоретичні результати, розраховано міру надійності каскаду Дніпровських водосховищ щодо процесу утримання в різних його компонентах радіонуклідів за різних умов (табл. 5.6).
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Таблиця 5.6
Оцінка надійності біоти в каскаді Дніпровських водосховищ при розрахунку на скид 1 Кі 137Cs 
в умовах межені (М) та паводка (П) 3 % водності (раз у 30 років) за вмістом радіонуклідів 
у кожному з компонентів екосистем водосховищ (Кі) 
	Водосховище
	Вміст (Кі) у М та П
стані
	Біота,
Кі
	Вода,
Кі
	Тип
	Активність
мулу,
Бк/кг
	Активність донної біоти
KН = 1000 Бк/кг
	Активність води,
Бк/л
	Активність
біоти у воді KН = 1000 Бк/кг
	Оцінка допустимого рівня вмісту 137Cs у біоті становить 600 кБк/кг; тоді допустимий скид становитиме (перевищення)

	Київське
S = 920км2
V = 3,7 км3
	0,7
	0,2
	0,1
	М
	0,3
	300
	2Е-3
	2 
	2000 Кі
	46 разів

	
	0,5
	0,3
	0,2
	П
	0,4
	400
	3Е-3
	3
	1500
	61 раз

	Канівське
S = 680 км2
V = 2,6 км3
	0,06
	0,03
	0,01
	М
	3,2Е-2
	32
	
	Для решти водосховищ
отримані значення активності дуже малі, тому їх можна не враховувати
	18750
	5 разів

	
	0,08
	0,08
	0,02
	П
	4,3Е-2
	43
	
	
	13954
	6,6 разу

	Кременчуцьке
S = 2250 км2
V = 13,5 км3
	0,008
	0,001
	0,001
	М
	1,3Е-3
	1,3
	
	
	460 кКі
	Немає перевищень

	
	1,2Е-2
	4Е-3
	4Е-3
	П
	2Е-3
	2
	
	
	Далі за 137Cs немає перевищень за дозовими навантаженнями на донну біоту. На біоту водяної товщі також немає перевищення дози у 4 Гр/рік

	Запорізьке
S = 570 км2
V = 2,4 км3
	7Е-4
	2Е-4
	1Е-4
	М
	4,6Е-4
	0,5
	
	
	

	
	2Е-3
	1,2Е-3
	8Е-4
	П
	1,3Е-3
	1,3
	
	
	

	Дніпровське
S = 410 км2
V = 3,3 км3
	7Е-5
	2Е-5
	1Е-5
	М
	6Е-5
	0,06
	
	
	

	
	4Е-4
	2,4Е-4
	1,6Е-4
	П
	4Е-4
	0,4
	
	
	

	Каховське
S = 2150км2
V = 18,2 км3
	8Е-6
	1Е-6
	1Е-6
	М
	1,5Е-6
	0,015
	
	
	

	
	1Е-4
	3,2Е-5
	3,2Е-5
	П
	1,7Е-6
	0,017
	
	
	


Примітка. Реальна кількість скинутого 137Cs за вмістом у мулах Київського водосховища становила біля 92 кКі. 
[bookmark: _Toc390249965]
[bookmark: _Toc390249938]5.2.3. Оцінка радіоємності та надійності типових схилових та гірських екосистем
Природні та техногенні катаклізми, які відбуваються в Україні (повені в Карпатах, віддалені наслідки аварії на Чорнобильській АЕС, реальність проектних та позапроектних аварій унаслідок застосування небезпечних технологій, масоване хімічне та радіонуклідне забруднення значних територій тощо), виводять на перший план проблему оцінки і прогнозу стану різного типу екосистем [303–305].  
У зв’язку з цим необхідно обґрунтувати та розробити систему екологічних нормативів на допустимі рівні забруднення, що дозволить приймати оперативні рішення щодо безпеки людей та біоти типових екосистем України і рекомендувати ефективні профілактичні та терапевтичні контрзаходи із захисту біоти та населення, яке використовує такі екосистеми для виробництва, проживання й рекреації. Саме цим обумовлюється актуальність напрямку, пов’язаного з розробкою наукових основ дослідження та оцінювання екологічної ємності та радіоємності екосистем, а екологічна ємність та радіоємність екосистеми визначається лімітом надходження полютантів, зокрема радіонуклідів, без шкоди та(або) загибелі біоти екосистеми. 
Особливо актуальні дослідження на схилових та гірських екосистемах, які мають достатньо швидкий перерозподіл радіонуклідів. Необхідно глибоко та докладно вивчати природні умови і ресурси схилових та гірських екосистем, можливості всебічного раціонального використання їх в нових суспільно-економічних умовах, збереження та охорони ландшафтних комплексів з огляду на перспективи розвитку регіонів. Належність частини гірської споруди до території України надає державі міжнародної значущості у співпраці з сусідніми країнами, зокрема в межах програм розвитку Єврорегіонів. Унікальні, надзвичайно різноманітні ландшафтно-кліматичні умови гірських, передгірних районів українських Карпат гарантують виняткові можливості для розвитку рекреації та туризму, курортного господарства, заповідної справи. Умови проживання та господарювання в горах суттєво відрізняються від рівнинних: через специфіку гірських ландшафтів та гірського клімату; розвитком та перебігом природних процесів, явищ, невластивих для рівнин, які не завжди можна вчасно передбачити та прогнозувати; частотою небезпечних гідрометеорологічних ситуацій з катаст-рофічними наслідками, значними матеріальними і моральними збитками [306].
В умовах існування можливості радіонуклідних викидів і скидів від ядерних підприємств та радіаційних установок прийнято розробляти і вживати спеціальні контрзаходи для захисту населення і навколишнього середовища від надходження радіонуклідів і впливу радіонуклідного забруднення, особливо у схилових та гірських екосистемах. Контрзаходи можуть бути локального (у місці забруднення) і загального (впливають на всю забруднену радіонуклідами територію) характеру.
В усіх випадках розроблення, планування і реалізації контрзаходів прийнято оцінювати і прогнозувати їх ефективність. Критерієм для оцінки ефективності контрзаходів є ступінь зменшення середньої індивідуальної дози для персоналу і(або) зменшення колективної дози опромінення для населення. 
Тому постає необхідність встановлення і дослідження параметрів та особливостей процесу міграції радіонуклідів у типових схилових та гірських екосистемах України та математичне моделювання даного явища. Це дасть змогу отримати методи і підхід для контролю, прогнозу та управління радіоекологічною безпекою для критичних «вразливих» екосистем України. Розроблено і реалізовано метод оцінювання та розрахунку параметрів камерних моделей схилових та гірських екосистем, прибережних зон України за даними моніторингу та літературними даними [307].
Створена та побудована математична модель схилових та гірських екосистем, прибережних зон України з оцінкою формування дозових навантажень для населення на довгостроковий період. Така модель придатна для моделювання практично будь-якого типу екосистем, характерних для території України. Розглянуто стійкість моделі за Ляпуновим. Показано за розрахунками на моделях, що залежно від параметрів камерних моделей схилових та гірських екосистем формування дозових навантажень у населення може бути помітним, що потребує контролю та прогнозу з метою забезпечення екологічної безпеки та розробки необхідних контрзаходів. Розроблені математичні моделі схилових та гірських екосистем показують евристичність, можливість верифікації за даними моніторингу та довгострокового прогнозу радіоекологічної безпеки в типових екосистемах України, що досліджуються.
Для оцінки негативних екологічних впливів різноманітних чинників (аварійні ситуації, забруднення радіонуклідами або хімічними речовинами, нераціональна господарська діяльність, природні катастрофи і т.д.) в останні роки почали активно застосовувати підхід, заснований на оцінюванні ризику несприятливих наслідків. Специфікою  екологічного ризику є, як правило, його нерівномірний розподіл територією, що зазнала впливу шкідливого фактора. Розподіл ризику залежить від розподілу несприятливого чинника (інтенсивності радіоактивного опромінення, концентрації токсиканту, шуму і т.д.), який може бути статичним або змінним. Так, забруднення ґрунту будь-якого регіону шкідливими речовинами може бути стабільним за часом та не залежати від щоденно змінних погодних умов. Разом з тим забруднення наземного шару атмосфери промисловими викидами може значно змінюватись за часом залежно від напрямку і сили вітру, а також інших метеорологічних параметрів. У цьому випадку потрібно взяти до уваги дві ситуації: короткочасний вплив сильнодіючого чинника та довготривалий вплив порівняно малоінтенсивного чинника в динамічних умовах схилових та гірських екосистем.
Для дослідження була вибрана типова схилова екосистема, що складається з дев’яти камер: «ліс», «узлісся», «лука», «тераса», «заплава», «вода озера», «біота озера», «донні відклади озера», «люди» (рис. 5.17). 
Взаємодія між камерами задається за допомогою коефіцієнтів переходу радіонуклідів з однієї камери у другу за одиницю часу (в один рік). Наприклад, а67 – коефіцієнт переходу радіонуклідів з камери 6 («вода») у камеру 7 («біота»).
Дані коефіцієнти вибрані за натурними дослідженнями та залежать від нахилу схилу, характеру покриття (ліс, трава і т. ін.), типу ґрунту (чорнозем, дерново-підзолистий, сірий-лісовий), об’єму стоку, температури повітря, напрямку та сили вітру, а також інших метеорологічних параметрів.
 (
Ліс (1)
Узлісся (2)
Лука(3)
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Заплава (5)
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Донні відклади (8)
Люди (9)
)

Рис. 5.17. Блок-схема типової схилової екосистеми 

Визначення параметрів системи диференціальних рівнянь, що описують міграцію радіонукліда 137Cs в екосистемі схилів:
1) а21 – параметр, що характеризує швидкість переходу радіонукліда 137Cs із камери «ліс» до камери «узлісся». Для його визначення були використані дані багаторічного моніторингу, який показав, що ліс може втрачати від 1 до 5 % запасу радіонукліда за рік;
2) а32 – параметр, що характеризує швидкість переходу радіонукліда 137Cs з камери «узлісся» до камери «лука». На основі натурних даних встановлено, що 137Cs з узлісся переноситься на луки в кількості 5–15 % від запасу на узліссі. Збільшення цього параметра пов’язано з іншим характером покриття, крутизною схилу, характером стоку;
3) а43 – параметр, що характеризує швидкість переходу радіонукліда 137Cs з камери «лука» до камери «тераса». Луки є зоною антропогенного впливу (випас тварин) і мають відносно слабке покриття (траву), тому частка перенесення 137Cs буде становити від 10 до 20 % від загального запасу на луках;
4) а54 – параметр, що характеризує швидкість переходу 137Cs із камери «тераса» до камери «заплава». Сільськогосподарська тераса, куди надходять радіонукліди, – зона активної аграрної діяльності, тому перенесення радіонуклідів до заплави вже буде дещо більшим і становитиме від 10 до 30 % від запасу на терасі;
5) а94 – параметр, що характеризує швидкість переходу 137Cs із камери «тераса» до камери «людина». Людина активно використовує продукцію з аграрної тераси для випасу та годівлі худоби, для харчування. Відомо, що на сільськогосподарських угіддях втрата 137Cs може становити від 20 до 60 % від запасу на аграрній терасі (кормові трави мають високі коефіцієнти нагромадження).
Наведемо приклад розрахунку а94. Нехай для обраної типової екосистеми маємо врожайність кормової трави 4 кг з 1 м2 ґрунту. Коефіцієнт нагромадження KН із ґрунту в рослини може становити 10, 20, 30. Коефіцієнт нагромадження обчислюється за формулою:

                                                             ,                                              (5.21)
де С1 – активність радіонукліда на 1 кг повітряно-сухої біомаси рослин; С2 – вміст радіонукліда в 1 кг повітряно-сухого ґрунту, на якому ці рослини вирощено.
Якщо 1 кг ґрунту буде містити 1 кБк 137Cs, то запас цього радіонукліда в 1 м2 становитиме З = 200 кБк (оскільки 1 м2 ґрунту приблизно дорівнює 200 кг). Якщо KН =10, то у траві може бути 10 кБк в 1 кг сухої біомаси. Отже, винесення трави дорівнює KВ = 40 кБк. Оскільки весь запас становить З = 200 кБк, то відповідний параметр дорівнює:  

; 
6) а86 – параметр, що характеризує швидкість переходу 137Cs з камери «вода» до камери «донні відклади». Моделювання радіоємності озерних екосистем показало, що від 40 до 80 % запасу радіонуклідів у воді осаджується у донних відкладах;
7) а68 – параметр, що характеризує швидкість переходу 137Cs з камери «донні відклади» до камери «вода». Відомо, що обернена десорбція на порядок менше і становить від 4 до 10 %;
8) а76 – параметр, що характеризує швидкість переходу 137Cs з камери «вода» до камери «біота». За достатньої маси озерна біота може акумулювати 30–70 % від запасу радіонуклідів у воді завдяки великим коефіцієнтам нагромадження (від 1000 і більше);
9) а67 – параметр, що характеризує швидкість переходу 137Cs з камери «біота» до камери «вода». Зворотна міграція відбувається на порядок менше і становить від 3 до 7 %; 
10) а87 – параметр, що характеризує швидкість переходу 137Cs з камери «біота» до камери «донні відклади». Цей параметр характеризує процес відмирання біомаси озера. Тоді біомаса у вигляді детриту відкладається у донних відкладах і становить від 3 до 7 % від запасу всієї біоти озера;
11) а65 – параметр, що характеризує швидкість переходу 137Cs з камери «заплава» до камери «вода». Натурними даними встановлено, що перехід 137Cs під час повені може становити від 20 до 40 % від запасу;
12) а96 – параметр, що характеризує швидкість переходу 137Cs з камери «вода» до камери «людина» через зрошення тераси.

Наведемо приклад розрахунку а96. Для визначення швидкості міграції радіонукліда 137Cs із камери «вода» до камери «людина» був обраний типовий населений пункт з мешканцями кількістю 1 тис. осіб, які користуються водою з озера площею 1 км2 та завглибшки 4 м. Тоді запас води в цьому озері становитиме: 



Нехай площа аграрної тераси даного населеного пункту становить 100 га. Оскільки на зрошення 1 га площі в рік витрачається приблизно  води, то на всю агротерасу даного населеного пункту буде витрачено  води. Тоді параметр становитиме: .
Розраховані за натурними даними значення коефіцієнтів наведені в табл. 5.7. Для аналізу переходу радіонуклідів з камери до камери у даному варіанті розрахунку були вибрані середні значення коефіцієнтів. Перенесення радіонуклідів з однієї камери в іншу проходить за законами кінетики першого порядку, і його описують системою простих диференціальних рівнянь.
Таблиця 5.7
Значення коефіцієнтів переходу радіонуклідів 
з камери до камери у схиловій екосистемі
	

	Мінімальні
	Середні 
	Максимальні

	

	0,01
	0,03
	0,05

	

	0,05
	0,1
	0,15

	

	0,1
	0,15
	0,2

	

	0,1
	0,2
	0,3

	

	0,2
	0,3
	0,4

	

	0,3
	0,5
	0,7

	

	0,03
	0,05
	0,07

	

	0,4
	0,6
	0,8

	

	0,04
	0,07
	0,1

	

	0,03
	0,05
	0,07

	

	0,2
	0,4
	0.6

	

	0,05
	0,1
	0,15



Розпишемо систему з дев’яти простих диференціальних рівнянь першого порядку з постійними коефіцієнтами з урахуванням коефіцієнтів переходу радіонуклідів з поправкою на їх радіоактивний розпад: 

                                                               (5.22)
де змінні x, y, z, k, l, n, o, p, m – динамічні питомі активності радіонуклідів у камерах: «ліс», «узлісся», «лука», «тераса», «заплава», «вода», «біота», «донні відклади» та «люди»; t – час.
Для камери «ліс» (рис. 5.18) характерний плавний скид радіонуклідів схилом униз. В інших камерах спостерігається поступове збільшення та нагромадження радіонукліда з досяганням пікових значень та наступним зменшенням їх вмісту. Для камери «людина» максимальне нагромадження радіонуклідів становить 22 % від запасу в усій екосистемі, що визначає дозове навантаження на популяцію людей, які користуються даною екосистемою. Основною складовою дози для людей є сільськогосподарська тераса, де вирощується сільськогосподарська продукція.
Розв’язавши систему рівнянь, отримаємо розв’язок у графічному вигляді (рис. 5.18 та 5.19).



Рис. 5. 18. Прогноз розподілу радіонуклідів між камерами схилової екосистеми: 
1 – «ліс»; 2 – «узлісся»; 3 – «люди»; 4 – «лука»; 5 – «донні відклади»; 
6 – «тераса»; 7 – «біота»; 8 – «заплава»; 9 – «вода» 


Рис. 5.19. Прогноз розподілу радіонуклідів між окремими камерами: 
1 – «люди»; 2 – «тераса»; 3 – «вода»

Для камер даної моделі складено таблицю зі значеннями максимальної питомої активності радіонуклідів у визначений момент часу (табл. 5.8).
Таблиця 5.8
Нагромадження радіонуклідів у камерах схилової екосистеми 
(у відсотках від загального запасу радіонуклідів в екосистемі)
	Камери
	Максимальна активність радіонуклідів, %
	Час, роки

	Узлісся
	12
	12

	Лука
	6
	20

	Тераса
	1,4
	20

	Заплава
	0,82
	24

	Вода
	0,32
	30

	Біота
	1.16
	44

	Донні відклади
	2,3
	48

	Люди
	10
	50



Із табл. 5.8 видно, що найбільше нагромадження радіонуклідів спостерігається в камері «узлісся» (12 % від усього запасу радіонуклідів в екосистемі на 12-й рік після аварії та викиду) та в камері «люди» (10 % на 50 рік), а найменше – у камері «вода» (0,32 % на 30 рік).
Виходячи з того, що у схиловій екосистемі землекористування людиною можна звести практично до використання води озера та сільськогосподарської продукції з аграрної тераси, то логічно окремо розглянути графіки активності для камер: «вода», «тераса», «люди» (рис. 5.18, 5.19). 
Верхній графік характеризує камеру «люди», наступний – «терасу», останній – «воду». Швидше від усіх радіонукліди акумулюються в камері «люди», далі – «тераса», і вже потім – «вода». І хоч люди швидше усіх нагромаджують радіонукліди, і доза на 20-й рік після аварії обмежена (40 % від можливої), пік дози можна очікувати на 50-й рік після аварії.
Для модельного дослідження була обрана типова гірська екосистема, що складається з дев’яти камер: «вершина гори», «льодовик», «альпійська лука», «чагарники», «ліс», «пасовище», «агрозона», «вода» та «населення», яке використовує ці території (рис. 5.20), і розглянуто моделювання міграції радіонукліда 137Cs у цій екосистемі. 
 (
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Рис. 5.20. Блок-схема камерної моделі гірської екосистеми

Взаємодія між камерами задається за допомогою коефіцієнтів швидкостей переходу радіонуклідів з камери в камеру за одиницю часу в один рік (тут використано значення коефіцієнтів, які отримані з натурних досліджень, літературних даних і розраховано за корисною моделлю, на що отримано патент).
Для дослідження міграції радіонукліда 137Cs складена система диференціальних рівнянь першого порядку зі сталими коефіцієнтами, кожне з яких характеризує певну камеру (з урахуванням розпаду радіонукліда для всіх камер, крім камери «людина»).
Вище було розглянуто два випадки забруднення гірської екосистеми:
1) забруднення радіонуклідом відбулося безпосередньо на вершині гори;
2) радіонуклідне забруднення сталося одразу на кількох складових: вершині гори, льодовику та альпійській луці.
Моделювання дозволяє розглядати будь-які варіанти забруднення екосистем. Другий випадок є найбільш імовірною ситуацією в разі повітряного перенесення радіонуклідів, зокрема після Чорнобильської аварії. 
Розв’язок системи для аналізу зручно подати у вигляді табл. 5.9, де першими йдуть результати моделювання першого випадку (забруднення тільки вершини гори), а в дужках – результати дослідження другого випадку забруднення гірської екосистеми (рівномірне забруднення трьох верхніх камер).
Таблиця 5.9
Нагромадження радіонуклідів у камерах 
(забруднення гірських екосистем)
	Камери
	Максимальний вміст радіонуклідів у камері, %
	Час, рік

	Трава
	3,2  (3)
	12  (36)

	Чагарники
	3,2  (10)
	24  (21)

	Ліс
	3,2  (16)
	36  (20)

	Пасовище
	0,5  (2,4)
	40  (24)

	Агрозона
	0,22  (1,05)
	46  (28)

	Вода
	0,32  (1,42)
	50  (32)

	Людина
	5,4  (17)
	108  (100)



За результатами досліджень спостерігається суттєва відмінність між наслідками забруднення. Найнебезпечнішим для людини є другий випадок забруднення, забруднення великої частини гори: це підвищує величину прогнозованої колективної дози для населення (більш ніж утричі). А знаючи відсоток надходження радіонуклідів до популяції людей, можна обчислити прогнозовану колективну дозу при різних запасах радіонуклідів в екосистемі.
Аналіз результатів моделювання показує, що відбувається інтенсивний перерозподіл радіонукліда в гірській екосистемі. Вміст радіонукліда в усіх камерах, крім першої, має пік, який пов’язаний із двома процесами: нагромадженням і скиданням радіонукліда. 
Відбувається нагромадження радіонукліда в популяції населення, яке використовує гірську екосистему. Розрахунки за моделлю вказують на те, що частина радіонукліда, яка формує колективну дозу в людей, зростає у часі і досягає помітних значень: 5,4 % від усього запасу в першому випадку, та 17 % – у другому. Це означає зростання прогнозованої колективної дози в разі рівномірного забруднення значної частини гори і визначає потенційно великий ризик забруднення екосистеми.
Для розробленої математичної моделі поширення радіоактивного забруднення 137Cs в екосистемах схилів описано у вигляді системи лінійних диференціальних рівнянь зі сталими коефіцієнтами: 

                                                                                                (5.23)

де  – вектор невідомих з компонентами, які характеризують рівень радіоактивного забруднення (Бк) у камерах екосистеми схилів; t – час у декадах (10 років); А – матриця сталих коефіцієнтів радіоактивного розпаду і послідовного перенесення забруднення з однієї камери в іншу. Проведено аналіз стійкості системи диференціальних рівнянь. Характеристичний багаточлен матриці А має тільки від’ємні дійсні корені: 

                           

                                                             (5.24)

Це свідчить про стійкість нульового розв’язку системи відносно збурення початкових умов (стійкість за Ляпуновим) і асимптотичну стійкість системи, тобто можна стверджувати, що  .
Розроблена математична модель стійка, тому дозволяє обчислити стан забруднення для різних випадків викиду радіоактивних речовин у схилових екосистемах та оцінити вплив цього забруднення на формування колективної дози для населення. Наявність такої моделі дає змогу оцінити дозові навантаження на біоту екосистем та людей, і тим самим встановити екологічні нормативи на допустимі скиди та викиди радіонуклідів (та інших полютантів) у схилові екосистеми та пропонувати ефективні контрзаходи.
Однією з головних проблем радіоекології є міграція радіонуклідів у екосистемах. Ця проблема стала особливо гострою після аварії на ЧАЕС. І хоча минуло вже понад 26 років після катастрофи, наслідки її ще будемо відчувати не один десяток років. Під час оцінювання радіоекологічної небезпеки основним (але не єдиним) критерієм є доза для населення, за якою можна прогнозувати ризик наслідків опромінення. 
Певні контрзаходи застосовувалися в деяких населених пунктах областей на півночі України, зокрема у Рівненській області. Результати досліджень свідчать про нагальну потребу в постійному контролі за радіологічною ситуацією в регіоні і корекції заходів щодо зменшення дозового навантаження для населення. Вплив економічних та екологічних чинників на формування дозових навантажень для населення регіону може різко загострити тут радіоекологічну та радіологічну ситуацію. Тому без контролю і оперативного вживання контрзаходів можна очікувати погіршення, а не поліпшення радіологічної ситуації.
Одним із напрямів розробки контрзаходів можуть бути рішення, які здатні керувати розподілом та перерозподілом радіонуклідів у реальних ландшафтах. Основні процеси перерозподілу радіонуклідів відбуваються у схилових екосисте-мах, на водозбірних площах річок, боліт тощо. Отже, є потреба у створенні спеціальної системи контрзаходів, які здатні обмежувати міграцію радіонуклідів схилами і тим самим зменшувати екологічну небезпеку таких територій.
Аналіз результатів дослідження показує, що в досліджуваній гірській екосистемі відбувається інтенсивний перерозподіл радіонуклідів. У першому розглянутому випадку вміст радіонуклідів у всіх камерах, крім першої, та у другому – у всіх камерах, крім першої та другої, має пік, пов’язаний із двома основними процесами: нагромадженням та скиданням радіонуклідів. 
Показано, що відбувається нагромадження радіонуклідів в популяції населення, яке використовує досліджувану гірську екосистему. Розрахунки за моделями вказують на те, що частина радіонуклідів, яка формує колективну дозу в людей, зростає у часі і сягає помітних значень 5,4 % від усього запасу в першому випадку, та 17 % – у другому. Це означає зростання прогнозованої колективної дози у разі рівномірного забруднення значної частини гори і визначає потенційно високий ризик забруднення екологічної системи [308].
Побудовано камерну модель та блок-схеми схилової екосистеми (рис. 5.21). 
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Рис. 5.21. Блок-схема вибраної схилової екосистеми

Перенесення радіонуклідів з однієї камери до іншої відбувається за законами кінетики першого порядку, його описують системою простих диференціальних рівнянь.
 (
Відсотковий вміст радіонуклідів
)Графічний розв’язок системи рівнянь показано на рис. 5.18 та 5.19.
Для аналізу переходу радіонуклідів із камери в камеру були вибрані середні значення коефіцієнтів (табл. 5.10). 
Таблиця 5.10
Значення коефіцієнтів переходу радіонуклідів із камери в камеру
	

	Мінімальні
	Середні
	Максимальні

	1
	2
	3
	4

	

	0,01
	0,03
	0,05

	

	0,05
	0,1
	0,15

	

	0,1
	0,15
	0,2

	

	0,1
	0,2
	0,3

	

	0,2
	0,3
	0,4

	

	0,03
	0,05
	0,07

	

	0,04
	0,07
	0,1

	

	0,3
	0,5
	0,7

	

	0,4
	0,6
	0,8

	

	0,03
	0,05
	0,07

	

	0,2
	0,4
	0,6

	

	0,05
	0,1
	0,15



 Нагромадження радіонуклідів у камерах схилової екосистеми з роками наведено в табл. 5.11.
Таблиця 5.11
Нагромадження радіонуклідів у камерах схилової екосистеми
	Камери
	Максимальна активність радіонуклідів, %
	Час, рік

	Узлісся
	12
	12

	Лука
	6
	20

	Тераса
	1,4
	20

	Заплава
	0,82
	24

	Вода
	0,32 
	30

	Біота
	1,16 
	44

	Донні відклади
	2,3
	48

	Людина
	22 
	80



Виконано прогноз розподілу індивідуальної та колективної доз для населення (табл. 6.6), а також прогноз надійності схилової екосистеми на різних рівнях радіоактивного забруднення (табл. 5.12–5.14).

Таблиця 5.12
Прогноз розподілу колективної та індивідуальної доз для населення кількістю 500 осіб при різних випадках забруднення (схилові екосистеми)
	
	Мінімальна швидкість переходу радіонуклідів

	Активність радіонукліда, Кі 
	1
	5
	10
	40

	Колективна доза, люд./Зв
	8,14 · 101
	4,07 · 102
	8,14 · 102
	3,256 · 103

	Індивідуальна доза, Зв
	0,01628
	0,814
	1,628
	6,512

	
	Середня швидкість переходу радіонуклідів

	Активність радіонукліда, Кі 
	1
	5
	10
	40

	Колективна доза, люд./Зв
	1,628 · 102
	8,14 · 102
	1,628 · 103
	6,512 · 103

	Індивідуальна доза, Зв
	0,3256
	1,628
	3,256
	13,024

	
	Максимальна швидкість переходу радіонуклідів

	Активність радіонукліда, Кі
	1
	5
	10
	40

	Колективна доза, люд./Зв
	2,442 · 102
	1,221 · 103
	2,442 · 103
	9,768 · 103

	Індивідуальна доза, Зв
	0,4884
	2,442
	4,884
	19,536



Таблиця 5.13
Надійність типової схилової екосистеми як системи транспорту 137Cs  до озера та до людини (параметри озера: S =1 км2, Н =5 м, V =5Е+9л, донні відклади: S =1 км2  h = 0, 1м,  Kн =1000) (без контрзаходів). 
Вважається, що в лісі знаходиться запас 1  Кі 137Cs
	Камера
	Імовірність скиду
	Коментар

	Ліс
	0,029
	Забруднення води очікується з імовірністю 1·2·3·4·5·6 = 1,5 Е-3. Це означає, що вміст цезію  у воді становить 1,1 Е-2 Бк/л

	Узлісся
	0,77
	

	Лука
	0,6
	

	Тераса
	0,57 
(до 
людини 0,4)
	Забруднення донних відкладів в озері очікується з імовірністю 1·2·3·4·5·6 = 9 Е-3. 
Це означає, що вміст цезію в донних відкладах  становить 3,3  Бк/л. 

	Заплава
	0,2
	

	Біота 
озера
	0,33
	При Kн=1000 вміст цезію у біоті донних відкладів становить 3300 Бк/кг. Тоді відносно до граничної дози у 4Гр/рік (600 кБк/кг) допустимий  рівень забруднення лісу – 182 Кі.

	Донні 
відклади
	0,1
	

	Вода 
озера
	0,77
	Люди отримують від води озера та продукції тераси радіонукліди з імовірністю 5,4 Е-3. При цьому забруднення  трави на терасі становить біля 5 Бк/кг. Допустимий рівень забруднення кормової  трави – 1000 Бк/кг (при цьому рівень забруднення молока очікується у 100 Бк/л). Тоді допустимий рівень забруднення лісу по запасу радіонуклідів не перевищує 200 Кі.

	Люди
	0,4 +0,1
	


Алгоритм розрахунку надійності силової екосистеми такий самий, як і для агроекосистеми.
Таблиця 5.14
Прогноз надійності типової схилової екосистеми за різних рівнів радіонуклідного забруднення (137Cs) верхньої частини (ліс)
	Рівень забруднення
	10 Кі/км2
	50 Кі/км2
	100 Кі/км2

	Ліс
	0,934
	0,671
	0342

	Узлісся 
	1
	1
	1

	Лука, 6%
	0,999
	0,997
	0,993

	Сільськогосподарська тераса, 1,4%
	0,9998
	0,999
	0,998

	Заплава озера, 0,82%
	1
	0,9994
	0,999

	Біота донних відкладень озера, 1,16%
	0,95
	0,748
	0,496

	Загальна надійність екосистеми  
	0,886
	0,5
	0,168



5.2.4. Оцінка радіоємності та надійності лісових екосистем
Першим бар’єром наземних фітоценозів на шляху забруднювальних випадінь (насамперед, радіоактивних) з атмосфери є ярус рослин. Рослини значною мірою перешкоджають міграції радіонуклідів територією зони забруднення, включаючи їх у біологічний колообіг [309–311].
Розподіл та перерозподіл радіонуклідів у довкіллі визначає дозові навантаження та радіаційні ефекти в біологічних об’єктах, тому одним з головних завдань під час визначення наслідків радіоактивного забруднення наземних рослинних екосистем є визначення кількісних показників розподілу та подальшої міграції радіонуклідів у лісових насадженнях [312, 313].
Більша частина радіоактивних випадінь, що осідають у лісі, затримується кронами дерев. Коефіцієнт затримання радіонуклідів ярусом дерев варіює від 20 до 100 % залежно від низки чинників: видового різноманіття та покриття фітоценозів, кліматичних умов року, часу вегетації тощо. Найбільшою мірою радіонукліди поглинаються кронами хвойних дерев, а також при нейтральних метеорологічних умовах й у весняно-літній період максимального розвитку листкової поверхні у листяних дерев. У середньому коефіцієнт затримки радіонуклідів ярусом дерев можна взяти рівним ступеню зімкненості крон. Винятком є листяні ліси в період, коли дерева не мають листя. Затримувальна здатність ярусу дерев у цей час є приблизно втричі меншою.
Другим рослинним фільтром на шляху радіонуклідів є трав’яниста рослинність, що росте під пологом лісу. Її затримувальна здатність також залежить від низки чинників: проективного покриття, розміру біомаси, будови поверхні листкових пластинок. За ступенем поглинання радіонуклідів, зокрема 137Cs, для різних представників надґрунтової рослинності було встановлено такий ряд: трав’янисті рослини < лишайники < мохи [310, 312, 314, 315].
Ще однією особливістю первинного розподілу радіонуклідів є так званий ефект «галявини». Він проявляється в підвищеному нагромадженні радіонуклідів у кронах дерев на галявинах з боку вітру щодо джерела радіоактивного викиду.
Одразу після випадіння зв’язування радіоактивних частинок з поверхнею рослин дуже слабке, вони легко здуваються вітром, змиваються атмосферними опадами [311, 312, 316]. Тривалість їх перебування в кронах дерев, як було встановлено, менша, ніж в інших компонентах екосистем. На ступінь утримання радіонуклідів деревним ярусом впливає розмір радіоактивних частинок. Так, після Чорнобильської аварії, з максимальною інтенсивністю процеси самоочищення відбувалися в ближній частині 30-кілометрової зони, де випали найкрупніші радіоактивні частинки [3313, 316].
Активні ростові процеси рослин, що продовжувались після аварії, також сприяли швидкому самоочищенню крон від радіоактивних включень. Радіонукліди в цьому випадку видалялися разом з падаючими на поверхню ґрунту покривними листочками бруньок, листям, корою та пагонами в процесі їх росту.
Найінтенсивніше процеси самоочищення деревного ярусу відбувались у перші місяці після аварії. Це в більшості випадків залежало від періоду року, розміру радіоактивних частинок, кліматичних умов, а також типу біогеоценозу. За інтенсивністю самоочищення головні лісоутворювальні породи утворили такий ряд: осика > дуб > сосна > вільха > береза. Неадекватність змін вмісту радіонуклідів у листі та корі при самоочищенні дерев пов’язана з особливостями будови поверхні цих органів у різних порід (наявністю та липкістю органічних виділень, мікротопографією поверхні листка, будовою зовнішнього покриву кори тощо), а також з інтенсивністю перерозподілу радіонуклідів із крони дерев та частковим перерозподілом у рослинах.
Також відмічено тенденцію до поверхневого перерозподілу радіонуклідів стовбурами дерев, у результаті чого їх прикоренева та середня частина виявляються більш забрудненими порівняно з верхівкою. Здебільшого такий перерозподіл відбувається у сосни.
Узагальнюючи результати аналізу процесів, що були на початковому періоді після аварії, можна зробити висновок, що тоді відбувався інтенсивний механічний перерозподіл радіонуклідів з рослинних ярусів до поверхні ґрунту. 
Динаміка вмісту радіонуклідів у всіх біогеоценозах визначається процесами механічного самоочищення деревного ярусу. Цей період виділяється як перший у багаторічній динаміці розподілу та перерозподілу радіонуклідів у рослинних ярусах. 
Радіоактивність структурних частин дерев та динаміка визначаються низкою чинників: періодом радіоактивного розпаду радіонуклідів, хімічною формулою їх сполук, видовими особливостями рослин і тим, яким шляхом відбулося забруднення.
Питома активність компонентів дерев, як і щільність забруднення, варіює в широкому діапазоні величин – 3–4 порядки. Тому під час визначення загальних закономірностей поведінки радіонуклідів у структурі біогеоценозів усереднення показників концентрацій (Бк/кг) неправомірно і показники питомої активності 137Cs та 90Sr краще подавати у вигляді рядів відносних розподілів. Загалом можна констатувати, що на більшій частині забруднених територій максимальна концентрація 137Cs відмічається в корі, потім (за зменшенням) в асимілюючих органах, гілках та мінімальна – в деревині. Водночас у цих рядах спостерігаються певні варіації, які свідчать про складний механізм перерозподілу радіонуклідів компонентами різних видів і, залежно від цих процесів, фізіологічних особливостей виду, типу радіоактивних осадів, ґрунтово-екологічних умов та чинника часу [317, 318].
Забруднення стовбурової деревини в радіальному напрямку (річними кільцям) змінюється таким чином. Найбільшою мірою радіонуклідами забруднено зовнішнє кільце поточного року, що, можливо, зумовлено інтенсивністю ростових процесів і транспортом радіонуклідів висхідним потоком мінеральних речовин. На характер радіального розподілу радіонуклідів у деревині впливають також особливості її будови. У ядрових видів (сосна, дуб) різниця в забрудненні ядрової та заболонної частин деревини більш значуща. Здебільшого це проявляється у дуба.
Аналіз розподілу радіонуклідів уздовж стовбура показує, що концентрація 137Cs та 90Sr в кільцях одного року формування знижується з прикореневої частини до вершини. До того ж, розподіл 90Sr характеризується більшими змінами градієнта концентрації в цьому напрямку.
Аналіз розподілу радіонуклідів компонентами деревного ярусу без урахування підземних органів є неповним. Також є відомості, що більша частина радіонуклідів зосереджується в кореневій системі. Дослідження розподілу 137Cs в коріннях Сосни звичайної показують, що середня концентрація даного радіонукліда в підземній частині в 1,5–2 рази вища, ніж у надземній.
Розподіл активності в надземній і підземній частинах деревини рослин подібний: максимально забруднені поверхнева кора та камбій, мінімально – деревина. Найбільше забруднені дрібні корінці діаметром 1–2 мм та корені, розташовані в поверхневих частинах ґрунтового профілю. З глибиною концентрація 137Cs в підземних органах зменшується в декілька разів.
Під час оцінювання ролі рослин у поведінці радіонуклідів у навколишньому середовищі, а також при визначенні ступеня й прогнозування динаміки забруднення лісогосподарської продукції треба враховувати, що вміст радіонуклідів у рослинах характеризується значною просторовою варіабельністю. В межах одного екотипу з одним видом дерев (Сосна звичайна) кратність різниці за концентрацією 137Cs між структурними компонентами доходить до двох математичних порядків. Разом з тим, коефіцієнт варіювання вмісту 137Cs в різних органах Сосни звичайної змінюється у відносно вузьких межах – від 60 до 70 %.
Науковий та практичний інтерес мають дані щодо коефіцієнтів переходу (КП) радіонуклідів у рослини. Величина цього показника характеризує, переважно, різницю в біологічній доступності радіонуклідів у лісових екосистемах і розраховується за формулою:

                              .                  (5.25)
При розрахунку КП вміст радіонуклідів у рослині призводять до одиниці щільності забруднення, що невілює дію останньої та дозволяє виявити залежність нагромадження радіонуклідів від ґрунтово-екологічних умов, видових особливостей рослин та інших чинників.
У лісових біогеоценозах значення ґрунтового покрову в міграції речовин зазвичай недооцінюють у зв’язку з незначним порівняно з деревним ярусом запасом фітомаси. Разом з тим відомо, що фізичні й хімічні властивості ґрунту, різні ґрунтові процеси та режими (особливо у верхніх шарах) значною мірою визначаються наявністю та структурою трав’янистого покрову.
Самоочищення трав’янистої рослинності в середньому відбувається втричі інтенсивніше, ніж у деревних порід. Неоднозначність зниження забруднення дерев’янистого та трав’янистого ярусів пов’язана з особливостями циклу розвитку рослинності: однорічного – для більшості трав, та багаторічного – для дерев. Ріст трав та чагарників під пологом лісу робить можливим їх вторинне забруднення радіоактивними частинками, що потрапляють із деревного ярусу в процесі його самоочищення (з частинками кори, продуктами вимивання опадами тощо). Все це продовжує процес самоочищення трав’янистого покрову від поверхневого забруднення і має значний вплив на динаміку розподілу й перерозподілу радіонуклідів, забруднення в цілому.
Міжвидові варіації вмісту радіонуклідів у трав’янистих рослинах значніші порівняно з такими у деревних порід. Це викликано такими причинами:
1) відмінність в площі живлення видів (у трав’янистих рослин, на відміну від деревних, площа живлення невелика та не виходить за межі окремих форм мікрорельєфу);
2) видове різноманіття (у трав’янистих рослин навіть у межах одного екотипу кількість видів значно перевищує видовий склад деревних порід).
Міжвидові зміни в кількості вмісту 137Cs в трав’янистих рослинах у середньому становить біля 45 %. Протягом вегетаційного періоду концентрація 137Cs неоднакова: збільшується від весни до літа з наступним зниженням  восени.
Серед трав’янистих рослин виділяють види-концентратори та види-дискримінатори. З-поміж рослин-концентраторів щодо нагромаджувальної здатності виділяють конвалію (Convallaria majalis) та орляк (Pteridium aquilinum). Вміст 137Cs в цих видах у 2–10 разів більше, ніж в інших рослинах. Мінімальне нагромадження властиве для горчичника гірського та купави лікарської. Ці рослини умовно можна віднести до дискримінаторів. 
Особливе положення займають рослини-гігрофіти, а саме ірис водяний та представники родини осокових. За однієї і тієї щільності забруднення ці рослини нагромаджують у сотні разів більше радіонуклідів, ніж види-концентратори. 
У структурі надґрунтового шару максимальним рівнем нагромадження радіонуклідів та інших полютантів характеризуються мохи. Мохам та лишайникам (на відміну від вищих рослин) характерна здатність значної акумуляції хімічних елементів. Вони досить швидко реагують на хімічні зміни в ґрунті. Це дозволяє віднести мохи та лишайники до видів-індикаторів власне хімічних та радіонуклідних забруднень [314, 3715].
Вищі гриби є найважливішими об’єктами радіоекологічного моніторингу. Вони є концентраторами різноманітних хімічних елементів, у тому числі і радіонуклідів, отже, можуть бути використані як біоіндикатори забруднення навколишнього середовища.
За нагромаджувальною здатністю 137Cs гриби займають перше місце серед інших компонентів екосистем. Питома активність грибів щодо 137Cs не тільки вище його концентрацій у рослинах, з якими гриби знаходяться в симбіозі, але й субстрату, на якому вони ростуть. У середньому питома активність грибів більш ніж у 20 разів перевищує таку в максимально забрудненому шарі лісової підстілки й майже на три математичні порядки – в деревині [319, 320].
Одним з головних чинників, що визначає нагромаджувальну здатність грибів, є видова належність. Крім того, нагромадження 137Cs залежить від різних ґрунтово-екологічних умов. Види, що розвиваються на торф’янисто-підзолистих, оглеєних ґрунтах нагромаджують приблизно на порядок більше 137Cs, ніж ті види, що ростуть на дерново-підзолистих.
Інтенсивність акумуляції хімічних елементів змінюється з розвитком плодових тіл та неоднакова у різних частин гриба. У молодих плодових тілах вміст радіонуклідів, як правило, вищий, ніж у старих, концентрація їх в шляпках більша, ніж у ніжках, оскільки всі процеси обміну в грибах протікають в шляпках. 
Багаторічна динаміка зміни коефіцієнтів переходу 137Cs в гриби характеризується декількома періодами. В перші 1–2 роки після випадіння радіонуклідів питома активність грибів відносно невисока і визначається переважно зовнішнім забрудненням плодових тіл. Через 2–3 роки, коли головна кількість радіонуклідів у ґрунті переміщується у ферментативний шар підстилки, густо переплетений гіфами грибів, спостерігається відносний максимум нагромадження 137Cs в останніх. Наступними роками динаміка характеризується тенденцією зниження коефіцієнтів нагромадження 137Cs в грибах.
Якщо врахувати, що запаси біомаси міцелію біля 0,2 кг/м2, то стає зрозумілим, що гриби відіграють значну роль у біогеохімічній міграції 137Cs.
Оцінка концентрації радіонуклідів у різних видах продукції лісового господарства дозволяє не тільки визначити межі її можливого використання, але й розрахувати дозові навантаження на людину.
Щодо забруднення деревини 137Cs породи розташовуються в такий ряд: береза > осика > дуб > сосна. Таким чином, найбільш цінна лісогосподарська порода – сосна, забруднена меншою мірою. Тому площа можливого використання її деревини на забрудненій території більша, ніж у інших видів. Разом з тим ареал використання берези, як паливної деревини, необхідно суттєво обмежити, оскільки деревне вугілля, що утворюється при спалюванні, має концентрацію 137Cs на порядок більшу, ніж у вихідному продукті. На рівень забруднення деревини впливають умови місця існування. 
Забруднення деревини видів, що ростуть на гідрофобних акумулятивних ґрунтах, у 3–38 разів більше, ніж на елювіальних ґрунтах.
Продукти переробки деревини: горбиль, що являє собою молоду та активну частину деревини (заболонь), та брус, що складається з мертвих клітин (ядрова деревина), відрізняються за рівнем забруднення в 1,5–6 разів. Рівень таких відмінностей залежить від виду та віддаленості місцевості від джерела викиду. Найбільші відмінності між брусом та горбильом відмічаються у дуба, далі – у сосни, мінімальні – у берези та осини.
Серед різних видів лікарської сировини (трав’янисті види, кущі, деревні рослини, гриби, ягоди) найбільшою мірою забруднена кора дерев, потім листя дерев та кущів, ягоди та трав’яні види. Розрахунок коефіцієнтів нагромадження показує, що за існуючими нормативами використання ягід можливо за щільності забруднення 140 кБк/м2. Питома активність жолудів приблизно відповідає забрудненості трав.
Рівень забруднення березового соку, як одного з продуктів побічного вико-ристання лісу, залежить від тих самих чинників, що й нагромадження полютантів у рослинах. При діапазоні щільності забруднення від 184 до 32 560 кБк/м2 за 137Cs, і відповідно 74–19 240 кБк/м2 за 90Sr питома активність березового соку варіює від 19 до 326 Бк/л за 137Cs та від 36 до 700 Бк/л за 90Sr [321].
Поведінка радіонуклідів у ґрунті значною мірою обумовлюється транспортом їх у рослини та міграцією харчовими ланцюгами. Це дуже складний процес, який загалом можна представити у вигляді процесів, що безперервно повторюються: сорбція – десорбція, дифузія, конвективне перенесення, біогенне та ерозійне перенесення та ін.
У ґрунтах 30-кілометрової зони ЧАЕС за даними на вересень 1987 р. сумарний гамма-фон здебільшого визначався такими радіонуклідами та їх похідними продуктами: 144Ce (47–52 %), 106Ru  (17–20 %), 137Cs (15 %) 90Sr (15 %), 134Cs (5 %) та незначними кількостями 95Nb й 95Zr. На сьогодні радіонуклідне забруднення цієї території визначається переважно 137Cs, 90Sr, 134Cs. Співвідношення 90Sr/137Cs в середньому по зоні відповідає 0,6 з тенденцією до зменшення цієї величини по мірі віддалення від джерела. В даний період у радіонуклідному забрудненні спостерігається збільшення кількості 241Am, хоча в цілому його частка не перевищує 0,5 % у гамма-фоні. Тому збільшення міграції 241Am в системі «ґрунт – рослина – тварина – людина» не несе загрози. Частка таких радіонуклідів, як 144Ce та 106Ru на сьогодні знизилась до 0,5 %, крім того ці радіонукліди реєструються тільки у верхніх шарах ґрунту. Глибше ніж 2 см радіонуклідний вміст забруднення практично на 100 % представлено ізотопами Cs та 90Sr [322, 323].
У лісових ґрунтах підстилка є одним з головних еколого-біотичних чинників, що визначають просторово-часову поведінку хімічних елементів, у тому числі й радіонуклідів.
Одним з показників інтенсивності вертикального перерозподілу радіонуклідів може слугувати їх частка (відсоток від сумарної щільності забруднення), що залишається в окремих шарах та лісовій підстілці в цілому. На території ЧАЕС нині в підстилці в середньому утримується від 27 до 91 % 137Cs. Зі збільшенням віддалення від джерела опромінення спостерігається зростання радіонуклідів, що мігрують із підстилки в мінералізовані шари ґрунту. Домінуючий вплив на міграцію радіонуклідів має потужність випадінь та будова лісової підстилки.
Ступінь впливу підстилки на інтенсивність перерозподілу 137Cs в діапазоні потужності не однаковий. Найтісніша залежність спостерігається в інтервалі 3,5–4,0 см, починаючи з 4,5–5,5 см зв’язок слабшає. У хвойних фітоценозах утримувальна здатність підстилки відносно 137Cs максимальна, що зумовлюється декількома причинами: 
1) слабкою трансформацією опадів у підстилці та незначним змішуванням з мінеральною масою ґрунту; це призводить до порушення капілярних зв’язків і руху вологи та речовин у товщі ґрунту і, відповідно, сприяє акумуляції радіонуклідів у підстилці;
2) акумулювальна роль мікобіоти, яка у хвойних ценозах розвинута краще порівняно з іншими екосистемами; міцелій грибів є «депо» щодо радіонуклідів; від 10 до 60 % загальних запасів 137Cs в лісових підстилках знаходиться в грибному комплексі;
3) розвиток мохового покрову; в екосистемах з добре вираженим моховим покровом лісова підстилка характеризується більшою утримувальною здатністю. 
У лісах, де здебільшого присутні листяні дерева, формується підстілка, акумулювальна здатність якої незначна. В цих ценозах також спостерігається міграція радіонуклідів у мінеральні шари ґрунту.
Особливу роль у міграції радіонуклідів відіграє підстилка біогеоценозів лісостепу, сформованих на чорноземах і сірих лісових ґрунтах, де її утримувальна здатність мінімальна за рахунок слабкої визначеності, малої потужності та фрагментарності. Тут підстилка майже повністю складається зі свіжого листя, що опадає й швидко розщеплюється ґрунтовою зоофауною.
Кількість радіонуклідів, що потрапляють у мінеральну товщу лісових ґрунтів, залежить від утримувальної здатності підстилки. В мінеральний шар радіонукліди, як правило, потрапляють у міграційно-рухомих формах. Тому специфіка їх розподілу в цій частині профілю більшою мірою визначається фізичними та фізико-хімічними властивостями ґрунтів, а не фізико-хімічними формами забруднювачів.
Загальною закономірністю профільного розподілу в ґрунтах 137Cs є акумуляція його більшої частини у верхньому 1–2 см підстилковому шарі. Нижче концентрація радіонуклідів різко знижується і сягає фонових значень уже на глибині 30–70 см.
У ґрунтах гідроморфного ряду інтенсивність міграції радіонуклідів приблизно в 2–3 рази вища, ніж в автоморфних ґрунтах, і їх профільний розподіл має інший характер. У таких ґрунтах спостерігається більш плавне пониження концентрації радіонуклідів із глибиною і не має настільки вираженої акумуляції у верхньому шарі. В гідроморфних ґрунтах з високим рівнем розташування ґрунто-вих вод (пойми, болота, замкнуті низини) спостерігається підвищена вертикальна міграція радіонуклідів, тому ці ландшафти відносять до критичних, тобто до зон найбільш імовірного та швидкого попадання радіонуклідів у ґрунтові води.
Розподіл радіостронцію в профілі лісових ґрунтів має спільний характер з розподілом радіоцезію і визначається переважно процесами дифузії та біогенного перенесення. Водночас на міграцію 90Sr значний вплив має і конвективний процес. Інтенсивність перерозподілу 90Sr у ґрунті залежить від фізико-хімічних форм викидів, ґрунтово-екологічних умов та типу екосистем. Інтенсивність міграції 90Sr збільшується у хвойних ценозах та на гідроморфних ґрунтах.
При радіоактивних випадіннях форми сполук радіонуклідів у ґрунтах значною мірою визначаються стійкістю частинок до процесів вивітрювання в ґрунтовому середовищі, вилуговуванням з них радіонуклідів та закріпленням останніх у ґрунті. Отже, поведінка радіонуклідів у ґрунті кардинально відрізняється не тільки від їх поведінки в модельних експериментах із застосуванням розчинних солей радіонуклідів, але й від поведінки при глобальних випадіннях. Найбільші відмінності характерні в найближчій зоні ЧАЕС, де біля 75 % 137Cs та 90 % 90Sr випало як складові паливних частинок.
Міграція радіонуклідів у системі «ґрунт – рослина» визначає процес розподілу та перерозподілу в наземних екосистемах у цілому. В підсистемах ґрунту та фітоценозу відбувається перерозподіл радіонуклідів між компонентами нижчого рангу. Уявлення про роль різних компонентів екосистем в акумуляції радіонуклідів, напрямку та інтенсивності процесів їх міграції може дати аналіз окремих потоків біогеохімічного циклу радіонуклідів у різних ландшафтах.
До головних шляхів, через які радіонукліди перерозподіляються в лісових екосистемах, варто віднести надходження радіонуклідів у складі листяного опаду, вивільнення забруднювачів у процесі трансформації рослинного опаду та підстилки, міграції в складі вертикального внутрішньоґрунтового стоку, надходження в складі кронових та стовбурових вод, перерозподіл у системі геохімічно пов’язаних ландшафтів.
Перерозподіл радіонуклідів у системі геохімічно пов’язаних лісових ландшафтів для різних радіонуклідів виражений неоднаково. Середньорічний потік 137Cs не перевищує 1 %. Для 90Sr міжландшафтний перерозподіл більш визначений.
Таким чином, існує досить критичних пунктів, через які можна керувати процесами нагромадження радіонуклідів та інших полютантів у лісових екосистемах та сприяти їх очищенню.
Великі екосистеми, які зазнали впливу радіонуклідного забруднення після  Чорнобильської катастрофи, потребують інтегральних оцінок здатності цих екосистем та їх елементів міцно утримувати pадiонуклiди, що випали.
Радiоємнiсть екосистем, у найпростішому випадку, визначає частку радiонуклiдiв, що можуть міцно утримуватися в екосистемі (за рік або за більший строк). Визначення такої величини для різних типів екосистем дозволяє оцінити основні інтегральні характеристики екосистем, а саме прогнозувати частку радiонуклiдiв, яка після випадіння може утримуватися в даній екосистемі тривалий час, а яка – може потрапити в зону впливу на людину.
Розглянемо принципи та можливі підходи до формування методів оцінювання радіоємності лісових екосистем. Відомо, що лісові екосистеми становлять близько 40 % 30-кілометрової зони ЧАЕС. Не менше 50 % загальних запасів радiонуклiдiв знаходиться на території лісових екосистем хвойних та мішаних лісів. Ще з матеріалів Киштимської аварії відомо, що рівень забруднення лісових екосистем у 3–7 разів вище, ніж відкритих ландшафтів.
Дослідження показали, що необхідно розробити нові перспективні підходи, моделі та принципи аналізу та прогнозування pадiоекологiчних процесів у 30-кілометровій зоні ЧАЕС, а також на всіх pадiонуклiдзабpуднених територіях України.
Відомо, що лісові екосистеми зони утримують найбільшу частину викинутих з реактора радiонуклiдiв у зоні, а 30-кілометрова зона формує більше половини річного стоку радiонуклiдiв у Дніпровський каскад та Чорне море.
Запропоновано під час оцінювання показника pадiоємностi (відносної величини у відсотках) pадiонуклiдутpимувальної здатності лісових екосистем враховувати такі показники:
– тип лісової екосистеми (хвойні, мішані, листяні);
– запаси біомаси лісових екосистем залежно від вікових характеристик;
– параметри стоку радiонуклiдiв з території лісової екосистеми залежно від середнього ухилу поверхні;
– параметри мобільності та розчинності радiонуклiдiв відповідно до типу радіонуклідного забруднення; це можуть бути переважно паливні частки, конден-саційна компонента та водорозчинні pадiонуклiди у 30-кілометровій зоні ЧАЕС;
– рівень радіонуклідного забруднення та його площа.
Зазвичай цих показників достатньо, щоб вирахувати, яка частка радiонуклiдiв, що надійшла в лісову екосистему, буде нагромаджена у фiтобiомасi лісу, яка буде знаходитися на поверхні, а яка може з поверхневим стоком надійти у водотоки з водозбірної площі.
Для використання цього алгоритму за літературними даними та на базі експертних оцінок сформовано ряд допоміжних таблиць. Численними дослідженнями встановлено, що у 30-кілометровій зоні ЧАЕС спостерігаються такі типи радіонуклідного забруднення: паливні частки західного сліду, композиція паливної та конденсаційної компоненти.
Оцінку запасів фiтобiомаси в лісових екосистемах наведено в табл. 5.15.
Відомо, що одразу після Чорнобильської аварії та на початку відновлювального періоду більша частина радiонуклiдiв (82–92 %) знаходилася в лісовій підстилці, а лише 8–12 % у верхньому шарі ґрунту. При цьому майже 94–99 % радiонуклiдiв, що знаходяться у ґрунті, зосереджені у тонкому верхньому шарі завтовшки 0–5 см.
Таблиця 5.15
Запаси фiтомаси в лісових  екосистемах 30-кілометрової зони
	Тип лісу
	Молодий, 
т/км2 сухої ваги
	Середньовічний, т/км2 сухої ваги 
	Стиглий, 
т/км2 сухої ваги 

	Сосновий 
	15 000  
	23 000
	25 000

	Мішаний 
	22 000  
	32 000
	38 000



За власними даними та даними Мiнлiсгоспу України зроблено оцінювання середніх значень нагромадження радiонуклiдiв 137Cs у фiтомасi, що становить 2,6 Е – 9 Кі/кг для ґрунту, що вміщує 1 Кі/км2 радiонуклiдiв, для хвойного лісу та 7 Е – 9 Кі/кг – для мішаного лісу. Ці дані дозволяють наближено оцінити вміст радiонуклiдiв у фiтомасi лісових екосистем. Використовуючи ці дані та значення коефіцієнтів переходу (КП) у системі «ґрунт – рослина», можна  розрахувати очікуваний вміст радiонуклiдiв у фiтомасi, що утворилася на площі 1 км2 за рівня радіоактивності за 137Cs 1 Кі/км2 (табл. 5.16). 
Таблиця 5.16
Вміст радiонуклiдiв у фiтомасi лісових екосистем на площі 1 км2 
за активності 1 Кi/км2 
	Тип лісу
	Молодий, Кi 
	Середньовічний, Кi 
	Стиглий, Кi 

	Сосновий 
	0,04
	0,06
	0,65

	Мішаний 
	0,15
	0,22
	0,27



На базі власних та літературних даних i експертних оцінок вважатимемо, що відсоток річного поверхневого стоку радiонуклiдiв на території лісу з ухилом 1–2 градуси не перевищує 0,2 % на рік від запасу радiонуклiдiв на ділянці. Для території з ухилом 3–4 градуси ця величина оцінюється в 0,5 %, а для більш стрімких схилів (6–8 градусів) – в 1 %. Беремо ці консервативні оцінки для перших наближених розрахунків. У подальшому ці параметри необхідно уточнювати шляхом натурних вимірювань.
У табл. 5.17 наведено розрахунки поверхневого стоку та pадiоємностi лісових екосистем при різних ухилах на цих територіях. 
Таблиця 5.17
Оцінка величини виносу радіонуклідів з лісових екосистем та pадiоємностi для різних варіантів ухилу території (площа 1 км2, активність 10 Кi/км2)
	Роки
	Хвойний ліс
	Мішаний ліс

	
	1 – 2
	2 – 4
	4 – 8
	1 – 2
	2 – 4
	4 – 8

	1986
	0,005
	0,02
	0,03
	0,012
	0,03
	0,06

	1987
	0,012
	0,03
	0,06
	0,016
	0,04
	0,08

	1988
	0,2
	0,5
	0,1
	0,2
	0,5
	0,1

	1989
	0,2
	0,5
	0,1
	0,2
	0,5
	0,1

	1990
	0,2
	0,5
	0,1
	0,2
	0,5
	0,1

	1991
	0,2
	0,5
	0,1
	0,2
	0,5
	0,1

	1992
	–
	–
	–
	–
	–
	–

	1993
	–
	–
	–
	–
	–
	–

	Загальний винос за 8 років
	0,15
	0,35
	0,7
	0,16
	0,37
	0,74

	Радiоємнiсть
	98,5
	96,5
	93,0
	98,4
	96,3
	92,6


Із табл. 5.17 видно, що за 8 років, що пройшли після Чорнобильської аварії, загальний об’єм стоку для різних ситуацій становить 1,5–7,4 % від запасу на території лісової екосистеми. Такі величини є досить реальними. Це означає, що суттєвого винесення радiонуклiдiв з лісових екосистем поки чекати не слід. Висока радіоємність лісових екосистем забезпечує на малих ухилах територій незначні величини винесення радiонуклiдiв, а на значних кутах нахилу поверхні лісової екосистеми слід контролювати загальний стік радіонуклідів i оцінювати шляхи його подальшої міграції ландшафтом. Можливе попадання цих стоків у зони від’ємного стоку, де відбувається їх міцне утримання. Необов’язково, що ці pадiонуклiди потраплять у водотоки та у каскад Дніпровських водосховищ. 
Розроблено алгоритм та базовий розрахунок радіоємності щодо ситуації у 30-кілометровій зоні Чорнобильської АЕС. Проведено  дослідження  та  аналіз каpтогpафiчного матеріалу:
– карти радіонуклідного забруднення 30-кілометрової зони ЧАЕС 137Cs;
– карти наявних типів лісів i лісових екосистем у зоні;
– ландшафтні карти для оцінки кутів ухилу територій лісових екосистем.
Зіставлення цих карт дало можливість побудувати таблиці площин різних типів лісів з урахуванням кутів ухилу для різних значень радіонуклідного забруднення. На базі цих даних i параметрів pадiоємностi розраховано кількість радiонуклiдiв, що можуть вийти з лісової екосистеми за різних рівнів радіонуклідного забруднення.
За цими даними можна оцінити загальну радіоємність усіх лісових екосистем, територій, 30-кілометрової зони ЧАЕС (табл. 5.18).
Таблиця 5.18
Оцінка загального винесення радiонуклiдiв (Кi) з лісових екосистем 
30-кілометрової зони ЧАЕС з різними рівнями забруднення
	Параметри
	Забруднення, Кi/км2

	
	5 – 15
	15 – 40
	більше 40

	Загальний запас, Кi
	5630
	8700
	34 600

	Винос, Кi
	104,3
	108,2
	526,8

	Радiоємнiсть, %
	98,2
	98,8
	98,5

	Середня радіоємність, %
	98,5


Видно високу загальну радіоємність лісових екосистем 30-кілометрової зони Чорнобильської АЕС. Ліси зони забруднені різними рівнями радіонуклідів. Загальна площа забруднених лісових територій становить у сумі близько 1209 км2. 
Події післяаварійних років показали, що пожежі в лісових екосистемах зони відбуваються приблизно один раз на 3–4 роки, тобто ймовірність пожежі в лісовій екосистемі 30-кілометрової зони ЧАЕС становить 1/4. 
Отримані натурні дані з територій горілих лісів 30-кілометрової зони ЧАЕС показують, що величина стоку радiонуклiдiв на схилах після пожежі збільшується не менше, ніж у 10 разів. Тому величину відсотка стоку на різних схилах варто збільшувати в 10 разів. Використовуючи ці дані, можна реально оцінити винесення радiонуклiдiв з лісових екосистем на різних схилах з урахуванням розрахункової ймовірності пожеж. Результати таких розрахунків наведені для трьох рівнів радіонуклідного забруднення за 137Cs: 5–15, 15–40 та більше 40 Кi/км2. За даними розрахунків можна оцінити сумарний винос радiонуклiдiв з лісових екосистем 30-кілометрової зони ЧАЕС з урахуванням імовірної пожежі (табл. 5.19). Показано, що в результаті ймовірних пожеж загальний винос радiонуклiдiв може збільшитися на 136 Кi за період 20–30 років.
Таблиця 5.19
Оцінка сумарного винесення радiонуклiдiв з лісових екосистем 
30-ти км зони ЧАЕС в випадку пожежі
	Забруднення, Кi/км2
	Схил

	
	0 – 1
	1 – 2
	2 – 4
	4 – 8
	Сума

	5–15 
	0
	5,0
	43,4
	–
	48,4

	15–40 
	0
	5,8
	9,7
	–
	15,5

	Більше 40 
	0
	50,4
	4,8
	16,6
	71,8



Підсумовуючи дані, можна оцінити загальний вплив імовірних пожеж на радіоємність лісових екосистем (табл. 5.20). Середня радіоємність без урахування пожеж становить близько 98,5 %, а з урахуванням пожеж знижується до 98,1 %.


Таблиця 5.20
Оцінка загального річного винесення радiонуклiдiв з лісових екосистем
30-кілометрової зони ЧАЕС з різними рівнями забруднення
в нормальних умовах та з урахуванням можливої пожежі
	Параметри
	Забруднення, Кi/км2
	Сума

	
	5 – 15
	15 – 40
	більше 40
	

	Загальний запас, Кi
	5630
	8700
	34600
	

	Винесення у нормі, Кi
	104,3
	108,2
	526,8
	739,3

	Радіоємність, %
	98,2
	98,8
	98,5
	

	Винесенняу випадку пожежі, Кi 
	152,7
	123,7
	598,6
	875

	Радiоємнiсть з урахуванням імовірної пожежі, %
	97,3
	98,6
	98,3
	



Для оцінки реальних процесів поверхневого стоку радiонуклiдiв у травні 1994 р. було проведено пошаровий відбір зразків ґрунту в горілому лісі біля с. Куповате (30-кілометрова зона ЧАЕС). Інтенсивна пожежа була в 1992 р.
Результати гамма-спектрометричного аналізу ґрунту пошарово на модель-ному схилі в горілому лісі біля с. Куповате показали, що на другій частині схилу відбулося значне нагромадження радiонуклiдiв (більше ніж 2,5 разу). Ці дані свідчать про можливість інтенсифікації процесів стоку після пожежі. Очевидно, що в результаті пожежі, коли підстилка та дернина повністю вигорають, можна очікувати значного збільшення швидкості міграції та поверхневого стоку радiонуклiдiв. Експериментальні дані підтвердили модельні розрахунки. 
Таким чином, застосування методу якісної та чисельної оцінки стану еко-логічних систем різних типів, а саме: ландшафтів, каскаду Дніпровських водо-сховищ, агроекосистем, силових, гірських та лісових, – показує, що екологічні системи здатні витримувати певне радіаційне навантаження, що визначається конфігурацією та типом екосистеми. 






Висновки до розділу 5
У розділі проаналізовано надійність транспорту радіонуклідів у різних типах екосистем. 
Розглянуто евристичність методу надійнісного аналізу застосованого до простої двокамерної моделі – водної культури рослин кукурудзи. Дослідження на цій моделі були використані для формування оцінки параметрів взаємодії різних чинників (зокрема, гамма-радіації та важкого металу – солі кадмію) через оцінку величини фактора радіоємності за штучним трасером 137Cs. 
Уведено та засновано параметр взаємодії двох та більше чинників, що діють на біоту. Так було оцінено величину показника синергізму (гамма-радіації та солі важкого металу кадмію) через вплив фактора радіоємності на ростові показники коренів рослин. Даний результат підтверджує адекватність різних підходів для оцінки надійності біоти у водній культурі рослин кукурудзи через біологічні показники (швидкість росту коренів) та через радіоємність біоти щодо штучного трасера (137Cs). 
Цей важливий результат у подальшому був застосований для локальних агроекосистем у конкретних селах (Галузія та Коцюбинчики), до екосистем лінійного типу (гірські та схилові екосистеми) і показав свою значну перспективність у таких дослідженнях. 
Адекватність та перспективність надійнісного аналізу через надійність транспорту трасера 137Cs підтверджена під час дослідження каскаду Дніпровських водосховищ. Ці результати відкривають широкі перспективи до застосування розробленого надійнісного аналізу для різноманітних типів екосистем. 
Імовірно немає обмежень до застосування методу дослідження показників радіоємності екосистем у разі впливу на них різних чинників хімічної та фізичної природи. Тобто йдеться не тільки про радіаційну ємність, а й про екологічну ємність біоти екосистем, тобто про граничні впливи на біоту чинників різної природи (зокрема, депонування різних полютантів). 
На основі досліджень схилових екосистем у 30-кілометровій зоні відчуження (на р. Уж) та літературних даних проведено оцінювання значень швидкостей переходу радіонуклідів 137Cs з мінімальними, середніми та максимальними значеннями (див. табл. 5.7). Для середніх значень швидкостей переходу побудовано систему звичайних диференціальних рівнянь (5.22). Розв’язок цієї системи рівнянь у графічному вигляді показано на рис. 5.19 та 5.20. Видно, що динаміка перерозподілу радіонуклідів між камерами має максимум. 
Як загальну характеристику різних складових схилової екосистеми можна використати значення максимальних рівнів вмісту радіонуклідів (відсоток від загального запасу в екосистемі) та час, коли він формується. Найбільший запас формується на узліссі (12 %) та на луці (6 %). Через 80 років  до 22 % від запасу переходить у ту зону схилової екосистеми, яку використовує людина. Тобто, врешті-решт, більша частина радіонуклідів із запасу в схиловій екосистеми доходить до людей у вигляді нагромадженої дози опромінення, що може бути оцінена через дозові коефіцієнти. У табл. 5.12 зроблено оцінювання індивідуальних та колективних доз для випадку села, у якому проживає 500 жителів. Видно (з урахуванням радіоактивного розпаду), що в разі максимальних швидкостей переходів між камерами схилової екосистеми в популяції навіть при малих рівнях запасу радіонуклідів (1 Кі), колективна доза може сягати 200 люд/Зв. Це помітна величина, що потребує урахування. Спираючись на формулу (5.12), маємо можливість оцінити надійність транспорту радіонуклідів від лісу до популяції людей (див. табл. 5.13). У тих камерах, де є біота, можна спрогнозувати її ураження в разі високих рівнів забруднення лісу. Тому загальна надійність транспорту радіонуклідів по даній схиловій екосистемі зменшується від 0,89 (при 10 Кі /км2) до 0,17 (при щільності забруднення 100 Кі/км2). З урахуванням впливу радіонуклідів на біоту озера також проведено оцінювання шляхів та ймовірності постачання радіонуклідами популяції людей (див. табл. 5.8). 
Ліс – є найважливішою критичною екосистемою на території України через ряд причин. Ліси 30-кілометрової зони та півночі України є найбільш забрудненими, де рівні забруднення становлять від 10 до 600 Кі/км2 (у республіці Білорусь). Вони є не тільки депонентами, але й джерелами забруднення для навколишніх суміжних екосистем (аграрних та водних). Від 1 до 5 % від загального запасу в рік лісові масиви віддають в оточуючі екосистеми. 
Для населення України ліс постачає радіонукліди за рахунок лісових продуктів (ягоди та гриби) та за рахунок використання деревини як палива. Полювання на диких тварин є також значним компонентом надходження радіонуклідів до населення поблизу лісових масивів. 
У північних областях, де є проблеми з пасовищами, часто худобу випасають на лісових галявинах, суттєво забруднених радіонуклідами. Практично в лісових екосистемах немає можливості застосовувати ефективні контрзаходи.
Сумарний внесок лісових екосистем у формування дозових навантажень населення України може становити до 30 % від загальної дози. 
Запропонований та обґрунтований у попередньому розділі надійнісний підхід до оцінювання стану екосистеми дозволяє оцінювати благополуччя та екологічну безпеку біоти екосистем на основі розрахунку та аналізу надійності транспорту радіонукліда-трасера компонентами екосистеми. 
У розглянутому розділі даний підхід широко застосовується для аналізу надійності різноманітних за складністю та типом екосистем. 
Розроблено алгоритм аналізу та оцінки pадiоємностi лісових екосистем. Результати аналізу показали, що лісові екосистеми Чорнобильської зони мають високе значення pадiоємностi, не менше 0,95–0,98 . Це означає, що у післяаварійний період не більше 2–5 % наявних радiонуклiдiв можуть виноситися з лісових екосистем в інші екосистеми (лучні, агроекосистеми та iн.). Практично це менший показник, ніж природний розклад радiонуклiдiв [376].
Зрозуміло, що для інших ситуацій з екстремальним стоком (за високого рівня запасу снігу, високої повені, значного промерзання ґрунту та особливо після значних лісових пожеж) слід чекати показників поверхневого стоку на рівні 3–5 % на рік, що може призвести до збільшення загального стоку радiонуклiдiв до 15–20 % від запасу. Така величина становить значну небезпеку. Особливо подібні процеси загрозливі для лучних та заплавних екосистем. Аналогічні процеси потребують подальшого аналізу, оцінок та моделювання запропонованими методами. Необхідно продовжувати дослідження в цьому перспективному напрямі.
Проведені на біоті екосистем дослідження дозволили встановити ліміти допустимих дозових навантажень на живі організми. Установлено, зокрема, що доза у 4 Гр/рік для рослин і гідробіонтів та доза у 0,4 Гр/рік для тварин можуть слугувати межею, за якої біота ще може надійно існувати. 
Таким чином, розроблено метод кількісної та чисельної оцінки стану екологічних систем, який передбачає чотири послідовні процедури: 1) обґрунтування параметра показника надійності залежно від структури та конфігурації екологічної системи, її типу; 2) вибір формули для розрахунку надійності; 3) проведення розрахунків надійності екосистеми щодо транспорту тарсера, як показника її життєдіяльності та благополуччя; 4) оцінювання стійкості екосистеми та її здатність протистояти впливу зовнішніх чинників. 
Розроблено алгоритм аналізу та оцінювання фактора pадiоємностi екологічних систем різних типів, застосовано метод якісної та чисельної оцінки їх стану, а саме: агроекосистем (фактор радіоємності – 0,6–0,9), каскаду Дніпровських водосховищ (фактор радіоємності сягає від 0,3 до 0,94), силових (фактор радіоємності – 0,3–0,8), гірських (фактор радіоємності – 0,1–0,6) та лісових (фактор радіоємності – не менше 0,95–0,98) екосистем. Це доводить, що екологічні системи здатні витримувати певне радіаційне навантаження, що визначається структурою, конфігурацією та типом екосистеми.









Розділ 6

ОЦІНКА СТІЙКОСТІ ЕКОСИСТЕМ 
ЗА ДОПОМОГОЮ ГІС-ТЕХНОЛОГІЙ


6.1. Оцінка стійкості ландшафтів із застосуванням аналітичної           ГІС-технології
Геоінформаційна система (ГІС) – це система збору, зберігання, аналізу й графічної візуалізації просторових даних і пов’язаної з ними інформації про об’єкти, розташовані на місцевості. 
Термін ГІС також використовується у вужчому сенсі – як інструмент у вигляді програмного продукту, що дозволяє користувачам шукати, аналізувати й редагувати цифрові карти, а також отримувати додаткову інформацію про об’єкти, наприклад висоту будинку, адресу, кількість мешканців ін. 
Для управління за допомогою ГІС остання має поєднувати можливості систем керування базами даних, редакторів растрової та векторної графіки й аналітичних засобів, які застосовуються в картографії, геології, метеорології, землевпорядкуванні, екології, муніципальному керуванні, транспорті, економіці  тощо. 
Отже, ГІС – це сполучення географічної або топографічної карти та великого масиву вираженої в цифровій формі різнорідної інформації, що систематизована й прив’язана до відповідної точки картографічного зображення. Цифрова інформація про місцевість може бути представлена у вигляді електронної топографічної, оглядово-географічної  карт, плану міста, схеми, електронного фотоплану, матриці висот, матриці властивостей місцевості й т.п. 
Найчастіше ГІС класифікують за територіальним охопленням, при цьому розрізняють глобальні (global GIS), субконтинентальні, національні (державні), регіональні (regional GIS), субрегіональні та локальні або місцеві ГІС (local GIS). 
Класифікація найвідоміших програмних продуктів ГІС загального призначення за принципом розповсюдження така ArcINFO, ArcGIS, ІнГео, GeoMedia, MapInfo, Modular GIS, Environment (MGE), ГИС Карта 2008, GeoMediaViewer, Google Планета Земля, GRAS, SgvSIG, Quantum GIS, AutoCAD Map 3D (безкоштовна навчальна версія), K-MINE, Tekla Xpower, ГІС ІНТЕГРО, ГІС-Асоціація, GIS-Lab.info. 
Найпоширенішим у світі серед ГІС  є програмний продукт ArcGIS компанії ESRI, сімейство продуктів GeoMedia корпорації Intergraph і MapInfo Professional компанії PitneyBowes MapInfo, «Карта 2008» російської компанії ЗАТ КБ «Панорама».
Використовуються також й інші програмні продукти: ГІС ІНТЕГРО, MGE корпорації Intergraph (використовує MicroStation як графічне ядро), IndorGIS, STAR-APIC, Дубльгис, ГІС Mappl (Мапл Груп), Географ ГІС, 4geo, ГІС «Нева», ГІС Карта та ін.
Для моделювання радіоємності та перерозподілу трасера (радіонукліда 137Cs) у реальних ландшафтах використовували методи аналітичної геоінформаційної системи (ГІС) технології, що дозволило оцінювати екологічну безпеку не тільки в локальних екосистемах, а й у великих ландшафтах [157]. 
[bookmark: _Toc390249930]Використовуючи технічні можливості програмного продукту ESRI ArcGIS, було розроблено та використано модельно-аналітичну ГІС, що дало змогу аналізувати та прогнозувати міграцію забруднювальних речовин у екосистемах [158, 159, 385]. Математичною основою даної ГІС є розроблена математична модель міграції речовин-забруднювачів в екосистемах. Основними інформаційними складовими даної моделі є фізико-хімічні та біохімічні характеристики речовин-забруднювачів, а також природні та антропогенні умови довкілля. Аналіз вихідних даних дозволяє вийти на ключові блоки даної моделі – показники швидкостей надходження та винесення забруднювачів в екосистемах. У цих дослідженнях застосовувався спеціальний алгоритм. На рис. 6.1 подано цей алгоритм застосування аналітичної ГІС для моделювання радіоємності ландшафту. 
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Рис. 6.1. Основний алгоритм застосування аналітичної ГІС технології

Розглянемо проблему радіоємності на прикладі двокамерної моделі еко-системи, що включає середовище (воду) та біоту. Візьмемо за основу двокамерну модель (яка вже використовувалася раніше) навколишнього середовища (НС) (вода, ґрунт і т. ін.) та камеру біоти (наземні і водні рослини, ліс тощо) . 
 Аналіз поведінки радіонуклідів у схилових екосистемах, що складають основу практично будь-якого наземного ландшафту, показав можливість опису розподілу та перерозподілу радіонуклідів методами теорії радіоємності із застосуванням камерних моделей [325]. Дослідження показують, що швидкість перенесення радіонуклідів у ландшафті визначається здебільшого декількома характеристиками: крутизною схилів – Р1, характером покриття – Р2, величинами стоку – Р3, вертикальною Р4 та горизонтальною міграцією Р5. 
Методами рангової оцінки було схарактеризовано ймовірності впливу цих показників ландшафту на перерозподіл у ньому радіонуклідів. Кожний з показників (ранговими методами) оцінюється від 0 до 1. Через незалежність показників ландшафту, загальна оцінка ймовірності міграції радіонуклідів складовими ландшафту визначається як звернута ймовірність і визначається за формулою добутку ймовірностей: Р = Р1 Р2 Р3 Р4 Р5.
Окрему проблему становлять реальні ландшафти, коли оцінки параметрів радіоємності належать до великих територій, де діють системи чинників, що впливають на перерозподіл радіонуклідів біотичними та абіотичними компоненттами екосистем [326, 327]. Визначені головні чинники впливу на параметри радіо-ємності – крутизна схилів, вид рослинного покриття поверхні, швидкості стоку, тип ґрунту. З натурних досліджень за процесами перенесення радіонуклідів схиловими екосистемами та за процесами ерозії ґрунтів при дії поверхневого стоку видно, що інтенсивність стоку різко зростає з крутизною схилу. Відомо, що при величині крутизни схилу у 1–3º імовірність стоку за рік становить 0,01–0,05 від запасу на даній ділянці схилу, а при крутизні схилу 25–30º імовірність стоку радіонуклідів та інших полютантів може сягати значень 0,7–0,9.
Використання модельно-аналітичної ГІС та аналіз висхідних даних дозволяє вийти на ключові блоки даної моделі – показники швидкостей скиду та викиду забруднювачів в екосистемах. 
У результаті отримані оцінні та прогнозні карти для вибраного полігону: заказник «Лісники» у Кончі-Заспі на берегу річки Дніпро біля Києва. На рис. 6.2 та 6.3 подано карти радіоємності ландшафту висхідного полігона і карта структури його рельєфу. На рис. 6.2 наведені дані про рельєф місцевості і показані пониження та висока частина рельєфу біля річки Дніпро. Зрозуміло, що саме за цією картою можна оцінити та оцифрувати крутизну схилів у даній екосистемі ландшафту. Так само були побудовані і карти покриття, стоку горизонтальної та вертикальної міграції трасерів.


Рис. 6.2. Розрахунок параметрів радіоємності полігона «Лісники» (Конча-Заспа, Київ)



Рис. 6.3. Карта рельєфу полігона «Лісники» (Конча-Заспа, Київ)

Використовуючи параметри, що управляють перерозподілом радіонуклідів у ландшафті, було побудовано карти висхідного рівномірного забруднення ландшафту 137Cs (рис. 6.3) і карту перерозподілу радіонуклідів у даному ландшафті через 10 років після аварії (рис. 6.4). Видно, що очікується помітний перерозподіл полютанта в ландшафті, що досліджується. Цей процес підсилився через 20 років оцінювання (рис. 6.5), а через 30 років після аварії прогнозна карта (рис. 6.6) показує гостро виражене концентрування радіонуклідів у зонах пониження ландшафту. Окрім оцінних і прогнозних карт, розроблена методика дає можливість проводити реконструкцію процесу забруднення території, а також, за результатами точкових замірів, отриманих у польових умовах, реалізовувати екстраполяцію показників забруднення на весь район досліджень.
За критеріями радіоємності елементів ландшафту було зроблено оцінювання фактора радіоємності цих елементів. Чим щільніше зелене забарвлення на карті, тим вище значення радіоємності елемента ландшафту, та, звісно, здатність його утримувати нагромаджені радіонукліди (трасер 137Cs). Видно, що найбільший показник радіоємності в конкретному ландшафті має пониження у вигляді болота. 
За літературними даними та за власним вимірюванням, було встановлено, що рівень забруднення даного ландшафту радіонуклідом трасером 137Cs становив біля 0,8 Кі/км2 і був практично рівномірно розподілений по ландшафту на початковому етапі аварії (рис. 6.3).

Рис. 6.4. Висхідне забруднення полігона «Лісники» 
радіонуклідами 137Cs (Конча-Заспа, Київ)

Використовуючи розроблений варіант аналітичної ГІС технології, було оцінено динаміку розподілу та перерозподілу трасера в досліджуваному ландшафті на 10 рік після аварії. Видно, що спостерігається поступовий перерозподіл трасера з високої частини ландшафту до її понижень (болота). 
Аналогічні розрахунки були проведені і для наступного часу після аварії (на 20 рік після аварії – рис. 6.6, та на 30 рік – рис. 6.7). Чим щільніше червоне забарвлення на картах, тим більше депонується трасер-радіонуклід 137Cs у відповідних елементах ландшафту. Можна оцінити, що рівень забруднення в депресії-болоті може сягати 4–5 Кі/км2. А це вже може призводити до помітних дозових навантажень на біоту даного водного об’єкта.

Рис. 6.5. Розподіл 137Cs на полігоні «Лісники» (Конча-Заспа, Київ) 
(10 років після аварії)
З рис. 6.4 видно, що з часом рівень депонування радіонуклідів-трасерів у певних ділянках екосистеми збільшується. Це може означати ймовірність перевищення екологічних нормативів, підвищення екологічних ризиків для біоти, яка перебуває в місцях помітного депонування трасера-радіонукліда. 
Зрозуміло, що рівень екологічної безпеки біоти екосистеми ландшафту залежить від процесів розподілу та перерозподілу трасера. 

Рис. 6.6. Розподіл 137Cs на полігоні «Лісники» (Конча-Заспа) 
(20 років після аварії)


Рис. 6.7. Розподіл 137Cs на полігоні «Лісники» (Конча-Заспа) 
(30 років після аварії)
6.2. Побудова та аналіз картосхем екологічної ємності території і впливу на довкілля в зоні розміщення діючих атомних електростанцій 
У результаті проведених досліджень територій поблизу діючих атомних електростанцій були встановлені критичні місця можливого депонування викидів і скидів радіонуклідів та запропоновані можливі контрзаходи щодо зниження їх впливу на довкілля.
На фото 6.8, 6.9 та 6.10 показані картосхеми впливу вказаних АЕС на довкілля. Наведемо важливі характеристики екологічного впливу вказаних АЕС.
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 На Південноукраїнській АЕС (ПУАЕС) експлуатуються три енергоблоки. Згідно з вимогами НРБУ-97, протирадіаційний захист населення від впливу радіаційно-ядерних небезпечних об’єктів, до яких належить ПУАЕС, здійснюється шляхом регламентації та контролю газоаерозольних викидів і рідинних скидів радіонуклідів. 
На виконання цих вимог на ПУАЕС встановлені допустимі та контрольні рівні газоаерозольних викидів і рідинних скидів радіонуклідів. За період роботи ПУАЕС зареєстрований один випадок перевищення контрольного рівня викидів радіойоду з вентиляційних труб ПУАЕС (1,9·105 кБк/на добу, допустимий 7,4·105 кБк/на добу). За роки експлуатації рівні викиду радіойоду становили від 0,1 до 8, 5 ∙ 106 кБк /на добу.
За інертними радіоактивними газами (ІРГ) викид становить 2,9·1010 Бк/(МВт(ел)рік; нормований викид йоду-131 – 1.6·104 Бк/(МВт(ел)рік; нормований викид інших аерозолів – 8,9·104 Бк/(МВт(ел)рік. Максимальною речовиною у скиданні є тритій, його кількість становить 3,1·106 Бк/(МВт(ел)рік. Скидання без тритію становить 8,3·104 Бк/(МВт(ел)рік. Характерні величини активності окремих радіонуклідів у скидних водах 0,1Бк/л. Середньомісячний об’єм води – 4300 м3. Середньодобова сумарна бета-активність атмосферних випадінь становить біля 2 Бк/м2.
Максимальні концентрації 137Cs, 90Sr та тритію в Ташлицькому водосховищі дорівнюють 0,8·10-2, 0,05 та 230 Бк/л відповідно. На 500 м нижче скиду Ташлицького водосховища становить 0,4·10-2, 0,02 та 80 Бк/л відповідно. У р. Арбузинка об’ємна активність тритію сягала 500 Бк/л. 
Викиди довгоіснуючих радіонуклідів (ДІР) з вентиляційних труб ПУАЕС були від 100 до 1000 кБк/добу (контрольний рівень для ДІР встановлено на рівні 2,7·104 кБк/добу, допустимий – 3,3·105 кБк/добу). На сьогодні перевищень викидів ДІР на ПУАЕС майже не відбувається. За офіційними даними концентрації радіонуклідів у повітрі приземного шару атмосфери, підземних та поверхневих водах у районі розташування ПУАЕС не перевищували допустимих рівнів, регламентованих НРБУ-97.
Подібна благополучна картина не містить таких явищ, як локальне помітне випадіння радіонуклідів на прилеглі екосистеми. За картосхемою, це можуть бути місця за розою вітрів (фото 6.8). Це насамперед м. Південноукраїнськ, південь від ПУАЕС. 
Проблеми забруднення стосуються також населених пунктів біля ПУАЕС: с. Бузьке, с. Олексіївка, с. Новоселівка та с. Агрономія. 


[bookmark: _Toc390249958]Фото 6.8. Картосхема екологічної ємності та екологічної небезпеки в зоні впливу Південноукраїнської АЕС. Вітрове перенесення полютантів у приземних шарах атмосфери 
6.2.2. Хмельницька атомна електростанція
На Хмельницькій АЕС (ХАЕС) працює два енергоблоки. Згідно з вимогами НРБУ-97 протирадіаційний захист населення від впливу радіаційно-ядерних небезпечних об’єктів на ХАЕС здійснюється шляхом регламентації та контролю газоаерозольних викидів і рідинних скидів радіонуклідів. 
На виконання цих вимог на ХАЕС встановлені допустимі та контрольні рівні газоаерозольних викидів і рідинних скидів радіонуклідів. За період роботи ХАЕС не зареєстровано випадків перевищення контрольного рівня викидів радіойоду з вентиляційних труб (4,4·104 кБк/на добу; допустимий 106/добу). За роки експлуатації рівні викидів радіойоду становили від 0,1 до 2,3·106 кБк /на добу.
За ІРГ викид становить 5,5·1010 Бк/(МВт(ел)рік; нормований викид 131І – 3,8·105 Бк/(МВт(ел)рік; нормований викид довгоіснуючих радіонуклідів – 8,9·104 Бк/(МВт(ел)рік.
Максимальна величина тритію у скиді становить 3,1·106 Бк/(МВт(ел)рік; скид без тритію – 8,9·104 Бк/(МВт(ел)рік. Характерні величини активності окремих радіонуклідів у скидних водах 0,1 Бк/л. Середньомісячний об’єм води становить 4300 м3. Середньодобова сумарна бета-активність атмосферних випадінь – біля 2 Бк/м2. Максимальні концентрації 137Cs, 90Sr та тритію у р. Горинь дорівнюють 0,03, 0,02 та 6,6 Бк/л відповідно. У ставку-охолоджувачі ці рівні становлять 0,05, 0,025 і 45 Бк/л відповідно.
Викиди ДІР з вентиляційних труб ХАЕС становили від 100 до 300 кБк/добу (контрольний рівень для ДІР встановлено на рівні 2,8·103 кБк/добу, допустимий – 6,4·104 кБк/добу). Практично дотепер перевищень викидів ДІР на ХАЕС не відбувалося. За офіційними даними концентрації радіонуклідів у повітрі приземного шару атмосфери, підземних та поверхневих водах у районі розташування ХАЕС не перевищували допустимих контрольних рівнів та рівнів, регламентованих Національною радою безпеки України (НРБУ) НРБУ-97.
Ця благополучна картина не містить таких явищ, як локальне помітне випадіння радіонуклідів на прилеглі екосистеми. За картосхемою (фото 6.9) це можуть бути місця за розою вітрів. Можливе суттєве перенесення полютантів у напрямку м. Острог, менший ризик – для населення м. Нетішин.

Фото 6.9. Картосхема екологічної ємності та екологічної небезпеки в зоні впливу ХАЕС. Вітрове перенесення полютантів у приземних шарах атмосфери
[bookmark: _Toc390249959]6.2.3. Запорізька атомна електростанція
 На Запорізькій АЕС (ЗАЕС) працює шість енергоблоків. Згідно з вимогами НРБУ-97 протирадіаційний захист населення від впливу радіаційно-ядерних небезпечних об’єктів, до яких належить ЗАЕС, здійснюється шляхом регламен-тації та контролю газоаерозольних викидів і рідинних скидів радіонуклідів. 
На виконання цих вимог на ЗАЕС встановлені допустимі та контрольні рівні газоаерозольних викидів і рідинних скидів радіонуклідів. За період роботи ЗАЕС не зареєстровано випадків перевищення контрольного рівня викидів радіойоду з вентиляційних труб ЗАЕС (3,2·105 кБк/на добу, допустимий викид 1,5·106/добу). За роки експлуатації рівні викидів радіойоду становили від 0,1 до 1,3·106 кБк /на добу.
У середньому викид ІРГ становить 4,4·1010 Бк/(МВт(ел)рік. Викид 131І – у середньому 5,9·106 Бк/(МВт(ел)рік. Середній викид радіонуклідів йоду становить 1,2·106 Бк/(МВт(ел) рік. Активність 137Cs у повітрі – біля 2·10-7 Бк/м3. Середньодобова бета-активність осадження на поверхню становить 2 Бк/м2. Для реактора ВВЕР основний внесок у загальну активність викиду становить тритій, де його активність може сягати 3,3·105 Бк/(МВт(ел) рік.
Викиди ДІР з вентиляційних труб ЗАЕС становили від 200 до 800 кБк/добу (контрольний рівень для ДІР встановлено на рівні 9,3·103 кБк/добу). Перевищень викидів ДІР на ЗАЕС наразі майже не відбувається. Підвищені рівні, що спостерігалися у деякі роки, були пов’язані з ремонтними роботами. За офіцій-ними даними, концентрація радіонуклідів у повітрі приземного шару атмосфери, підземних та поверхневих водах у районі розташування ЗАЕС не перевищували допустимих контрольних рівнів та рівнів, регламентованих НРБУ-97.
Тут не подано таких явищ, як локальне помітне випадіння радіонуклідів на прилеглі екосистеми. За картосхемою, це можуть бути місця за розою вітрів (фото 6.10). Існуюче на ЗАЕС сховище відпрацьованого ядерного палива не формує помітних скидів та викидів у навколишнє середовище, тому не потребує використання додаткових засобів пилоутримання та дезактивації від цих впливів.

Фото 6.10. Картосхема екологічної ємності та екологічної небезпеки в зоні впливу Запорізької АЕС. Вітрове перенесення радіонуклідів у приземних шарах атмосфери
Тому потрібно розробити та виконати детальний моніторинг зон впливу Південноукраїнської, Хмельницької та Запорізької АЕС для виявлення можливих небезпечних місць випадіння радіонуклідів до рівня 0,1 Кі/км2 та вище. Відтак необхідно розробити для них засоби рекультивації, ремедіації та дезактивації. 



Висновки до розділу 6
Для аналізу та прогнозування міграції забруднювальних речовин у екологічних системах використано технічні можливості програмного продукту ESRI ArcGIS, розроблено та використано модельно-аналітичну ГІС, що дозволило оцінювати екологічну безпеку як в локальних екосистемах, так й у великих ландшафтах.
Отже, запропонований варіант аналітичної ГІС технології дає змогу робити необхідне оцінювання та прогнозування стану й екологічної безпеки екосистем різного типу ландшафтів. Застосування методів структуризації і оцінки стану екологічних систем на територіях, де розташовані полігон «Лісники» (Конча-Заспа) і атомні електростанції (Південноукраїнська, Хмельницька, Запорізька), дозволяє першочергово виявляти місця найбільшого депонування радіонуклідів з подальшим проведенням рекультивації, ремедіації та дезактивації забруднених територій. 









Розділ 7

РОЗРОБКА СТРАТЕГІЇ ЗАХИСНИХ ЗАХОДІВ 
В ЕКОЛОГІЧНИХ СИСТЕМАХ  


Наявність критичних екологічних систем у різних регіонах та значне забруднення території України різноманітними полютантами (радіонуклідами, важкими металами, відходами чорної та кольорової металургії) зумовило розроб-лення цілого комплексу контрзаходів, які б дозволили отримувати екологічно безпечну нормативно чисту продукцію рослинництва та тваринництва [328]. 
Контрзахід, який найчастіше використовується у сільськогосподарських угіддях після аварії на Чорнобильській АЕС, – внесення підвищених норм добрив. При цьому коефіцієнт дезактивації KД становить біля двох. Це означає, що при вирощуванні продукції рослинництва за підвищених норм добрив очікувана індивідуальна доза може бути знижена у два рази. 
Після аварії на ЧАЕС також був використаний такий контрзахід, як сіянка, коли дикі пасовища засівають культурними травами. При цьому на дослідних територіях спостерігаються більш високі врожаї з найбільш низькими значеннями коефіцієнтів нагромадження (KН) у системі «ґрунт–трава». В цьому випадку значення KД може бути біля трьох. Системні розрахунки методами теорії надійності дістали по всіх пасовищах значення KД = 2,75. 
Ефективним методом дезактивації може бути і видалення на пасовищах верхнього шару дернини за допомогою спеціальної машини «TURF CUTTER». Застосування такого контрзаходу в 30-кілометровій зоні на території Білорусі та України показало різке, більш ніж у 10 разів (KД = 10–20 одиниць), зниження забруднення молока і м’яса у корів, яких випасають на обробленому таким чином пасовищі. Розрахунки показали, що за параметром надійності KД після використання зняття дернини може сягати 69 одиниць. Слід зазначити, що цей контрзахід трудомісткий та достатньо дорогий.
У Рівненській області як контрзаходи були апробовані такі методи, як введення до шлунку корови ферацинових болюсів (KД = 4), а також сепарацію отриманого від корів молока через спеціальні фільтри, оброблені ферацином (KД = 5). Ферацин має вибіркову здатність зв’язувати цезій і, тим самим, знижувати його вміст у молоці, яке є основним дозоутворювальним продуктом харчування, особливо у жителів сільської місцевості. 
Більш докладний розрахунок на основі запропонованої моделі надійності дав змогу провести всебічне оцінювання ефективності цих контрзаходів. Показано, що за результатами системних розрахунків KД для ферацинових болюсів становив біля 1,8 одиниці, а ферацинових фільтрів – 1,05. Це показує, що локальна ефективність контрзаходу ще не гарантує загальної системної ефективності для усієї агроекосистеми.
Для повноти картини на основі запропонованого методу було розглянуто варіант використання низки контрзаходів: внесення добрив, зняття дернини і застосування болюсів. Передбачалось, що комбінація контрзаходів виявиться помітно ефективнішою, ніж кожний окремо застосований контрзахід. Розрахунок показав, що комбіноване використання контрзаходів може дозволити помітно (до 69 разів) знизити колективну дозу для даного села.
Зрозуміло, що в умовах відносно малих рівнів радіонуклідного забруднення використання такої комбінованої системи контрзаходів не реально. Водночас подібні комбінації можуть бути корисними для інших інтенсивно забруднених радіонуклідами регіонів України та Білорусі.
7.1. Застосування методів структуризації, якісної та чисельної оцінки стану екологічних систем при розробці контрзаходів щодо екосистем різних типів
Історія аварій на ядерних підприємствах знає безліч планованих і реалізованих контрзаходів, які з різною ефективністю можуть застосовуватися для ліквідації наслідків аварій. Велике розмаїття контрзаходів було реалізовано в ході аварії на ЧАЕС та ліквідації наслідків катастрофи. Основне завдання, що лежить в основі вибору контрзаходів, – дезактивація, зниження індивідуальних доз для персоналу і населення, зменшення колективних доз опромінення населення [329–335].
При цьому практично ніколи не оцінювався вплив контрзаходів на стан екосистем. Ряд реалізованих контрзаходів, таких як захоронення «рудого лісу», механічне зняття верхнього забрудненого радіонуклідами шару ґрунту (за допомогою бульдозерів, скреперів, грейдерів) привели до повного руйнування екосистем, тобто до утворення пустель, які потім необхідно було відновлювати: ґрунти – закріплювати, на зруйнованих лісових – проводити заліснення.
Типовими елементами екосистем, що формують стік радіонуклідів у р. Дніпро, є схилові екосистеми «послідовного типу», а також ландшафтні екосистеми «паралельного типу». В екосистемах послідовного типу скидання радіонуклідів відбувається поелементно: з одного в інший елемент ландшафту. Приклад послідовної схилової екосистеми вже розглядався. Приклад паралельної системи – це водотік (річка або струмок), куди відбувається скидання радіонуклідів незалежним чином. У реальних ландшафтах реалізуються і більш складні комбіновані варіанти [336–343].
Тому важливо і необхідно провести аналіз і класифікацію основних контрзаходів на основі теорії і моделей радіоємності з метою оцінки впливу заходів захисту на параметри радіоємності екосистем, а також визначити оптимальні схеми застосування контрзаходів.
7.1.1. Вибір, моделювання та застосування контрзаходів на ландшафтних територіях
Ландшафти 30-кілометрової зони ЧАЕС являють собою систему водозбірних площ, луків, малих річок, і зрештою, більшу частину водозбірної площі Дніпра. Відомо, що приблизно 40 % стоку радіонуклідів у Дніпровський каскад дає саме 30-кілометрова зона ЧАЕС.
Аналіз радіоємності ландшафтів слід починати з класифікації території, з виділення місць (зон) концентрування радіонуклідів, де найкращим способом можуть бути реалізовані різні контрзаходи. Оцінка величин факторів радіоємності для всіх основних елементів може бути зроблена через імовірності утримання радіонуклідів у цих елементах ландшафту [344–349].
Конкретне застосування ГІС технології в Інституті Географії НАН України на прикладі зони відчуження дозволило визначити ділянки, зони, де відбувається акумуляція стоку радіонуклідів або їх втрата. Таке дослідження з доповненням теорії радіоємності екосистем дозволило виділити в зоні екосистеми та їх елементи, де можуть бути перспективно і оптимально застосовані конкретні контрзаходи щодо ремедіації. При цьому вдається звести до мінімуму обсяг застосування контрзаходів та екологічні наслідки.
Стратегія застосування реальних контрзаходів у ландшафтах може включати два основні шляхи. Перший шлях – визначення зон акумуляції радіонуклідів у ландшафті та застосування контрзаходів саме там, де відзначені високі значення факторів радіоємності. Другий можливий шлях – формування ландшафтів за допомогою ландшафтно-будівельних заходів таким чином, щоб підвищити радіоємності в зручних частинах ландшафту, де буде можливо надовго захоронити радіонукліди або ефективно використовувати контрзаходи. Такими елементами ландшафту можуть бути яри, болота і т. ін. Ідеться знов про управління та підвищення радіоємності екосистем.
Ідея фітодезактивації (ФД) або фітодеконтаминації ґрунтів існує досить давно. Ці ідеї обговорювалися вже в перших роботах з радіоекології рослин (Тимофєєв-Ресовський М.В. та ін.) [350–352]. В історії радіоекології відносно ідеї ФД  сформувалися два протилежних підходи:
– ФД принципово неможлива (Р.М. Алексахін і Челябінська школа);
– ФД цілком можлива і досяжна (лабораторія Ю.А. Кутлахмедова, група вчених з Окриджської лабораторії та ін.).
При цьому противники ФД, можливість фітодезактивації ґрунтів від 90Sr ще теоретично допускали, а можливість дезактивації ґрунтів від 137Cs не допускали в принципі. Основа таких поглядів зрозуміла. 90Sr у ґрунтах практично на 70–90 % знаходиться у водорозчинній формі, а 137Cs знаходиться в ґрунті здебільшого у зв’язаній, біологічно недоступній формі. У загальному вигляді з цим поглядом при відносно малій рухливості радіонуклідів цезію в ґрунті можна погодитися. Але в принципі, в конкретних ситуаціях, це не завжди так. Це не виключає можливості домогтися того, щоб частка біодоступних радіонуклідів цезію була б достатньою для ФД. Можна стверджувати, що проблема ФД ґрунтів від 90Sr вирішується і не має серйозних наукових труднощів, тільки технологічні аспекти. Водночас проблема ФД ґрунтів від 137Cs та інших радіонуклідів чорнобильського викиду вимагає серйозної розробки і досліджень. Безглуздо дезактивувати ґрунт від стронцію, якщо немає методів ФД від цезію. 
Широко досліджуються проблеми ФД від 137Cs та інших радіонуклідів з 1986 року на ґрунтах після Чорнобильських забруднень [353]. Майже всі перші роки досліджень результати про принципову можливість ФД ґрунтів від 137Cs відкидалися і мова йшла про неможливість цього явища. Але в останні роки виник активний інтерес до цієї проблеми. Настав час зробити огляд досліджень з цієї проблеми не на основі голослівних тверджень «за і проти», а на основі експериментальних лабораторних і польових досліджень, проведених на Чорнобильських випаданнях, на ґрунтах Українського Полісся, зокрема, на радіоекологічному полігоні «Буряківка».
Важливо зазначити, що основна парадигма дочорнобильської сільськогосподарської радіології полягала в «мінімізації» виносу радіонуклідів рослинами і зниженні дозових навантажень на населення. Така основа існуючого ведення сільського господарства на радіонуклідзабруднених територіях. Відповідно були проведені дослідження, вивчалися всі чинники та можливості «максимального» виносу радіонуклідів з конкретною метою: ФД радіонуклідзабруднених ґрунтів України. Звернемося до основної формули, що визначає винесення радіонуклідів рослинами:
                                            КВ = (Cg · КН · В) / А  ,                                            (7.1)
де КВ – коефіцієнт виносу радіонуклідів з ґрунтів (частка); Cg – концентрація радіонуклідів у ґрунті; КН – коефіцієнт нагромадженення радіонукліда рослинами; В – врожай біомаси рослини з одиниці площі (кг/м2, ц/га, т/км2);  А – величина запасу радіонуклідів на одиниці площі (Бк/м2, Кі/км2). 
Очевидно, що можливість управління і модифікації ФД лежить через ці три параметри. Почнемо з розгляду можливостей впливу на запас радіонуклідів у ґрунті (А).
Змінити величину запасу радіонуклідів у ґрунті без участі рослин можна тільки механічними засобами: бульдозер, скрепер, грейдер та ін. Ці методи широко використовувались у ході ліквідації аварії на ЧАЕС, але вони ж і призводять до втрати верхнього родючого шару ґрунту. Механічне зняття верхнього радіонуклідзабрудненого шару ґрунту (10–15 см) у Поліссі на супіщаних підзолистих ґрунтах призводить практично до повної втрати родючості та оголення алювіальних пісків. Зрозуміло, що за межами проммайданчика цей метод не придатний для сільгоспугідь України. Хіба що його можна застосовувати на потужних торфовищах Рівненськлї області. Як підтверджено дослідженнями, найбільш оптимальним для задернованих ділянок є зняття дернини, верхнього найбільш забрудненого (90 %) шару ґрунту, за допомогою «TURF CUTTER». Але цей метод високоефективний тільки на неораних угіддях. Для орних територій України та Білорусі найбільш ефективним методом дезактивації ґрунтів після аварії на ЧАЕС може бути саме ФД. Якщо важко впливати на запас і величину А, то можна й потрібно впливати на форми знаходження радіонуклідів у ґрунті. Найбільш ефективний шлях, як показали дослідження, – збільшення частки біодоступних форм радіонуклідів у ґрунтовому розчині. Реальними методами впливу на підвищення біодоступності радіонуклідів 137Сs, за результатами досліджень, є:
а) зрошення ґрунтів (підвищення вологості);
б) внесення в ґрунт необхідної мікробіоти для переведення фіксованих форм радіонуклідів у біодоступні форми, наприклад внесення в ґрунт силікатних бактерій [354, 355]; 
в) використання оптимальних культур рослин-попередників.
Ці методи були широко досліджені і показали свою ефективність [164].
У  агроекосистемі можна використовувати різні контрзаходи (табл. 7.1). 
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Таблиця 7.1 
Оцінка надійності агроекосистеми без участі контрзаходів та оцінка ефективності застосування різних контрзаходів в агроекосистемі (на прикладі с. Галузія) шляхом оцінювання надійності постачання радіонуклідів Cs137 від чотирьох основних пасовищ (при середніх швидкостях переходу радіонуклідів між камерами моделі)

	Контрзахід
	KД * (1)
	Номер пасовища
	Запас радіо-нуклідів, Кі
	Надійність транспорту радіо-нуклідів
(по молоку)
	Надійність транспорту радіо-нуклідів
(по м’ясу)
	Надійність загального транспорту радіонуклідів
	Перехід
радіо-нуклідів, Кі
	Сумарний перехід радіо-нуклідів 
(Кі) по пасовищах, 
колективна доза і KД
	KД (2) 
за надійністю

	Не застосовувались
	1
	1
	0,0056
	0,03
	0,022
	0,052
	0,0008
	0,0022 
(1,6 люд./Зв)
KД =1
	1

	
	
	2
	0,0169
	0,025
	0,019
	0,044
	0,0007
	
	

	
	
	3
	0,0003
	0,029
	0,027
	0,056
	0,0004
	
	

	
	
	4
	0,0011
	0,041
	0,033
	0,074
	0,0008
	
	

	Добрива
	2
	1
	0,0056
	0,015
	0,011
	0,026
	0,00015
	0,013 
(0,96 люд./Зв)
KД =1,7
	0,0022/0,0013=
= 1,74

	
	
	2
	0,0169
	0,013
	0,009
	0,022
	0,00037
	
	

	
	
	3
	0,0003
	0,021
	0,020
	0,041
	0,00026
	
	

	
	
	4
	0,0011
	0,025
	0,019
	0,044
	0,00048
	
	

	Сіянка
	3
	1
	0,0056
	0,0106
	0,0079
	0,0185
	0,0001
	0,008 
(0.6 люд./Зв)
KД =2,7
	2,75

	
	
	2
	0,0169
	0,008
	0,006
	0,014
	0,0002
	
	

	
	
	3
	0,0003
	0,017
	0,016
	0,033
	0,0002
	
	

	
	
	4
	0,0011
	0,017
	0,013
	0,030
	0,0003
	
	

	Прибирання 
дернини
(3–5 см)
	10
	1
	0,0056
	0,0033
	0,0024
	0,0057
	0,00003
	0,000032 
(0,024 люд./Зв)
KД =66,7
	69

	
	
	2
	0,0169
	0,0029
	0,0022
	0,0051
	0,00009
	
	

	
	
	3
	0,0003
	0,0069
	0,0065
	0,0134
	0,00008
	
	

	
	
	4
	0,0011
	0,0061
	0,0047
	0,0108
	0,000012
	
	




Закінчення табл. 7.1
	Контрзахід
	KД * (1)
	Номер пасо-вища
	Запас радіо-нуклідів, Кі
	Надійність транспорту радіо-нуклідів
(по молоку)
	Надійність транспорту радіо-нуклідів
(по м’ясу)
	Надійність загального транспорту радіонуклідів
	Перехід
радіо-нуклідів (Кі)
	Сумарний перехід 
радіонуклідів (Кі) по пасовищах, колективна доза і KД
	KД (2) за надійніс-тю

	Ферацинові 
болюси
	4
	1
	0,0056
	0,014
	0,013
	0,027
	0,0002
	0,0012
(0,88 люд./Зв)
KД =1,8
	1,8

	
	
	2
	0,0169
	0,013
	0,012
	0,025
	0,0004
	
	

	
	
	3
	0,0003
	0,0104
	0,0102
	0,0206
	0,0001
	
	

	
	
	4
	0,0011
	0,023
	0,022
	0,045
	0,0005
	
	

	Ферацинові 
фільтри
(для молока)
	5
	1
	0,0056
	0,0297
	0,02
	0,0497
	0,0003
	0,0021 
(1,6 люд./Зв)
KД = 1
	1,05

	
	
	2
	0,0169
	0,0252
	0,0174
	0,0426
	0,0007
	
	

	
	
	3
	0,0003
	0,026
	0,024
	0,05
	0,0003
	
	

	
	
	4
	0,0011
	0,0416
	0,0293
	0,0709
	0,0008
	
	

	Добрива + прибирання дернини + болюси
	2 х
10 х
4
	1
	0,00056
	0,015
	0,01
	0,025
	0,000014
	0,000024
(0,016 люд./Зв)
KД =100
	91,7

	
	
	2
	0,00169
	0,0025
	0,0017
	0,0042
	0,0000071
	
	

	
	
	3
	0,00003
	0,01
	0,009
	0,019
	0,00000057
	
	

	
	
	4
	0,00011
	0,014
	0,009
	0,023
	0,0000025
	
	

	Ліс: гриби та ягоди
	0,34 люд./Зв
	

	Город
	0,2 люд./Зв
	



Примітка. KД – коефіцієнт дезактивації, який показує, у скільки разів може  бути знижена доза опромінення людей після застосування конкретного контрзаходу.

У табл. 7.1 наведено розрахункові дані щодо певних контрзаходів для зниження колективних доз для населення с. Галузія. Із можливих контрзаходів було вибрано лише деякі. У першому блоці таблиці подано дані щодо розрахунків надійності транспорту радіонуклідів по чотирьох пасовищах: спочатку під час формування дози за рахунок використання молока, а потім – за рахунок вживання яловичини. За цими даними були розраховані величини переходу радіонуклідів 137Cs до всіх груп населення. Цю величину можна застосовувати для розрахунку колективної дози, використовуючи величини коефіцієнтів дозових цін для 137Cs    (2·10-8 Зв/Бк). Отримана оцінка колективної дози становить біля 1,6 люд/Зв у рік. При цьому оцінка середньої величини індивідуальної дози опромінення людей біля 1,1 мЗв/рік (при нормі 1 мЗв/рік).
При цьому оцінка добавки до колективної дози за рахунок використання продукції лісу становить 0,34 люд.Зв/рік, а продукції городу – 0,2 люд.Зв/рік. Тоді сумарна колективна доза буде біля 2,14 люд.Зв/рік, а індивідуальна доза опромінення для кожного жителя села може становити 1,4 мЗв/рік.
7.1.2. Вибір, моделювання та застосування контрзаходів у водних екосистемах
Контрзаходи у водних екосистемах були реалізовані лише незначною мірою. Після аварії на ЧАЕС Київське водосховище практично перетворилося на ставок-відстійник, де F = 0,8, а донні відкладення містять до 10–5 Кі/кг радіонуклідів. За оцінками, при даному рівні радіонуклідного забруднення існує реальна загроза благополуччю біоти бентоса водосховища, де перевищені екологічно допустимі рівні радіонуклідного скидання і депонування. 
Із реалізованих на водосховищі контрзаходів можна відзначити спробу  «прорізати» його навпоперек спеціальними «донними пастками», які ефективно не спрацювали. І це зрозуміло, оскільки при цьому не може бути збільшений фактор радіоємності донних відкладень, адже не змінюється активна товщина мулу і, звичайно, не змінюється коефіцієнт нагромадження радіонуклідів мулами. 
На малих річках чорнобильської зони в 1986 р. було побудовано близько 100 фільтруючих дамб-загат. На жаль, вони не змогли вловити помітні кількості радіонуклідів з потоку стічних, дощових і талих поверхневих вод ні в 1986, ні в 1987 р. Річ у тім, що тіло гребель, заповнене сорбентами і гравієм, здатне утримувати лише малу частку радіонуклідів, через їх невибірковість. При цьому велика частина радіонуклідів просто фільтрувалася через ці загати, і далі йшла у водотоки.
Ефективність побудованих фільтруючих дамб у 10-кілометровій зоні ЧАЕС виявилась низькою: підпір води, що створюється дамбами, знижує фактор радіоємності ґрунту (F = 0,9 – частка радіонуклідів, що утримується в даному компоненті екосистеми) і зводить ситуацію до радіоємності донних відкладень (F = 0,7). При цьому помітна частина радіонуклідів і ґрунту переходить у водну фазу, а радіоємність тіла фільтруючої греблі занадто низька, щоб затримати помітну кількість радіонуклідів з потоку поверхневих вод. Установлено, що фактор радіоємності таких фільтруючих дамб не перевищує F = 0,1.
До континентальних відноситься екосистема каскаду водосховищ. Розроблена модель оцінювання радіоємності системи каскаду водойм пропонує високоефективний контрзахід для даного випадку – створення каскадної системи ставків. Варто поверхневий водотік, струмок перекрити системою каскаду з трьох малих підпірних дамб. Дамби – невисокі, переливні, після заповнення горішнього ставу, вода переливається в наступний, пізніше – в останній, третій ставок. У разі настання повільного водотоку в системі, що розглядається, фактор радіоємності кожного зі ставків не перевищуватиме 0,5–0,6. При цьому, відповідно до моделі, радіоємність такого каскаду становитиме 0,8–0,9. Отже, такий каскад здатний утримати в донних відкладеннях водойм до 80–90 % радіонуклідів, при цьому КД = 10 (коефіцієнт дезактивації або ремедіації). Якщо додатково внести в ставки високоактивні мули, то можна збільшити радіоємність каскаду до 0,99. Така високоефективна система може бути заздалегідь створена на небезпечних за стоком територіях або оперативно побудована за короткий строк. 
Реалізовані в ході ліквідації аварії на ЧАЕС контрзаходи у водних екосистемах проаналізовані за критеріями їх впливу на показники радіоємності екосистем. Результати наведено в табл. 7.2. 



Таблиця 7.2
Реалізовані контрзаходи у водних екосистемах.
Оцінка їх ефективності та впливу на фактор радіоємності
	Контрзахід

	Ефективність (економія ко-лективної дози – люд-бер)
	Вплив на фактор радіоємності

	Регулювання каскаду Дніпра навесні і восени (1987)
	Ефективна економія колективної дози 32 тис. люд-бер
	F = 0,8–0,9 зберігає високу радіоємність шляхом уповільнення стоку радіонуклідів

	Створення поперечних 
ям-пасток руслом Київського водосховища 
	Не ефективна
	Не впливає на фактор радіоємності (F = 0,7)

	Підпірна стіна в ґрунті для захисту Прип’яті від дре-нажного стоку радіонуклі-дів з ставка-охолоджувача 
	Досить ефективна


	Підвищує фактор радіоємності (F = 0,8)



	Спорудження захисної дамби на Краснянській заплаві р. Прип’ять 
	Високоефективна, заощаджує до 0,5 млн люд-бер/рік
	Сприяє підвищенню радіоємності шляхом створення режиму загати

	Створення додаткового водоочищення, водоочис-них споруд і джерел питного водопостачання для м. Києва
	Високоефективна. Оцінка економії колективної дози становить 10,3 млн люд. бер для жителів м. Києва за 
1986 р.
	Підвищення радіоємності

	Відмова від зрошення 
з каскаду Дніпра
	Досить ефективна. Економія колективної дози – 0,2 млн. люд-бер
	Збільшення часу на депонування радіонуклідів у донних відкладеннях каскаду



З табл. 7.2 видно, що реалізовані контрзаходи у водних екосистемах мають досить високу ефективність. Сумарна економія колективної дози за рахунок застосованих контрзаходів для населення України оцінюється в 11 млн люд-бер. При цьому ефективність контрзаходів тим вище, чим повніше використовується радіоємність водних екосистем, зокрема донних відкладень. Загальний принцип вибору оптималь-них контрзаходів для водних екосистем полягає в тому, щоб планований контрзахід підвищував фактор радіоємності водної екосистеми, або хоча б не знижував.
Було проведено оцінювання каскаду Дніпровських водосховищ, які можна уявити як чітку послідовну надійнісну схему. Використовуючи теоретичні результати, було розраховано міру надійності каскаду Дніпровських водосховищ щодо процесу утримання в різних його компонентах радіонуклідів за різних умов (табл. 5.6). 

7.1.3. Вибір, моделювання та застосування контрзаходів в агроекосистемах
У сільському господарстві застосовується великий спектр контрзаходів. Прикладом ефективного використання контрзаходів є результати їх реалізації на прикладі с. Милячі Дубровицького району Рівненської області. 
У табл. 7.3 наведено систему основних контрзаходів у сільськогосподарсь-кому виробництві, проведено оцінювання ступеня їх впливу на величину інди-відуальної дози опромінення (зовнішньої і внутрішньої), колективної дози для населення та на величину коефіцієнта дезактивації. Також наведено оцінку ступеня впливу контрзаходів на величину фактора радіоємності екосистеми. 
Таблиця 7.3
Загальні характеристики реалізованих контрзаходів на прикладі с. Милячі (Дубровицький район, Рівненська область)
	Назва контрзаходу
	Площа, га
	Кількість, голів
	Внесен- ня, т
	Коефіцієнт дезактивації, КД
	Фактор радіоємності екосистеми, F

	У колективних господарствах

	Глибока оранка
	990
	– 
	–
	1,5-2
	1

	Внесення високих норм добрив
	720
	–
	360
	2-2,5
	1

	Вапнування ґрунтів  
	420
	–
	1260
	1,5-2,5
	1

	Покращення пасовищ 
	250
	–
	75
	2,5-3
	1

	Внесення гною та сапропелю
	440
	–
	13200
	1,7-1,9
	1

	У приватних господарствах

	Використання  болюсів
	–
	80
	240 штук
	2,2-2,8
	1

	Внесення в корм хумоліту
	–
	150
	45
	1,5-1,9
	1

	Внесення в корм ферацину
	–
	50
	7 кг
	2-3
	1

	Застосування машини «TURF CUTTER» на пасовищах
	0,5
	3
	–
	18-20
	0,9



З табл. 7.3 видно, що ефективність контрзаходів різна. Деякі з них: закріплення поверхні, зняття верхнього шару ґрунту, – впливають на зниження індивідуальної дози. Але при цьому не відмічено істотного зниження колективної дози. Деякі з контрзаходів впливають на величину колективної дози: застосування машини «TURF CUTTER», фітодезактивація. Решта – внесення добрив, глибока оранка, – приводять до «розведення» радіонуклідів у врожаї, знижують величину індивідуальної дози, розтягують процес формування дози, при цьому майже не впливаючи на величину кінцевої колективної дози. 
Основні методи дезактивації агроекосистем. Слід зазначити, що захисні заходи, які широко застосовуються в сільському господарстві, як правило, не змінюють/погіршують якість агроекосистем, і тим самим не знижують значень фактора радіоємності. Виняток становить застосування машини «TURF CUTTER». При цьому втрачається частина родючого шару, що і викликає деяке зниження фактора радіоємності ґрунтового розчину (F = 0,9). Особливо небезпечно для екосистеми механічне зняття родючого шару завтовшки 10–15 см за допомогою бульдозера та іншої важкої техніки. В умовах Полісся це означає оголення пісків і майже повну втрату екосистемою ґрунтового родючого шару (F = 0,05). Наприклад, після оголення піску на проммайданчику ЧАЕС потрібні були спеціальні контрзаходи щодо закріплення ґрунту, здійснення пилопригнічення і щодо відновлення рослинності. Ці контрзаходи застосовуються як у колективних господарствах, так і в приватних, характеризуються екологічністю і відсутністю помітного зниження радіоємності агроекосистем. Це означає, що контрзаходи, які використовуються в сільськогосподарському виробництві, в основному, не руйнують екосистем і не погіршують характеристики їх радіоємності. Всі основні і можливі контрзаходи і методи дезактивації та ремедіації агроекосистем наведено в табл. 7.4. 
З табл. 7.4 видно, що традиційні методи дезактивації радіонуклід-забруднених територій є ефективними щодо до зниження індивідуальних доз для населення, яке використовує ці території, і майже не впливають на величину колективної дози. Це відбувається тому, що перемішування радіонуклідів при оранці і зниження надходження радіонуклідів у рослини здійснюють незначний вплив на багаторічний сумарний винос радіонуклідів рослинами, а значить і на величину колективної дози. Йде розтягування в часі споживання населенням радіонуклідів з продуктами харчування. 
Таблиця 7.4 
Порівняльна ефективність різних методів дезактивації в агроекосистемах
	Методи дезактивації
	Коефіцієнт дезактивації
за величиною індивідуальної дози КД = 1
	Коефіцієнт дезактивації
за величиною колективної
дози КД = 2
	Час для реалізації, 
роки

	Закріплення (фіксація) поверхні
	1,2
	1,2
	1

	Зняття дернини за допомогою машини «TURF CUTTER»
	20
	20
	1

	Зняття поверхневого шару ґрунту: плугом, бульдозером, скрепером 
	6–8
	2
	1

	Глибока оранка 
	2–3
	1
	1

	Зміна типу господарювання (молочне на м’ясне)
	2–3
	1
	1

	Внесення підвищених норм добрив 
	2–3
	1
	1

	Фітодезактивація 
	3–5
	3–5
	4–5

	Вапнування кислих ґрунтів 
	1,5–2,5
	1
	1–3

	Поліпшення пасовищ 
	2,5– 3
	1
	3–5

	Внесення гною і сапропелю 
	1,7–1,9
	1
	1–3

	Використання болюсів 
	2,2–2,8
	2
	Поки використовують

	Внесення в корм тварин хумоліту 
	1,–1.9
	2
	Поки використовують

	Внесення в корм тварин ферацину 
	2–3
	2–3
	Поки використовують

	Використання ферацинових фі-льтрів для дезактивації молока
	5–10
	5–10
	Поки використовують

	Фітодезактівація ґрунту за допомогою технічних культур – рослин коноплі, сої та ін.
	1,5
	1
	2–3 роки

	Позакореневе внесення розчинних мінеральних добрив при вирощуванні культурних рослин (наприклад, кукурудзи)
	1,5
	1
	2–3 роки


Різноманітність контрзаходів у с. Милячі Рівненської області наведено в табл. 7.3 та 7.4. Контрзаходи, що застосовувались у колективних та приватних господарствах, характеризуються екологічністю і відсутністю помітного зниження радіоємності агроекосистем. Вони не руйнують екосистеми й не погіршують характеристики радіоємності. 
Якщо орієнтуватися на зниження колективних доз опромінення для популяцій певних регіонів України, то не викликає сумніву перевага таких методів, як фітодезактивація і механічна дезактивація ґрунтів за допомогою зняття тонкого шару дернини («TURF CUTTER»). Незважаючи на малу розробку технології цих методів, вони можуть бути покладені в основу оптимального алгоритму системи методів і способів дезактивації радіонуклідзабруднених територій. Цей механічний метод особливо успішно може бути використаний на територіях, що не переорювалися після аварії, або для забруднення ґрунту будь-якими іншими радіонуклідами чи іншими полютантами. У цьому випадку послідовне застосування методу зняття тонкого шару ґрунту і методу фітодезактивації здатне протягом 4–5 років зменшити величину колективної дози для населення, яке використовує ці землі, в 60–100 разів.
Застосування оптимальної системи контрзаходів щодо зниження дозових навантажень на населення та біоту. Можлива схема універсального алгоритму деконтамінації радіонуклідзабруднених ґрунтів, придатних для використання в зоні впливу аварії на ЧАЕС, і при інших можливих аваріях на ядерних виробництвах. На основі зроблених оцінок було розроблено припустиму схему універсального алгоритму деконтамінації радіонуклід-забруднених ґрунтів. 
Перший варіант оптимального алгоритму дезактивації ґрунтів стосується, насамперед, територій, що не орали після аварії і забруднення ґрунтів радіо-нуклідами. Якщо ці землі добре задерновані, то тут оптимально використовувати машину «TURF CUTTER» для зняття верхнього найбруднішого шару ґрунту (2–5 см). Відомо, що практично 90–97 % радіонуклідного забруднення навіть через 20–30 років після аварії зосереджені у верхньому 5-сантиметровому шарі ґрунту. При цьому може бути досягнутий високий КД – 20–60 одиниць. Якщо ґрунти, що потребують дезактивації, піщані й погано задерновані, то тут можливе спеціальне задерніння. Експерименти на полігоні «Буряківка» показали, що використання спеціальних водоутримувальних екранів та ефективної травосуміші дозволяє за 2–3 роки сформувати досить міцну дернину, навіть на піщаному ґрунті. Така штучно задернована площа може бути потім успішно дезактивована механічним засобом за допомогою «TURF CUTTER». 
Отже, за допомогою такої машини можна досягти високих значень КД (до 60 одиниць) майже для всіх відкритих територій, які забруднені радіонуклідами і не були орані після випадінь.
Другий варіант ефективного алгоритму деконтамінації ґрунтів був розроблений для ґрунтів, які орали після аварії. У цьому випадку після оранки радіонуклідне забруднення може бути рівномірно розподілено в 20-санти-метровому шарі ґрунту і глибше. У цьому випадку найефективнішим може бути використання методу фітодезактивації. Цей метод докладно описаний вище. Показано, що оптимальна система сівозмін рослин з високими значеннями КН (до 2–10 од.) і значними врожаями біомаси (4–8 кг/м2) дозволяє за 4–5 років значно знизити рівень радіонуклідного забруднення ґрунтів (до 5 разів по 137Cs).
Для реалізації пропонованої схеми універсального алгоритму дезактивації ґрунтів в Україні буде необхідно розробити спеціальну багатомодульну машину на базі «TURF CUTTER». Для цього потрібно створити швидкодіючу і продуктивну машину. Цю машину пропонується сконструювати на базі 3–5 модулів «TURF CUTTER», яка зможе підрізати дернину на великих площах, упакувати і завантажити зрізану дернину для вивезення. Для економії об’єму знятого ґрунту важливо створити систему попереднього скринінгу – моніторин-гу поверхні поля, призначеного для дезактивації. Такий координатний моніторинг дозволить сканувати площу радіонуклідного забруднення і визначити заздалегідь місця і глибину зняття ґрунту. Експерименти на території Білорусі показали, що таке часткове (до 40 %) зняття дерну на обраних ділянках поля може давати КД – 3 одиниці, тоді як повне зняття дерну на цьому полі дає КД – 4,6 одиниць. Така важлива й ефективна система дезактивації за допомогою «TURF CUTTER» дозволяє різко знизити об’єм  ґрунту, що вивозиться і/або захоронюється (об’єм захоронення може досягати 150 т/га). Таким чином, на базі двох основних методів – застосування «TURF CUTTER» і методу фітодезактивації – може бути побудована оптимальна стратегія дезактивації забруднених ґрунтів в Україні і в інших країнах.
Очевидно, що найцікавішим за обсягом застосування і можливостями зменшення не тільки індивідуальних, але й колективних доз, вирізняються, як ішлося вище, метод механічного зняття дерну за допомогою «TURF CUTTER» для не ораних після аварії ґрунтів і метод фітодезактивації для ораних ґрунтів у комбінації з іншими прийомами і методами, описаними в табл. 7.4.
Залежно від конкретної ситуації можна сформувати оптимальний алгоритм і стратегію застосування різноманітних методів деконтамінації радіонуклідзабруднених ділянок 30-кілометрової зони ЧАЕС. Проведені оцінювання і теоретичні розрахунки радіоємності дозволяють визначати зони та території концентрування радіонуклідів, де можна оптимально застосовувати контрзаходи щодо деконтамінації ґрунтів і вирішувати стратегічні завдання управління радіоємністю великої екосистеми 30-кілометрової зони ЧАЕС.
Контрзаходи ефективні в місцях з найбільшою радіоємністю екосистем, та(або) ті, які можуть підвищувати значення факторів радіоємності екосистем або їх елементів. 
Оцінка ефективності технології дезактивації ґрунту за допомогою «TURF CUTTER». Дослідження, розпочаті в рамках СЕС проекту ЕСР-4 «Технології та стратегії дезактивації» [391], дозволили розробити і випробувати нову технологію дезактивації забруднених ґрунтів за допомогою зрізання тонкого шару дернини  вібруючим ножем «TURF CUTTER», здатним повторювати нерівності мікрорельєфу. Досліди проводилися на радіоактивно забруднених ґрунтах у 10-кілометровій зоні ЧАЕС і на інших територіях України та Білорусі протягом 1992–1998 рр. Перше випробування методу було проведено на добре задернованій території радіоекологічного полігона «Буряківка» на відстані 4 км від ЧАЕС при рівні забруднення ґрунту 100 Кі/км2 за 137Cs, 80 Кі/км2 за 90Sr та 7 Кі/км2 за 239Pu. Попередні дослідження показали, що до 95 % радіоактивності на неораній ділянці полігона було зосереджено у верхньому шарі дернини. В результаті випробувань на обраній ділянці був досягнутий ефект дезактивації ґрунту з коефіцієнтом КД – 25–40.
Друге випробування методу було проведено на полігоні «Чистогалівка» на відстані 3 км від ЧАЕС. Полігон характеризувався високим рівнем радіонуклідного забруднення (150 Кі/км2 за 137Cs), слабкою дерниною на легкому піщаному ґрунті і нерівною поверхнею. Зняття дернини на цьому полігоні дозволило провести досить ефективну дезактивацію ґрунту з коефіцієнтом КД – 10–15.
Ще одне випробування, проведене в Білоруській частині зони, продемонструвало можливість вибіркового зняття дернини в умовах плямистого радіонуклідного забруднення. Оперативна оцінка плямистості забруднення була проведена за допомогою польового гамма-спектрометра «Корад» (створений в Інституті ім. Курчатова, Росія). За результатами оцінки зроблено вибіркове зняття дернини на ділянці, що дозволило зменшити об’єм знятої дернини до 70 %. При цьому КД для ділянки в цілому за 137Cs становить 5–7 одиниць.
Чергове випробування методу було проведено в 1993 р. у с. Милячі (Рівненська область, Дубровицький район, Україна) на пасовищі «Ставши» на осушених торф’яно-болотних ґрунтах з рівнем забруднення за 137Cs близько 5 Кі/км2. Інші контрзаходи не застосовувалися. Після зняття забрудненої дернини коефіцієнт дезактивації становив 15–20. На полігоні були висіяні багаторічні кормові трави. Як з’ясувалося, рівень радіоактивного забруднення трав виявився у 20 разів нижче, ніж на контрольних ділянках. 
Порівняння рівнів забруднення молока від піддослідних корів (годували травою з дезактивованої ділянки) з молоком від контрольних корів (траву для відгодівлі брали з не дезактивованих ділянок) показало, що КД по молоку становив у 1993 р. близько 20 одиниць.
Отримані дані свідчать про надзвичайно високу ефективність запропонованої технології дезактивації забруднених ґрунтів за допомогою зняття дернини машиною «TURF CUTTER». КД був від 7–15 на пилувато-піщаних і піщаних ґрунтах з пухкою дерниною до 20–40 на осушених торф’яно-болотних ґрунтах зі щільнішою дерниною. 
За даними польових випробувань, установлено залежність ефективності даної технології дезактивації від характеру ґрунтів, рослинного покриву та ландшафтних умов. Також показано високий ступінь її екологічної безпеки. Це дозволило, використовуючи елементи ГІС-технологій, здійснити відповідні оцінки, виконати зонування забрудненої території за ефективністю застосування «TURF CUTTER»  для очищення простору і виділити ділянки, де очікувана ефективність буде найбільш високою.
Вивчення можливих водного та мікробіологічного вилуговування радіонуклідів із забрудненого ґрунту. Для досліджень була викопана яма 2 х 1 х 1 м, яку гідроізолювали щільною плівкою. В яму помістили близько 100 кг радіонуклідзабрудненого ґрунту (знятої модулем дернини). Потім яму залили водою (1500 л). Регулярно проводився відбір проб і вимірювання у них вмісту радіонуклідів.
У динаміці вилуговування радіонуклідів із ґрунту в модельному ставку-відстійнику відзначене незначне зростання вмісту 137Сs у воді. Загальна частка радіонуклідів, що перейшли з ґрунту в розчин, становила на 35-ту добу 13 %, а на 75-ту – 27 %. Вважаємо, що дана модель може бути використана в системі дезактивації «знятого» ґрунту. Вона показує можливість складування дернини в ярах та інших пониженнях рельєфу.
Оцінка можливості створення дернини на супіщаних ґрунтах полігону в 30-км зоні ЧАЕС. Для оптимального використання методу дезактивації ґрунтів шляхом зняття верхнього шару дернини «TURF CUTTER» важливо мати можливість створення штучної дернини на піщаних ґрунтах (наприклад, на «піщаному плато» у м. Прип’яті). Це значно розширює перспективу застосування «TURF CUTTER» у 30-кілометровій зоні та на інших забруднених радіонуклідами територіях України та інших країн.
Були проведені дослідження щодо штучного задерніння ґрунтів за допомогою багаторічних трав та озимого жита. Показано, що для успішного проведення задерніння можна використовувати класичний метод (з висівом суміші багаторічних трав), або прискореним методом (шляхом висіву озимого жита). Для створення міцної дернини на супіщаних ґрунтах оптимально необхідно три роки, після чого формується дернина, яку можна знімати за допомогою «TURF CUTTER». Прискорений метод дозволяє через 2–3 місяці створити за допомогою озимого жита надійний дерновий шар. Динаміку створення дернини наведено в табл. 7.5 (спільно з Інститутом біоорганічної хімії та нафтохімії  (ІБОНХ) НАН України). 
Ці дані демонструють перспективність створення штучної дернини на піщаних і супіщаних ґрунтах для подальшої дезактивації цих ділянок, шляхом зняття дерну за допомогою «TURF CUTTER». Дослідження показали, що створення штучного дерну 80–90 % радіонуклідів продовжують перебувати у верхньому шарі ґрунту, що гарантує високу ефективність даного механічного методу дезактивації ґрунту (табл. 7.5).
Таблиця 7.5 
Динаміка створення дернини на другий рік вегетації 
(у грамі повітряно-сухої біомаси на 1 м2 площі поля)
	Культура
	Кінець вегетації 1993 р.
	Кінець вегетації 1994 р.

	
	Корені
	Зелена маса
	Корені
	Зелена маса

	Піщаний ґрунт

	Суміш багатолітніх трав
	11,0
	2,0
	97,3
	31,2

	Озиме жито  
	18,0
	4,3
	65,2
	15,6

	Супіщаний ґрунт

	Суміш багатолітніх трав
	9,0
	1,4
	142,0
	32,1

	Озиме жито  
	13,0
	2,2
	71,1
	32,6

	З полімерним екраном

	Суміш багатолітніх трав
	10,0
	2,0
	166,2
	31,4

	Озиме жито  
	18,0
	3,1
	97,2
	54,3



Прикладом ефективного використання контрзаходів є результати їх реалізації на прикладі с. Милячі Дубровицького району Рівненської області в 1988–1993 рр. (табл. 7.6). Проаналізовано вміст 137Cs у молоці. Розглянуто співвідношення користь–шкода відповідно до застосованих контрзаходів.
Таблиця 7.6
Оцінка ефективності контрзаходів, 
реалізованих на приватних фермах території с. Милячі
	Контрзахід
	Кіль-кість
голів
	Кіль-кість
засобів
	Вартість,
Євро

	Вміст 137Cs у молоці, Бк/л
	КД
	Економія ко- лективної дози,
люд-бер
	Чиста користь, євро

	
	
	
	
	до
	після
	
	
	

	Болюси   
	80
	240 шт.
	600
	500
	220
	2,2
	28
	424

	Хумоліт 
	250
	45 т
	225
	500
	280
	1,8
	314
	1785

	Фероцин 
	50
	7 кг
	45
	500
	200
	2,5
	29
	143

	«TURF CUTTER»
	0,5 га
	–
	10
	720
	40
	20
	5
	23

	Усього :                                            
	376
	1527



Видно, що економія колективної дози для населення становить близько 380 люд-бер. Очікувана колективна доза для населення через харчування становить близько 1800 люд-бер. Таким чином, економія в 380 люд-бер унаслідок використання контрзаходів у приватному секторі не становить значного зниження індивідуальної та колективної доз для населення. Економія колективної дози в колективному секторі 1284 люд-бер становить значну величину, але спрямована вона переважно на зменшення експортованої дози.
Проаналізовано можливості використання методу зняття верхнього шару ґрунту на території с. Милячі. Дані аналізу наведено в табл. 7.7. Територія, на якій можливо ефективно використовувати «TURF CUTTER», оцінюється в 340 га торф’яних ґрунтів, КД – 20. Це пасовища, не орані після аварії на ЧАЕС.
Таблиця 7.7
Очікувана економія колективної дози опромінення по молоку 
від зняття дернини на приватних пасовищах с. Милячі 
	Тип ґрунту
	Вміст 137Cs Кі/км2 (площа, га)
	Забруднення молока,
Бк/л
	Економія колективної дози, люд-бер

	
	
	до
	після
	

	Підзолисті     
	2–5(100) 
	150–200       
	10 
	242

	
	5–15(60)
	400–600       
	25 
	435

	Торф’яні     
	2–5(110) 
	200–300       
	15
	383

	
	5–15(70)      
	600–900       
	40          
	751

	Усього:                                                
	1810


Проведено аналіз та оцінювання користі та економії колективних доз опромінення після використання «TURF CUTTER» на забруднених радіонуклідами територіях України з метою виявлення перспективи застосування даного контрзаходу за різних рівнів забруднення (табл. 7.8).
 Таблиця 7.8
Оцінка очікуваної користі та економії колективних доз опромінення після використання «TURF CUTTER» на радіонуклідзабруднених 
територіях України (1-5 Кі/км2 та 5-15 Кі/км2)
	Область
	Площа,
тис. га
	Економія колективної дози, тис. люд-бер
	Вартість роботи «TURF CUTTER», тис. дол.
	Користь,
тис. дол.
	Користь
–шкода, тис. дол.

	Рівень забруднення   137Cs  (1–5 Кі/км2)

	Київська
	1
	5
	25
	200
	175

	Житомирська
	11
	55
	275
	1760
	1485

	Рівненська
	15
	75
	375
	2400
	2025

	Київська
	27
	135
	675
	4360
	3685

	Рівень забруднення   137Cs (5–15 Кі/км2)

	Київська 
	0,3
	4
	7,5
	128
	120

	Житомирська 
	2,5
	30
	62,5
	960
	897

	Рівненська 
	1,0
	12
	25,0
	384
	359

	Усього       
	3,8
	46
	95
	1472
	1377



Вартість одного людино-бера взята в 40 дол. США за законами України (порівняно із західними країнами така оцінка є найнижчою). Загальна користь від широкого використання «TURF CUTTER» на нерозораних торф’яних пасовищах і луках України оцінюється в 5062 тис. дол. США, що становить досить значну величину. 
Можна порівняти використання дезактивації пасовища за допомогою «TURF CUTTER» з традиційними методами – окультурення пасовища (висів трав, меліорація тощо). Аналіз даних про використання методів дезактивації забруднених пасовищ на території України показав, що оцінка співвідношення на користь «TURF CUTTER» становить близько 1668 тис. дол. США.
Порівняння співвідношення користь–шкода для цих двох методів показує, що дезактивація забруднених після аварії ґрунтів за допомогою «TURF CUTTER» практично вдвічі ефективніша, ніж традиційне відновлення пасовищ і луків. Далі, з плином часу, різниця буде збільшуватися, оскільки традиційну дезактивацію потрібно повторювати раз у три роки, а дезактивацію за допомогою «TURF CUTTER» досить зробити один раз. Ці дані ще раз підкреслюють високу ефективність методу дезактивації ґрунтів на пасовищах і луках за допомогою «TURF CUTTER», а також необхідність розвитку цього методу і його використання в Україні.
Реалізація та оцінка контрзаходів на території України. У табл. 7.9 наведено сумарні дані щодо оцінки ефективності деяких контрзаходів з розрахунком територій та співвідношення користь–шкода.  
Таблиця 7.9
Сумарні дані щодо реалізованих контрзаходів
у колективному секторі України (1986–1994)
	Контрзаходи
	Площа,
тис. га
	Збиток, дол. США (витрати)
	Економія,
тис. люд-бер
	Користь,
дол. США
	Користь-шкода,
лол. США

	Вапнування 
	578
	7029
	3467
	139 000
	132 000

	Внесення в
ґрунт добрив
	803
	10 130
	4819
	193 000
	183 000

	Покращення
пасовищ
	536
	22 032
	4286
	17 100
	149 000

	Усього 
	1917
	30 191
	12572
	503 000
	464 000



Добре видно, наскільки висока ефективність сільськогосподарських контрзаходів, реалізованих у колективних господарствах України. Із загальної суми очікуваної колективної дози для населення України в 19–20 млн люд-бер за 9 років близько 12,6 млн люд-бер було «зекономлено» завдяки реалізованим контрзаходам (63 %). Видно, що очікуване співвідношення користь–збиток становить 464 000 тис. дол. CША. Ціна одного люд-бера для України береться рівною 40 дол. CША.
[bookmark: _Toc390249941]7.1.4.  Вибір, моделювання та застосування контрзаходів у схилових та гірських екосистемах 
Розглянемо схилову екосистему. Дослідження на полігоні «Новосілки» схилової екосистеми на березі р. Уж «ліс – узлісся – тераса – річка» показали чітке концентрування радіонуклідів 137Cs на краю тераси. Це явище може бути покладено в основу реального контрзаходу. Йдеться про створення на шляху найінтенсивнішого концентрування стоку радіонуклідів спеціальної високопродуктивної (за біомасою та винесенням радіонуклідів) тераси, де можна «вловити» в ґрунті, а потім сконцентрувати в рясній біомасі (метод фітодезактивації) досить велику кількість радіонуклідів, що «стікають». 
У 9-камерній схиловій екосистемі, що розглядалася, можна запропонувати такі контрзаходи:
1. Побудова підпірних стінок між камерами. Побудова кам’яної (бетонної) стіни у ґрунті на достатню глибину, щоб зупинити рідкий та твердий стік (ерозію), і, таким чином, мінімізувати міграцію радіонуклідів у нижчі елементи схилового ландшафту.
2. Побудова доріг. Дороги, заасфальтовані чи бетонні, за рахунок твердого покриття та кюветів можуть уповільнювати та перерозподіляти стоки полютантів. Це може бути використано як один із варіантів вибору контрзаходів для зменшення дозового навантаження на людину.
3. Комбінований метод – «підпірна стінка та дорога». Для моделювання та вибору оптимального контрзаходу було розглянуто комбінований метод. Результати моделювання дозволяють вибрати найбільш ефективний контрзахід.
Оптимальним варіантом серед розглянутих є той, який передбачає розміщення підпірної стінки і дороги між узліссям та лукою, оскільки тоді дозове навантаження для людини зменшиться до 4% від запасу (замість 22 %) (рис. 7.1). 

Рис. 7.1. Графік нагромадження радіонуклідів для камери «людина»: 
1 – без застосування контрзаходу; 2 – із застосуванням контрзаходу
Загальну обстановку щодо ефективності застосування оптимального контрзаходу подано в табл. 7.10. Тут видно, що зменшення вмісту радіонуклідів спостерігається не тільки в камері «людина», але і у камерах «заплава», «вода», «біота» і «донні відклади».
Таблиця 7.10
Нагромадження радіонуклідів у камерах з підпірною стінкою 
та дорогою між терасою та заплавою (у дужках для порівняння наведені дані моделювання без застосування контрзаходу)
	Камери
	Максимальний вміст радіонуклідів, %
	Час, рік

	Узлісся
	12      (12)
	12   (12)

	Лука
	6        (6)
	18   (20)

	Тераса
	1,6     (1,4)
	21   (20)

	Заплава
	0,35   (0,82)
	24   (24)

	Вода
	0,14    (0,32 )
	32   (30)

	Біота
	0,46    (1,16 )
	41   (44)

	Донні відклади
	0,85      (2,3)
	44    (48)

	Людина
	23        (22)
	60   (80)



Проведено оцінювання надійності схилової екосистеми (табл. 7.11)
Таблиця 7.11
Надійність типової схилової екосистеми як системи транспорту 137Сs  до озера та до людини (параметри озера:  S =1 км2, Н =5 м, V =5Е+9л, донні відклади S =1 км2 ; h = 0, 1м,  Kн =1000) за участі вибраних контрзаходів. Вважається, що в лісі лежить запас 1Кі 137Сs
	Камера
	Імовірність скиду (без контрзаходів),
KД=1
	Контрзаходи

	
	
	Пожежозахисна смуга між лісом та узліссям, KД=1,5
	Дорога між лісом та узліссям, KД=2
	Видалення дернини на терасі, KД=10
	Підпірна стінка у ґрунті між терасою 
та заплавою, KД=2
	Вплив усіх контрзаходів одночасно

	Ліс
	0,029
	0,02
	0,02
	0,029
	0,029
	0,02

	Узлісся
	0,83
	0,83
	0,4
	0,83
	0,83
	0,4

	Лука
	0,6
	0,6
	0,6
	0,6
	0,6
	0,6

	Тераса
	0,57 (до людини 0,4)
	0,57 (до людини 0,4)
	0,57 (до людини 0,4)
	0,12
	0,57 (до людини)
	0,12

	Заплава 
	0,2
	0,2
	0,2
	0,2
	0,1
	0,1

	Біота озера
	0,33
	0,33
	0,33
	0,33
	0,33
	0,33

	Донні відклади
	0,1
	0,1
	0,1
	0,1
	0,1
	0,1

	Вода озера
	0,77
	0,77
	0,77
	0,77
	0,77
	0,72

	Люди
	0,4 +0,1
	0,4 +0,1
	0,4 +0,1
	0,4 +0,1
	0,4 +0,1
	0,4 +0,1

	Імовірність скиду 1·2·3·4·5
	1,5 Е-3
KД(2)=1
	1,1 Е-3
KД(2)=1,4
	2,7 Е-4
KД(2)=5,6
	3,3 Е-4
KД(2)=4.5
	8,7 Е-4
KД(2)=1,7
	5,8 Е-5
KД(2)=25,9


Останніми роками вдосконалюється економічний механізм охорони навколишнього середовища України. Але основними недоліками економічного механізму є відсутність дієвих стимулів зниження негативного впливу на навколишнє середовище, відсутність належних умов для раціонального використання природних ресурсів, застосування ресурсозберігаючих технологій, недостатність обсягів платежів за забруднення навколишнього середовища та використання природних ресурсів. Ті ставки, що використовуються на сьогодні у разі забруднення навколишнього середовища, не дозволяють ні попередити, ні компенсувати екологічний збиток [357, 358].
Тому важливе значення має такий елемент економічного механізму охорони навколишнього природного середовища, як екологічне страхування. 
Отже, повинне здійснюватися добровільне та обов’язкове державне екологічне страхування підприємств, установ, а також громадян, об’єктів їх власності на випадок екологічного та стихійного лиха, аварій та катастроф.
Тому постала необхідність розрахунку величини економічного збитку від радіоактивного впливу 137Cs на здоров’я людей (виникнення злоякісних пухлин, спадкових ефектів тощо), які мешкають на схилових ландшафтах, визначення фінансових гарантій з метою страхування ризиків. Урахування особливостей ландшафтів під час оцінювання радіаційних ризиків є доцільним, оскільки саме від типу ландшафту залежить швидкість міграції радіонуклідів і, як наслідок, прогнозована колективна та індивідуальна дози для населення. Тому це потрібно враховувати при розрахунках, які будуть визначати вартість страхових полісів. 
Для оцінювання збитків від негативного впливу 137Cs на здоров’я людей у випадку аварійних ситуацій були використані попередні дослідження розподілу радіонукліда в типових схилових екосистемах України. У разі виникнення аварійних ситуацій і викиду радіонукліда в екосистеми схилів, колективна доза для населення була розрахована залежно від швидкості міграції 137Cs. Вона залежить від величини нагромадження радіонуклідів у камері «людина», де нагромадження радіонуклідів становить приблизно 11 %, 22 %, 33 % при мінімальних, середніх та максимальних швидкостях міграції відповідно. 
Розрахунок збитків для мешканців населеного пункту в кількості 40 000 осіб при активності радіонукліда у 40 Кі на поверхні ґрунту даного населеного пункту виконувався за схемою, поданою на рис. 7.2.
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Рис. 7.2. Схема розрахунку можливих збитків та прогнозованої кількості потерпілих
Розрахунок прогнозованої колективної дози (люд/Зв) проводився за формулою:

                                    ,                  (7.2)      

де а –  значення можливої активності радіонукліда (Кі);  – дозова ціна 137Cs для харчового надходження. Зокрема при запасі в екосистемі – 40 Кі, а може становити  до 8,8 Кі.
Величина збитків обчислюється за такою схемою:

                                  ,                            (7.3)

де Ц – вартість 1 , що дорівнює 4000 $ відповідно до Закону України «Про радіаційну безпеку населення». Тут показаний загальний збиток від радіонуклідного забруднення за 100 років нагромадження колективної дози, яка становить у досліджуваному варіанті 3256 Зв. 
Тоді індивідуальний збиток для кожного мешканця населеного пункту можна обчислити так:

                                              ,                              (7.4)
де N  – кількість населення.
Індивідуальну еквівалентну дозу за життя в даному населеному пункті можна розраховувати, користуючись формулою:

                                              .                                     (7.5)
Тоді персональний ризик обчислюватиметься за виразом:
                                          Перс. Ризик = КІСЕО · Інд.екв.доза,                         (7.6)
де КІСЕО – номінальний коефіцієнт імовірності стохастичних ефектів опромінення, який за рекомендаціями МКРЗ дорівнює КІСЕО = 6 · 10-2 (злоякісні пухлини та спадкові ефекти).
За проведеними розрахунками отримали результати, наведені в табл. 7.12. Отже, із збільшенням швидкостей переміщення радіонукліда схилом збільшуються і величини колективних (від 3,0 · 103  до 2,14 · 104  люд/Зв) та індивідуальних (від 0,75 до 6 мЗв) доз опромінення, і кількість потерпілих (від 210 до 1680 осіб із 40 000 осіб населення), і економічний збиток нанесеної шкоди здоров’ю людини.
Таблиця 7.12
Значення прогнозованих доз та збитків при радіаційному забрудненні схилової екосистеми для різних швидкостей перенесення радіонуклідів (трасера 137Cs)
	Доза опромінення та збитки
	Мінімальні швидкості
	Середні швидкості
	Максимальні швидкості

	Колективна доза, вироблена в певному населеному пункті за 100 років, люд/Зв 
	3,0∙103
	6,5∙103
	2,14∙104

	Загальний збиток у певному населеному пункті за 100 років, $
	1,3∙108
	2,6∙108
	9,6∙108

	Індивідуальний збиток за рік життя 
в певному населеному пункті, $
	32,5
	65
	240

	Індивідуальна еквівалентна доза 
за рік життя в певному населеному пункті, мЗв/рік
	0,75
	1,6
	6

	Кількість потерпілих, осіб
	210
	440
	1680



Це веде і до збільшення персонального ризику захворювань, що спричиняють злоякісні пухлини та спадкові ефекти (табл. 7.13). 
Таблиця 7.13
Значення персонального ризику для населення за різних параметрів швидкостей
	Ризик
	Мінімальні швидкості
	Середні швидкості
	Максимальні швидкості

	Персональний ризик
	5,6∙10-3
	1,1∙10-2
	4,2∙10-2



Значення персонального ризику та індивідуального персонального збитку будуть визначати вартість страхового поліса без нарахувань страхової компанії:
                Вартість поліса = Персональний ризик × Персональний збиток.    (7.7)
Залежно від швидкості міграції 137Cs вартість буде становити 1; 3,60 та 50 грн відповідно. Зрозуміло, що при максимальних швидкостях міграції радіонуклідів потрібно не тільки використовувати страхування ризиків, але й застосовувати контрзаходи, оскільки при індивідуальній еквівалентній дозі у 0,5 Зв відбувається обов’язкове відселення. У нашому випадку при дозі у 0,6 Зв страхування буде неефективним. 
7.1.5. Вибір, моделювання та застосування контрзаходів у лісових екосистемах 
Контрзаходи в лісових екосистемах не були реалізовані в Україні у широ-кому обсязі. З великих контрзаходів можна виділити складний процес поховання «рудого лісу». Очевидно, що ця процедура призвела до практично повного руйнування лісової екосистеми, і фактор її радіоємності знизився майже до 0.
Водночас поховання радіоактивного лісу під піщаною подушкою привело до зниження дози зовнішнього опромінення для персоналу, зайнятого в ліквідації аварії на ЧАЕС, але створило в часі небезпечне довготривале джерело радіонуклідного забруднення ґрунту, його поверхні і ґрунтових вод, і тим самим тільки «відсунуло» у часі серйозну радіоекологічну проблему.
Існує й інший контрзахід для лісових екосистем: механічне видалення лісової підстилки, що містить до 90 % радіоактивності. Відомо, що повне видалення лісової підстилки призводить до висихання лісу, а з часом до його загибелі (F = 0). Практично цей контрзахід можна використовувати тільки у випадку підготовки лісу до повної вирубки та ліквідації. 
Слід зазначити, що ефективних контрзаходів з дезактивації лісів поки не розроблено. Власне висока радіоємність лісових екосистем (F = 0,90–0,97) означає, що без руйнування лісової екосистеми, важко дезактивувати територію. Звідси випливає, що найбільш прийнятним екологічним способом деконтамінації лісу може слугувати система «перехоплення» радіонуклідів, які поверхневим стоком виходять із лісу. Типова ситуація – коли скидання радіонуклідів з лісової екосистеми відбувається в струмок або малу річку, що протікає або витікає із лісового масиву. У цьому випадку, як показали розрахунки за моделями радіоємності, оптимальним може бути створення на шляху максимального поверхневого стоку радіонуклідів системи малих ставків. Це дозволить «сконцентрувати» радіонукліди в донних відкладеннях ставків. Розрахунки за моделями радіоємності такої системи показують високу ефективність даного захисного контрзаходу.
Реально екологічно обґрунтованих, що не порушують характеристики радіо-ємності, контрзаходів у лісових екосистемах застосовувати поки не вдавалося. 
Таким чином, застосування розроблених методів структуризації, якісної та чисельної оцінки стану екосистем дозволяє розробити більш ефективний та економічно вигідний комплекс контрзаходів щодо усунення радіаційного впливу. 


7.2. Порівняльний аналіз ефективності деяких контрзаходів, спрямованих на зменшення негативних наслідків дії забруднювальних речовин
У табл. 7.14 наведені узагальнені дані Міністерства надзвичайних ситуацій України за обсягами використання традиційного контрзаходу, окультурення луків і пасовищ на території всієї України (по роках).

Таблиця 7.14
Окультурення луків і пасовищ в Україні 
(рівень забруднення 137Cs 5-15 Кі/км2)
	Роки 
	Площа, тис. га

	Економія колективної дози, 
тис. люд-бер
	Вартість  роботи, 
тис. дол. США
	Користь, тис. дол. США
	Користь–шкода, тис. дол. 
США

	1986
	0
	0
	0
	0
	0

	1987
	2
	16
	52
	640
	588

	1988
	5,5
	44
	143
	1760
	1617

	1989
	11,3
	90
	294
	3600
	3306

	1990
	53,8
	430
	1399
	17200
	15800

	1991
	126,9
	1015
	3299
	40600
	37300

	1992
	177,2
	1418
	3299
	56720
	53420

	1993
	62,3
	498
	1620
	19920
	18300

	Усього
	439
	3511
	11414
	28096
	1273000




7.3. Застосування методу оцінювання надійності екосистем на техногенно-урбанізованих територіях  
Миколаївський глиноземний завод (МГЗ) – одне з найбільших в Україні підприємств кольорової металургії, шламосховища якого є джерелом потенційного еколого-техногенного ризику. Тому доцільно зробити узагальнення щодо оцінювання екологічної та радіаційної ємності подібних техногенно-урбанізованих територій [359, 360]. 
Виробництво МГЗ розглянуто за показниками екологічної та радіаційної ємності. Проведено розрахунки екологічної ємності, що враховують сценарії штатних викидів небезпечних підприємств та інші можливі аварійні ситуації. Проаналізовано повітряне перенесення полютантів від небезпечного виробництва у навколишнє середовище. Процеси на поверхні ґрунту не розглядаються, оскільки найнебезпечнішим шляхом забруднення довкілля на початку аварійних ситуацій є саме повітряний шлях поширення та випадіння полютантів на поверхню територій. На наступних етапах розвитку аварій, викидів полютантів за необхідності можна розглядати й екологічні процеси на забруднених поверхнях, як це було розглянуто вище [361].
На практиці зручно використовувати як параметр фактор радіоємності, так і екологічної ємності. Цей фактор розраховується шляхом використання відомого методу створення камерних моделей. Фактор екологічної та радіаційної ємності конкретного елемента екологічної системи визначається за формулою (5.12) [376, 377]. 
Кількісні розрахунки використовувалися при створенні карт радіоємності та екологічної ємності території України в зоні впливу небезпечного для довкілля підприємства МГЗ. Були розроблені та впроваджені на Миколаївському глиноземному заводі ефективні засоби зменшення надходження у навколишнє середовище забруднення з промислових майданчиків та хвостосховищ. Проведено адептацію запропонованого методу до специфіки конкретного виробництва, відходи якого надходять у навколишнє середовище та складуються у відкритих хвостосховищах.
7.3.1. Дослідження екологічного стану Миколаївського глиноземного заводу 
Побудовано картосхеми екологічної ємності та впливу на довкілля шламосховища червоних шламів МГЗ [378]. На вибраних ділянках шламосховища виконані роботи із закріплення пилоутворюювальної поверхні за допомогою задернування та покриття рослинними матами.
Шламосховище ООО «МГЗ» (фото 7.1, 7.2) призначене для складування шламів, що утворюються в процесі виробництва глинозему. Шламосховище побудоване за проектом ГПІ «УКРВОДОКАНАЛПРОЕКТ» і введене в експлуатацію: перша черга – грудень 1979 р.; початок заповнення – червень 1980 р.; друга черга – грудень 1984 р. 
Хвостосховище є фактично приземним джерелом неорганізованого надходження пилу та аерозолів у навколишнє середовище. Зовнішні укоси гребель і висушені поверхні відпрацьованих карт (окремих ділянок)  хвостосховища можуть бути поверхнями, що порошать, і є джерелами інгаляційного забруднення середовища. Зоною вживання методів пилопригнічення і закріплення є простори між зовнішньою і внутрішньою греблею шламосховища (рамка), включаючи дороги і укоси на греблях, а в майбутньому – й вся поверхня шламосховища. 

Фото 7.1. Загальний вигляд шламосховища МГЗ

Фото 7.2. Частина рамки шламосховища, що планується 
для закріплення та пилопригнічення

Склад та властивості шламів. Червоний шлам (компонента технологічного процесу) МГЗ  містить оксиди A12О3, Fe2О3, SiО2, CaО, MgО, Cr2О3, SО3, Na2О, K2О, TiО2, мікроелементи Mn, Ni, V, Cr, Mo, Cu, Pb, Ga, Zr та інші компоненти. рН вмісту шламів МГЗ – від 8 до 12 (лужне середовище плюс сіль) (табл. 7.15, 7.16). 
Таблиця 7.15
Середні дані щодо хімічного складу червоного шламу Миколаївського глиноземного заводу
	Уміст оксидів, %

	A12О3
12–16
	Fe2О3
50–58
	SiО2
4,3–4,8
	CaО
3,8–8,2
	MgО
0,4–0,7

	Уміст оксидів, %

	Cr2О3
1,9–2,1
	SО3
0,04–О,2
	Na2О
1,9–2,4
	K2О
0,2–0,4
	TiО2
5,3–5,5



Таблиця 7.16 
Вміст мікродомішок у червоному шламі, %
	Уміст елементів, %

	Галій 
0,002
	Нікель 0,005
	Ванадій 0,04
	Хром 
0,05
	Мідь 
0,002

	Уміст елементів, %

	Молібден 0,002
	Свинець 0,003
	Марганець 0,01
	Цирконій 0,08



Токсичними солями, що впливають на рослини, є NaCl, CaCl2, CaF2, Na2SO4, NaHCO3, Na2CO3, а нетоксичними – Ca(HCO3)2, CaSO4, CaCO3. При вмісті токсичних солей 0,8–1,5 % та при рН більше 9 і вище рослини гинуть. Під час аналізу процесів нагромадження солей у ґрунтах та розроблення заходів із закріплення і рекультивації площ має велике значення глибина ґрунтових вод та їх мінералізація. 
Вітрова ерозія. Вітрова ерозія (дефляція) сприяє видуванню з поверхневого шару часток, що можуть переноситися на значні відстані й осідати в місцях, де ослабляється піднімальна сила вітру. Забруднення атмосферного повітря зумовлене аерозолями, які утворюються на поверхнях, що порошать, за наявності лугу. Основний механізм забруднення території – вітрова діяльність і вторинний вітровий підйом із пляжів і укосів.
Ширина зони вторинного забруднення може сягати 700–900 м і більше від хвостосховища. В процесі експлуатації внутрішня гребля нарощується, що впливає на дальність розповсюдження пилу з їх поверхні, а це призводить до необхідності збільшення розмірів санітарно-захисної зони хвостосховища. Окрім можливості зміни безпосереднього погіршення санітарно-гігієнічної обстановки, можуть виникати екологічні наслідки не лише в місці розташування шламосховища. Може відбуватися підвищення вмісту важких металів у рослинності, що також призводить до помітної міграції полютантів біологічними ланцюгами. Особливо небезпечна можливість надходження полютантів у Дніпро-Бузький лиман і їх токсичний вплив на біоту водойми.
[bookmark: _Toc390249947]Санітарно-гігієнічні та екологічні наслідки тривалого існування хвостосховища МГЗ:
1. Забруднення атмосферного повітря зумовлене аерозолями, які утворюються на поверхнях, що порошать, за наявності лугу.
2. Основний механізм забруднення території – вітрова діяльність і вторинний вітровий підйом із пляжів і відкосів. Розміри зони вторинного забруднення можуть сягати 700–900 м і більше від хвостосховища. З роками внутрішні греблі нарощуються, що впливає на дальність поширення пилу з їх поверхні. 
3. Забруднення підземних вод – це найнесприятливіший екологічний наслі-док впливу хвостосховища на довкілля. Різноманітність геохімічних і гідрографіч-них властивостей ґрунтів зумовлює непередбачені екологічні наслідки для НС. 
Під час експедиції на ділянці поблизу Російської коси (Миколаївська область) була знайдена залужена ділянка, з якої вручну (використовуючи спеціальну машину «TURF CUTTER») було знято два пласти дернини, завтовшки 4–5 см загальною площею 5 м2 (фото 7.3). Пласти знятої дернини були розміщені на пласкій ділянці шламосховища у двох варіантах (фото 7.4). Один пласт (2,5 м2) розмістили на поверхні шламосховища, а другий – поклали на поліетиленову плівку для захисту дернини знизу від дії шкідливих чинників червоних шламів (фото 7.5). Тривале ретельне спостереження (упродовж чотирьох місяців) за задернованими ділянками показало, що протягом перших двох місяців вони не втратили своїх природних властивостей: кольору і міцності. Трава зберігала здатність зростати і не мала змін у забарвленні, що могло б свідчити про пошкодження системи фотосинтезу рослин. При цьому обидві ділянки майже не відрізнялися одна від одної. Відмічено вторинне забруднення поверхні трави, зумовлене випаданням лугу, що поки не призводить до пошкодження трави і дернини в цілому. 

Фото 7.3. Машина «TURF CUTTER» для зняття та підрізання дернини

Фото 7.4. Пласт підрізаної дернини, придатної для використання

Фото 7.5. Частина майданчика шламосховища, вкрита знятою дерниною

Регулярні спостереження показали, що дернина міцно лежить на дні шламу, і видимих руйнувань не спостерігається. Це може означати, що розміщення дернини слугуватиме надійним і довготривалим засобом для пилопригнічення на шламосховищі МГЗ. Спостереження за станом і надійністю дернини продовжувались під час паводка та взимку. Очікуване замерзання води не призвело до руйнування дернини. Все, що відбувалося з дерниною на шламах, принципово не відрізнялося від процесів, які виникають на заливних луках та заплавах річок. Тому є всі підстави вважати, що запропонований метод задерновування поверхні шламосховища ГЗ виправдовує себе і може використовуватися як досить перспективний. 
Необхідно було перевірити стійкість дерну в разі тривалої дії лужного середовища шламосховища та за змінних кліматичних умов. Таке дослідження вдалося зробити на великому майданчику – пляжі неподалік шламосховища МГЗ. Було зроблено покриття дерниною ділянки шламосховища на пляжі площею в 250 м2. Такий експеримент дозволив перевірити пилопригнічувальні властивості дернини, її стійкість до лугів, інших токсичних компонентів, що містяться в червоних шламах, а також до змін погодних умов. Показано, що дернина досить стійка до зовнішніх кліматичних і погодних умов осіннього та зимового періодів.
Під час робіт, розпочатих у 2010 р., було прийняте рішення про розширення в майбутньому польових досліджень на великих площах.
7.3.2. Лабораторні дослідження ефективності пилопригнічення з використанням покриття шламу дерниною
Проводити досліди безпосередньо на шламосховищі складно і дорого, тому їх продовжували в приміщенні лабораторії. У лабораторних дослідах намагалися, по можливості, відтворити реальні умови шламосховища. У лабораторних умовах є можливість адекватніше вирішити поставлене завдання, оскільки дослідження не залежать від погодних умов (дощ, вітер), які заважають відтворюваності досліду. 
Попередні дослідження дернини в 30-кілометровій зоні ЧАЕС і безпосередні дослідження на шламосховищі показали, що за цими польовими даними важко оцінювати параметри пилопригнічення. 
Для даного лабораторного досліду дернину вирощували і готували заздале-гідь на дослідному полі біля Інституту клітинної біології та генетичної інженерії НАН України, зрізали машиною «TURF CUTTER», поміщали її на три великих кювети (1 м2), на які завчасно було розсипано п’ятисантиметровий шар червоного шламу, привезеного з МГЗ. Контрольні кювети не покривали дерниною.
Спостереження проводили впродовж трьох місяців. У досліді визначали параметри, що характеризують рівень пилопригнічення на контрольних і дослідних кюветах. Оцінювання ефективності методу пилопригнічення проводили за допомогою потужних пилососів (по одному пилососу над кожною з кювет). Сопло пилососів закріплювали на штативах на висоті 0,5 м над поверхнею дослідних та контрольних кювет. У корпусі пилососа на виході сопла закріплювали пиловловлювальну кишеню у вигляді капронової сітки. Була визначена вага чистих пиловловлювальних кишень. Пилососи працювали по 3 год щодня при загальному терміні досліджень чотири тижні. Після завершення досліду пиловловлювальні кишені знімали і зважували на початку досліду і в кінці кожного тижня дослідження. Кількість пилу, отже, і ефективність методу пригнічення пилоутво-рення, оцінювали за різницею ваги пилу в дослідних і контрольних варіантах. Зведені дані щодо ефективності пилопригнічення наведено в табл. 7.17. 
Таблиця 7.17
Порівняльна оцінка кількості пилу над контрольними і дослідними кюветами та оцінка відносної ефективності пилопригнічення за методом покриття дерниною (середня маса з трьох кювет)
	Варіант досліду
	Маса пилу через
один тиждень досліду, г
	Маса пилу через
два тижні досліду, г
	Маса пилу через 
чотири тижні досліду, г

	Контроль
	12 ±0,4
	64±5
	178±12

	Дослідний варіант з використанням покриття шламів дерниною
	0,5± 0,1
	0,8±0,2
	1,4±0,4

	Показник ефективності для досліду (співвідношення ваги пилу в кишенях у різні терміни спостереження)
	24±3
	80±7
	127±14
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Аналіз результатів, наведених у табл. 7.17, свідчить про те, що запропоно-ваний спосіб пилопригнічення може сприяти зниженню рівня підйому пилу на шламосховищі. За місяць вимірювань рівень пригнічення пилоутворення сягає 120–130 одиниць. Екстраполяція цих даних за весь рік може становити за показником ефективності величини вітрового підйому до 1200–1500 одиниць. Є всі підстави пропонувати застосовувати даний метод як один з основних для вирішення завдань пилопригнічення на шламосховищі червоних шламів МГЗ.
7.3.3. Лабораторні та польові дослідження ефективності пило-пригнічення з використанням покриття шламу матами з очерету 
Були проведені лабораторні випробування стійкості матів з очерету щодо впливу червоних шламів. Для цього на кюветах розміщували сплетені з очерету мати малих розмірів. 
Важливо було прослідкувати, як мати з очерету зберігатимуть свої властивості під впливом вітрів і морозів. Відомо, що очерет знаходиться на берегах водоймищ, вмерзає в лід, і практично до весни зберігає всі свої властивості. Використання очерету для покриття дахів будинків у селах показує їх багатолітню стійкість до різних кліматичних умов. Необхідно було перевірити здатність стійкості очерету до лужного середовища шламосховища, де його планувалося розміщувати. 
Попередньо упродовж трьох місяців мати вміщували у високолужне водне середовище (воду брали зі шламосховища, її рН = 11–12). Вони спливли і плавали на поверхні води. Під час зниження температури мати вмерзали в лід, як це відбувається в природних умовах. Під час тривалого спостереження мати з очерету за своїм виглядом та міцністю не поступалися контрольним. Можна вважати, що навіть така тривала дія лужного середовища не здійснює розкладаючого впливу на біомасу висушеного очерету, який використовували для плетіння матів. 
Під час експедиції на шламосховищі МГЗ були розміщені заготовлені очеретяні мати розміром 2х3 м2 (фото 7.6). Два з них були закріплені дерев’яними стрижнями на пласкій ділянці шламосховища, поблизу внутрішньої греблі, а два інших – на схилі внутрішньої греблі (фото 7.7). 
Очеретяні мати знаходилися на шламосховищі більше чотирьох місяців. За весь час використання вони не втратили ні кольору, ні міцності. Полімерна мотузка, що їх зв’язувала, також не була пошкоджена лугами і токсичними складовими червоних шламів. Дерев’яні стрижні, вбиті в шлам, міцно утримували очеретяні мати і на пласкій ділянці, і на схилі. 
Надалі необхідно міцніше закріплювати мати скобами, щільно забиваючи їх у шлам. При цьому вся система матів може бути зв’язана в один загальний пласт. Це утримає мати на місцях їх первинного закріплення. Тоді після спаду води у весняно-літній період можна очікувати, що мати опустяться і зможуть продовжувати свою роботу із закріплення і пилопригнічення червоних шламів. Тривале перебування очерету під водою не повинно його зруйнувати, що відповідає біологічним властивостям цієї рослини.

Фото 7.6. Очеретяні мати, укладені на пласкій частині шламосховища

Фото 7.7. Розміщення очеретяних матів на відкосі шламосховища МГЗ
Виготовлено покриття очеретяними матами ділянки простору на шламосховищі площею близько 200 м2. Такий експеримент дав змогу перевірити пилопригнічувальні властивості очеретяних матів та їх стійкість у різних погодних і кліматичних умовах, особливо в зимовий період 2010 р. 
Лабораторні досліди за оцінкою ефективності пилопригнічення шляхом покриття очеретяними матами були проведені за методом, аналогічним тому, що використовувався для дернини.
Отже, наведемо лише звідні результати. Звідні дані відносно ефективності пилопригнічення шляхом покриття поверхні шламів очеретяними матами подано в табл. 7.18. 
Таблиця 7.18 
Порівняльна оцінка кількості пилу над контрольними 
і дослідними кюветами, а також оцінка відносної ефективності 
пилопригнічення за методом покриття шламу матами з очерету
	Варіант досліду
	Маса пилу через один тиждень досліду, г
(середнє з трьох кюветів)
	Маса пилу
через два тижні досліду, г
	Маса пилу через чотири тижні досліду, г

	Контроль
	12 ±0,4
	64±5
	178±12

	Дослідний варіант із застосуванням дернини
	0,8± 0,1
	1,6±0,2
	2.4±0,4

	Показник ефектив-ності для досліду (співвідношення 
ваги пилу в кишенях у різні терміни спостереження)
	15±2
	40±5
	74±8



Аналіз результатів, наведених у табл. 7.18, свідчить про те, що запропонований спосіб пилопригнічення за допомогою матів з очерету також може значно знизити рівень підйому пилу на шламосховищі. За місяць вимірювань рівень пригнічення пилоутворювання досягає 70–90 одиниць. Екстраполяція цих даних на весь рік може становити за показником ефективності за величиною вітрового підйому до 700–900 одиниць. 
Є всі підстави пропонувати метод пилопригнічення за допомогою матів з очерету як один з основних для застосування на шламосховищі червоних шламів МГЗ під час виконання завдань пилопригнічення (фото 7.8).

Фото 7.8. Остаточний вигляд покриття полігона дерниною та матами з очерету

Слід зазначити, що метод пилопригнічення очеретяними матами менш ефективний, ніж покриття дерниною, з тієї причини, що мати не є суцільними і непроникними для пилу. Водночас, як показали дослідження, покриття очеретяними матами з метою пилопригнічення дуже ефективне в разі їх використання на схилах, на нерівностях пляжів шламосховища, і особливо при їх використанні на поверхнях так званого «місячного ландшафту». 
[bookmark: _Toc390249951]Таким чином, комбінація задерновування і покриття матами з очерету дуже перспективна для використання на шламосховищі МГЗ. 
7.3.4. Особливості дернування поверхні шламосховища Миколаївського глиноземного заводу 
Метод задерновування поверхонь, що порошать (пляжів та відкосів), може застосовуватися при рекультивації кар’єрів після їх розкриття, на териконах.
Суть методу полягає у знятті із залужених територій верхнього шару дернини завтовшки 2–5 см і переміщення його на поверхню шламосховища, що потребує закріплення. Зняття дерну можна проводити машиною «TURF CUTTER», яка здатна зрізати дерен необхідної товщини смугами до 50 см завширшки. Дерен можна легко згортати в рулони і вивозити на шламосховище. Для захисту від впливу токсичних речовин дерен потребує підкислення поверхні шламів або покриття знизу плівкою, але це дорожче, ніж дощування. Дерен містить запас елементів живлення і насіння, достатній для його тривалого використання на поверхні шламосховища. Через токсичність шламів, коренева система рослин не повинна виходити за межі дернини, і тому за необхідності дернину тимчасово можна знімати для вилучення шламів, а потім повертати на місце, як це робиться в західних країнах на відкритих поверхнях. Насправді, за умовами замовника, краще використовувати цілісний дерен.
Пропонований метод задерновування поверхонь червоних шламів МГЗ складається з таких етапів:
1. Підкислення поверхні червоного шламу для захисту від токсичної дії лугів. 
2. Підбір залужених територій поблизу МГЗ із міцною дерниною, придатною для зняття і перенесення на пляжі і схили шламосховища МГЗ.
3. Зняття смуг дернини на лучній території за допомогою машини «TURF CUTTER». Ця машина використовувалася під час дезактивації в 10-кілометровій зоні ЧАЕС. Машина здатна нарізати вузькі (завширшки 40–50 см) смуги дерну завтовшки 1–5 см. Варто використовувати дернину завтовшки 3–7 см. Дослідження в зоні Чорнобильської аварії показали, що лука після зняття дернини відновлюються протягом 1,5–2 місяців вегетації. На місці зняття дернини проростало насіння диких трав і відновлення поверхні луки відбувалося швидше.
4. Після застосування машини «TURF CUTTER», дернина у вигляді смуги завдовжки 3–5 м легко скручується в рулони, за допомогою стрічкового транспортера завантажується на вантажний автомобіль для подальшого розміщення на шламосховищі.
5. Після доставки на шламосховище, рулони транспортером вивантажують і розгортають на поверхні пляжів і схилів шламосховища. 
6. Після розкручування і закріплення рулонів дернини на пляжах і схилах бажано здійснювати регулярне (один раз на тиждень) зрошування територій протягом 1–2 місяців. Природно, ці роботи слід проводити в літньо-осінній період, коли на луках є щільна дернина і міцний травостій.
Після застосування методу задерновування поверхонь червоних шламів МГЗ спостерігається зниження вітрової і водної ерозії в 600–800 і більше разів. 
Оскільки нижні шари шламу досить токсичні для рослин, то це не дає змоги рослинам дернини (наприклад, пирій повзучий) проростати в шлами і жорстко закріплювати дернину. Лабораторні і польові дослідження показали, що цього не відбувається. Отже, за потреби можна без проблем скрутити дернину, видалити або підсипати шлам. Після цього необхідно локально підкислити поверхню шламосховища, а потім повернути дернину на місце. 
Досліди в Чорнобилі показали, що навіть при не суцільному, «шахматному» розміщенні дернини, або при чергуванні смуг дернини, поверхонь, що порошать, метод забезпечує високе зниження вітрового підйому (не менше 200 разів).
Проведене оцінювання витрат на застосування такого методу пилопригнічення і закріплення дало використання близько 500 $/га. Обчислення робилися з розрахунку обсягу перевезень не більше 10–20 км від місця зняття дернини до місця використання. Продуктивність роботи з покриття поверхонь, що порошать, під час таких перевезеннь дернини, становила 0,2 га в день. Час лімітується малою швидкістю роботи «TURF CUTTER»: не більше 300 м2 за годину. У розрахунку не враховані витрати на придбання самої дернини. Для цього необхідно домовлятися з господарствами, у яких є лучні території, з яких можна знімати верхній шар дернини без суттєвого погіршення родючості ґрунтів. 
7.3.5. Особливості використання тростяних матів на шламосховищі Миколаївського глиноземного заводу 
Як один із варіантів при використанні біологічних засобів для пилопригнічення на шламосховищі МГЗ можуть бути використані мати з очерету та комишу. Система пилопригнічення, у якій використовуються очеретяні мати, повністю відповідає таким вимогам:
1. Придушення утворення пилу на шламосховищі необхідно довести до низького рівня протягом року і за будь-яких обставин.
2. Система пригнічення пилу має бути досить довговічною, поточний ремонт системи повинен зберігати не менше 95 % її функцій.
3. Система повинна дозволяти розкривати будь-яку ділянку шламосховища для реалізації шламів і в подальшому відновлювати пилопригнічувальне покриття на цій ділянці.
4. Використані в системі матеріали не повинні вносити до шламосховища додаткове органічне забруднення.
5. Задіяні для пригнічення пилу матеріали мають бути недорогими і загальнодоступними.
Виходячи з цих вимог, пилопригнічувальна система формується з очеретяних матів розміром 2х3 м. Такий розмір зручний для виготовлення матів. У природних умовах хащі очерету сягають висоти 3,5–4 м. Після видалення верхніх тонких частин рослин залишається щільний міцний стовбур триметрової довжини. При товщині 3–5 см, ширині 2 і довжині 3 м мати зручні під час транспортування, укладання їх на поверхню шламосховища і в разі переміщення їх під час розтину і закриття ділянок сховища. Маса матів такого розміру забезпечує достатню їх здатність зберігати своє положення на пляжах сховища при дії вітру.
7.3.6. Проведення рекультивації шламосховища шляхом створення штучної луки
У цьому методі використано процедуру рекультивації поверхні хвостосховища червоних шламів на МГЗ. Робота складалася з таких етапів: 
1. Промивання поверхні шламів для зменшення кислотності до значень 7–7,5.  
2. Нанесення шарів глини на поверхню шламу технічними засобами для захисту рослин від дії токсикантів та лугу (фото 7.9–7.11). 
3. Нанесення мулу з міських відстійників на шари глини як ґрунт для вирощування рослин.
4. Збирання та заготовлення з суміжних до хвостосховища територій насіння диких трав, разом з яким використовували придатне для рекультивації насіння інших трав. Це – овсяниця лучна та райграс у вигляді суміші насіння 3:1.
5. За допомогою борони проведення на створених поверхнях розрихлення ґрунту та висівання насіння.
6. Оброблення за допомогою легкого катка засіяних поверхонь для захисту від видування та від виїдання насіння птахами.
7. Наприкінці – проведення зрошення посівів, яке повторювали регулярно, раз на тиждень. 

Фото 7.9. Нанесення шару глини на поверхню хвостосховища червоних шламів на МГЗ

Фото 7.10. Нанесення шарів мулу (ґрунту) на поверхню хвостосховища червоних шламів 
на МГЗ


Фото 7.11. Частина поверхні хвостосховища червоних шламів на МГЗ після реалізації рекультивації (два місяці поспіль)

Таким чином, розроблений разом зі співробітниками МГЗ метод рекультивації був реалізований на площі біля 6 га.
[bookmark: _Toc390249954]Результат зниження параметрів дефляції за методом рекультивації склав біля 40 одиниць. Слід зауважити, що запропонований метод рекультивації може бути реалізований на інших небезпечних щодо пилоперенесення об’єктах. У разі оптимального вибору рослин можна досягнути стійкості до токсичної дії складових шламосховища. Недоліком методу є практична неможливість відбору червоних шламів з підґрунтового та глиняного покриття. Це може бути необхідним для реалізації на продаж червоних шламів як вторинної сировини.
7.3.7. Застосування ГІС-технологій для визначення екологічної ємності МГЗ та прилеглих територій
За допомогою ГІС-технології побудовано інтегровану картосхему терито-рії, спряжену з МГЗ і яка потенційно може бути забруднена за рахунок дефляції токсичних матеріалів з поверхні шламосховища. Для цього були використані: 
– космічна карта території МГЗ і шламосховища;
– річні дані повітряних потоків приповерхневих шарів атмосфери згідно з розою вітрів;
– ландшафтні та антропогенні характеристики шламосховща та прилеглих територій (орографія та рельєф, рослинність, характеристики поверхні, будівлі).
Це дало можливість створити карту екологічної ємності ландшафту. Цей параметр визначає здатність елементів реального ландшафту утримувати полютанти, що можуть надходити на складові ландшафту внаслідок дефляції та пилоперенесення зі шламосховища червоних шламів МГЗ. Це явище в інтегрованому вигляді подано на картосхемі території шламосховища МГЗ.
На фото 7.12 показано космічний знімок території МГЗ відносно Південного Бугу та Дніпро-Бузького лиману (у нижній частині знімка).
  

Фото 7.12. Космічний знімок розташування МГЗ (червона пляма – хвостосховище)

На відстані 3 км у напрямку північного заходу видно контур нового «сухого» шламосховища. Близькість вологого шламосховища до Дніпро-Бузького лиману та до села Лімани (на південь, зокрема, пасовища «Руська коса») роблять цю ситуацію вкрай небезпечною при суттєвому пиловому перенесенні токсичних матеріалів зі шламосховища. 
На фото 7.13 крупним планом виділено «вологе» хвостосховище червоних шламів (у центрі знімка).

Фото 7.13. Крупний план МГЗ та хвостосховища червоних шламів 
На фото 7.14 показано картосхему екологічної ємності території впливу МГЗ на навколишнє середовище.  


Фото 7.14. Миколаївський глиноземний завод. Вітрове перенесення полютантів 
у приземних шарах атмосфери. Картосхема екологічної ємності зони впливу МГЗ
На картосхемі, як це було вказано вище, ураховано всі необхідні показники: середньорічну розу вітрів, ухили поверхні ландшафту поблизу шламосховища, тип покриття і т. ін. Це дало змогу побудувати динаміку поширення пилу за рахунок вітрового перенесення на навколишнє середовище. Червоним кольором показані рівні і напрямки поширення, ступінь небезпеки токсичного пилу для довкілля. Чим більше червоної фарби, тим більше рівень забруднення та рівень небезпеки виносу токсичного пилу з шламосховищ МГЗ. Інакше кажучи, інтенсивний червоний колір означає суттєве забруднення та неможливість використання показника екологічної ємності території. Спостерігаємо зони різного рівня забруднення та впливу токсичного пилу на довкілля.
З картосхеми видно підвищений потік перенесення пилу на північ у напрямку до м. Миколаєва. Особливо небезпечним є суттєвий скид пилу до Дніпро-Бузького лиману і далі – до Чорного моря. Тому постає необхідність провести закриття поверхні шламосховищ різними методами, що буде вкрай потрібним для екологічної безпеки регіону.
На фото 7.15 зроблено прогноз можливого пилоперенесення при реалізації ймовірної пилової бурі від МГЗ на північ до м. Миколаєва, що особливо небезпечно і потребує застосування різноманітних контрзаходів на поверхні вологого шламосховища.
Шламосховище розташовано практично на березі Дніпро-Бузького лиману. На південь близько 1 км від сховища розміщено село Лімани, заплавна лука «Російська коса», а на півночі – сам МГЗ.
Найбільше забруднення повітряним шляхом, згідно з прогнозом, може поширитися на захід та південь від шламосховища червоних шламів. Тому поверхня самого полігона шламосховища потребує використання засобів пилопригнічення. Саме такий шлях може привести до радикального зменшення екологічних ризиків від пилового перенесення полютантів на довкілля. Цим, насамперед, досягається різке підвищення фактора екологічної ємності поверхні шламосховища від низького значення у 0,1 до високих значень у 0,7–0,9. Зауважимо, що параметр – фактор екологічної ємності – це безрозмірна величина, що визначає утримувальну здатність компонента екосистеми щодо полютантів.  


Фото 7.15. Картосхема екологічної ємності зони впливу МГЗ 
у випадку значної пилової бурі і прогноз забруднення території 
в разі інтенсивного вітрового перенесення у північному напрямку до м. Миколаєва
Тоді 0 буде означати практичну неможливість утримувати полютант у досліджуваному компоненті екосистеми, а 1 – абсолютну утримувальну здатність, тобто в нашому випадку неможливість суттєвого пилового перенесення полютантів зі шламосховища до навколишнього ландшафту.
Для забрудненої полютантами луки оптимально було застосувати дезактивацію. Зокрема, це може бути зняття верхнього шару ґрунту (дернини) та залуження дезактивованої луки. Для тимчасового пилеутримання можна використати очеретяні мати.
[bookmark: _Toc390249955]Таким чином, застосування методів структуризації та оцінки стану екологічних систем на території, що займає Миколаївський глиноземний завод, показує, що прийнята керівництвом стратегія рекультивації земель від відходів червоних шламів через покриття поверхні шламосховища шаром дернини або очеретяними матами сприяє припиненню процесу пригнічення стану та руйнуванню екосистеми. 


Висновки до розділу 7
Розрахунок надійності локальної агроекосистеми проведено на прикладі с. Галузія. З табл. 7.1 видно, що найбільша надійність постачання радіонуклідів від чотирьох пасовищ до людини оцінена для максимальних швидкостей переходу радіонуклідів (у чотири рази більше ніж при мінімальних швидкостях). Це означає, що і доза при цьому вища у чотири рази. У табл. 7.1 наведено дані оцінок ефективності деяких контрзаходів щодо зниження потоку радіонуклідів з чотирьох реальних пасовищ у цьому селі (внесення підвищених норм добрив, перехід від диких пасовищ до сіянки, зняття дернини на пасовищах та висівання трави, застосування введення коровам ферацинових болюсів та фільтрація молока на сепараторах через ферацинові фільтри). Коефіцієнт дезактивації вибраних контрзаходів становить від 2 до 13 одиниць. Оптимальна оцінка може бути розрахована для комбінованої системи контрзаходів: добрива, зняття дернини та застосування ферацинових болюсів. У цій ситуації отримаємо значення KД у 60 одиниць, що характеризує значну потенційну ефективність контрзаходів у локальних агроекосистемах.
Проведено також аналіз надійності екосистеми каскаду Дніпровських водосховищ як системи транспорту радіонуклідів від водойм до людей. Показано (див. табл. 7.2), що каскад Дніпровських водосховищ має оцінки високої надійності «постачання» радіонуклідів до людей як у період межені, так і при паводках високої (3 %) водності. У разі малого скиду радіонуклідів (1 Кі 137Cs на рік) ситуація не становить помітних екологічних ризиків через використання води для зрошення та як питної для людей. Але реальні кількості нагромадження радіонуклідів, зокрема в мулах Київського водосховища, становлять біля 92 кКі 137Cs, що потребує значної уваги та урахування при реальних кількостях скидів радіонуклідів. А якщо урахувати ще скиди 90Sr, то ситуація потребує суворого контролю.
Загалом використання аналізу радіоекологічних ситуацій у різних типах екосистем із застосуванням моделей та теорії надійності було ефективним та евристичним прийомом оцінювання та моделювання радіоекологічних та екологічних ситуацій, а також може з успіхом використовуватися у подальших дослідженнях. 
Для розроблення можливих методів захисту біоти та людей у схиловій екосистемі розглянуто деякі потенційно ефективні контрзаходи та оцінено їх можливий вплив на систему  транспорту радіонуклідів до озера та людини (див. табл. 7.11). Для аналізу вибрано такі контрзаходи: пожежозахисна смуга між лісом та узліссям, дорога  між лісом та узліссям, видалення дернини на сільськогосподарській терасі, а також створення захисної підпірної стінки між терасою та заплавою озера. Ці контрзаходи так чи інакше застосовувались або можуть бути застосовані на схилових екосистемах. Контрзаходи впливають на величини швидкостей переходів між камерами. Найбільший вплив, як засіб зниження дози опромінення людей (через коефіцієнт дезактивації), мають дорога між лісом та узліссям (KД = 5,6), а також видалення дернини на терасі (KД = 4,5); найкраще, якщо ці два контрзаходи будуть використані разом (KД = 25,2).
Ландшафти 30-кілометрової зони ЧАЕС являють собою систему водозбірних площ, луків, малих річок і, зрештою, більшу частину водозбірної площі Дніпра. Відомо, що приблизно 40 % стоку радіонуклідів у Дніпровський каскад дає саме 30-кілометрова зона ЧАЕС.
Типовими елементами екосистеми, що формують стік радіонуклідів у р. Дніпро, є схилові екосистеми послідовного типу, а також ландшафтні екосистеми паралельного типу. У екосистемах послідовного типу скидання радіонуклідів відбувається поелементно з одного в інший елемент ландшафту. У реальних ландшафтах реалізуються і більш складні комбіновані варіанти.
Аналіз радіоємності ландшафтів слід починати з класифікації території, з виділення місць (зон) концентрування радіонуклідів, де за необхідності можуть бути реалізовані різні контрзаходи. Оцінювання величин факторів радіоємності для всіх основних елементів може бути зроблена через ймовірності утримання радіонуклідів в елементах ландшафту.
Застосування ГІС технології на прикладі зони відчуження дозволило визначити ділянки зони, де відбувається акумуляція стоку радіонуклідів або їх втрата. Таке дослідження з доповненням теорії радіоємності екосистем дозволило виділити в зоні екосистеми та їх елементи, де можуть бути перспективно й оптимально застосовані конкретні контрзаходи щодо ремедіації. При цьому вдається звести до мінімуму обсяг застосування контрзаходів (наприклад, використання «TURF CUTTER») та екологічні наслідки. Показано, що на більшій частині території зони застосування контрзаходів неефективно і навіть шкідливо. 
Стратегія застосування реальних контрзаходів у ландшафтах може включати два основні шляхи. Перший шлях – визначення зон акумуляції радіонуклідів у ландшафті і застосування контрзаходів саме в зонах, де відзначені високі значення факторів радіоємності. Другий можливий шлях – формування ландшафтів за допомогою ландшафтно-будівельних заходів таким чином, щоб підвищити радіоємності в частинах ландшафту, де можна надовго захоронити радіонукліди або ефективно використовувати контрзаходи. Такими елементами ландшафту можуть бути яри, болота і т.п. Ідеться про управління та підвищення радіоємності, а значить, і надійності екосистем.
Очевидно, що запропоновані в роботі принципи, методи і підходи підходять для найрізноманітніших екосистем – континентальних та водних – і для різних типів забруднювачів (фізичної, хімічної та біологічної природи). 
Аналіз матеріалів щодо умов зберігання відходів та роботи на шламосховищі МГЗ показав необхідність закріплення та пилопригнічення поверхонь, що порошать, для захисту персоналу, населення та навколишнього середовища.
Експертний аналіз та результати досліджень показали, що найперспективнішими є такі засоби та методи захисту: а) очеретяні мати; б) задерніння; в) дощування підкисленою водою; г) рекультивація.
Запропоновані методи, випробувані в польових та лабораторних умовах, показали свою достатньо високу ефективність щодо зниження показників дефляції та стійкості до умов.
Аналіз показує, що технологія пилопригнічення та закріплення шламів передбачає її застосування на трьох компонентах шламосховища – дорогах (зовнішніх і внутрішньокартових), відкосах внутрішніх дамб і пляжах.
Оскільки головним та найтоксичнішим чинником на шламосховищі є луги, то перший етап закріплення має передбачити дощування підкисленою водою. Така обробка поверхні, по-перше, сприятиме зниженню токсичності пилу, що переноситься вітром, і, по-друге, дозволить далі наносити на поверхню шламів ефективні види покриттів – дерен і очеретяні мати.
Для контролю за надійністю та ефективністю покриттів передбачається система моніторингу вітрового підйому і пилоперенесення на найближчі до шламосховища території. 
За даними картосхем екологічної ємності територій можна встановити місця потенційного забруднення довкілля та можливості використання запропонованих методів пилопригнічення.
Таким чином, уперше встановлено, що стратегія застосування реальних контрзаходів у ландшафтах може включати два основні шляхи. Перший – визначення зон акумуляції радіонуклідів у ландшафті і застосування контрзаходів саме в зонах, де відзначені високі значення факторів радіоємності. Другий – формування територій за допомогою ландшафтно-будівельних заходів з метою підвищення радіоємності на територіях, де можна надійно захоронити радіонукліди або ефективно використовувати контрзаходи. 
Дієві контрзаходи можуть підвищувати значення факторів радіоємності екосистем або їх елементів. Враховуючи ці обставини, можна пропонувати оптимальну систему реабілітації радіонуклідзабруднених територій, і перш за все, – ґрунтів.
Застосування розроблених методів дозволяє провести надійнісну структуризацію екологічних систем і залежно від з’ясування її конфігурації й типу (ландшафтна, водна, лісова, гірська, схилова чи агроекосистема) оцінити стійкість екосистеми до радіаційного впливу, розробити найефективніші та економічно вигідні комплекси контрзаходів щодо радіаційного та інших видів впливів. 
Дослідженнями закладені основи для створення проекту технології пилопригнічення та закріплення червоних шламів на шламосховищі Миколаївського глиноземного заводу та інших небезпечних об’єктах України. 
Застосування методів надійності екологічних систем, якісної та чисельної оцінки стану екосистем на техногенно-урбанізованих територіях підтверджує їх достовірність та сприяє припиненню процесу погіршення стану екосистем на території Миколаївського глиноземного заводу, очищення, дезактивації та ремедіації забруднених територій.







ВИСНОВКИ 

1. Сьогодні у біосфері спостерігається стійка тенденція зростання радіаційного фону, спричинена забрудненням довкілля штучними радіонуклідами. Головним критерієм оцінювання погіршення радіоекологічного стану екосистем є нагромадження 137Сs в біоті. Також детального вивчення потребують питання виникнення ефектів, викликаних комбінованою дією стресових чинників на живі організми, а також процеси відновлення та адаптації до стресових впливів. В умовах забрудненого середовища важливо знати особливості одночасного, синхронного впливу різних шкідливих чинників на організми, взаємодію чинників між собою. Явище синергізму у взаємодії різних за своєю природою стресорів – актуальне питання для біологів, радіобіологів та радіоекологів.
2. Основною методології експериментальних досліджень був ландшафтно-біогеохімичний підхід, який дав змогу охарактеризувати поведінку радіонуклідів, спрогнозувати формування полів радіоактивного забруднення як на етапі первинних випадінь, так і в процесі їх вторинного перерозподілу на різних територіях, точно фіксувати шляхи міграції 137Cs за його біогеохімічної міграції в екосистемах різних типів.
Під час досліджень використано різноманітні математичні моделі: радіаційного впливу на екосистеми, міграції речовин-забруднювачів в екосистемах, синергетичного впливу кількох негативно діючих чинників на біоту екосистем, радіоємності під час розрахунку надійності екологічних систем, радіаційного ураження багатоклітинного організму, пострадіаційного відновлення екосистеми та стаціонарна камерна модель спрощеної рослинної екосистеми.
3. Використаний у роботі теоретичний підхід до аналізу надійності екосистем на базі камерних моделей дає можливість отримувати необхідні  експериментальні дані для побудови камерних моделей екосистем різної складності та їх аналізу, спираючись на універсальність методу. 
На основі відомої біологічної схожості поведінки 137Cs, як фізіологічного аналога К, запропоновано гіпотезу щодо подібності поведінки цих елементів в довкіллі, зокрема – здатності накопичуватися в живих організмах. Мова йде про можливість оцінювати та моделювати надійність екологічних систем через поведінку 137Cs, який здатний відображати фундаментальні характеристики екосистем – їх надійність при дії різних небезпечних чинників. 
4. Створено сукупність математичних моделей, яка показує аналітичну та кількісну залежність уражень (реакцій) біоти на інтенсивність та отриману дозу радіоактивного опромінення як самостійного фактора, так і при взаємодії з іншими чинниками, їх вплив на ріст рослин та інші характеристики життєдіяльності біоти, а також відновлення (регенерацію) біоти як функціональну залежність від проміжку часу після радіаційного впливу. 
На основі досліджень запропоновано ідеї та моделі для дослідження та оцінювання стійкості та надійності біологічних систем різної складності від клітинного рівня ієрархії до екосистем. Показано перспективність та евристичність надійнісного підходу та його методів для встановлення засад забезпечення благополуччя та стійкості різноманітних біосистем.
5. Розроблено метод кількісної та чисельної оцінки стану екологічних систем, який передбачає чотири послідовні процедури: 1) обґрунтування параметра показника надійності залежно від структури та конфігурації екологічної системи, її типу; 2) вибір формули для розрахунку надійності; 3) проведення розрахунків надійності екосистеми щодо транспорту тарсера, як показника її життєдіяльності та благополуччя; 4) оцінювання стійкості екосистеми та її здатність протистояти впливу зовнішніх чинників. 
Розроблено алгоритм аналізу та оцінювання фактора pадiоємностi екологічних систем різних типів, застосовано метод якісної та чисельної оцінки їх стану, а саме: агроекосистем (фактор радіоємності – 0,6–0,9), каскаду Дніпровських водосховищ (фактор радіоємності сягає від 0,3 до 0,94), силових (фактор радіоємності – 0,3–0,8), гірських (фактор радіоємності – 0,1–0,6) та лісових (фактор радіоємності – не менше 0,95–0,98) екосистем. Це доводить, що екологічні системи здатні витримувати певне радіаційне навантаження, що визначається структурою, конфігурацією та типом екосистеми.
6. Для аналізу та прогнозування міграції забруднювальних речовин у екологічних системах використано технічні можливості програмного продукту ESRI ArcGIS, розроблено та використано модельно-аналітичну ГІС, що дозволило оцінювати екологічну безпеку в локальних екосистемах та у великих ландшафтах.
Запропонований варіант аналітичної ГІС-технології дозволяє робити необхідне оцінювання та прогнозування стану й екологічної безпеки екосистем різного типу ландшафтів. Застосування методів структуризації й оцінки стану екологічних систем на територіях, де розташовані полігоні «Лісники» (Конча-Заспа) та атомні електростанцій (Південноукраїнська, Хмельницька, Запорізька), дозволяє першочергово виявляти місця найбільшого депонування радіонуклідів з подальшим проведенням рекультивації, ремедіації та дезактивації забруднених територій.
7. Уперше встановлено, що стратегія застосування реальних контрзаходів у ландшафтах може включати два основні шляхи. Перший – визначення зон акумуляції радіонуклідів у ландшафті і застосування контрзаходів саме в зонах, де відзначені високі значення факторів радіоємності. Другий – формування територій за допомогою ландшафтно-будівельних заходів з метою підвищення радіоємності на територіях, де можна надійно захоронити радіонукліди або ефективно використовувати контрзаходи. 
Дієві контрзаходи можуть підвищувати значення факторів радіоємності екосистем або їх елементів. Враховуючи ці обставини, можна пропонувати оптимальну систему реабілітації радіонуклідзабруднених територій, і перш за все, – ґрунтів.
Застосування розроблених методів дозволяє провести надійнісну структуризацію екологічних систем і залежно від з’ясування її конфігурації й типу (ландшафтна, водна, лісова, гірська, схилова чи агроекосистема) оцінити стійкість екосистеми до радіаційного впливу, розробити найефективніші та економічно вигідні комплекси контрзаходів щодо радіаційного та інших видів впливів. 
Дослідженнями закладені основи для створення проекту технології пилопригнічення та закріплення червоних шламів на шламосховищі Миколаївського глиноземного заводу та інших небезпечних об’єктах України. 
Застосування методів надійності екологічних систем, якісної та чисельної оцінки стану екосистем на техногенно-урбанізованих територіях підтверджує їх достовірність та сприяє припиненню процесу погіршення стану екосистем на території Миколаївського глиноземного заводу, очищення, дезактивації та ремедіації забруднених територій.
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1 пасовище           S   = 80 га;  у рожай  –   0,1 кг/м 2 .         Щільність   забруднення            ґрунту  –   0,7 Кі/км 2 ;          К П   = 100  –   300 ;              к орів  –   40                                     

2 пасовище   S   = 130 га; урожай  –   0,3 кг/м 2 .   Щільн ість   забруднення   ґрунту   –   1,3 Кі/км 2 ;      К П   = 50  –   200;   к орів  –    70    

Село Галузія   Населення   –   1450   осіб ,   у   тому числі   діти  –   380,   пенсіонери  –   610, робітники  –   460 .   Щільність   забруднення   городніх культур  –   0,6 Кі/км 2    

3   пасовище (сіянка):   IV   S   = 45 га ;  у рожай  –   1,2  кг/м 2 .   Щільність   забруднення     ґрунту  –   1,4 Кі/км 2 ;     К П   = 120  –   270 ; к орів  –   28                                                                            4 пасовище:   V   S   = 64 га;  у рожай  –   0,4  кг/м 2 .   Щільність   забруднення   ґрунту  –   1,7 Кі/км 2 ;   К П   =  80  –   340 ;   к орів  –   44                                                                          

Ліс   Площа = 240 га   У рожай грибів  –   7 кг/км 2 ;   щільність   забруднення  –   2,1 Кі/кг; К П   = 150  –   480.     У рожай ягід (чорниці)  –   30 кг/км 2  (чорничник);    щільність   забрудненн я  –   700  –   1100 Бк/кг; К П   = 50   –   70.     Деревина, щільність   забруднення  –    10 –   30 Бк/кг ;  К П   = 0,5 – 2                                   
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1 пасовище   



   S = 80 га; урожай – 0,1 кг/м2. 



   Щільність забруднення     



   ґрунту – 0,7 Кі/км2;  



   КП = 100 – 300;      



   корів – 40                                 











2 пасовище



S = 130 га; урожай – 0,3 кг/м2.



Щільність забруднення



ґрунту  – 1,3 Кі/км2;  



КП = 50 – 200;



корів –  70











Село Галузія



Населення – 1450 осіб,



у тому числі діти – 380,



пенсіонери – 610, робітники – 460.



Щільність забруднення



городніх культур – 0,6 Кі/км2











3 пасовище (сіянка): IV



S = 45 га; урожай – 1,2 кг/м2.



Щільність забруднення  



ґрунту – 1,4 Кі/км2; 



КП = 120 – 270; корів – 28 



                                                                   











4 пасовище: V



S = 64 га; урожай – 0,4 кг/м2.



Щільність забруднення



ґрунту – 1,7 Кі/км2;



КП = 80 – 340; корів – 44



                                                                   











Ліс



Площа = 240 га



Урожай грибів – 7 кг/км2;



щільність забруднення – 2,1 Кі/кг; КП = 150 – 480. 



Урожай ягід (чорниці) – 30 кг/км2 (чорничник); 



щільність забруднення – 700 – 1100 Бк/кг; КП = 50 – 70.  



Деревина, щільність забруднення –  10– 30 Бк/кг; КП = 0,5–2                                 
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2 пасовище     S   = 29 га;    у рожай  –   0,2 кг/м 2 ;      щільність   забруднення    ґрунту  –   1,29 Кі/км 2 ;     К П   = 3  –   8 ,   к орів  –    20     

3 пасовище   S   = 90 га;    у рожай  –   0,5  кг/м 2 ;   щільність   забруднення   ґрунту    –   1,34  Кі/км 2 ;   К П   =  5  –   11 ,   Корі в  –   35   1 пасовище (сіянка )   S   = 84 га;                     у рожай  –    1,4 кг/м 2 ;      щільність   забруднення     ґрунту  –   1,27 Кі/км 2 ;   К П   = 1  –   5 ,   к орів  –    30    

Село Коцюбинчики   Населення  –   850,   у   тому числі діти  –   61,   робітники  –   330,    пенсіонери  –   459 .   Щільність   забруднення    ґрунту   –   1,2 Кі/км 2     

4 пасовище   S   = 40 га;    у рожай  –   0,3  кг/м 2 ;   щільність   забруднення    ґрунту  –   1,19  Кі/км 2 ;   К П   =  0,5  –   3 ,   к орів  –   28    5   пасовище (сіянка)   S   = 32,5 га;    у рожай  –   1,3  кг/м 2 ;   щільність     забруднення   ґрунту  –   1,30 Кі /км 2 ;      К П   = 4  –   9, корів  -   22     Корів  –   22   
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2 пасовище



 S = 29 га; 



урожай – 0,2 кг/м2;  



щільність забруднення 



ґрунту – 1,29 Кі/км2; 



КП = 3 – 8, корів –  20   







3 пасовище



S = 90 га; 



урожай – 0,5 кг/м2;



щільність забруднення



ґрунту   – 1,34 Кі/км2;



КП =  5 – 11, Корів – 35







1 пасовище (сіянка)



S = 84 га;                  



урожай –  1,4 кг/м2;    щільність забруднення  



ґрунту – 1,27 Кі/км2;



КП = 1 – 5, корів –  30  







Село Коцюбинчики



Населення – 850,



у тому числі діти – 61,



робітники – 330, 



пенсіонери – 459.



Щільність забруднення 



ґрунту  – 1,2 Кі/км2  







4 пасовище



S = 40 га; 



урожай – 0,3 кг/м2;



щільність забруднення 



ґрунту – 1,19 Кі/км2;



КП =  0,5 – 3, корів – 28 







5 пасовище (сіянка)



S = 32,5 га; 



урожай – 1,3 кг/м2;



щільність  забруднення ґрунту – 1,30 Кі/км2;  



КП = 4 – 9, корів - 22



 Корів – 22 
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