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 BEVEZETÉS ÉS CÉLKIT � ZÉSEK 

1.1. RADIOAKTIVITÁS A TERMÉSZETBEN ÉS A MESTERSÉGES RADIOIZOTÓPOK  

Értekezésemben három évtizedes radioökológiai kutatómunkám eredményeit foglalom össze. Ezért 
ez nem egyetlen téma kidolgozása, hanem párhuzamosan végzett módszerfejlesztés és alkalmazás a 
környezettudomány különböz�  területén, in memóriám Hevesy György (1885-1966) 
radiokémikusra, aki felfedezte a hafniumot és 1944-ben a kémiai folyamatok kutatása során a 
radioizotópok nyomjelz� ként való alkalmazásáért kapta meg a Nobel-díjat (Hevesy, 1948). 

A radioaktív sugárzás forrása az atommag. Maria Curie és Pierre Curie kémikusok a XIX. század 
legutolsó éveiben az uránium Becquerel által felfedezett sugárzását tanulmányozták, és azt találták, 
hogy egy másik nehéz elem, a tórium vegyületei is az uránhoz hasonlóan spontán sugárzást 
bocsátanak ki. Ezt az általános jelenséget radioaktivitásnak nevezték el.  
A sugárzások egyetlen érzékszervünkkel sem érzékelhet� k, de kölcsönhatásba lépnek a különböz�  
anyagokkal és így detektálhatóvá válnak. A mérések többnyire azon alapulnak, hogy az anyagba 
bejutott radioaktív sugárzás útja mentén ionizál, vagyis megfosztja elektronjaiktól és elektromosan 
töltötté teszi az atomokat, molekulákat. Megfelel�  nukleáris mér� m� szerekkel meg lehet határozni 
a részecskék számát, vagyis a sugárzás mennyiségét és mérhet�  a részecskék energiája is. A 
kibocsátott sugárzás fajtája, annak energiája jellemz�  az adott izotópra, ezért az ismeretlen eredet�  
sugárzás elemzéséb� l vissza lehet következtetni a kibocsátó izotópra. Ezen alapulnak az anyagok 
összetételét felderít�  analitikai módszerek. 
Számos kérdés merül fel a radioaktivitással kapcsolatosan, például 

- Hol dúsulnak fel a természetes radioaktivitást szolgáltató radioizotópok a környezetben?  
- Milyen sajátosságokkal rendelkeznek az atommagsugárzások? 
- Veszélyes-e a mindenütt jelenlév�  radioaktivitás? 
- Van-e haszna a radioaktív sugárzásnak alkalmazásának? 

Ezeknek a kérdéseknek a megválaszolása el� segíti a radioaktivitás alaposabb megértését és 
gyakorlati alkalmazhatóságát. 
 
Frédéric Joliot és Iréne Joliot-Curie 1934-ben alfa-sugarakkal bombázott alumínium atommagokat, 
és a reakció eredményeként radioaktív foszfor atommagot kapott. Felfedezték a mesterséges 
radioaktivitást, a sugárzó, bomló atomok létrehozásának lehet� ségét. Alfa-, proton-, deuteron- és 
neutron-besugárzással sokféle radioaktív izotópot állítottak el� . 

Nagy el� relépést jelentett Enrico Fermi felismerése: az atommagok legszívesebben 
kisenergiájú, lassú neutronokat fognak be. Sorra besugározták neutronokkal a különböz�  elemek 
atommagjait, ezek a kísérletek vezettek el az atommaghasadás felfedezéséig. 
A mesterséges radioaktivitás felfedezése még egy fontos módszer kidolgozását tette lehet� vé. Az 
aktivációs analízis segítségével az anyagok elemi összetétele határozható meg. A vizsgált mintát 
neutron-, gamma-, vagy töltött részecske (proton, alfa-részecske stb.) nyalábbal besugározzák. A 
kilép�  sugárzások jellegéb� l, energiájából és intenzitásából következtetnek a mintát felépít�  elemek 
fajtájára és mennyiségére. A módszer csak kis mintát igényel és nagyon érzékeny, vagyis nagyon 
kis anyagmennyiség kimutatását is lehet� vé teszi. Kiterjedten alkalmazzák a környezetvédelmi 
analitikában, biológiai nyomelemek kimutatására (Marx, 1996).  
 

A radioaktív szennyez� dés lehet természetes, kozmogén eredet� , valamint származhat 
antropogén forrásból. Idetartozik a hulló por, a csapadék, a kozmikus sugárzás, a talaj radioaktív 
elemeinek természetes sugárzása, mint környezeti szennyezettség. A szennyez� k bekerülése az 
ökoszisztémába veszélyezteti a környezetet, egészségkárosító hatása van, életmin� ség romlását 
eredményezi.  
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A légköri aeroszolok kiülepedése, a tisztított vagy tisztítatlan szennyvizek bevezetése az él� vizekbe 
és a talajerózió egyaránt hozzájárulnak az üledékek kialakulásához. Az üledékekben felhalmozódó 
veszélyes anyagok állandó kapcsolata a vízzel folyamatosan fenntartja az újramobilizálódás 
kockázatát. Hazánkban az elmúlt évben bekövetkezett Tisza-Szamos katasztrófák hívták fel a 
figyelmet a rendszeres üledékvizsgálatok jelent� ségére.  

A kísérleti atombomba robbantások, valamint az atomer� m� vek által esetlegesen kibocsátott 
radioaktív szennyez� , például az 1986-ban bekövetkezett Csernobili atomer� m�  baleset 
következtében Magyarországon a Cs-137 radioizotóp kihullásának eloszlása a felszínen egy 
nagyságrendbeli növekedést mutatott. Jelenléte ma is jól kimutatható a fels�  talajrétegben és a 
felszíni vizek üledékében.  

A különböz�  anyagokon áthatoló radioaktív sugárzás alkalmazásával, nagy tömeg�  anyagra 
jellemz� , számos folyamatos fizikai mérés végezhet�  (vastagság-, s� r� ség-, nedvességmérés, 
szintmérés). A különböz�  anyagok megkülönböztetésére, mozgásuk, koncentrációváltozásuk, 
keveredésük vizsgálatára használt radioaktív nyomjelz�  anyagok érzékeny és gyors módszerekkel 
kimutathatók. A nyomjelz�  az anyag tulajdonságait nem változtatja meg és a jelzett anyaggal 
azonos módon viselkedik. Ehhez kapcsolódva indokolt annak áttekintése, hogy milyen nukleáris 
mérés- és nyomjelzéstechnikai vizsgálati módszerek terjedtek el az elmúlt évtizedekben és milyen 
további lehet� ségekkel biztosítható azok fejlesztése. 

1.2. CÉLKIT � ZÉSEK  

A téma aktualitásának, valamint indokoltságának megfelel� en kutatómunkám legf� bb célja a 
radiológiai mérési módszerek fejlesztése és alkalmazásának lehet� ségei az ökoszisztémában és az 
épített környezetben. Mindezeken belül kiemelt figyelmet fordítottam a nukleáris analitikai és 
radioizotópos nyomjelzéstechnikai transzport vizsgálatokra és a környezeti radioaktivitás 
megfigyelésére. Ugyanakkor a vizsgálati eredmények alapinformációt szolgáltatnak a talajban, az 
üledékben lév�  radioizotópok eloszlásáról és átrendez� désér� l. 
Munkám céljai ennek megfelel� en a következ� k voltak: 

�  Radioökológiai és környezeti monitoring vizsgálatok Észak-közép Magyarország, f� leg Pest 
megye és Gödöll�  körzetében. Ezen belül a következ�  kérdésekkel foglalkoztam: 
Természetes ökoszisztémák vizsgálata: e kutatási program célja a talajok és üledékek 
elemtartalmában bekövetkezett környezeti eredet�  változások nyomon követése 
radioizotópos nyomjelzés-technika alkalmazásával. Ennek keretében az alábbi vizsgálatokat 
végeztem: 

- Részletes vizsgálatok, amelyek kifejezetten a Csernobil hatás követésére irányultak a 
Gödöll� i-tórendszerben. Az üledék képz� dés id� skálájának meghatározása.                              

- A talaj-üledék vizsgálat kiegészítése méz bioindikátorral. 
- Három kis vízgy� jt� : a Rákos-patak és Észak-közép Magyarország két további 

kisvíz-gy� jt�  területén (a Galga-patak és a Mátrában a Nagy-patak és az erre 
telepített Csórréti Víztározó) a gamma-háttér felmérése, a talaj-víz-üledék 
kapcsolatok természetes és mesterséges nuklidok eloszlásának vizsgálata. A 
természeti környezet radiológiai elemzése, a talajerózió, az üledéktranszport 
vizsgálata.  

 
�  A másik kérdésben az épített környezet vizsgálatával foglalkoztam: e kutatási program célja 

a hazánkban alkalmazott épít� anyagok természetes radioaktivitásának meghatározása, és az 
ehhez kapcsolódó sugárterhelés becslése, az épít� anyagok gyártási folyamatainak 
ellen� rzése radioizotópos nyomjelzés technikai és radioanalitikai módszerekkel, a fajlagos 
energia felhasználás, a gyári selejt csökkentése érdekében. Ehhez kapcsolódóan a következ�  
vizsgálatokat végeztem: 

- Épít� anyagok – a nyersanyag, a félkész és kész termékek - természetes 
radioaktivitásának mérése és az ehhez kapcsolódó sugárterhelés becslése. Elemeztem 
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a hazai h� er� m� i salak és pernye radiológiai szelektív nuklid specifikus 
vizsgálatainak eredményeit és javaslatot tettem hazai alkalmazására. Becsléseket 
végeztem az épített környezetnek az él� világra vonatkozó sugárterhelésére és 
min� sítettem az ehhez kapcsolódó modell számítások eredményeit. 

- Az épít� anyag gyártása során végzett radioizotópos nyomjelzés-technikai keverék és 
anyagáramlás vizsgálatok, modellek, az optimális keverési id� , az adalék anyagok 
keveredésének és fajtázódás elemzése, az anyag áramlásának és tartózkodási 
idejének, a végtermék homogenitásának és az anyag eloszlásának meghatározása. 

- Az üveghibák radioanalitikai vizsgálata és hasznosítási lehet� ségei. 
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1. IRODALMI  ÁTTEKINTÉS 

2.1. A RADIOAKTÍV INDIKÁTORMÓDSZER ALKALMAZÁSÁNAK KEZDETE  

A radioaktív izotópok nyomjelz� ként való alkalmazásának technikáját Hevesy György dolgozta ki. 
A vizsgálandó nem radioaktív elemhez kis mennyiség�  radioaktív elemet kevert. A sugárzó és a 
nem sugárzó izotóp kémiailag azonos módon viselkedik, azonos módon vándorol, tehát a sugárzás 
mérésével nyomon követhet� k a változások. A mesterséges radioaktivitás felfedezését követ� en 
nagymértékben kib� vült a nyomjelzéses módszer lehet� sége. Hevesy 1923-ban növényekben, 1934-
tól állatokban lejátszódó biológiai folyamatokat vizsgált. Többek között az él� lények vízfelvételét, 
a foszfor- és a vasanyagcserét tanulmányozta (Hevesy és Paneth, 1938; Hevesy, 1948; Kamen, 
1951). 

2.2. A RADIOAKTÍV SUGÁRZÁS FAJTÁI , VÉDEKEZÉS A SUGÁRZÁS ELLEN ÉS MÉRÉSE 

A pozitív töltés�  alfa-sugárzás valójában hélium atommag, azaz két proton és két neutron alkotja. 
Útja mentén er� sen ionizál, ezért áthatoló képessége igen kicsi, még egy papírlapon sem képes 
átjutni. Az alfa-sugárzás elnyelésére nem szükséges véd� fal, mert néhány centiméter leveg� ben, 
illetve a b� r küls�  rétegében teljesen elnyel� dik. 

A béta-sugárzás negatív elektronokból (az úgynevezett � +- esetén elektronok pozitív 
antirészecskéib� l, pozitronokból) áll. Az alfa-sugárzásnál kevésbé ionizáló hatású, 
áthatolóképessége nagyobb. Béta-sugárzás elleni védelemre alacsony rendszámú atomokat 
tartalmazó anyagokat (grafit, víz, üveg, plexiüveg stb.) alkalmaznak. 

A gamma-sugárzás nagy energiájú elektromágneses sugárzás, áthatolóképessége a 
legnagyobb. Gamma-sugárzás által okozott dózisintenzitás ólom, vas, barit, beton és víz 
alkalmazásával csökkenthet�  (a sugárzás intenzitása exponenciálisan csökken az abszorbens 
vastagságával). 
Ma radioaktív sugárzásnak nevezzük azokat az atommagban lejátszódó folyamatokat is, melyek 
során más részecskék, például protonok vagy neutronok lépnek ki a magból. Neutronforrás 
árnyékolására leggyakrabban paraffin, víz, vagy beton szolgál. Gamma-sugárzást is kibocsátó 
neutronforrás (pl.226Ra-Be) esetén a kis rendszámú neutron-abszorbenst célszer�  vasal és ólommal 
bélelni. Termikus neutronok elnyeléséhez 1 mm-es Cd-lemez is elegend� . 
A sugárzást kibocsátó izotópok felezési ideje azaz id� , amely alatt egy adott radioaktív 
anyagmennyiség fele elbomlik. A radioaktív bomlás és annak felezési ideje befolyásolhatatlan, 
megváltoztathatatlan anyagi jellemz�  (Kiss és Vértes, 1979).  

2.2.1. Radioaktív sugárforrások 

A radioaktív sugárforrások általában többféle sugárzást is kibocsátanak (pl. a neutronokat 
szolgáltató sugárforrások mindig kibocsátanak gamma-sugárzást is). A legtöbb célra mesterségesen 
radioaktívvá tett elemeket használnak fel sugárforrásként. A radioaktív sugárforrások aktivitását a 
másodpercenkénti bomlások számával, a hozammal, vagy a fluxussal jellemezzük. A sugárzás 
er� ssége a távolság négyzetével csökken, ha a sugárzás útjában nincsen semmiféle akadály. Éppen 
ezért figyelembe kell venni a sugárzásnak az anyagon való áthaladás következtében létrejöv�  
gyengülését is. 
A természetben csak azok a radioaktív elemek fordulnak el� , amelyek hosszú felezési idej� ek és 
összemérhet� k a Föld korával, vagy azok, amelyek valamilyen radioaktív elem bomlása, vagy a 
természetben állandóan bekövetkez�  magreakciók révén folyamatosan keletkeznek (Lengyel és 
Jász, 1966). 
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2.2.2. A radioaktív sugárzás mérése 

A radioaktív sugárzás mérése a sugárzás és a detektoranyag közötti energia kölcsönhatáson alapul. 
A radioaktív sugárforrásból érkez�  részecske a detektor anyagában elnyel� dik, a radioaktív 
sugárzás energiájának egy része vagy a teljes energia a detektorban átalakul más energia-formává. 
A töltött részecskék energiájukat a detektor atomjaival történ�  direkt ütközésekben ionizációra, 
vagy gerjesztésre fordítják. Másrészt a semleges részecskék el� ször valamilyen magreakciót 
váltanak ki a detektorban és így hoznak létre töltött részecskéket, melyek aztán ionpárokat vagy 
gerjesztett atomokat keltenek. A detektorhoz kapcsolódó elektronika ezt az energiát elektromos jellé 
transzformálja. A keletkezett impulzusok nagysága arányos a sugárrészecskék energiájával és 
id� egységre es�  száma a sugárzás intenzitásával (Marx, 1996).  
A feszültségimpulzust er� sít� vel felnagyítjuk, szükség esetén formáljuk, hogy a jelfeldolgozó 
könnyebben kezelhet�  elektromos impulzust kapjon. Az analizátor feladata a jelek nagyság szerinti 
osztályozása, a számláló pedig a megadott id� tartam alatt mért impulzusok számát adja meg. A 
ratemeter (nukleáris mér� m� szer a radioaktivitás nagyságának folyamatos jelzésére) átlagos 
impulzusszámot mutat, analóg formában. (Bódizs, 2006) 

2.2.3. Detektor típusok: 

2.2.3.1. Gáztöltés�  detektorok 

A gáztöltés�  detektorok m� ködése a radioaktív sugárzás alkotta részecskék és a gázatomok közötti 
rugalmatlan ütközéseken alapszik. A kölcsönhatások során így a gázatomok (molekulák) 
ionizálódnak, illetve gerjeszt� dnek a részecskepálya mentén. Ezek a detektortípusok az ionizációs 
kamra, a proporcionális számláló és a Geiger-Müller (GM) cs� . A GM-csövek alakja legtöbbször 
hengeres formájú. A végablakos cs�  ablaka készülhet pl. alumíniumötvözetb� l, vagy csillámból. 
Számlálási sebessége csak a mért sugárzás dózisteljesítményét� l függ. A halogén kioltógázos GM-
csövek -40- +60°C tartományban jól használhatók. Az egyszer�  felépítés�  GM detektorokat a 
sugárvédelemben, a környezeti radioaktivitás mérésében és az ipar küls�  területein alkalmazzák 
(Fényes, 1956).  

2.2.3.2. Szcintillációs detektorok 

A radioaktív sugárzás fényfelvillanásokká történ�  átalakítása a szcintillációs kristályban történik. 
Hofstadter kimutatta, hogy a NaI(Tl) kristályból kilép�  fényfelvillanások intenzitása (fotonok 
száma) egyenesen arányos a kristálynak átadott energiával. Ez lehet� séget ad a radioaktív 
részecskék energiájának a meghatározására is, azok id� egységenkénti számának (intenzitásának) 
mérése mellett (Hofstadter, 1949; Kroó és Quittner, 1969). Az ideális szcintillátor  

- jó hatásfokkal alakítja át a mérend�  részecske energiáját detektálható fénnyé; 

- az átalakítás lineáris, azaz a fényhozam a lehet�  legszélesebb részecske-energia tartományban 
arányos az abszorbeált energiával; 

- a kristály átlátszó a fényre; 

- a létrehozott fényimpulzus lecsengési ideje rövid, hogy gyors impulzusok keletkezzenek 
(számlálási sebesség); 

- nagyméretben, jó hatásfokkal gyártható; 

- törésmutatója közel kell legyen az üvegéhez (kb. 1,5), hogy biztosítsa a jó fénycsatolást a 
fotoelektronsokszorozóhoz (a teljes-visszaver� dés lényegében elhanyagolható). 

A nátrium-jodid kristályhoz még olvadt állapotban kis mennyiség�  tallium jodidot adva igen magas 
szcintillációs fényhozam érhet�  el. Kísérletek szerint a transzformációs hatásfok maximuma 10-3 
mól tallium-koncentrációnál van. A kisugárzott fény hullámhosszának maximuma 410 nm körüli és 
szélességi tartománya kb. 70 nm. Ezek az értékek jól illeszkednek a fotoelektronsokszorozó 
fotókatódjának érzékenységéhez. A kristály utánvilágítási (a kristályt ért sugárzást nem közvetlenül, 
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hanem valamilyen id�  eloszlással követik a szcintillációk) ideje kb. 0,2 � s. A NaI-ból viszonylag 
egyszer� en növeszthet�  nagyméret� , tiszta (átlátszó), tehát jó hatásfokú egykristály. S� r� sége és 
rendszáma (I) következtében gamma-sugárzás mérésére kiváló, de neutronok kivételével 
mindenfajta radioaktív sugárzás detektálására is alkalmas. A kristályt higroszkópossága miatt 
légmentesen, üvegablakkal ellátott, belül MgO fényreflektáló bevonatú alumínium tokba építik. A 
töltött részecskék a burkolaton gyakorlatilag nem tudnak áthatolni. 

2.2.3.3. Félvezet�  detektorok 

A félvezet�  detektorok a „legfiatalabb” elektromos detektorcsalád a nukleáris méréstechnikában. A 
félvezet� kben az ionizáció a szilárd kristályban történik és a töltéshordozók elektronok és pozitív 
„lyukak”. A félvezet�  detektorok legnagyobb el� nye az egyéb radioaktív sugárzásmér�  
detektorokhoz képest kiváló energiafelbontó képességük. Adott abszorbeált sugárzási energia kb. 
két nagyságrenddel nagyobb számú töltéshordozó párt kelt félvezet� ben, mint a szcintillációs 
detektorban. A félvezet�  detektor el� nyei: 

- lineáris válaszfüggvény (impulzusamplitúdó-részecskeenergia) széles energiatartományban; 

- adott méret esetén nagyobb hatásfok (pl. a gáztöltés�  detektorokhoz képest, mert s� r� sége kb. 
1000-szerese a gázokénak); 

- id� beli felbontóképessége igen jó (10-8 s);  

- m� ködtethet�  vákuumban; 

- mágneses térre érzéketlen. 

A félvezet�  detektort a neutronsugárzás károsítja, ezért neutrondetektálásra nem alkalmas. 
Üzemeltetése alacsony h� mérsékletet igényel (cseppfolyós nitrogénnel), de nemcsak mérés közben 
(feszültség alatt) kell h� teni. A gamma-spektroszkópiában a nagyobb gamma-energiák és a nagyobb 
hatásfok iránti igény teszi szükségessé a hengeres (koaxiális) HP Ge-detektor használatát.  

2.2.3.4. Szilárdtest nyomdetektorok 

Dielektromos szilárd anyagokban a mérend�  nagy fajlagos ionizációval rendelkez�  részecskék 
behatolásakor átadják az energiájukat az elektronoknak és pályájuk mentén a dielektrikum 
szerkezete roncsolódik. A nyoms� r� ség a fajlagos ionizáció függvénye. A nyomok a csillámban 
1010 évig is megmaradnak. Ez a szubmikroszkópikus elváltozás megfelel�  marató anyagok 
alkalmazásával, mikroszkóppal már jól látható nyomokká alakítható. A kiértékeléshez 
mikroszkóphoz kapcsolt videokamera és kép analizátor használatos (Tóth et al., 1997). 
A szilárdtest nyomdetektorokat leggyakrabban 222Rn detektálására alkalmazzák az alfa-
részecskéken keresztül, továbbá neutronokra konverterfóliákkal (melyekben hasadás vagy 
megfelel�  magreakció játszódik le) a hasadási termékek alapján, vagy a 6Li illetve 10B-on 
végbemen�  (n,� ) reakció alfa-részecskéinek felhasználásával. 
A nyomdetektorok lehetnek szervetlen anyagok (különböz�  üvegek, kvarc, kova), ahol a maratást 
HF-dal végzik és szerves anyagok (polikarbonát, cellulóz-nitrát, cellulóz-acetát, allil-diglikol 
karbonát) maratására pedig tömény NaOH vagy KOH oldatot használnak adott h� mérsékleten. A 
maratás id� tartama meghatározó, mert a túlmaratás nyomokat tüntethet el. 

2.2.3.5. Termolumineszcens detektor 

A termolumineszcens detektor a radioaktív sugárzás hatására létrehozható lumineszcencia 
jelenségét hasznosítja, melynek értelmezése a sávelmélet alapján lehetséges (Kanyár et al., 2004). 
Ha valamely, szcintillációra képes kristályt radioaktív sugárzás ér, a vegyérték elektronok a 
gerjesztés hatására a vezetési sávba kerülnek, azaz ionizáció következik be. Egyes szigetel�  
anyagok esetén a radioaktív sugárzás hatására gerjesztett elektronok egy része a vezetési sávból 
nem a vegyérték sávba, hanem a tiltott sáv egy-egy úgynevezett energiacsapda nívójára kerül. 
Csapdát jelentenek a mesterségesen bevitt szennyezések vagy hibahelyek. Ezek az elektronok a spin 
és más mennyiségekre vonatkozó kvantummechanikai kiválasztási szabályok miatt innen igen kis 
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valószín� séggel kerülnek vissza a vegyérték sávba (Marx, 1996). A szokásos környezeti viszonyok 
mellett az elektronok évekig, vagy akár évtizedekig maradnak a csapdában. Viszont, ha a 
szigetel� anyagot melegítjük, kif� tjük, akkor a csapdában rekedt elektronok visszakerülnek a 
vegyérték sávba, és onnan nagyobb valószín� séggel, fénykibocsátás mellett, az alapállapotba. A 
kibocsátott fény fotoelektronsokszorozóval jól mérhet� . A termolumineszcens detektorok (TLD) 
hosszú idej� , integrális expozíciómérésére használhatók. 
Gyakorlatban leginkább a következ�  TL anyagokat alkalmazzák: gamma-dozimetria: BeO+Li; 
Al 2O3+Mg+Y; CaF2+Mn; CaSO4+Mn; � +n dozimetria: 6LiF+7LiF. A két anyag gamma-sugárzása 
azonos érzékenység� , a 6Li neutronokra is érzékeny a 6Li+n reakció alapján, melyb� l alfa-
részecskék és T keletkezik. Tehát a 6Li a n+� -át méri, a 7Li a � , a különbségb� l a neutrondózis 
nyerhet� . 

2.2.4. Gamma-spektrometria 

A gamma-spektrometriát számos területen alkalmazzák radioaktív izotópok kvantitatív és kvalitatív 
meghatározásához. A kvalitatív meghatározás alapja az, hogy egy radioizotópból emittált gamma-
fotonok energiája jellemz�  a kibocsátó radioizotóp fajtájára. A gamma-fotonok intenzitásának (az 
id� egység alatt kibocsátott, adott energiájú gamma-fotonok száma) méréséb� l a radioizotóp 
aktivitása határozható meg. 
Detektorként minél nagyobb rendszámú és s� r� ség�  anyagot kell választani. Ez a gyakorlatban 
NaI(Tl)-kristállyal ellátott szcintillációs detektort, vagy HP Ge félvezet�  detektort jelent. 
A minta el� készítésénél a minta homogenitását biztosítani kell. A homogenitás azt jelenti, hogy 
bármekkora, mérésre szánt részben azonos koncentrációban legyenek jelen a mérend�  
radioizotópok. Ez a minta szárításával, aprításával, szitálásával és keverésével érhet�  el. Továbbá 
gondoskodni kell arról, hogy nagyobb területr� l származó mintavételezésnél (pl. környezeti minták) 
a minta reprezentatív legyen, azaz a vizsgált területre jellemz�  legyen (Choppin et al., 1995). 

2.2.5. Szcintillációs gamma-spektrumok 

A szcintillációs detektort akkor lehet alkalmazni, ha a minta nem sok különböz�  energiájú gamma-
vonalat szolgáltat. Kis energiáknál (E� <200 keV) a fotóeffektus a domináns, ahol a gamma foton a 
K héj egyik elektronjának teljes energiáját átadja. Az elektron a kötési energiájával csökkentett 
energiával lép ki. Az energia-különbség a K-héj betöltése során karakterisztikus röntgenfoton 
formájában szabadul fel. Ha a röntgenfoton is elnyel� dik a kristályban, akkor a kristály által felvett 
energia megegyezik a belép�  gamma foton energiájával. Amennyiben röntgen foton kilép a 
kristályból, a kristály által felvett energia a kötési energiának megfelel�  értékkel kisebb lesz a 
primer gamma foton energiájánál. 
Mivel a fotoeffektus valószín� sége a rendszám negyedik hatványával arányosan n�  (Bódizs, 2006), 
a NaI(Tl) kristálynál gyakorlatilag csak a jód karakterisztikus röntgensugárzása lesz domináló, azaz 
kiszökés esetén 28 keV energia távozik. Ezért a kisenergiájú gammasugárzás szcintillációs 
spektrumán tehát ún. fotócsúcs lesz látható (E� -nak megfelel�  és annál 28 keV-tal kisebb). A 
gamma-energia növekedésével a fotócsúcs és a kiszökési csúcs közötti relatív különbség csökken, s 
a korlátozott energia felbontás miatt a kiszökési csúcs folyamatosan a fotocsúcsba olvad. 
A közepes energiájú gamma-fotonok (200-2000 keV) leggyakrabban a Compton-szórás révén 
lépnek kölcsönhatásba a szcintillációs anyaggal, detektorral. A szórás következtében a gamma-
fotonok energiája csökken, iránya változik. A szcintillátor által felvett 	 E energia a következ�  lesz: 

  
	 E = E�  - E'.                             (2, 1) 

 
Mivel E' a szórás szögét� l (0-180°) függ� en változik, a keletkezett, ún. Compton-elektronok 
energiaspektruma is egy Emax értékkel rendelkezik (Compton-él, Ecé), amely a spektrumban a 
szcintillációs detektálás statisztikus mechanizmusa miatt kissé elmosódva jelenik meg. 
A csökkent energiájú szórt foton vagy eltávozik a kristályból, vagy – esetleg újabb Compton 
szóródás után – fotoeffektus révén teljes maradék energiáját leadja. Ez utóbbi folyamat rövid id� n 
belül (gyakorlatilag egy id� pontban) játszódik le, így a szcintillátorban keltett fényfelvillanás, 
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illetve az ebb� l keletkezett elektromos jel akkora lesz, mintha gamma-foton teljes energiáját egy 
lépésben (fotoeffektussal) adta volna le. Így a fotocsúcsnak megfelel�  amplitúdójú impulzusok egy 
része a közvetlen fotoeffektusból, másik – általában nagyobb része pedig a Compton-szórt, majd a 
fotoeffektus során kölcsönhatásba lépett fotonokból tev� dik össze. 
A kristályból kilép�  gamma-fotonok energiát visznek el magukkal, így a fotocsúcs alatti 
energiatartományban megjelenik a Compton szórással átadott energia spektruma. A kijutás 
valószín� sége a kristály méretének növekedésével csökken. 
A Compton-tartomány kis energiájú részén egy ún. visszaszórási csúcsot is megfigyelhetünk. Ennek 
oka, hogy a gamma-fotonok miel� tt a kristályba jutnak, a szcintillátort és a mintát körülvev�  
közeggel kölcsönhatásba lépve szóródnak, s így egy kisebb energiájú foton jut a kristályba. Mivel a 
legnagyobb bejutási valószín� sége a 180°-os szögben szórt fotonoknak van, a keletkez�  impulzusok 
amplitúdóeloszlása adja a visszaszórási csúcsot, amelynek helye (Ev):  

 Ev = E�  – E180°. (2, 2) 

Ezek alapján a fotocsúcs (E� ), a Compton-él (Ecé) és a visszaszórási csúcs (Ev) helye a spektrumban 
egyszer� en számolható, mégpedig úgy hogy: 

 E�  =  Ev + Ecé. (2, 3)  

Így ügyelni kell arra, hogy a minta, illetve a detektor körül ne legyen olyan közeg, amely a szóródás 
révén a sugárzás egy részének el� zetes energiacsökkenését idézi el� . 
Lényeges az anyagi min� ség is, mivel nagyobb rendszámú anyagoknál a fotoeffektus valószín� sége 
nagyobb, így pl. ólomárnyékolás esetén kisebb visszaszóródási csúcsot kapunk, mint vasnál. A 
visszaszóródási csúcs jelent� sen csökkenthet�  a távolsággal (pl. árnyékolás méreteinek 
növelésével). Árnyékoló anyagok esetén számolni kell az illet�  anyag karakterisztikus 
röntgensugárzása által keltett fotocsúccsal is. 

A nagy energiájú gamma-fotonok els�  lépésben Compton-effektus és párképzés révén adják 
át energiájukat a detektornak. E�  > 1,02 MeV energia felett jelentkezik a párképzés és a keletkez�  
pozitronok annihilációja során létrejöv�  0,51 MeV energiájú gamma-fotonok vagy elnyel� dnek a 
detektorban, vagy kölcsönhatás nélkül elhagyják azt. Ebben az esetben a fotocsúcsnak megfelel�  
energia alatt 0,51 MeV, illetve 1,02 MeV értékkel kisebb energiákon is megjelennek csúcsok 
(el� bbiben csak az egyik, utóbbiban mindkét foton távozik). E csúcsok mellett megtaláljuk a 
Compton-tartományt és az összes lehetséges folyamatnak megfelel�  kombinációt. Tehát egyetlen 
sugárzási energia mérésénél is összetett spektrumot kaphatunk. 

A detektor jellemzésére els� sorban az energiafelbontás és a hatásfok használatos. Az energia 
felbontásra jellemz� : a fotocsúcs szélessége, pontosabban a %-ban kifejezett relatív 
félértékszélesség (
 ). A NaI(Tl) szcintillátoroknál ezt általában a 137Cs radionuklid 661,6 keV 
energiájú fotocsúcsára adják meg. A spektrometriai célra alkalmas NaI(Tl) felbontása 7-10%. Ezért 
a gyakorlatban csak akkor alkalmazható pontos méréshez, ha egy vagy néhány, de lényegesen eltér�  
energiájú gamma-sugárzás van jelen (Keszthelyi, 1964).  

2.2.6. Félvezet�  detektoros gamma-spektrumok 

A félvezet�  detektorokat méréshez alacsony h� mérsékleten kell tartani, hogy jó felbontású 
spektrumot kapjunk. Ez rendszerint cseppfolyós nitrogén segítségével biztosítható. A detektort 
vákuumban helyezik el, ahol igen nagy (<1,3·10-3 Pa) és tiszta vákuumot kell el� állítani, hogy a 
detektor felületén ne legyenek kondenzált részecskék. Tokozáshoz alumínium vagy berillium 
használatos.  

A 100 keV alatti mérésekhez szilícium félvezet�  detektorok is megfelel� ek, de az ennél 
nagyobb energiák esetén a jobb hatásfok elérése céljából nagy tisztaságú Ge detektorokat 
használnak. 
A HP Ge-detektor – jó energiafelbontása miatt – sok radioizotópot tartalmazó minta mérésére 
alkalmas.  
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A detektorok felbontása a gamma fotonok által keltett töltéshordozók számának a statisztikus 
ingadozásától függ. A felbontást a 60Co-izotóp 1332 keV-os csúcsára szokták megadni, értéke 2 
keV körüli, azaz jobb, mint a szcintillációs detektoroké, így összetett spektrumok kiértékelésére is 
alkalmasak. 
A hatásfokot általában a 60Co izotóp 1332 keV-os csúcsán a 76x76 mm-es NaI(Tl) szcintillációs 
kristályra vonatkoztatva adják meg. Rutinméréseknél rendszerint 20-30%-os félvezet�  
detektorokkal találkozunk. A hatásfok nagymértékben energiafügg� , kis energiáknál a detektor 
típusa szerint (n vagy p) nagy eltérést tapasztalunk. 

A félvezet�  detektorral kapott spektrumon a 200 keV alatt a fotocsúcs dominál. Közepes 
energiánál jól látható a Compton-él és a Compton-tartomány. Ha a Compton effektus folyamán a 
szórt foton fotoeffektust vált ki, akkor ez a korlátozott id� beli felbontóképessége miatt, a 
fotocsúcsban összegezve jelenik meg hasonlóan, mint a szcintillációs detektoroknál. 
E�  > 1,02 MeV esetén a párkeltésb� l ered�  csúcsok is megjelennek. A kisméret�  detektoroknál 
valószín� , hogy mindkét 0,51 MeV-os gamma foton kilép (így az egyszeres kiszökési csúcs 
intenzitása kisebb, mint a kétszeresé). 

2.2.7. Kis radioaktivitások mérése:  

Környezeti minták radioaktivitásának meghatározásánál általában igen kis intenzitású radioaktív 
sugárzások mérése a feladat. Az ilyen méréseket csak különleges technikai megoldásokkal lehet 
elvégezni. 
A detektorral ellátott számláló-berendezéssel mért mintaszámlálási sebesség  

 i = 
mt
I

 (imp/s = cps), (2, 4) 

ahol I a tm mérési id�  (s) alatt regisztrált impulzusszám. A háttérkorrekcióhoz mérni kell a 
háttérszámlálási sebességet is: h = H/th, ahol H a vakminta th id�  alatt mért impulzusszáma. Ezek 
alapján a minta által létrehozott számlálási sebesség: 

 iminta = i – h = 
mt
I

 - 
ht

H
, (2, 5) 

és ennek statisztikai szórása (Bódizs, 2005): 

 � minta = 
22
hm t

H
t
I

+ . (2, 6) 

Ha a mérés gamma-spektrométerrel történik, akkor az MDA (MINIMUM DETECTABLE 
ACTIVITY) minimálisan detektálható aktivitás, 95%-os konfidencia szint mellett, a következ�  
módon számolható ki: 

 MDA = 
ge kt

H

h ××
+ 29,371,2

 , (2, 7) 

ahol �  egyenl�  az adott energián, adott geometriában a teljesenergia-csúcs hatásfokkal és k�  egyenl�  
az adott energiájú � -vonal gyakoriságával (Currie, 1968). A (2, 5) és (2, 6) összefüggésekb� l 
következik, hogy � minta  és MDA csökkentéséhez szükséges: 
- A mérési id�  növelése, ami egyrészt a kimutathatósági határ javítását, másrészt a háttér speciális 
összetételének pontosabb meghatározását eredményezi. A háttérkorrekcióhoz a minta mérésének 
id� pontjához legközelebbi id� ben mért hátteret kell figyelembe venni. 
- A mér� berendezés hatásfokának növelése nagyobb méret�  detektorral és jobb geometriai 
elrendezéssel, illetve mindkett� vel együtt valósítható meg. A nagyobb energiájú gamma-sugárzás 
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méréséhez nagyméret�  szcintillációs illetve félvezet�  kristályokat kell alkalmazni. Ha kisebb 
energiákat kell mérni, célszer�  kisebb detektort alkalmazni, mert ekkor a hatásfok a kisebb 
energiákra relatíve nagyobb és a kimutathatósági határ javul. A hatásfoknövelés másik módja a jól 
megválasztott mérési geometria. A gyakorlatban ez azt jelenti, hogy a mintát minél közelebb kell 
helyezni a detektorhoz. Ez vagy ún. üreges detektor alkalmazásával lehetséges, amikor a mérend�  
minta a detektor belsejébe helyezhet� , tehát a detektor mintegy körülveszi a mintát, vagy az ún. 
Marinelli mér� edényt alkalmazzák, amikor viszont a minta veszi körül a detektort.  
- A háttér csökkentése érdekében a detektorokat olyan anyagokból készítik, amelyekben a 
radioaktív izotópok kis koncentrációban fordulnak el� . A detektort árnyékoló tartályba helyezik. 
Ennek olyan anyagból kell lenni, mely legalább 90%-os háttércsökkenést biztosít (Deme, 1968; 
Bódizs, 2006).  
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2.3. A RADIOAKTÍV SUGÁRZÁS HATÁSÁNAK A MÉRÉSE  

A bels�  sugárterhelést az emberi szervezetbe jutott radioizotópok okozzák. A légz�  utakon, 
tápcsatornán és b� rünkön át a szervezetbe kerül�  sugárzó anyagok károsító tulajdonságát, 
veszélyességét a radionuklidok magfizikai állandói és az él�  szervezet anyagcseréjében való 
részvétel szabja meg (Köteles és Tóth, 1999; Kanyár et al., 2004). 

1. táblázat: A természetes radioaktív forrásból ered�  sugárterhelés összetev� inek egy évre jutó 
effektív dózisegyenértéke: 

 

Komponens Évi effektív dózisegyenérték (mSv) 
Kozmikus sugárzás 0,38 
Földkéregb� l küls�  0,48 

Földkéregb� l bels�  (K-40 stb. 
kivéve a radont) 0,29 
Földkéregb� l bels�  a radontól 
és leányelemeit� l (belégzés) 1,26 
Kozmogén radioizotópok 0,01 
Összes természetes 2,42 
    

Küls�  sugárzás:   
Kozmikus, ionizáló                           0,28 

Kozmikus, neutron                           0,0228 

Küls�  leveg�  222Rn-termék                          0,0017 

Talaj gamma-sugárzása                          0,0607 

Épület gamma-sugárzása                          0,381 

Összesen                          0,7462 

    

Bels�  sugárzás:    
3H, 7Be, 14C, 22Na                          0,0054 
40K                          0,1806 
87Rb                           0,004 
238U, 234Th, 234mPa                           0,009 
232Th, 230Th                           0,0142 
226Ra -214Po (táplálék)                           0,0115 
228Ra – 208Tl (táplálék)                          0,021 

Szabad leveg�  222Rn – 214Po                          0,027 

Szabad leveg�  220Rn – 208Tl                           0,0018 

Lakásleveg�  222Rn – 214Po                           0,55 

Lakásleveg�  220Rn – 208Tl                           0,078 
210Pb, 210Bi, 210Po                          0,1635 

Összesen                          1,066 

Mindösszesen                          1,8122 
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Az 1. táblázat mutatja, hogy a bels�  sugárterhelést els� sorban az épít� anyagokból, valamint 
talajból, ivóvízb� l, földgázból emanált 222Rn, illetve 220Rn (a 226Ra, illetve a 232Th 
gázhalmazállapotú belélegzett leányelemei), valamint rövid felezési idej�  bomlástermékei (218Po, 
214Pb, 214Bi, 214Po, illetve 216Po, 212Pb, 212Bi, 212Po) okozza. 
Valamennyi forrás közül az épületek leveg� jével belélegzett radon leányelemekt� l származó 
tüd� terhelés a legjelent� sebb. Mértéke függ az épület telepítési helyét� l, szerkezetét� l, az 
épít� anyagok típusától és a szell� zési viszonyoktól. A rövidélet�  radon bomlástermékek 
belégzéséb� l ered�  sugárterhelés egészségkárosító hatása többek között az, hogy megnöveli a 
halálos kimenetel�  tüd� rák kialakulásának valószín� ségét. Ezt az urán-, szén- és különböz�  
ércbányászok körében végzett felmérések, valamint állatkísérletek egyértelm� en bizonyították. 
Több ilyen felmérés eredményeinek összefoglaló vizsgálatai szerint a néhány 100 mSv effektív 
dózisnál nagyobb radon sugárterhelések esetén a tüd� rák kialakulás valószín� sége arányosan 
növekszik a sugárterhelés mértékével.  

Az adatokból megállapítható, hogy a természetes eredet�  sugárterhelésben dönt�  tényez�  az 
épít� anyag, hiszen mind a küls� , mind a bels�  sugárterhelésnek több mint a felét az épít� anyag 
gamma-sugárzása, illetve az általa kibocsátott radon és toron (és leányelemeik) alfa-sugárzása teszi 
ki (Tóth et al., 1997). 
Másrészt, a felsorolt komponensek közül az épít� anyag az egyedüli, ami az emberi tevékenység 
által befolyásolható. Itt említem meg, hogy az energiahordozókkal történ�  takarékoskodás (a 
lakások h� szigetelésének javítása, kevesebb szell� ztetés) növeli a lakások leveg� jében a radon- és 
toron radioizotópok rövid élet�  bomlástermékeinek koncentrációját, így az általuk okozott bels�  
sugárterhelést (Tóth, 1983; Germán, 2002). 
Például a másodlagos nyersanyagok hasznosítása meggyorsíthatja az olyan közismerten nagy 226Ra-
tartalmú hulladékok hasznosítását épít� anyagként, mint a széntüzelés�  h� er� m� vek salakja és 
pernyéje, vagy a vegyipari melléktermékként keletkez�  foszforgipsz. Az el� z�  példához viszonyítva 
ez még kedvez� tlenebb hatással jár, hiszen az épületszerkezet által kibocsátott gamma-dózis mellett 
a radon- és toron gáz mennyisége is megn� . 

A természetes forrásokból ered�  sugárterheléshez adódnak hozzá a mesterséges források járulékai. 
A mesterséges források között vannak olyanok, amelyek korábbi m� veletek, események 
következményei, ezekkel a továbbiakban is kényszer� en együtt kell élni a sugárzó izotópok 
lebomlásáig. Közülük a legnagyobb hatást ma is a korábbi felszíni és légköri atomfegyver-
kísérletek gyakorolják. A fegyverkísérletek során els� sorban C-14, Cs-137, Sr-90 és Kr-85 
radioizotópok szóródtak szét. Ebbe a kategóriába tartoznak az atomipari balesetek tartós járulékai is 
(Vakulovski et al., 1996, Slavik et al., 1997; Vajda, 1998; Sombré és Lambotte, 2004). 

2.3.1 Dóziskorlátok, sugárvédelmi szabályozás, ALARA elv, NAÜ és Atomtörvény: 

A NAÜ ajánlások illeszkednek az ICRP ajánlásaihoz. Az ICRP által kidolgozott sugárvédelmi 
politika: els� dleges cél biztosítani az egyének megfelel�  védelmét anélkül, hogy indokolatlanul 
korlátoznák a sugárterhelésükhöz vezet�  tevékenységüket. Ennek megfelel� en: 

- A sugárzással járó tevékenység indokoltsága: a sugárzással járó tevékenység bevezetésének a 
társadalom számára nettó pozitív haszonnal kell járnia. 

- A védelem optimalizálása: alapkövetelmény, hogy a sugárterhelést az ésszer� en elérhet�  
legalacsonyabb szinten kell tartani, gazdasági és szociális tényez� ket is figyelembe véve (ALARA 
elv). 

- Az atomtörvény alapvet�  rendeltetése a lakosság egészségének, biztonságának és a környezetének 
a védelme. Alapelve szerint az atomenergia alkalmazása kizárólag a jogszabályban meghatározott 
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módon és rendszeres hatósági ellen� rzés mellett történhet, továbbá „az atomenergia alkalmazása 
során a biztonságnak minden más szemponttal szemben els� bbsége van. 

- Az egyéni dózisok korlátozása: a sugárterhelés mértékét valamennyi sugárzással járó 
tevékenységet figyelembe véve egy, a hatóságok által meghatározott határérték alatt kell tartani 
(lakossági sugárterhelés, veszélyes munkakörben dolgozók sugárterhelése). 

2.3.2 Alapfogalmak 

A sugárvédelemben olyan dózisfogalmakat használnak, amelyek közvetlenül mérhet�  
mennyiségekkel jellemzik a sugárzási teret és az él�  anyaggal való kölcsönhatást. Ez utóbbi 
sokrét� sége miatt ezeket a feltételeket egyetlen dózisfogalom nem elégíti ki (Mück et al., 1992). 

Elnyelt dózis: 

Bármely sugárzásra vonatkozóan a besugárzott anyag térfogatelemével közölt energiának és a 
térfogatelem tömegének a hányadosa. 

Egysége: gray (Gy) 1 Gy = 1 J/kg 

Elnyelt dózisteljesítmény: 

Az id� egységre jutó elnyelt dózis 

Egységei: Gy/min, mGy/h 

Integrált elnyelt dózis: 

Adott tömeg�  anyaggal közölt összes energia 

Egysége: kg�Gy  1 kg �Gy = 1 J 

Közölt dózis: 

Közvetve ionizáló sugárzás által a besugárzott anyag térfogatelemében felszabadított összes töltött 
részecske kezdeti kinetikai energiájának és a térfogatelem tömegének a hányadosa 

Egysége: 1. elnyelt dózis 

Besugárzási dózis: 

Röntgen- és gamma-sugárzás esetén azonos el� jel�  ionok töltésének az összege (abban az esetben, 
amikor a fotonok által valamely leveg� -térfogatelemben felszabadított valamennyi elektron 
leveg� ben fékez� dik le) osztva a térfogatelem tömegével. 

Egysége: coulomb/kg (C/kg) 

Besugárzási dózisteljesítmény: 

Az id� egységre jutó besugárzási dózis. 

Egységei: C/(kg·min), C/(kg·h) 
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Dózis egyenérték (ekvivalens dózis):  

Az elnyelt dózis és annak biológiai hatékonyságát kifejez� , a sugárzás fajtájától és a besugárzás 
körülményeit� l függ�  súlytényez� k szorzata. A legfontosabb súlytényez�  a sugárzás fajtájára 
jellemz�  Q-faktor. Értéke röntgen- és gamma-sugarakra, 0,03 MeV-nél nagyobb energiájú 
elektronokra és pozitronokra 1, lassú neutronokra 3-4, gyors neutronokra és alfa-sugarakra 10. 

Egysége: sievert (Sv). 1 Sv bármely ionizáló sugárzásnak az elnyelt dózisa, amelynek emberre 
nézve ugyanakkora biológiai hatása, mint 1 Gy elnyelt dózist létrehozó röntgensugárzásnak (Clark, 
1999).  

2.3.3.Sugárterhelés számítása a környezeti elemek radionuklid koncentrációjából 

2.3.3.1.Küls�  gamma-dózis homogén talajfelszínt� l: 

Az egésztestre vonatkozó effektív küls�  gamma-dózis a talajfelszínr� l, 1 m magasságban: 

 Ef = Kf·
 ·� ·F, (2, 8) 

ahol: 

Kf  a felületi dózisegyüttható [(Sv·s-1)/(Bq·m-2)] 


 - a felületi szennyez� dés az adott pontban (Bq·m-2). 

Hasonló módon számolható az elegend�  mély (>0,5 m) víz felületén tartózkodó ember 
sugárterhelése, de a 
  szennyez� dést aktivitás-koncentrációban (Bq·dm-3 egységben) szokás 
megadni, a Kvíz dózisegyüttható mértékegysége pedig (Sv·s-1)/(Bq·dm-3). 

2.3.3.2.Bels�  sugárterhelés belélegzésb� l: 

A belélegzésb� l ered�  lekötött effektív dózis: 

 Eh = Kh·V·c·� ·F, (2, 9) 

ahol Kh az inhalációs dózisegyüttható (Sv·Bq-1) és V a légzésteljesítmény (m3·nap-1). Mivel Kh 

inhalációs dózistényez�  er� sen korfügg�  az Eh értéket több korcsoportra kell meghatározni 
(Kerekes et al., 1990; Turai, 1993). 
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2.4. A RADIONUKLIDOK MOZGÁSA ÉS AKKUMULÁCIÓJA A TERMÉSZETES ÖKOSZISZTÉM ÁBAN  

2.4.1. Radioizotópok jellemz� i az ökoszisztémában 

A természetben a radioaktív anyagok feldúsulásának és szétterjedésének folyamatos változását 
figyelhetjük meg (Szabó, 1985). 
A kísérleti vizsgálatok, laboratóriumi és környezeti mérések mellett lényegesek azok a modellek, 
amelyek el� segítik a környezetbe került radioaktív anyagok terjedésének el� rejelzését és kvantitatív 
leírását (Croom és Ragsdale, 1980; Béres et al., 1989; Konshin, 1992). 

2.4.1.1. Kompartment modellek a radionuklidok környezeti terjedésének vizsgálatához 

A radionuklidok környezeti terjedésének, a tápláléklánc szennyez� désének leírására kiválóan 
alkalmazhatók a nyomjelz� -kinetikában és más területen is használt kompartment-modellek. A 
kompartment rendszer alapja, hogy a környezetben (leveg� ben, talajban, emberi testben stb.) 
találhatók olyan morfológiailag vagy akár funkcionálisan különálló részek (úgynevezett 
kompartmentek), melyekben a vizsgált radioaktív anyag eloszlása homogénnek mondható. Ezeket, 
a vizsgált anyag szempontjából nézve homogén részeket tekintjük kompartmentnek. Ez a 
feltételezés egyrészt számos esetben megegyezik a tapasztalattal, másrészt a kvantitatív viszonyok 
leírására közönséges differenciálegyenletek alkalmazását teszi lehet� vé (Atkins, 1969). 
Mivel a radionuklid kémiai mennyisége (mol), tömege rendszerint igen kicsi (nyomjelz�  szint� ), 
ezért nem befolyásolja a tápláléklánc alapvet�  transzport folyamatait. Néhány kivételt� l eltekintve 
Kanyár a változást lineáris differenciálegyenlettel írja le a következ�  vektor-mátrix kifejezéssel:  

 q = K�q(t) + b  (2, 10) 

ahol q(t) vektor az egyes kompartmentekben található aktivitást (Bq) jelöli a t id� pontban, s mérete 
megegyezik a kompartmentek számával, q a q(t) id�  szerinti differenciálhányadosa, K a mozgás, a 
változás sebességét jellemz�  traszportegyütthatók mátrixa, és b vektor pedig a q kezdeti értékeit 
határozza meg (Kanyár, 1999). 

Az esetek nagy részében Korn nyomán a (2, 10) differenciálegyenlet-rendszer megoldásai 
exponenciális tagok összegéb� l állíthatók el� , ahol a kitev� ben a mátrix sajátértékei, az 
exponenciális tényez�  együtthatóiban pedig a sajátvektorok szerepelnek (Korn et al., 1975; Rózsa, 
1976). 
 
A korszer�  ökológia az ökoszisztémát a társulások anyag- és energiaforgalmát leíró 
rendszerelméleti modellnek, vagyis egy értelmezést szolgáló eszköznek tartja (Juhász-Nagy, 1984). 
Eszerint (Juhász-Nagy megfogalmazásában) egy populáció vagy populáció-együttes ökológiai 
szemlélet�  tanulmányozására megalkotott, absztrakción alapuló rendszermodelljét min� sítjük 
ökoszisztémának, ökológiai rendszernek. Alkalmas arra, hogy a komplex kölcsönhatás rendszerb� l 
egyes összefüggéseket és kapcsolatokat kiemeljen, és egyszer� sített módon leírhatóvá, 
tanulmányozhatóvá tegyen (Juhász-Nagy, 1993). 

A radioaktív izotópok a környezetben lényegében azonos módon viselkednek (mozognak, 
kémiai reakcióban vesznek részt, köt� dnek) mint stabil izotópjaik (Woods és Brock, 1964).  
A hasonlóság mellett azonban figyelembe kell venni azt, hogy a radionuklidok a bomlásuk után más 
kémiai elemekké alakulnak, akár halmazállapotuk is megváltozhat, s� t egy-egy bomlási sor esetén 
több olyan hosszú felezési idej�  izotóp keletkezhet, melyek élettartama a transzport folyamatok 
idejével összemérhet�  (Garten et al., 1978; Szentesi és Török, 1997; Kanyár et al., 2004). 

2.4.2. K� zetek radiológiai elemzése 

Az uránium sokféle ásványban el� fordul, mint például a metatorbenit nev�  ásványban. A gummit 
ásvány különböz�  uránoxidok keveréke. Az uránpyroklór ásványt kalcium, cézium, uránium, tantál, 
nikkel és oxigén elemek alkotják. Az uránszurokérc talán a legismertebb urántartalmú ásvány, mely 
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nagyobbrészt urán-oxidot tartalmaz. Az uranopolit a leggyakoribb másodlagos uránásvány volt a 
mecseki uránérc telepekben. Rendszerint urán-oxidban gazdag pirithintéses érclencsékben a 
vágatok falán, illetve medd� hányókon fordult el� . Átlagosan három milligramm urániumot 
tartalmaz egy kilogramm k� zet, a természetben el� forduló tórium mennyisége átlagosan harmada az 
urániumnak. 
A hazai gránitokat tekintjük a magyarországi urán és tórium „� sforrásainak”. A Mecsek hegység 
permi homokk�  összetételében az uránérc hordozója az ún. K� vágósz� l� si Formációban lév� , 
változékony szín� , a szürke és a vörös homokkövek határán kifejl� dött homokk�  (Fekete et al., 
2005). Ez az üledék reduktív (mocsári, pangó vízi) környezetében rakódott le, jellemz�  benne a 
szénült fatörzsek gyakorisága. Vincze és Fazekas leírják, hogy genetikailag az uránérces összlet 
poligén típusú, mivel az üledék-lerakódásától a k� zetté válásig tartó fázis egyforma jelent� ség�  volt 
az ércesedés kialakításában (Vincze és Fazekas, 1979). A mechanikai elegyrészként, mintegy 
torlatos formában feldúsult uránásványok és szulfidok mellett jelent� s szerepe volt az urán 
kisz� résének, az oxidációs-redukciós „geokémiai gátaknak”, amelyeket a króm-, vanádium- és 
káliumtartalmú illitfélék jelölnek ki. Az uránérc eloszlása egyenl� tlen, hintett. Néhol a szenesedett 
és piritesedett fatörzsek jelent� s urándúsulást mutatnak. Az urán geokémiájából adódóan az érctest 
kifejezett „oxidációs” zónával bír, bár itt ennek kicsit más genetikai értéke van, mivel az urán a 
rétegvizekben napjainkban is migrálhat (Szakáll et al., 2005).  
Vincze vizsgálati alapján találtak egyes üledékes k� zetekben (szervesanyagtartalmú palák, 
szénpalák), valamint szenekben a hazai gránitokénál lényegesen nagyobb aktivitást is (Vincze et al., 
1996). Ez arra utal, hogy szervesanyagtartalmú üledékes rétegek keletkezése alkalmával a környez�  
hegységek mállása révén oldatba jutott urán és tórium nyomok bizonyos kedvez�  körülmények 
között a szerves élettel, vagy a szerves anyag rothadásával kapcsolatban a vízb� l hosszabb id� n át 
az üledékben, szénben feldúsulhattak. Szalay Sándor kutatásai alapján tárták fel a pécsi uránérc 
lel� helyet. A természetes eredet�  radioizotópokból származó gammasugárzás okozta sugárterhelés 
szabadban, 1 m magasságban 24 és 160 nGy/h között változik. A gamma dózisteljesítmény nagy 
része a 238U sorban a 214Pb és a 214Bi, a 232Th sorban a 208Tl és a 228Ac radioizotópokból származik. 
A hazai természetes eredet�  háttérsugárzás a világátlagnak körülbelül a négyszerese (Szalay, 1969). 
 
2.4.3. Radionuklidok a talajban 
 
A talaj a különféle radioaktív anyagok megkötésében és felhalmozódásában fontos szerepet játszik. 
A talaj természetes radioaktivitása rendszerint a geológiai viszonyok függvénye. Hazánkban a 
Velencei-hegység gránitos k� zete rádiumban nagyon dús. 
A radioaktív szennyezettség kialakulásában a talajnak els� sorban közvetít�  szerepe van, azaz 
megköti a leveg� b� l, es� vízb� l vagy felszíni vizekkel a talajra jutó radionuklidokat, majd a benne 
él�  szervezeteknek átadva bekapcsolja azokat az elemek biológiai körforgásába (Olson, 1967; Ward 
et al., 1989). 
A radioaktív szennyezettség mértékére a felszíni módosulat is befolyással van. Sík területek és a 
hegyes, lejt� s vidékek között különbség adódik a radioaktív anyagok megköt� désében. A 
csapadékkal a talajfelszínre jutó radioaktív izotópok számottev�  része – leginkább nagyméret�  
záporok alkalmával – még a talajon való megköt� dés el� tt leáramlik a felületr� l a mélyebben fekv�  
részek felé. Másrészt a talajra nedves vagy száraz kihullással kerül�  radioaktív izotópok jelent� s 
része a talaj fels�  rétegeiben köt� dik meg. Stefanovits leírja, hogy a lejt� kön, hátságokon, 
domboldalakon tapasztalható – esetenként igen nagyarányú – erózió következtében a legfels� bb 
talajrétegek lepusztulnak, s a magas kontaminációs színt�  erodált anyag a mélyben fekv�  lerakodási 
helyeken halmozódik fel (Stefanovits, 1992). 
A különböz�  talajok radioaktív szennyezettségét lényegesen befolyásolja – a kontaminációt 
el� idéz�  forráson kívül – a talaj mechanikai szerkezete, kémiai összetétele és az alkalmazott 
agrokémiai, agrotechnikai módszerek. A talajfelszínre jutó radioaktív anyagok ugyanis a talaj 
mechanikai szerkezetét� l függ� en eltér�  mértékben köt� dnek meg, könny�  szerkezet�  talajok 
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esetén viszonylag gyorsan a mélyebb rétegekbe mosódnak (Fekete et al., 1997; Fekete és 
Stefanovits, 2000). 
Meghatározó tényez�  a kérdéses elem stabil és radioaktív komponenseinek aránya, illetve a 
kérdéses radioaktív anyaghoz kémiailag hasonló stabil komponens mennyisége, aminek 
következtében a különböz�  agrotechnikai módszerek alkalmazása (pl. a talaj meszezése) is 
hozzájárulhat a talajból a növényzetbe kerül�  aktív anyagok mennyiségének csökkentéséhez 
(Witkamp és Frank, 1964; Witherspoon, 1964; Waller és Olson, 1967). A hatás ezzel szemben 
ellentétes is lehet, ugyanis egyes foszfátm� trágyák nagy koncentrációban tartalmaznak természetes 
radioizotópokat, az urán, tórium és aktínium sorozat elemeit, és a nagy tömeg�  m� trágya megnöveli 
a talaj természetes eredet�  radioizotóp koncentrációját. 
Jóllehet a táplálékláncot nézve a radioaktív anyagok migrációjában a talaj-növény-állat-ember 
sorrend, illetve irány a meghatározó, de a folyamat fordított irányban is lejátszódik (pl. a talaj 
szervestrágyázása), azaz a talaj radioaktív kontaminációjának kialakulásával egy ellentétes irányú 
anyagtranszportot is figyelembe kell venni. Egy terület szennyezettségére jellemz�  többek között a 
települések szennyvízében mérhet�  radionuklidok aktivitása, mint azt számos, a csernobili balesetet 
követ�  vizsgálat megmutatta (Pethes et al., 1988; Pesenko et al., 1997; Béres és Fenyvesi, 1997). 
A radioizotópok migrációjában nem lényegtelen a talajból az atmoszférába irányuló, illetve a 
radioaktív anyagoknak a talajból történ�  kimosódását okozó, a talajból a hidroszférába irányuló 
anyagtranszport sem (Rohwer és Wilkox, 1976). 
A talajok természetes radioaktivitási szintje egyrészt a geológiai adottságok függvénye, másrészt a 
mez� gazdasági termelést� l (m� trágyázás, öntözés stb.) és további környezeti, meteorológiai 
paraméterekt� l is függ (Petrasovits, 1988). 
A talajok természetes radioaktivitásának számottev�  hányadát a természetes kálium 40K izotópja 
okozza. Ez a béta- és gamma-sugárzó izotóp a természetes káliumban mindenütt 0,0119 %-os 
gyakorisággal fordul el�  (Kanyár et al., 2004), ezért a talaj 40K – izotóp tartalmára visszavezethet�  
aktivitás rész egyértelm� en összefügg a talaj kálium tartalmával. A talajok átlagos K-tartalma 1-2 % 
körüli érték, de a gránitos k� zetekben képz� d�  talajok esetén megközelítheti a 3-4 %-ot is. A 
talajok káliummal való m� trágyázása ennek következtében a talaj aktivitását is növeli. 
A talajokban a káliumhoz hasonló kémiai tulajdonságú radioaktív rubídium is el� fordul, ellenben a 
87Rb aktivitása többnyire nagyságrendekkel kisebb, mint a 40K-aktivítás. 
A talajban megtalálható, természetes eredet�  radioaktív anyagokon kívül Cremers vizsgálatai 
alapján a talajt több mesterséges eredet�  sugárzó izotóp is szennyezi, illetve az atomer� m� vek és 
atomtechnikai létesítmények emissziója következtében jutnak a környezetbe. A talajt tartós 
radioaktív kontaminációját okozó izotópok közül a 90Sr és 137Cs hasadási terméknek van els� rend�  
szerepe. Ezen radioizotópok tekintélyes hányada az atmoszférából száraz vagy nedves kiülepedéssel 
kerül a talaj felszínére, ahol a talaj kémiai összetételét� l és mechanikai tulajdonságaitól, valamint az 
esetlegesen alkalmazott agrotechnikai, agrokémiai módszerekt� l függ� en köt� dik meg, illetve hatol 
a mélyebben fekv�  talajrétegekbe (Cremers et al., 1992).  
A magyarországi talajok radiocézium kontaminációjának területi eloszlása Dezs�  kimutatásában 
jelent� s különbségeket mutat. A legszennyezettebb területek a Dunántúl és Pest megye északi része. 
Mindez a Csernobili kihullás mértékével, a radioaktív felh�  mozgásával és az eltér�  csapadék 
viszonyokkal hozható összefüggésbe (Fehér, 1988; Szerbin et al., 1999; Dezs�  et al., 2003). 

2.4.4. Megoszlási hányados számítása a talajfázisokban 

Ebben a fejezetben jellemzem a talaj radionuklid koncentráció viszonyait különböz�  fázisokban. 
Filep vizsgálatai alapján az adszorpció egyensúlya adott rendszerben célszer� en írható le az 
adszorbeált és az oldatban maradt anyagmennyiség arányával, a Kd megoszlási hányadossal. A 
megoszlás számításához az adszorptívum (az adszorbeálandó anyag) fázisonkénti összes 
mennyiségét vagy a koncentráció arányokat lehet figyelembe venni (Filep, 1988). 
A radionuklidok talajhoz való köt� dése f� ként a Kd-val jelölt megoszlási, illetve koncentráció 
hányadossal jellemezhet� , ami az aktivitáskoncentráció hányados a kötött és oldott fázisban. A 
megoszlási hányados – melynek egysége dm3·kg-1 alakban adható meg – azonban csak id� ben 
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állandó viszonyokra vonatkozik és els� dlegesen a vizsgált kémiai elemt� l függ. A sok összetev� b� l 
álló talaj esetén egyazon kémiai elemre, illetve radionuklidra is rendszerint több köt� hely van, ami 
bonyolulttá teszi a vizsgálatokat, az egyes Kd értékek elválasztását egymástól és a szorpciós, 
deszorpciós folyamatok elemzését. 
A talajok mechanikai szerkezete jelent� sen befolyásolja a talajfelszínre jutó radioaktív izotópok 
megköt� dését, migrációját.  
A 137Cs migrációja a talajban kisebb mérték� , mint a 90Sr-é - ezáltal kevésbé szívódik fel a talajból a 
növényzetbe is -, ami a réteges szerkezet�  agyagásványokhoz való er� s köt� déssel magyarázható 
(Bachhuber et al, 1982). A talajból a növénybe jutó 137Cs mennyisége korrelációban van a talaj 
szerves anyag tartalmával. Amennyiben a talaj fels�  rétege sok szerves anyagot tartalmaz, a cézium 
felszívódása nagyobb mérték�  lehet, mert a szerves anyagok rendszerint nemspecifikusan, lazán 
kötik a céziumot, és ily módon kis arányban gátolhatják az agyagásványokon való szorpcióját. Jól 
kimutatható az összefüggés a talaj mechanikai frakcióinak szemcsemérete és a talajból a 
növényekbe jutó 137Cs mennyisége között is (He és Walling, 1996; Szabó et al., 1997). 
A cézium agyagásványokon történ�  adszorpcióját tanulmányozva megállapítható volt, hogy a 
céziumot az agyagásványok oly er� sen adszorbeálják, hogy a növény jelent� sebb mennyiség�  
céziumot nem képes felvenni. 
Az ásványi anyagban szegény t� zegtalajokban a Cs mobilis és a növények számára könnyebben 
hozzáférhet� , mint az agyagos talajban. 
A K+-ion viszont nagy koncentrációban jelent� sen csökkenti a Cs+-ionok adszorpcióját (a K+ ion a 
Cs+ ionnal antagonista a talajban). A vizsgálati eredmények szerint a 137Cs adszorpciójának 
sorrendje a következ� : 

illit > montmorillonit > kaolinit. 
 
Az újabb vizsgálatok szerint mind a K, mind a Cs esetén az agyagásványokon is nem egy, legalább 
kétféle, egy ún. laza és egy fix köt� helyet lehet megkülönböztetni. Az utóbbi szorpciós vizsgálata 
során az egyensúlyi érték elérése egy átlagos talaj esetén is éveket vehet igénybe. 
A radioaktív anyagok és a talaj kölcsönhatásánál lényeges szerepe van a talajvíz, illetve talajoldat 
inaktív sótartalmának. A nátrium és kálium vagy kalcium és magnézium koncentrációjának 
növekedése csökkenti a radioizotópok talajon való megköt� dését. 
A talajbéli radionuklid aktivitás id� beli változásának leírására, a kötéskinetikával együtt 
alkalmazhatók a kompartment modellek illetve a kvantitatív elemzésekhez a megfelel�  
differenciálegyenlet-rendszerek. Az egyes kompartmentek a különböz�  mélység�  rétegek lehetnek 
és egy rétegen belül a különböz�  kémiai kötések újabb kompartmenteket, ún. szubkompartmenteket 
képeznek. Figyelembe kell venni, hogy a radioaktív bomlás és a talajban végbemen�  
transzportfolyamatok eredményeképpen a talaj radioaktivitása csökken, ugyanakkor az 
atmoszférából a talajfelszínre újabb radioaktív anyagok ker� lnek, amelyeket a kontaminációt 
növel�  tényez� ként hatnak. 
A csernobili radiocézium kihullásánál Fehér megfigyelt nagyon szilárd kötés�  speciest is, az 50-500 
µm méret�  f� t� elem töredékekhez, ún. forró részecskékhez köt� dve, beágyazva. A talajra kihullott 
forró részecskéb� l a 134Cs és 137Cs igen lassan, 5-10 éves felezési id� vel oldódik ki (Fehér, 1988). 
Az ilyenformán keletkezett ionos cézium gyorsan és lazán köt� dik a talaj komponenseihez, 
agyagásványokhoz, s� t szerves anyagokhoz is. A laza kötés nagy része igen lassan fix kötésbe, 
másrészt az ionos, vízben oldott forma diffúzióval a mélyebb talajokba kerül. Nagyobb része itt 
ismét köt� dik, a többi pedig tovább halad, a diffúzió mellett konvekcióval. A diffúzió leírása 
rendszerint parabolikus típusú parciális differenciálegyenletekkel történik. A mozgás sebessége 
ellentétes koncentrációgradiens irányával és a diffúziós együtthatóval (egysége: m2�s-1) 
jellemezhet� . A kötött formák mélységi mozgása elhanyagolható, illetve csak beavatkozással, 
talajm� veléssel, például szántással kerülnek mélyebbre. A radiocézium koncentráció változását 
leíró parciális differenciálegyenletek a következ�  formában írhatók (Kanyár, 1999):  
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ahol cj(z,t) a j-ik species koncentrációja az id�  (t) és talaj mélység (z) függvényében (Bq/kg), Dj a j-
ik speciesre vonatkozó diffúziós állandó a talajban (m2/nap), a forrórészecske, a labilis és a fix 
köt� hely diffúziója és konvekciója zérusnak vehet� , kjl, az l j irányú átalakulás, kötési reakció, 
valamint a mélységi konvekció sebességére jellemz�  állandó (els� rend�  folyamat esetén egysége 
l/nap), és a radioaktív bomlás id� állandója (l/nap).  
Van Der Perk leírja, hogy az agyag kolloid szemcséihez tapad a Cs-137 radioizotóp. A fiatalabb 
korú homok szemcsékhez kémiailag gyengébben köt� d�  Cs-137 a csapadékkal kimosódik a 
talajfelszíni 10-30 cm-s rétegéb� l és a folyók deltájának az üledékben, valamint a tavak iszapjában 
akkumulálódik. Kiválóan alkalmas a talaj eróziójának és az iszap transzportjának a nyomon 
követésére (Van Der Perk et al., 1998). 
 

2.4.4.1. A radon és bomlástermékei 

A radon a 86-os rendszámú elem, a nemesgázok csoportjába tartozik. Mindegyik izotópja 
radioaktív. Ezek közül a környezetben három fordul el� , mindegyik a három természetes eredet�  
bomlási sor egy-egy tagjaként. A 222Rn (radon) az 238U bomlási sorában, a 220Rn (toron) a 232Th 
bomlási sorában, és a 219Rn (aktinon) az 235U bomlási sorában keletkezik.  
A legnagyobb mennyiségben a 222Rn fordul el� , 1622 év felezési idej�  a 226Ra (rádium) alfa –
részecske kibocsátásával járó bomlásból keletkezik. A 222Rn szintén alfa-részecske kibocsátásával 
bomlik, felezési ideje 3,824 nap. 

Természetes környezetünkben a radon forrása a k� zetben (talajokban) található rádium. A 
k� zetszemcsékben lév�  rádiumatomokból keletkez�  radonatomok egy része kiszabadul a 
pórustérbe. Az alfa-bomlás során létrejöv�  radonatom (az energia- és lendület-megmaradás 
törvénye szerint) visszalök� dik. A visszalök� d�  222Rn-atom kinetikus energiája 86 keV. Átlagos 
úthossza k� zetszemcsékben k� zetfajtától függ� en 20-70 nm, vízben 100 nm, leveg� ben 63 µm. A 
k� zetszemcsékben a rádiumatomok különböz� képpen helyezkednek el. Egyrészt a k� zetszemcsék 
térfogatában, másrészt a szemcsék felületén. A rádiumatom elhelyezkedését� l, valamint a 
visszalök� dés irányától függ� en a radonatom vagy egy k� zetszemcsében, vagy pedig a szemcsék 
közötti pórustérben áll meg. Ha a 226Ra-atom a szemcse térfogatában helyezkedik el, akkor csak a 
szemcse felületéhez közel lév�  222Rn-atomoknak van esélyük kilök� dni a pórustérbe. De még a 
szemcsefelülethez közeli, vagy a felületen elhelyezked�  Ra-atomból kilép�  Rn-atomoknak is csak 
egy része kerül a pórustérbe. Amennyiben a pórusteret gáz tölti, kicsi annak a valószín� sége, hogy a 
radonatom a pórustérben álljon meg. Ilyenkor a pórustérbe kerül�  radonatom is nagy 
valószín� séggel egy szemközti részecskében fog elnyel� dni. Ezzel szemben, ha pórusteret legalább 
részben víz tölti ki, nagy valószín� sége van annak, hogy a radonatom a pórustérben lév�  
pórusvízben álljon meg. Innen kés� bb diffúzió által már a pórusgáz fázisban is hamar kijuthat. A 
k� zetben keletkez�  összes radonatomnak a pórustérbe kerül�  hányadát nevezzük radonkibocsátási 
tényez� nek. 
Különböz�  k� zetek, talajok radonkibocsátási hányadosa lényegesen eltérhet egymástól. Az alapvet�  
paraméterek, amelyek meghatározzák, a fentiek szerint a 226Ra-nak az elhelyezkedése a szemcse 
térfogatában és felületén, a k� zet szemcseméret-eloszlása és a k� zet víztelítettsége (a pórustér 
vízzel töltött hányada). Értéke néhány százaléktól akár 70%-ig is terjedhet. Talajokra jellemz� en 
20-50% között van.  
A talajok fels�  rétegének radontartalma többnyire az évszak, helyesebben a h� mérséklet függvénye. 
Nyáron van a koncentráció maximuma, télen (ill. � sszel) pedig a minimuma. Ez a jelenség a 
h� mérséklet gradienssel magyarázható. Nyáron a gázok a talajból nem kifelé a légkörbe, hanem 
inkább befelé áramlanak, következésképpen a radon benn marad a talajban. Ezért mérhet�  a felszíni 
rétegben maximum. A hidegebb hónapokban, amikor a leveg�  középh� mérséklete kisebb, mint a 
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talaj megfelel�  rétegeinek átlagos h� foka, a folyamat fordított, ilyenkor minimum mérhet� . A 
koncentráció leírt változására szuperponálódik általában egy „keskeny” téli csúcs, ami a talajfelszíni 
rétegeinek lefagyásával, ezáltal a radon kiáramlás csökkenésével magyarázható. 
A radonkoncentráció jelent� sen függ a mélységt� l, pl. 2,5 m mélyen a talajgáz koncentrációja 
nagyságrendileg több mint a 0,5 m mélységben mérhet�  érték (Szerbin, 1996). A felszíni rétegek 
radontartalma a geológiai paramétereken túlmen� en a talaj gázátbocsátó képességét� l függ. Az 
agyag gyenge gázátbocsátó képessége következtében a homokos talajok fels�  rétegének 
radonkoncentrációja mintegy ötödrésze csak az agyagos talajokénak. 
A radon mindenütt jelen van a környezetben, az átlagos lakossági sugárterhelés több mint a felét a 
radon izotópok és bomlástermékeik okozzák és e természetes háttérnek nevezett sugárterhelés 
egyénekre vonatkozó értékeinek eloszlása három nagyságrendet ível át, azaz ezerszerese is lehet az 
átlagosnak. Jellegzetes tulajdonságai révén nagyon alkalmas nyomjelz� je a litoszféra, hidroszféra és 
atmoszféra határán, a földfelszín közelében lejátszódó kölcsönhatásoknak. Térben és id� ben 
kiterjedt környezeti radonmérésekkel ezen folyamatok hatékonyan tanulmányozhatók. (Hakl et al., 
1996; Germán, 2002; Baradács et al., 2002) 
 
2.4.5. Radionuklidok vízi környezetben 

A vízben oldott vegyi anyagok, radioaktív anyagok, valamint a mederfeneket alkotó talaj között 
összetett szedimentációs, fizikai, kémiai és biológiai folyamatok játszódnak le (Hilton et al., 1993; 
Golosov, 1998; Heltai et al., 1998). A vízben lév�  szerves vegyületek és diszpergált részecskék a 
különböz�  radioaktív anyagokat nagy felületükön adszorbeálják, ezért a kiülepedés következtében 
a víz fajlagos aktivitása nagymértékben csökkenhet. Tehát a felszíni vizek radioaktivitása a vízbe 
jutó radioaktív anyag mennyiségén kívül jelent� s mértékben függ a radioizotópok adszorpcióját és 
szedimentációját meghatározó egyéb tényez� kt� l (pl. szennyvizekt� l). Id� beni egyensúly esetén a 
lebeg�  szedimentum és a víz radionuklid koncentrációja közötti viszonyok kifejezésére egy, a 
talajhoz hasonló Kd megoszlási hányados használható. A hidroszféra természetes radioaktivitása 
els� sorban a litoszférával és atmoszférával való állandó kölcsönhatás – radioaktív anyag kioldása 
a litoszférából, illetve a talajból, a kozmikus sugárzás hatására képz� d�  radionuklidok bejutása 
száraz és nedves kihullással a felszíni vizekbe – révén alakul ki. A víz radioaktivitását befolyásoló, 
azt módosító tényez�  a vízi él� lények (algák, moszatok, halak stb.) jelenléte is, hiszen vízben él�  
organizmusok szervezetüket részben a vízben lév�  ásványi anyagokból építik fel, vagyis a vízben 
lév�  radioaktív izotópokat is beépítik (Kurtács et al., 1994; Monte, 1995; Kudelsky et al., 1996; 
Walling et al., 1996). A folyamat természetesen fordított irányban is végbemegy, azaz a vízi 
szervezetekbe került anyagok ismét visszakerülnek a vízbe. Példa erre a Hévízi tó, mint geológiai 
ritkaság. Ellentétben a világ többi melegvizes tavával, ahogy Szerbin írja, melyek általában 
vulkanikus eredet�  agyag-vagy sziklatalajban nyugszanak, a hévízi tó t� zegmedr�  forrástó. A 
hévízi tó vize egyenl�  mértékben gazdag oldott és gáznem�  anyagokban, egyesítve a szénsavas, a 
kénes, a kalcium, magnézium, hidrogén-karbonátos és enyhén radioaktív gyógyvizek kedvez�  
tulajdonságait. Külön említést érdemel a tó medrét vastagon borító radioaktív gyógyiszap. A maga 
nemében egyedülálló hévízi iszap egyaránt tartalmaz szerves és szervetlen anyagokat, s a benne 
lév�  rádiumsók és redukált kénvegyületek a gyógytényez� k különleges értékeit képviselik. Ez a 
többtízezer éves Pannon tengerb� l származó gyógyvíz és gyógyiszap (Szerbin et al., 1995; Hakl et 
al., 1996; Szerbin és Köteles, 1999). 

2.4.6. A légköri környezet radioaktivitása 

A széntüzelés�  h� er� m� vek pernyéiben, Papp és Dezs�  vizsgálatai alapján a szén hamujában kb. 
háromszorosára feldúsul a radioaktív anyag. Az er� m� vi pernye egy része a leveg� b� l kiülepedve a 
talajra jut, s a pernyében koncentrálódik a szén természetes radioaktivitásának jelent� s része. Egyes 
nuklidok az er� m�  üzemelését megel� z� höz képest akár 10-szeres koncentrációkban is 
megjelennek a talajban (Papp és Dezs� , 2003).   
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A légköri környezetszennyezést modellekkel írják le. Az atomer� m�  balesetek szimulációjára 
nyújtottak megoldást az ETEX (European Tracer Experiment) európai el� rejelz�  kísérletek, amely 
során két alkalommal (1994. október 23-án és november 14-én) egy kémiailag inaktív anyagot 
bocsátottak ki a franciaországi Monterfilb� l. A kibocsátott anyag koncentrációját Európa több 
meteorológiai állomásán folyamatosan mérték. A mérések alapján hitelesíteni lehetett a különböz�  
nukleáris terjedési modellek adott id� szakra készített el� rejelzéseit és segítséget nyújtott a modellek 
továbbfejlesztésében (Van Dop et al., 1998). 
Az integrált modellek, mint például a RODOS, Whicker nyomán összekapcsolják az el� rejelzési 
modellt a döntéshozó és tanácsadó szoftverekkel, és ezek kulcsfontosságú adatokat szolgáltatnak 
vészhelyzet esetén a megfelel�  védelmi stratégia kidolgozásához (Whicker et al., 1999; Galmarini 
et al., 2001; Baklanov et al., 2002).   

2.4.7. Radioaktív szennyez� anyag terjedési modellek 

A nagy távolságú becsléseknél a Lagrange-típusú áramlástani modellek között megemlíthetem a 
DERMA modellt (Sørensen, 1998), amely vízszintes irányban Gauss-féle profilt számít, valamint 
teljes keveredést tételez fel a keveredési rétegen belül és Gauss-féle profilt felette. A brit 
Meteorológiai Szolgálat (MET Office) NAME modellje (Bryall and Maryon, 1998) és a norvég 
SNAP modell (Saltbones et al., 1998) olyan Lagrange-féle leírást (azaz szubsztanciális 
reprezentációt, amelynél a mozgó kontinuumelemhez rögzítjük az alkalmazott koordinátarendszert) 
használ, amelyben nagyszámú részecske kibocsátást használnak, és így lehet� ség van a 
meteorológiai állapothatározókban jelentkez�  fluktuációk hatásának a figyelembevételére 
(Thessenk et al., 1997).  
Az Euler-típusú áramlástani modellek (azaz lokális reprezentációk, amelyeknél a koordináta-
rendszerek rögzítettek) rácsalapú módszereket használnak, és nagy el� nyük, hogy a trajektóriák 
helyett a háromdimenziós meteorológiai mez� ket vehetik figyelembe (Wendum, 1998; Langner et 
al., 1998). Hátrányuk, hogy fix rácsfelosztás esetén, nagy térbeli gradiensek esetén jelent� s lesz a 
megoldás numerikus hibája. Ez különösen nagy probléma a pontforrásokból származó 
légszennyez� k esetében, hiszen ekkor a kibocsátás helyének közelében igen nagy lehet a 
koncentráció-gradiens. A numerikus diffúziót adaptív (alkalmazkodó) térbeli rács alkalmazásával 
lehet csökkenteni. A rács a véges tér- és id� beli felbontásból származó numerikus hibától függ� en 
automatikusan s� r� södik vagy ritkul, növelve így a számítások pontosságát (Lagzi et al., 2004).  
Egy másik módszerrel a kibocsátás közelében Lagrange-féle, távolabb Euler-típusú modellt 
használhatunk a terjedés leírására. Erre példa Brandt által kifejlesztett DREAM modell (Brandt et 
al., 1966). Ez a közelítés interpolációt igényel, amikor a szennyez� anyag terjedését Euler-féle 
modellel kívánjuk folytatni. Hasonló ötletet használtak a svéd MATCH Euler-modellben (Langner, 
1998). Végül itt jegyzem meg, hogy a témakör irodalma szerint kísérletek történtek arra is 
(Klyatskin, 1994; Klyatskin 2003), hogy általános szennyezésterjedési matematikai modelleket is 
felállítsanak a korszer�  áramlástan idevágó fejezeteinek régóta ismeretes és jól bevált eredményei 
alapján (Csanády, 1973). Ezen eljárások mind az Euler-, mind pedig a Lagrange-féle leírási 
módszereket is alkalmazzák és megkülönböztetett figyelmet szentelnek a szennyez� anyagok 
felgyülemlési, csomósodási (clustering) tartományainak a meghatározására a modellezési munka 
folyamán. 

2.4.8. Hazai modellek 

A már említett RODOS (Realtime Online Decision Support) rendszert (Ehrhardt et al., 1997; 
Mikkelsen et al., 1997) Magyarországra is adaptálták. Ez egy EU követelményeinek megfelel�  
nukleáris baleset-elhárítási döntéstámogató rendszer, amelyet más országok is használnak, így 
alkalmas lehet egy esetleges országhatárokon átnyúló nukleáris csóva kezelésére közös 
környezetben. A rendszer segítségével lehet� ség nyílik nemcsak a nukleáris balesetek, hanem vegyi 
és biológiai vészhelyzetek kezelésére is. A RODOS a szennyez� anyag terjedést RIMPUFF modellel 
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írja le. A RIMPUFF (Risø Mesoscale PUFF model) egy Lagrange-féle mezoskálájú légköri 
diszperziós PUFF modell, mely jól kezeli a nemstacionárius és inhomogén meteorológiai mez� ket.  
Az Országos Meteorológiai Szolgálatnál használt másik szennyez� anyag terjedési modell a 
FLEXPART. Ez is egy adaptált Lagrange-i modell, mely a szennyez�  anyagok nagytávolságú 
transzportját, diffúzióját, száraz és nedves ülepedését számítja. 

2.4.9. Csernobil hazai hatásai 

A csernobili atomkatasztrófa az atomenergia-ipar máig legnagyobb balesete idején uralkodó 
id� járás és az azt követ�  napok változó irányú légáramlási viszonyai szeszélyes pályákon vitték szét 
Európában a radioaktív anyagokat. Magyarországot a radioaktív felh�  1986 április 29-én érte el, 
északkeleti irányból. A felh�  elvonulását néhol csapadék is kísérte, emiatt az országon belül is 
jelent� s eltérések voltak tapasztalhatók a szennyezettségben. Az 1. ábra alapján hazánkban a 
legszennyezettebb területek az Észak-Dunántúl, és a f� város környéke. Ezeken a területeken a 
cézium-137 aktivitáskoncentrációját a talajon a 2-5 kBq/m2 körüli értéknek mérték (Daróczy et al., 
1989). A talajban lév�  természetes radioaktív anyagok bekerülnek a táplálékláncba, szervezetünkbe. 
A balesetet követ�  napokban a gyorsan bomló radioizotópok határozták meg a küls�  
dózisteljesítményt, míg évek múlva, így ma is a talajfelszín Cs-137 szennyezettsége okozza a küls�  
sugárterhelést. 

 

 
 

1. ábra: A talaj Cs-137 szennyezettsége hazánkban. 
 
A leveg� ben f� ként a cézium-134, cézium-137, jód-131, jód-132 radioaktív izotópokat lehetett 
észlelni. A lakosság sugárterhelését egyrészt a talajra és a növényekre kihullott szennyez� dés által 
okozott küls�  terhelés, másrészt ugyanezen anyagok táplálékláncba kerülése miatti bels�  terhelés 
adta. A felsorolt izotópokat a friss növényekben lehetett kimutatni, majd kés� bb az állati ételekben 
(tej, hús) is. (Eleinte a jód-131, kés� bb a cézium dominált.) A belégzés miatti bels�  sugárterhelés 
igen csekély volt.  
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A csernobili atomer� m�  baleset következménye a hazai lakosság küls�  és bels�  sugárterhelésének 
átlagosan mintegy 0,3 mSv effektív dózissal való megnövekedése. Ennek harmada az élelmiszerek 
fogyasztásából, a többi a talajfelszíni sugárzásból származik. Az értékek az életkor, az életmód és a 
hely függvényében 2-3-as faktorral változhatnak (Fehér, 1988; Nikl és Sztanyik, 1988). 

2.4.10. A méh és a moha mint bioindikátor 

A méhészeti termékek szennyez� désének okai: 
- a méhek gy� jt�  körutjaikon a virágokról a periódusos rendszer legkülönböz� bb elemeit is 
begy� jtik. Ezeknek az elemeknek nagyobb része növelheti a méz biológiai értékét, de vannak 
köztük károsak is. Ilyenek a Cd, Ge, Sr, Cs, stb. egyes izotópjai (Pais, 1980); 
- a méhekr� l a kaptárba juthat a jól szigetel�  méhszurok ellenére is szálló por, csapadék; 
- meghatározza a méz jellegzetes illatát, illetve min� ségét a virágokra jellemz�  illóolaj. 
Az eddig említett „természetesnek” nevezhet�  okokhoz számítani kell a XX. század II. felében a 
civilizáció „áldásaiból” származó szennyez� dést. Ezek a következ� k: 
- az utak mellett felhalmozott szemetet, a rosszul kezelt szeméttelepek tartalmát. Ezekben a teljes 
periódusos rendszer valamennyi káros eleme megtalálható. 
- ide tartozik a gépkocsi kipufogógázából származó szintén mindig káros hatású gázok; 
- a környezet radioaktív sugárterhelése. 
Ezek nem speciálisan hazai kérdések. H. Horn a német DBM-ben (Német Méhészeti Lapok) 
ismertette Baden-Würtenbergben végzett méréseinek eredményeit (Horn, 1993). Mérései szerint a 
radiológiai háttérsugárzás nem éri el a megengedett határt, de jelent� s mértékben befolyásolja a 
szennyez� dést. 
Ha Horn adatait er� sen tájékoztató jelleg� nek is tartjuk, az értékek figyelmeztet�  jelleg� ek. 
Hazánkban is vannak területek, ahol saját méréseim szerint is az országos átlagot meghaladó 
háttérsugárzásra lehet számítani (a 12. és a 13. táblázat adatai alapján a Bánhidai Er� m�  környezetét 
említem). Kimutatható, hogy a széntüzelés�  er� m� vek is nagy mennyiség�  szennyez�  anyagot 
bocsátanak ki, ezek káros hatása biztosan a mézben is kimutatható. A szennyez�  elemek 
kimutatására a közismert analitikai módszerek közül legmegbízhatóbbnak látszanak az 
atomabszorpció, lángfotometria, spektrofotometria, neutronaktivációs analízis és 
tömegspektrometria. Sok esetben el� nyös a különböz�  mér� módszerek kombinálása. A 
mikroelemek biológiai szerepével Pais I. könyvében részletesen foglalkozik (Pais, 2000). 
A növények közül a mohák a leveg� b� l képesek er� sen akkumulálni az aeroszolokhoz tapadt 
radiocéziumot és azt hosszú ideig megtartani. Ezért a moha, mint indikátor növény alkalmas a 
radiocézium szennyezettség feltérképezéséhez (Bolyós et al., 1997; Daróczy et al.,1998). 

2.5. ÉPÍT� ANYAGOK TERMÉSZETES RADIOAKTIVITÁSÁNAK MÉRÉSE  

A hosszú felezési idej�  urán, tórium és kálium radioizotópok nemcsak a Föld mélyében, hanem a 
földkéregben is el� fordulnak. Az urán bomlási sorában radioaktív radon gáz keletkezik, ez a 
mélyb� l a felszínre áramlik. Az épít�  anyagok is tartalmaznak több-kevesebb uránt. A radon okozta 
sugárdózis annál nagyobb, minél többet tartózkodunk nem vagy rosszul szell� ztetett földszinti 
helységekben.  Természetes eredet�  sugárterhelésünk kb. kétharmada a belélegzett radioaktív 
anyagok, els� sorban a radon számlájára írható. 
Az épít� anyagok közül – külföldi és hazai tapasztalatok alapján – els� sorban a pernye- a kohósalak-
adalékos cement, foszforgipsz, könny� beton, egyes téglaipari és kerámiaipari termékek természetes 
radioaktivitása haladhatja meg a földkéregben mért átlagértéket.  

 cRa = cTh = 5 Bq/kg, cK = 500 Bq/kg  (2, 12) 

Az épít� anyagok küls�  és bels�  sugárterhelés-növekedést idéznek el� : Nikl megfigyelése szerint az 
el� bbit a falazatban lév� , szilárd halmazállapotú, gamma-sugárzó nuklidok, az utóbbit az épület 
szerkezeti anyagokból a helyiségek légterébe diffundált radon és toron gáz illetve leányelemeik 
okozzák. Ezért az átlagosnál nagyobb radioaktivitású épít� anyag alkalmazása, valamint a 
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helyiségek légcseréjének energiatakarékossági célból történ�  csökkentése egyaránt a sugárterhelés 
növekedését eredményezheti (Nikl et al., 1988).  
Világszerte ismeretesek olyan szabványok, illetve ajánlások (ezek betartása az adott országban 
kötelez� , illetve javasolt), amelyek az épít� anyagok felhasználhatóságát egy – a három természetes 
radioizotóp aktivitáskoncentrációjából és más jellemz�  fizikai paraméterekb� l kialakított – 
mentességi szinthez való viszonyához köti. 
 Pensko megállapította, hogy – bár a pernye emanáló képessége kicsi (0,62 %) – a nagy 226Ra-
koncentráció miatt a pernyebetonból készült lakásokban a 222Rn koncentrációja a szabadtéri érték 
10-szerese is lehet (Pensko et al., 1980). 
 Pensko és Geisler a Lengyelországban használt épít� anyagok természetes radioaktivitását 
vizsgálva megállapította, hogy a közelít� leg 200 Bq/kg 40K-t, 700 Bq/kg 226Ra-t és 600 Bq/kg 
232Th-t tartalmazó salakok, pernyék és a foszforgipszek kb. 0,3 mGy gamma-, és 13 mSv alfa-
sugárterhelést okoznak a lakosságnak (Pensko és Geisler, 1981). 
Blaton-Albicka négy lengyel város, különböz�  gyártási technológiával készített beton házait 
vizsgálta (Blaton-Albicka et al.,1981). 

2. táblázat: A lengyel városok beton házainak mérési eredményei 

Város építési 
technológia 

fajlagos aktivitás Bq/kg 

    232Th 238U 40K 

Varsó(1) 
közönséges 

beton 28,1 11,8 514 

Varsó(2) 
"keramzyt" 
beton 3 fal 

közönségesbeton 57,4 15,5 370 

Czestochowa 1 fal pernyés 
beton 58,8 50,7 425 

Pulawy könny� beton 
homokkal 19,9 16,3 251 

Ostrolenka könny� beton 
pernyével 62,3 51,7 557 

Ullmann Németországban épít� anyagok-adalékaként felhasznált foszforgipszben, pumicitben, 
bauxitban és kohósalakban számottev�  természetes radioaktivitást mutatott ki. Az épít� anyagok 
hozzájárulását a megengedhet�  1,5 mSv/év effektív dózisegyenértékhez 0,1-0,15 mSv/év-re 
becsülte, kivételes esetben ez az érték elérheti az 1,3 mSv/év értéket is (Ullmann, 1981). 
Krieger szerint Németországban a talaj természetes radioaktivitásából származó effektív 
dózisegyenérték 1 mSv/év. A 3. táblázat mutatja az ötvenötezer lakásban mért átlagos effektív 
dózisegyenértékek (mSv/év): 
 
3. táblázat: Németországi lakásokban mért átlagos évi effektív dózisegyenérték 
 
 

Németország Effektív dózisegyenérték (mSv/év) 
Téglaház 0,5 
Panelház 0,51 
Faház 0,32 
Mért maximális érték 2,91 
Szabad téren 0,36 
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4. táblázat: A vizsgált 27 különböz�  típusú épít� -, köt� - és adalékanyag közül néhánynak az átlagos     
természetes radioaktivitása (Bq/kg-ban)  

Épít� anyag 232Th 226Ra 40K H* 
bazalt 126 107 444 1,16 
gránit 81 55 1480 0,92 
mészk�  15 19 111 0,18 
tégla 96 81 629 0,94 
salaktégla 104 81 333 0,91 
gázbeton 33 40 407 0,43 
pernye 159 237 740 2,05 
homok 33 19 370 0,31 
salaktégla 167 133 666 1,5 
portlandcement 22 30 407 0,33 

 
*Az épít� anyag természetes radioaktivitására jellemz�  H faktor definíciója: 

4810259185
KThRa aaa

H ++= . 

 

(2, 13) 

H>1 esetén az épít� anyag alkalmazásakor a sugárterhelés túllépi a 1,5 mSv/év effektív 
dózisegyenértéket (Kriger, 1981). Az összefüggésben az aK a 40K-, az aRa a 226Ra- és az aTh a 232Th-
izotópok radioaktív koncentrációja Bq/kg egységben.  

Chong és Ahmad Nyugat Malajziában használt épít� anyagok természetes radioaktivitását mérte. A 
mért értékek közül néhányat az alábbi táblázat tartalmazza Bq/kg egységben (Chong és Ahmad, 
1982). 

5. táblázat: A Nyugat Malajziában használt épít� anyagok természetes radioaktivitása  

 

  40K 226Ra 232Th 
cement 204 81,4 59,2 
gipsz (natúr) 222 -  -  
mozaiklap 333 237 163 
gránit 1110 237 229 
pala 851 159 141 
agyagtégla 685 233 229 
homok 426 70,3 333,3 
mészk�  222 40,7 25,9 

Stranden 1085 norvég lakásban végzett felmérést a radon (és leányelemei) koncentrációja és a 
tüd� rák megbetegedések közötti korreláció tisztázására. A népességre súlyozott radon koncentráció 
80-100 Bq/m3-nek adódott, ami – a dohányzási és a szell� ztetési szokásokat is figyelembe véve 
számottev�  tüd� rák kockázatot jelent (Stranden, 1986). 
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Cohen 453 USA-beli lakásában végzett felmérést a radon szintre 1 éves expozíciós id� vel. Az 
átlagos radon koncentráció 38,0±2,3 Bq/m3 volt . A korrelációs vizsgálatok azt mutatták, hogy a 
különböz�  paraméterek (ház helye, típusa, életkora, széljárás, légcsere, stb.) közül csak a talaj 
min� sége és a légcsere volt domináns jelleg�  (Cohen, 1986). 

Mjönes 1300 svéd lakásban végzett gamma-dózis felmérést TLD-vel. Az éves átlagos abszorbeált 
gamma-dózis gonádokra 0,65 mGy-nek adódott, ami 110 nGy/h dózisteljesítménynek felel meg. A 
többlakásos épületekben kétszer akkora dózist mértek, mint a családi házakban. Számottev�  
különbségek adódtak a lakások földrajzi helye, épít� anyaga és életkora miatt is (Mjönes, 1986). 

Parades különböz�  épít� anyagok természetes radioaktivitását és a radon emanációs koefficiensét 
határozta meg. Az ásványgyapot- és a kohósalak-szigetelés 226Ra koncentrációja azonos 
nagyságrend�  (~60 Bq/kg), a foszfátsalak adalékos beton 226Ra koncentrációja (130 Bq/kg) jóval 
nagyobb, mint a hagyományosé (22 Bq/kg) (Parades et al., 1987). 

Papp és Dezs�  az ajkai széntüzelés�  h� er� m� b� l származó, a talajra kihullott pernyéjének 
természetes radioaktivitását vizsgálta. A 238U és 226Ra koncentráció az 5 cm mély nem bolygatott 
talajrétegben 4,7-szer nagyobbnak adódott a városon belül, mint  a nem szennyezett területen 
átlagosan. A kollektív dózis a megtermelt évi h� energiára vonatkozóan 8,0-9,1 ember Sv(GWév)-1 
67-szer nagyobb értékre becsülték, mint amit az UNSCEAR (1988) határozott meg egy tipikus 
„öreg” szén-tüzelés�  er� m�  esetén 0,12 Sv(GWév)-1(Papp és Dezs� , 2003).  

Lal talajok és épít� anyagok természetes radioaktivitását vizsgálta Indiában. Mérései alapján 
megállapította, hogy Chandigarh környékén a talaj, illetve az alkalmazott épít� anyagok (tégla, 
beton) 226Ra, 232Th, illetve 40K koncentrációja (átlagban 16, 13, illetve 258 Bq/kg) nem okoz 
számottev�  sugárterhelést (Lal et al., 1987). 

2.6. RADIOAKTÍV SUGÁRFORRÁSOK KORSZER �  ALKALMAZÁSA AZ ÉPÍTETT KÖRNYEZETBEN  

2.6.1. A radioaktív sugárforrások fajtái és felhasználása 

2.6.1.1. Zárt sugárforrások  

A zárt sugárforrás speciális kritériuma, hogy a sugárzó anyag ne kerüljön közvetlen érintkezésbe a 
környezettel, ugyanakkor a sugárzás áthatolóképessége folytán a forrás töltetét alkotó 
radioizotópból emittált alfa-, béta-, neutron részecskék, illetve gamma fotonok a rendeltetési célnak 
megfelel� en hatásukat többé-kevésbé akadálytalanul fejtsék ki.  
Minden forrás a sugárzó izotópot tartalmazó töltetb� l, a töltetet részben vagy egészben körülvev�  
ún. izotóprögzít� b� l, a fenti részeket magába foglaló küls�  burkolatból és a légmentesen lezárt 
tokból tev� dik össze. 
A sugárforrások f� bb jellemz� i:  
- az aktív töltet (radioaktív izotóp) min� sége 
- az aktivitás, illetve ennek eredményeképpen létrejöv�  ionizációs áram, részecskeáram 
- gamma-sugárzó töltet esetén a sugárzás teljesítménye, neutron forrás esetén a neutronemisszió 
- az aktív töltet és a tok küls�  méretei 
- felhasználás igényeinek megfelel�  egyéb követelmények (korrózió- és h� állóság, szilárdság, 
különleges zártság stb.) 
Az alfa-sugárforrásoknál legfontosabb követelmény az er� s helyi ionizáció és a sugárzás korlátozott 
hatótávolsága. Fontos szempont, hogy az alfa-részecskék mellett más sugárzás egyáltalán ne vagy 
csak kis mértékben legyen jelen. A számba jöhet�  radioizotópok felezési ideje és az alfa-részecskék 
közelít� leg azonos energiája miatt csak néhány forrás alkalmazása terjedt el (210Po, 241Am). 
A béta-sugárzással szemben támasztott követelmények: 
- béta-részecskéken kívül más sugárzást ne emittáljon 
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- a felezési id�  ne legyen túl rövid vagy túl hosszú az alkalmazás során 
- a forrás rögzít� je és tokja a radioaktív sugárzást lehet� leg maradéktalanul bocsássa át, ugyanakkor 
másodlagos, az anyag és a béta-sugárzás közötti kölcsönhatások következtében más radioaktív 
sugárzást a forrás ne bocsásson ki 
- a radioaktív töltet legyen jól rögzített. 
A leggyakrabban alkalmazott béta-sugárforrások: 14C, 63Ni, 85Kr, 90Sr, 106Ru, 147Pm, 204Tl. 
A gamma-sugárforrások változatos formában, széles aktivitástartományban készülnek. Mivel a 
források a gamma-sugárzás mellett más sugárzást is kibocsátanak, a legf� bb követelmény a 
másodlagos sugárzások „árnyékolása”. A leggyakoribb gamma-sugárforrások: 22Na, 55Fe, 60Co, 
124Sb, 125I, 137Cs, 152Eu, 170Tm, 192Ir, 241Am. 
A laboratóriumi neutronforrások többségükben (� ,n), illetve (� ,n) magreakciók eredményeként 
bocsátanak ki neutronokat. Neutronhozamuk 104-107 n/GBq-es, az emittált neutronok átlagos 
energiája 1-4 MeV. 
A leggyakrabban használt neutronforrások: 210Po-Be, 226Ra-Be, 239Pu-Be, 241Am-Be, 242Cm-be. A 
252Cf spontán hasadása révén 1 MeV energiájú neutronok (1 mg-ból 109) lépnek ki a forrásból. 
A neutrongenerátorok gyorsítóberendezések, amelyekben 100-200 kV gyorsítófeszültséggel 1-2 
mA intenzitású deuteron-ionáram hozható létre. Az ionforrás, illetve az ionok energiája, valamint a 
céltárgy alkalmas megválasztásával különböz�  energiájú neutronok állíthatók el� . Például titánban 
elnyeletett 15-20 GBq aktivitású trícium céltárggyal 14 MeV energiájú gyors neutronokból 108 
n/cm2  fluxus érhet�  el. 
A zárt sugárforrás alkalmazásakor a sugárzás áthatol a vizsgált anyagon, részben szóródik, részben 
elnyel� dik benne. A kölcsönhatás közben a sugárzás intenzitása, illetve iránya megváltozik. E 
változásokból a mér� rendszer meghatározza a mérni kívánt paramétert. 
A zárt sugárforrásokkal végzett mérések el� nye, hogy 
- a mérés-érzékelés érintés nélkül végezhet�  
- a környezet változásai (nyomás, rázás, h� mérséklet stb.) nincsenek hatással a radioaktív sugárzás 
keletkezésére 
- A mérés eredményét elektronikus készülék szolgáltatja, amelynek kimen�  jele analóg vagy 
digitális formában mérésre, regisztrálásra vagy gyártási folyamatok automatikus szabályozásra 
alkalmas (például üvegcs�  átmér�  és falvastagság). 
Zárt sugárforrások alkalmazása: 
- szintjelzésre, szintmérésre, vastagság, és s� r� ség mérésére, nedvesség-tartalom mérésére;  
- radioanalitikai vizsgálatokra aktivációs analízissel, neutron és gamma abszorpciós módszerrel 
(Rózsa, 1979; Földiák, 1986). 

2.6.1.2. Nyitott sugárforrások 

Nyitott sugárforrások felhasználása 
- anyagáramlási vizsgálatokhoz, keverék homogenitásának meghatározásához, diffúziós folyamatok 
vizsgálatához, mint nyomjelz�  (Fodor, 1962; Földiák, 1972; Stechemesser et al., 1982).  

2.6.2. Keverék és anyagáramlás radioizotópos vizsgálatok 

Az üvegipari nyerskeverék Földiák szerint olyan összetett rendszer, amelyben egyes anyagok (pl. 
glaubersó, koksz, csontliszt) alig teszik ki az összmennyiség 1-2 %–át, ahol a bemérési sorrendet az 
összetev� k fizikai és kémiai tulajdonságai befolyásolják, a keveréshez szükséges víz mennyiségét a 
szóda higroszkópossága miatt a légköri nedvesség megváltoztatja. A bemérés, illetve a keverés 
teljes folyamatának automatizálása és az energia felhasználása szempontjából egyaránt 
elengedhetetlen az olvasztókádba kerül�  keverékben az egyes anyagok eloszlásának, a homogén 
állapotot legjobban megközelít�  keverési id� nek, a megengedhet�  víztartalom-változásnak az 
ismerete, ezek alapján az optimális keverési id�  beállítása. Az ehhez szükséges vizsgálatok 
elvégzésére a fizika és kémia klasszikus módszerei kevésbé alkalmazhatók üzemi körülmények 
között. Egyrészt akadályozzák a folyamatos termelést, másrészt a törvényszer� ség megállapításához 
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szükséges minta megvételére, el� készítésére, analizálására és az adatok feldolgozására üzemi 
laboratóriumi viszonylatban nincs lehet� ség (Földiák, 1986). 

R. Brückner és H. Jebsen-Marwedel a leggyakoribb üveghibának a „köveket” és a „huzalokat” 
tartja. Mindkett�  nagyszámú változatban fordul el� . A kövek az üvegtermék szilárd zárványai, a 
huzalok üveges zárványok, többnyire fonalas kiképzés� ek (Jebsen-Marwedel és Brückner, 1980). 

A kövek eredete lehet a keverékbe jutott magas olvadáspontú anyag, a kemence falazatáról az 
olvadékba jutott test, amely már nem tudott leolvadni, de az olvadékból is kristályosodhat. Ide 
szokták sorolni azokat a nagy viszkozitású üveges anyagokat, amelyek az olvasztótérben csak kis 
mértékben oldódnak. Ezek a t� zálló anyagból is bekerülhetnek az olvadékba (Ditrói et al., 1988). 

A kövek megjelenésének oka és eredete általában egyértelm� en nem határozható meg. Minthogy a 
keverék dönt�  része SiO2, természetesnek tartották, hogy a kövekben kovasav vagy kovasavat 
tartalmazó szilikát van. Legtöbbször az alábbi módosulatok: krisztobalit, tridimit vagy kvarc a 
kövekben jól azonosíthatók. A kovasavnak csak a krisztobalit a magas h� mérséklet�  módosulata, és 
a tridimit nem tiszta SiO2, ennek azonban a kövek anyagának meghatározásánál nincs jelent� sége. 
Brückner szerint a krisztobalit és tridimit megkülönböztetése nehézségbe ütközik. A SiO2 alacsony 
h� mérséklet�  módosulatai (alfa- és bétakvarc) akár t� zálló anyagból, akár keverék olvadékából 
kristályosodnak, formájuk alapján (legömbölyödöttek) nem vagy nehezen különböztethet� k meg. 

A kövek másik gyakori anyaga valamilyen formában az Al2O3. Ezzel két módosulatban lehet 
találkozni. Az alfa-timföld: a termékben legömbölyödött szemcse, ekkor valószín�  a t� zálló 
anyagból származik. A béta-timföld: (Na2.K2O).10-12Al2O3. Ez az alkáli ionoknak a korund rácsba 
történ�  beépülésével keletkezik. A szerz�  szerint nem kell a korund és a bétatimföld közt 
különbséget tenni. Mindkét kristály timföld tartalma azt mutatja, hogy t� zálló anyagból 
keletkeznek.  

Minthogy az üvegipari olvasztókádak épít� anyagában cirkónium vegyületek is vannak, a kövek 
kih� lésekor kiválhat a cirkonoxid. Annak ellenére, hogy az öntött kádkövek a 
h� mérsékletváltozásra érzékenyek, nem valószín� , hogy a kádkövekb� l darabok törjenek le. A 
kövek képz� déséért inkább a kád fölötti atmoszféra és az olvadék közti reakcióra lehet gondolni. A 
nagy törésmutató miatt a cirkóniumot tartalmazó hibák más dentrites kristályoktól könnyen 
megkülönböztethet� k. 

A kövekben el� fordulhat Cr2O3, amely zöld és barna táblákban kristályosodik, színér� l könnyen 
felismerhet� . A vas és az olvadék reakciójából származó FeO (hematit), vagy a FeO.Fe2O3 
(magnetit) kristályok felismerése a kövekben szintén nem okoz nehézséget. A hematit vérvörös, a 
magnetit átlátszatlan még vékony csiszolatban is. 

A lassan megdermed�  olvadékban néha hatszögletes fehér táblákat találnak. Ezek 5-6 mm-esek is 
lehetnek, képletük: CaO.SiO2 (wollasztonit). A wollasztonit, 1180 °C-on kristályosodik. Nagyon 
hasonlít a krisztobalithoz. Az alacsonyh� mérséklet�  módosulat finom t� kristályokból áll. 

Devitrit akkor keletkezik, ha mésztartalmú szilikátok feleslegben vannak. A devitrit hosszú vékony 
t� kben kristályosodik,és már nagyító alatt felismerhet� . 

Jellegzetes hibákat okoznak az alumíniumoxidok. Az Al2O3 (mullit) a t� zálló kövekben rendszerint 
megtalálható. Az alumínium tartalmú t� zálló anyagokból származó mullit t� kben kristályosodik. A 
mullit gyakran társul pl. leucittal és korunddal illetve béta alumíniumoxiddal. 

A földpátok az üveghibák közt nagyon ritkán fordulnak el� . Tarján és Mátrai szerint ennek azaz 
oka, hogy a használt földpátok könnyen beolvadnak, ezek mind triklin vagy monoklin rendszerben 
kristályosodnak (Tarján és Mátrai, 1972). 

Brückner (Jebsen-Marwedel és Brückner, 1980) szerint a huzalok az oldhatóság illetve a 
keverhet� ség követelményeivel vannak kapcsolatban. A huzalok származhatnak: 
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- a keverékb� l, ha a keverékben az eloszlás nem egyenletes vagy a bemérés rossz; ha a keverék 
egyenl� tlenül olvadt le; 

- illékony anyagok elpárolgásából és elbomlásából; 

- az olvasztókád falából és a t� zálló anyagból; 

- a kristályosodásból és a kövekb� l. 

A huzalok keletkezésének oka többnyire az, hogy a fizikai és kémiai oldási folyamatok nem 
tökéletesek. Brückner szerint a huzalosság min� ségi jelz�  is lehet, mert a tökéletesen egyenletes 
eloszlású (homogén) keverékben nem lehetnek huzalok. 

Brückner az olvadék szempontjából vizsgálja az egyenletes eloszlást. Meg kell különbözetni az 
ideális határesetet a gyakorlatban elérhet�  eloszlástól. Erre elfogadott matematikai összefüggés áll 
rendelkezésre. 

Az áramlási és h� mérsékleti tér, valamint a tartózkodási id�  eloszlás függvények ismeretében 
Leyens nyomán elkészíthet�  az üvegolvasztó kádkemence fizikai modellje. A matematikai 
modellek általános áramlási és h� mérsékleti képet nyújtanak, részproblémák megoldására nem 
alkalmasak (Leyens et al., 1980). 

A kádkemencékben az olvadék valódi áramlása két modellel – dugattyú-áramlás (plug-flow), illetve 
ideális keverés (ideal mixing) – közelíthet� .  

Dugattyú-áramlásnál az áramló anyag valamennyi térfogateleme azonos tartózkodási id� vel 
rendelkezik, ami a belépésük, illetve távozásuk közötti id� tartam. 

Ideális keverésnél a vizsgált komponens a belépés pillanatában (t=0) homogén módon oszlik el a 
berendezés teljes térfogatában. 

A gyakorlatban egyik modell sem fordul el�  „tiszta” formában, a dugattyú-áramlást leggyakrabban 
axiális keverés kíséri. A nyomjelz�  elkeveredése a teljes olvadékban csak bizonyos késéssel érhet�  
el, mivel a keverési folyamatot zavarják a  

- keresztirányú konvekciós áramlások 

- konvekciós áramlások megnyúlása 

- koncentrációk kiegyenlít� dése diffúzió révén 

- holt terek 

- gyors felszíni áramlások  

A valódi áramlásnak a két határesett� l való eltérése a tartózkodási id�  eloszlási függvényekkel 
jellemezhet�  (5. sz. Melléklet). Az üvegolvasztó kádkemencék anyagáramlásának leírására szolgáló 
Wolf-Resnick modellnél az alábbi összefüggést használják (Wolf és Resnick, 1963): 

 F(t) = 1-exp(-

t

t e-
), ha t�� , (2, 14) 

 F(t) = 0, ha 0<t�� , (2, 15) 

ahol 
  a keveredés hatékonyságára jellemz�  faktor, értékének 1-t� l való eltérése a keveredés 
tökéletlenségének mértéke. Dugattyúáramlásnál 
�  � , ideális keverésnél 
 =1. Az �  a bemeneti  
(jelz� anyag adagolási) impulzus fáziseltolódása és t az átlagos tartózkodási id� . 
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3. ANYAG, MÓDSZER ÉS MODELLEK 

3.1  A TALAJ ÉS AZ ÜLEDÉK RADIOAKTIVITÁSÁNAK VIZSGÁLATA ÉSZAK-KÖZÉP MAGYARORSZÁG 

KISVÍZGYÜJT �  TERÜLETEIN  

3.1.1. A vizsgált terület bemutatása 
Ezek a vizsgálatok szorosan kapcsolódtak a Pest-megye ezen belül kiemelten a Rákos-patak 
vízgy� jt�  területén, valamint az Észak-közép Magyarország két további kisvíz-gy� jt�  területén (a 
Galga-patak és a Mátrában a Nagy-patak és az erre telepített Csórréti Víztározó) folyó környezeti 
állapotfelmérésekhez. A SZIE több projektben is vizsgálta ezeken a területeken a különböz�  elem-
felhalmozódásokat és transzportfolyamataikat a talaj/víz/üledék rendszerben (Fekete, 2002; Szlepák 
et al., 2003; Halász et al., 2005). 2004-2006 között a három vízgy� jt�  területén az EU víz 
keretirányelveit applikáló részletes min� ségi monitoring program végrehajtását a SZIE koordinálta 
(Heltai, 2006). Saját vizsgálataim ezekben a projektekben a radioaktív nuklidok megjelenésének és 
mozgásának követésére irányultak (2. sz. Melléklet). A három vízgy� jt�  terület, amelyek 
alapvet� en az antropogén terhelés három különböz�  szintjét képviselik és érintettek a Csernobili 
kihullásban (2004-2006 Monitoring) a következ� k: Rákos patak és Isaszegi-Gödöll� i tórendszer – 
nagy szennyez� dés antropogén eredet� ; Galga patak – átlagos (síkvidéki) szennyez� dés, vidéki 
környezet; Csórréti víztározó és Nagy patak – tiszta (referencia) terület. 

3.1.2. A radionuklidok kimutatásának módszerei, mintavétel, minta el� készítés 

A három vízgy� jt�  terület üledékakkumuláció szempontjából nagy különbségeket mutat, az egyes 
vízgy� jt� kön más-más kérdések tehet� k föl, s ennek megfelel�  más-más mintavételi stratégia 
alkalmazására volt szükség. A Rákos-patakon és a Gödöll�  és Isaszeg közötti tórendszerben már 
1994/1995-t� l folytattam üledékvizsgálatokat (Heltai et al., 1998), a Galgán 2000-t� l. Csórréten 
antropogén terhelésekkel nem számoltam, így itt e kérdésekkel nem foglalkoztam. A mintavételi 
stratégiákat célszer� en a Rákos-patakon és a Galga-patakon végzett vizsgálataim eredményeivel 
együtt ismertetem. 
A depozíció mérésénél a talaj és az üledék mintázása bolygatatlan területekr� l történt. A mintákat 
105 oC-on való szárítása és 2 mm lyukátmér� j�  szitán történ�  átszitálása után, a 20-50 grammnyi 
mintamennyiséget henger alakú légmentesen m� anyag mintatartóba zártam. A szárított és 
homogenizált üledék- és talajmintákat légmentesen lezárt m� anyag dobozban vizsgáltam félvezet�  
detektoros gamma-spektrometriával e feladatra akkreditált laboratóriumokban. A mintákból a K-40, 
a Cs-134, a Cs-137, az Eu-155, a TI-208, a Pb-210, a Pb-212, a Pb-214, a Bi-212, a Bi-214, az Ac-
228, a Th-234 és a Ra-226 aktivitás koncentrációját Bq/kg egységekben határoztam meg. A 
radionuklid koncentrációjának eloszlása 5 cm-es rétegenként lett meghatározva, hozzászámolva a 
radioaktív bomlásból származó korrekciót.  

3.1.2.1. Mintavételi stratégia 

A Gödöll�  és Isaszeg közötti tórendszer környezeti állapotának felmérése önkormányzati felkérésre 
1994-ben kezd� dött (Heltai et al., 1998; László et al., 1998). Az alkalmazott mintavételi stratégia a 
Csórréti tó, a Rákos-, a Galga patak környezeti állapotának felmérésében is hasonló volt (Szlepák et 
al., 2003). Az els�  feladat az üledékben felhalmozódott szennyez� dések területi eloszlásának 
feltérképezése volt. E célból a vízkormányzási irányokat, s a szennyvíz-bevezetési irányokat 
figyelembe véve az üledék fels�  10 cm vastagságú rétegéb� l vettünk kevert mintákat nyeles 
iszapmerít�  segítségével. E minták elemzésével körülhatároltuk az elemfeldúsulások helyét a 
tórendszerben. Ezeken a helyeken 1995-ben az üledékképz� dés id� beli nyomon követése céljából 
oszlopmintákat vettünk dugattyús elven m� köd�  mintavev� vel, amelyet rétegenként (5 cm) 
elemezve az elemkoncentrációk mélységi eloszlását határoztuk meg. Az oszlopmintákban gamma-
spektrometriás módszerrel meghatároztam az adott geológiai környezetben el� forduló természetes 
és mesterséges eredet�  radioaktív izotópok eloszlását.  
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A légköri atomrobbantások és a csernobili reaktorbaleset következtében a légkörbe kerül�  Cs-137      
nuklid (felezési ideje hozzávet� legesen 30 év) mélységi eloszlásának meghatározása lehet� vé tette 
az üledékképz� dés id� skálájának becslését (Fekete et al., 1999). Az 2. ábra szemlélteti a két 
mintavétel során használt mintavételi pontokat. A vizsgálatok harmadik szakaszában (2001-ben) a 
parti talajból vettem mintákat a gépgyári csapadék-bevezet�  csatorna közelében. Ezáltal a parti talaj 
és a szennyvízzel behordott üledék összehasonlítása vált lehet� vé. 

3.1.2.2. Üledék mintavétel 

Kevert üledékminták vételére nyeles üledékmerít� t használtunk. A mintákat polietilén fóliával 
bélelt fedeles bef� ttes üvegekben szállítottuk a laboratóriumba, ahol a vizsgálatok megkezdéséig +4 
oC-on h� t� szekrényben tároltuk. A kémiai analízis el� tt a mintákat nedvesen keveréssel 
homogenizáltam, majd 105 oC-on szárítottuk. A száraz mintát kalapácsos darálóval 2 mm 
lyukátmér� j�  szitán átdaráltuk. Üledék rétegminták vételéhez a Braun által kifejlesztett 5 cm bels�  
átmér� j�  dugattyús mintavev�  pisztont használtuk (Braun et al., 1996). A kiemelt üledékoszlopot 
nedves állapotban, m� anyag fóliába csomagolva, hosszában félbevágott PVC-csövekben 
szállítottuk a laboratóriumba, ahol m� anyag késsel 5 cm vastagságú szeletekre vágtuk, 105 oC-on 
szárítottuk, és achát mozsárban porítottuk. A hengeres alakú mintatartó edényben 20-50 grammnyi 
mintamennyiséget helyeztünk el. 

3.1.2.3. Talajmintavétel 

A talajmintákat kézi fúró, illetve a talaj fels�  rétegéb� l (0-15 cm) kézi ásó segítségével vettem. 
Átlagminta vételkor a teljes mintamennyiséget egyetlen polietilén zacskóba töltöttem, rétegminták 
vételekor az egyes rétegeket külön gy� jtöttem. A mintákat a laboratóriumban kiterítve szárítottam 
és légszáraz állapotban kalapácsos darálóval 2 mm lyukátmér� j�  szitán átdaráltam. 

3.1.3. Mér� m� szerek és érzékenységük  

A radioaktív izotópokat gamma-spektrometriával határoztam meg, ehhez 20 % hatásfokú, 1333 keV 
félérték szélesség�  ORTEC gyártmányú detektort használtam, a detektor jeleit egy személyi 
számítógéppel illesztett ORTEC ACE 4k típusú sokcsatornás analizátor dolgozta fel. Az aktivitás 
koncentrációkat Bq/kg egységekben fejeztem ki (a számlálási id�  10000-50000 s között volt). 

 

3.1.4. Méhészeti termékek radiológiai vizsgálata, mint  bioindikátor módszer 

 

A gödöll� i tavak környékén végzett talaj-üledék-víz vizsgálatokat kiegészítettem a méhészeti 
termékek gamma-spektrometriás elemzésével. A minták származási helye a Gödöll� i Méhészeti 
Park 5 km-es körzete a Rákos patak és Gödöll� i tórendszer környékén. A mérend�  mintákat 160-
180 grammnyi mennyiségben a gamma-spektrum felvétele el� tt 30 napig tároltam légmentesen 
lezárt, m� anyagból készült Marinelli-mintatartó edényben. A minták várható kis aktivitása miatt 
hosszú mérési id� t (170000 s) választottam. A mér� berendezéshez 20 % hatásfokú, 1333 keV 
félérték szélesség�  ORTEC gyártmányú detektort használtam, a detektor jeleit egy személyi 
számítógéppel illesztett ORTEC ACE 4k típusú sokcsatornás analizátor dolgozta fel. Az aktivitás 
koncentrációkat Bq/kg egységekben fejeztem ki 
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3.2. RADIOLÓGIAI MÓDSZEREK ALKALMAZÁSA AZ ÉPÍTETT KÖRNYEZETBEN  

3.2.1. Az épít� anyagok /nyersanyagok, félkész és kész termékek/ természetes 
radioaktivitásának vizsgálata 

3.2.1.1. Mintavételezés és el� készítés, vizsgálati módszerek, adatfeldolgozás  

Az épít� anyagok természetes 232Th-, 226Ra- és 40K tartalmának meghatározását gamma-
spektrometriai módszerrel végeztem. A mérés relatív mérés, azaz a minta gamma-spektrumát ismert 
aktivitású etalonokról felvett energiaspektrumokkal hasonlítottam össze. A mérési geometria, a 
spektrométerek jellemz�  beállítási paraméterei, a mérési id� , továbbá a minták és az etalonok 
el� készítése az egész mérés folyamán azonos volt. 
A mérend�  mintát a gamma-spektrum felvétele el� tt 30 napig tároltam légmentesen lezárt, fémb� l 
készült mintatartó edényben. Felvettem a minta, valamint a 232Th-, 226Ra- és 40K-etalonok, továbbá 
a vakminta gamma-spektrumát. Ezekre a természetes gamma-sugárzó izotópokra jellemz�  
fotócsúcs-energiatartományokban meghatároztam a vakháttér nélküli számlálási sebességeket. 
A módszer elve szerint az összetett spektrum bármely részén a vakháttér nélküli számlálási 
sebesség additíve tev� dik össze a komponens radioizotópok számlálási sebességeib� l. A mérend�  
izotópok számával megegyez�  számú tagból álló, szimultán lineáris egyenletrendszert írhattam fel. 
Az egyenletrendszer állandóit az etalon sugárforrások mérésével határoztam meg. Az 
egyenletrendszer megoldásával megkaptam az ismeretlen radioaktív koncentrációkat.   

A különböz�  helyeken vett mintákat golyósmalomban meg� röltem, majd 160 µm-es szitán 
átszitáltam. A légszáraz mintát légmentesen Marinelli-edénybe zártam, tömegét és halmazs� r� ségét 
meghatároztam. Az utóbbinál ügyelni kell arra, hogy a minta, miként az etalonok is, teljesen kitöltse 
a mintatartó térfogatát. Ha ugyanis nem teljes a térkitöltés, akkor a légrésekbe jutott radon- és toron 
gáz gammasugárzó bomlástermékei megváltoztatják az aktivitás homogenitását a mintán, mint 
térfogati sugárforráson belül. Ez a mérés során rendszeres hibát okoz. 

A háttérsugárzás méréséhez bórsavból és tipolenb� l vakmintát készítettem (6. táblázat). 

6. táblázat: A háttérsugárzás méréséhez készült vakminták adatai 

vakminta tömeg (kg) halmazs� r � ség (kg/m3) 
bórsav 0,46 767 
tipolen 0,33 550 

 

3.2.1.2. Mér� m� szerek és érzékenységük 

Tekintettel a minták várhatóan kis aktivitására, a mér� berendezés összeállítása, az optimális 
üzemeltetési paraméterek megválasztása, a minták el� készítése gondosan elvégzett munkát igényel.  
A mérend�  anyagmintákat gy� r� -alakú, hermetikusan zárható un. Marinelli-edényben helyeztem el 
/NY-424-L tip., MÉV gyártmány/.  
A mintatartó 76x50 mm-es átmér� j�  bels�  furatában 76x76 mm-es NaI/Tl/ kristállyal ellátott 
szcintillációs detektort helyeztem el /ND-302/E tip. Gamma M� vek gyártmány/. Az alacsony háttér 
biztosítása céljából kett� s ólomárnyékolást alkalmaztam. A detektort és a mintatartót körülvev�  30 
mm falvastagságú ólomtornyot /NZ-424 tip. MÉV. gyártmány/ 410x410x820 mm bels�  
élhosszúságú, 100 mm falvastagságú szell� ztethet�  zárt ólomkamrába helyeztem. A detektor jeleit 
sokcsatornás amplitúdó analizátorra vezettem. 
Az alkalmazott amplitúdó analizátor /Spectrazoom 900 tip. Packard gyártmány/ 800 csatornás, a 
spektrumok bármely része tetsz� leges energiatartományból az analizátor képerny� jén 
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megjeleníthet�  (3. ábra). A 2 db, egyébként 100 csatornás, egymástól független memória tartalma 
digitálisan és analóg is rögzíthet� . 

 

3. ábra: Spectrazoom 900 típusú Packard gyártmányú gamma-spektrométer mér� berendezés 

A mér� berendezés hitelesítéséhez szükséges tórium- és rádiumetalonokat (radioaktív egyensúlyban 
lév�  tórium és rádium vegyületek) a MÉV készítette. A 160 �  szemcsefinomságúra � rölt porok 
teljesen kitöltik a légmentesen lezárt Marinelli-edényeket.  

A gamma-spektrométer számlálási hatásfokának meghatározását a bomlástermékeikkel radioaktív 
egyensúlyban lév� , ismert aktivitású 232Th-, 226Ra- és 40K-etalonokkal ugyanolyan mérési feltételek 
mellett végeztem el, mint a mérend�  mintánál. 

Az energiatartományokat a 232Th-, 226Ra- és 40K-gammaspektrumok sajátságai, a rendelkezésre álló 
NaI/Tl/-detektorok geometriai méreti és energiafelbontása, a megengedhet�  véletlen számlálási 
hiba, a várható szennyez�  gammasugárzó izotópok energiái, a minták effektív rendszáma és 
vastagsága (önabszorpció, visszaszórás) alapján választottam meg. 
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Méréseimet az adott feltételek mellett az 

1300-1500 keV (40K) (3, 1) 

1640-1880 keV (226Ra) (3, 2) 

2500-2700 keV  (208Tl) (3, 3) 

tartományban végeztem. 

Mindhárom etalonnal, mind a három kiválasztott energiatartományban meghatároztam a vakháttér 
nélküli számlálási sebességeket, amelyek tartalmazzák a fotócsúcs-impulzusokat, valamint a 
fotócsúcs alatt lév�  egyéb beütéseket is. A számlálási sebességekb� l levontam az etalonoknak más 
izotópokkal való szennyezettsége okozta járulékos értékeket (pl. a 232Th-etalon 226Ra-
szennyezetségének számlálási sebesség járulékát). 

A minták radioaktív szennyezettségének számítása 

A vizsgált minta x1, x2, x3 
232Th-, 226Ra- illetve 40K aktivitása (Bq) az  

a11·x1 + a21·x2 + a31·x3 = M1, (3, 4) 

a12·x1 + a22·x2 + a32·x3 = M2, (3, 5) 

a13·x1 + a23·x2 + a33·x3 = M3, (3, 6) 

egyenletrendszer megoldásával nyerhet� , ahol M1, M2 és M3 a minták mért, vakháttér nélküli 
számlálási sebessége(cpm) a három energiatartományban. 

A kapott kilenc számlálási sebesség értéket elosztottam az etalonok ismert aktivitásával, így a 
következ�  hitelesítési állandókat (cpm/Bq) kaptam, 

7. táblázat: A hitelesítési állandók értékei 

a11 = 0,2225 a21 = 0,1744 a31 = 0,1488               

a12 = 0,0015 a22 = 0,3483 a32 = 0,2866 

a13 = 0 a23 = 0 a33 = 0, 1279 

A hitelesítési állandók az adott mér� berendezésre és mérési körülményekre érvényesek. 

A mérési id�  mind az etalonok, mind a minták esetén 60000 s volt. 

A G tömeg�  mintában lév�  232Th-, 226Ra- és 40K-radioizotópok koncentrációi (Bq/kg) 

 c1 =  
G
x1 , (3, 7) 

 c2 = 
G
x2 , (3, 8) 
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 c3 = 
G
x3 . (3, 9) 

A minta x1, x2, x3 aktivitásának véletlen bizonytalanságát közelít� leg így írhatjuk fel (elhanyagolva 
az 1-

ija  értékek saját hibáit): 

 � 1 = [( 1
11
-a )2 2

1s + ( 1
12
-a )2 2

2s + ( 1
13
-a )2 2

3s ]1/2, (3, 10) 

 � 2 = [( 1
21
-a )2 2

1s + ( 1
22
-a )2 2

2s + ( 1
23
-a )2 2

3s ]1/2, (3, 11) 

 � 3 = [( 1
31
-a )2 2

1s + ( 1
32
-a )2 2

2s + ( 1
33
-a )2 2

3s ]1/2, (3, 12) 

ahol 1-
ija  az inverz mátrix elemei, és 

 2
1s  = 

HM t
H

t
HM 111 +

+
 (3, 13) 

 2
2s  = 

HM t
H

t
HM 222 +

+
 (3, 14) 

 2
3s  = 

HM t

H

t

HM 333 +
+

 (3, 15) 

H1, H2 és H3 a vakmintával mért beütésszám tH id�  alatt, tM, tH a vizsgált mintával illetve a 
vakmintával mért mérési id� k (min). 

Ezek a véletlen hibák – amelyek becslésénél az 1-
ija  inverz mátrix elemek saját hibáit elhanyagoltuk 

– függnek a mintamérés tM, a vakháttér mérés tH id� tartamától, a keverékben jelenlev�  
radioizotópok relatív mennyiségét� l és a vakháttér nagyságától (Bódizs, 2006). 

Ugyanezekt� l a paraméterekt� l függ az 5 %-os els� fajú, valamint 5%-os másodfajú hibával mérhet�  
legkisebb aktivitás az i-edik radioizotópra: 

 LLD i = 3,29·
100

i
·ci /Bq/ (3, 16) 

és a mérhet�  legkisebb koncentráció: 

 min,ic = 
G

LLDi   /Bq/kg/ (3, 17) 

Ezek az értékek tehát mintánként különböznek. 
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3.2.2. Radioizotópos keverék és anyagáramlás vizsgálatok  

3.2.2.1. Elméleti megfontolások 

A radioaktív nyomjelzés az a vizsgálat, amelynél a tárgyat vagy az anyagot a kísérlet el� tt 
radioizotóppal jelölik. Nyomjelzésre általában az alábbi módszerek valamelyik variációját 
használják (Irmer, 1975): 

- a keverék valamelyik komponenséb� l 1-2 g-ot felaktiválnak, ezt a vizsgált komponens kis 
mennyiségében elkeverik, majd a kever� gépbe öntik; a kivett minták fajlagos számlálási 
sebességének változása jellemzi a komponens eloszlását; 

- valamilyen sugárzó izotóppal megjelölik az egyik komponenst, ennek eloszlása a meghatározott 
idej�  keverés után az elkeveredés mértéke; 

- nem aktív, de könnyen aktiválható elemeket vagy elemet visznek a keverékbe, a kivett mintákat 
utólag sugározzák be, és a fajlagos számlálási sebesség változásából következtetnek a keveredés 
fokára.  
Az els�  két módszer el� nye az, hogy a keveredés menete a mérés alatt, a keverés bármely 
szakaszában ellen� rizhet� , és nagyszámú mérés gyors elvégzésére nyújt lehet� séget. Hátrányuk az, 
hogy a mér� személyzet dózis-terhelését növelik. A dózisterhelés csökkenthet� , ha kisenergiájú 
gammasugárzót vagy bétasugárzót alkalmaznak. Ebben az esetben azonban a minta abszorpció –
képessége zavarja a mérést. 
A harmadik módszer esetében nincs sugárterhelés, de a nagyszámú minta aktiválása id� igényes és 
költséges. 
Az aktiválás történhet atomreaktorban, neutrongenerátorral és megfelel�  aktivitású neutronforrással. 
A radioaktív nyomjelzéssel végzett keverékvizsgálat alapelve az, hogy egy-egy komponensben 
egyenletesen eloszló sugárzó izotóp keverés után az adott komponens eloszlását jellemzi. Ha sikerül 
a keverék különböz�  helyeir� l megfelel�  számú mintát (szignifikáns) úgy venni, hogy ezzel a 
keverék összmennyisége gyakorlatilag ne változzék meg, a minták adataiból nyert eloszlási kép a 
komponens elkeveredésér� l tájékoztat. Minthogy a fajlagos számlálási sebesség méréséhez – a 
sugárvédelmi szempontból megengedett radioaktív anyag felhasználása esetén – néhány grammnyi 
minta elegend� , az 500 kg-nyi keverék tömege több ezer minta kiemelése után sem változik meg 
számottev� en (	 m < 1 %). 

Több komponens�  rendszerben a komponensek elhelyezkedésében két széls�  állapot 
különböztethet�  meg: 
- a különböz�  komponensek részecskéi egymástól elkülönült csoportban helyezkednek el 

(maximálisan inhomogén rendszer) 
- a részecskék véletlenszer� en töltik ki a rendelkezésükre álló teret (maximálisan kevert) 

A vizsgálat legkedvez� bb feltétele az, ha a tanulmányozott komponens valamelyik eleme könnyen 
aktiválható (hatáskeresztmetszete nagy), a sugárzó anyag jól mérhet�  és a kérdéses komponens 
össztömege maximum néhány kg. Ebben az esetben a keverés el� tt a jelzett elemet a vizsgált 
komponens teljes mennyiségébe tesszük és egyenletesen elkeverjük. 

Az összetett rendszer adott elemének (komponensének) eloszlása akkor egyenletes (homogén), ha a 
rendszerb� l vett (elvileg végtelenszámú) mintában a minta méretét� l, tömegét� l, a mintavétel 
helyét� l függetlenül ezen elem koncentrációja ugyanakkora (Otto és Hecht, 1980). 

Az egyenletes eloszlástól való eltérés mértéke a koncentráció szórása. A koncentráció átlaga 

n

x
x

n

i
i

i

�
== 1 , ahol n a mért minták száma.   
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A standard szórás  

SD = 
1

)( 2

1

-

-�
=

n

xx i

n

i
i

 
(3, 18) 

itt xi  az i-edik minta mért koncentrációja. Ebb� l számítható a relatív standardszórás: 

RSD% = ×
ix

SD
100 (3, 19) 

Az egyes mintákon mért számlálási sebesség a jelzett anyag koncentrációjával egyenesen 
arányosak.  
A relatív standard szórás jelen esetben tartalmazza a radioaktív mérések elvi szórását, a mérési 
módszer elvi hibáit, a mér� m� szerek konstrukciójából ered�  szórást, a statisztikai ingadozást. 
A mért standard szórás relatív értéke és a mérési bizonytalanságból ered�  relatív szórás, amely a 
m� szerek m� szaki adataiból, a radioaktív elvi szórásból megbecsülhet� , és megfelel�  nagy 
számlálási sebességgel a szükséges korlátok alá szorítható. Méréseimnél a percenkénti beütésszám 
(számlálási sebesség) 50 ezer körüli érték volt. Így kb. 0,5 %-os mérési bizonytalansággal lehetett 
számolni, ami a mérés statisztikai bizonytalansága. Kis mintaszám esetén a folytonossági korrekció 
értékét (Yates-korrekció) szükséges közölni. 
Az adott komponens eloszlását a 

  2
2

2
1 rrc sss -=  (3, 20) 

 
adja, ahol  1rs  a mért standard szórás relatív értéke, 2rs a mérés bizonytalanságából ered�  relatív 
szórás. 
Az eloszlás ingadozását 100 %-ból kivonva a komponens 

 Q = 100- cs  (3, 21) 

keveredési fokát kapjuk. Ez az adott komponens elkeveredésének mértéke. 

Egy összetett rendszer keveredési foka valamennyi komponensének keveredési fokából becsülhet�  
meg. Els�  közelítésben a legkisebb keveredésfokú komponens keveredési foka fogadható el a 
keverék jellemzésére. 

A radioizotópos anyagáramlás vizsgálatoknál jelent� s szerepet játszik a nyomjelz�  anyag 
megválasztása, az inaktív anyaggal együtt áramló jelzett anyag detektálása és az eredmények 
kiértékelése. 

Az anyagáramlás vizsgálatoknál alkalmazott izotópoknak a következ�  igényeket kell kielégíteni: 

- lehet� leg a vizsgált rendszer valamelyik inaktív komponensével megegyezzenek, 
- a méréshez megfelel�  vegyület formájában el� állíthatók legyenek, 
- jól detektálható – lehet� leg gamma-sugárzással rendelkezzenek,  
- felezési idejük a vizsgálat idején hosszabb legyen, de ne haladja azt meg túlzott mértékben, mert 

akkor az izotóppal szennyezett végtermék sugárvédelmi problémát okoz,  
- radiotoxicitás szempontjából a kevésbé veszélyes izotópok közé tartozzanak. 

A jelzett anyag nyomon követése küls�  detektálással és mintavétellel oldható meg. Az el� bbinél 
megfelel� en kollimált detektorokat helyezünk el a berendezés adott helyein, az intenzitásváltozást 
vonalíró rögzíti folyamatosan; az utóbbinál bizonyos id� közökben a berendezés egyes helyeir� l vett 
minták fajlagos intenzitásának id� beli változásából következtetünk a berendezésben lejátszódó 
folyamatokra. 
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Az intenzitás-id�  függvényb� l a rendszer számos paramétere meghatározható, így például: az anyag 
tartózkodási helye, és áramlási sebessége a berendezésben, visszaáramlások intenzitása és 
periódusa, a holt-terek helye és volumene stb. 
A radioizotópos nyomjelzéssel végzett anyagáramlás vizsgálatoknak számos el� nye van a többi 
módszerrel szemben (pl. nyomjelz�  festék stb.): 
- a radioaktív izotópok kis koncentrációban is rendkívül nagy érzékenységgel határozhatók meg; 
- a nyomjelz�  anyag a berendezések falán át is detektálható, így a vizsgálat a technológiai folyamat 

megszakítása nélkül végezhet�  el, és az anyagáramlást zavaró m� szerek beépítése elkerülhet� ; 
- a módszer lehet� séget a nyújt a helyszíni mérések adatainak számítógépbe történ�  közvetlen 

betáplálására, az eredmények rövid id� n belüli reprodukálására. 

A módszer hátránya, hogy radioaktív anyagok alkalmazásánál mind a vizsgálatot végz� k, mind a 
környezet sugárvédelmét biztosítani kell. 
Az áramló anyag (légnem� , folyékony vagy szilárd halmazállapotú) útja izotópos jelzéssel nyomon 
követhet� , áramlási sebessége, tartózkodási ideje meghatározható. 
Az áramlási sebesség meghatározásánál az áramló anyagba pillanatszer� en vagy folyamatosan 
ismert aktivitású jelz� anyagot juttatnak és különböz�  távolságokban vizsgálják az anyag aktivitás 
változását. A keveredési távolságot úgy választják meg, hogy oda érve a jelz�  anyag már 
tökéletesen elkeveredjék, az eloszlás relatív standard deviációja a 2-5 %-ot ne haladja meg. 

Pillanatszer�  jelz� anyag-adagolás esetén az áramló anyagba A aktivitású jelz� anyagot injektálnak a 
t = 0 id� pontban. Az egész keresztmetszetben egyenletesen eloszlott sugárzó izotóp az inert 
anyaggal azonos sebességgel áramlik, de hosszirányú keveredés miatt a vizsgált közegnek egyre 
nagyobb térfogatában jelenik meg. A jelz� anyag áthaladása a mérési ponton annál kevésbé lesz 
pillanatszer� , minél távolabb van a beadagolás helyét� l. 

 

4. ábra: A jelz� anyag beadagolási pontjától növekv�  távolságban mért radioaktív koncentráció az id�  
függvényében 

A 4. ábrán a növekv�  távolságban elhelyezett mér� helyeken az id�  függvényében mért jelz� anyag 
koncentrációt tüntettem fel. A hosszirányú keveredésnek megfelel� en id� ben széthúzódó görbék 
észlelhet� k. Ha nincs aktivitás veszteség, a görbék alatti területek egyenl� k, vagyis minden mérési 
ponton érvényes:  
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A= vv �
¥

0

)( dttc                                                           (3, 22) 

Folyamatos jelz� anyag-adagolás esetén a vv térfogati sebesség�  és c0 radioaktív koncentrációjú 
anyagáramba folyamatosan vvj térfogati sebességgel cj radioaktív koncentrációjú jelz� anyagot 
adagolnak. A teljes elkeveredéshez szükséges távolságban meghatározzák a jelzett folyadék cv 
radioaktív koncentrációját. 
A térfogati sebesség meghatározásához következ�  anyagmérleg írható fel:  

 vvj cj + vv c0 = (vv + vvj) cv (3, 23) 

ahonnan 

                                                                 vv = 
0cc

cc

v

vj

-

-
· vvj     (3, 23)   

Figyelembe véve, hogy a c0 rendszerint nulla, és cj » cv, ahol a cj ~ij és a cv ~iv intenzitással: 

vv = 
v

j

i

i
· vvj  (3, 24)  

Az áramlás közben bekövetkez�  keveredés meghatározza az áramló anyag tartózkodási 
id� eloszlását a rendszerben. Tartózkodási id� nek nevezzük valamely anyag adott térfogatelemének 
egy m� veleti egységben eltöltött t idejét, vagyis a térfogatelem belépésének és kilépésének 
id� pontja között eltelt id� tartamot. 

Az anyag térfogatelemének kora adott id� pontban a belépésének id� pontjától eltelt id� tartamot 
jelöli. Szakaszos üzem�  m� veleti egységben az anyag térfogatelemei be- és kilépésének id� pontja 
azonos az egység töltésének és ürítésének id� pontjával, és ezért – ha a töltés és ürítés id� tartama 
elhanyagolható – az anyag minden részletének tartózkodási ideje és kora azonos. 

A folyamatos üzem�  m� veleti egységet m� ködésének egész id� tartama alatt egyidej� en töltik és 
ürítik.  Az ilyen rendszerben az anyag tartózkodásának egyik jellemz� je az átlagos tartózkodási id�  
( t ), amely az egység anyaggal kitöltött térfogatának (V) és a rendszerbe táplált anyag térfogati 
sebességének (vv) hányadosa: 

 t  = V�vv
-1 (3, 25) 

A t  átlagos tartózkodási id�  azonban csak az anyagáram egészére jellemz� , hiszen csak ideális 
határesetként képzelhet�  el, hogy az áramló anyag minden eleme azonos id� t töltsön a 
berendezésben. Ez az eset akkor következne be, ha a berendezésben való áthaladása közben a 
belép�  anyag egyik térfogateleme sem el� zné meg a másikat, és így az egyes anyagrészletek a 
belépés sorrendjében hagynák el a m� veleti egységet. 
Dugattyúáramlásnak (plug-flow) nevezik az olyan anyagmozgást, amely a fenti ideális áramlást 
tükrözi, és amely a dugattyúnak a hengerben való mozgásához hasonlítható. 

Tökéletes keveredés (ideal mixing) a másik határeset, amelynél a belép�  anyagrészletek 
pillanatszer� en egyenletesen oszlanak el a berendezést kitölt�  teljes anyagmennyiségben. 
Gyakorlatilag ugyanúgy megvalósíthatatlan, mint ellentétje, a dugattyúáramlás (Wolf és Resnick, 
1963). 

A berendezésekben az anyagáramlás jellege a két ideális határeset közé sorolható, mert az áramlás 
során a keveredés, ha nem is teljesen, de kisebb-nagyobb mértékben végbemegy. A hosszanti 
keveredés hatására az anyag egyes térfogatelemei el� resietnek a berendezésben, mások pedig 
lemaradnak. Ezért az anyag térfogatelemeinek tartózkodási ideje – a tökéletes keveredéshez 
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hasonlóan – nem egységes: mind a berendezésben tartózkodó, mind az abból kilép�  anyag 
különböz�  tartózkodási idej�  térfogatelemek keveréke. 
 
A bels�  tartózkodási id�  eloszlást, azaz a m� veleti egységben lév�  anyag korát az I(t� ) 
eloszlásfüggvény írja le, ahol  

 t�  = 
t
t

. (3, 26) 

A berendezést kitölt�  V térfogatú anyagnak az a törtrésze, amelynek kora (vagyis belépése óta az 
adott id� pontig eltelt id� ) t	  és dt�  közé esik: I(t� )dt� . Mivel 

 �
¥

DD
0

)dtI(t = 1, (3, 27) 

a berendezésben lév�  anyag azon törtrésze, melynek a kora t -nál kisebb, illetve nagyobb: 

 � DD

1

0

)dtI(t , (3, 28) 

illetve 

 �
¥

DD
1

)dtI(t . (3, 29) 

A berendezésben lév�  anyag átlagos kora: 

 Dt  = DD

¥

D� dttIt )(
0

. (3, 30) 

Az  I(t� ) függvény alakját a dugattyúáramlásra, tökéletes keveredésre, illetve gyakorlati üzemi 
berendezésekre a 5. ábra mutatja. 

 

5. ábra: Bels�  tartózkodási id� eloszlás függvények (a –dugattyúáramlás, b – tökéletes keverés, c – 
üzemi berendezésben) 

A küls�  tartózkodási id�  eloszlását, vagyis a berendezésb� l kilép�  anyag korának eloszlását az E(t� ) 
eloszlás függvény írja le. A berendezésb� l kilép�  anyag t�  és t�  + d t�  korok közé es�  része: E(t� )dt� . 
Mivel t�  = 0 és t�  = �  között a teljes anyagmennyiség kilép: 
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 �
¥

DD
0

)dtE(t = 1. (3, 31) 

A berendezésb� l t� -nál kisebb, illetve nagyobb korral kilép�  anyagmennyiségek megfelel�  
törtrészei: 

 � DD

1

0

)dtE(t , (3, 32) 

illetve 

 �
¥

DD
1

)dtE(t = 1 - � DD

1

0

)dtE(t . (3, 33) 

A berendezésb� l kilép�  anyag átlagos kora (átlagos tartózkodási id� ): 

 Dt  = DD

¥

D� dttEt )(
0

. (3, 34) 

Az E(t� ) küls�  tartózkodási id� eloszlási függvény alakját dugattyúáramlásra, tökéletes keveredésre 
és gyakorlati berendezésre az 6. ábra mutatja. 

 

6. ábra: Küls�  tartózkodási id� eloszlások (a –dugattyúáramlás, b – tökéletes keverés, c – üzemi 
berendezésben) 

A tartózkodási id�  eloszlás függvénye, az F(t� )  függvény a t -nál kisebb korok el� fordulásának 
gyakoriságát határozza meg: 

 F(t� ) =  � DD

1

0

)dtE(t =  1 - I(t� ). (3, 35) 

Az F(t) függvény alakját az áramlások alaptípusaira az 3. sz. Mellékletben az ábra mutatja.  
 
A berendezésben lév�  holt terek viszonylagos nagysága a térfogati sebességb� l számított és a mért 
átlagos tartózkodási id�  eltérése alapján határozható meg. Ha a berendezés V térfogatában Vh 
térfogatú holt terek vannak, az anyagáramlásban Vv = V – Vh valódi térfogat vesz csupán részt. 
Ekkor az anyag átlagos tartózkodási idejének vt  valódi értéke eltér a vv térfogati sebesség 
ismeretében a (3, 25) egyenletb� l számított átlagos tartózkodási id� t� l: 
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 vt = 
v

h

v

VV -
 < t  = V�vv

-1. (3, 36) 

Az (3, 36) egyenletb� l a holt tér viszonylagos nagysága: 

 
V
Vh  = 1 - 

t
tv . (3, 37) 

Az anyag-visszatartási szám H, megadja a berendezésbe jutatott anyag azon frakciójának 
mennyiségét, ami V térfogatrész átáramlása után, azaz t�  = 1-nél még a berendezésben tartózkodik: 

 H = 1 -  � DD

1

0

)dtI(t =  � DD

1

0

)dtF(t . (3, 38) 

Dugattyúáramlás esetén H = 0, és H értékében tehát az ideális áramlástól való eltérés, vagyis a 
keveredés nagysága tükröz� dik. Mivel tökéletes keveredés esetén 

 F(t� ) = 1 – exp(- t� ), (3, 39) 

így 

 H = [ ]dtt� D--
1

0

)exp(1 = 
e
1

 =0,368. (3, 40) 

Az anyag keveredését nem csak az anyagmozgások (turbulencia, recirkuláció stb.) okozhatják, 
hanem az anyag áramlásának egyenetlenségei, rövidzárak és ellentétük a holt terek vagy részben 
holt terek, amelyekben az anyag stagnál vagy áramlása lassú (Sawinsky, 1999; Sawinsky et al., 
2001). A kétfajta kever�  hatás az intenzitás függvény, � (t� ) alapján különböztethet�  meg egymástól: 

 � (t� ) = 
)(1

)(

D

D

- tF
tE

. (3, 41) 

Az anyag áramlására utal, ha a � (t� ) függvény monoton csökken�  vagy maximuma van. Olyan 
kever�  hatás esetén, amely ideális kever� tartályban vagy ideális kever� tartályok és 
dugattyúáramlási terek sorba kapcsolt rendszerében jön létre, a � (t� ) állandó vagy monoton növekv�  
(Földiák, 1986). 

3.2.2.2. Mintavételezés és el� készítés, vizsgálati módszerek, adatfeldolgozás és modellek 

A vizsgálat megkezdése el� tt a kit� zött célnak megfelel� en vizsgálati tervet készítettem, amely 
tartalmazta a vizsgálat menetét, a felhasználásra kerül�  radioizotóp fajtáját és aktivitását, a bevitel 
helyét, a minták vételére kijelölt helyek számát, a mintavétel periódusát, a mér� hely (kádkemence, 
forgókemence, kever�  stb.) mellett elhelyezésre kerül�  detektorok és m� szerek helyét és számát.  
Az áramlás ellen� rzésére két lehet� ség van: 
- a nyomjelzett anyag felszínér� l vagy közvetlenül a felszín alól mintákat szúrunk ki; 
- a mér� hely oldalfala mellett felállított detektorokkal ellen� rizzük az áramlást. 
A detektorokat megfelel�  pont- vagy rés-kollimátorral kell felszerelni és estenként áramló vízzel 
kell h� teni.  
A mérés menete a következ� : 
- a számláló beállítása megfelel�  sugárzó etalonnal; 
- a háttérsugárzás meghatározása; 
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- egy minta tömegének 0,01 g pontosságú megmérése után a minták fajlagos aktivitását 
lyukkristályban kell mérni úgy, hogy a porított minták a kémcsövekben azonos magasságig 
legyenek töltve. 

3.2.2.3. Üvegolvasztó kádkemencék áramlásvizsgálata 

Az olvadék- és öblösüveggyári végtermék minták fajlagos intenzitását porítás, majd szitálás után 
határoztam meg. Síküveggyári vizsgálatok esetén az üvegtábla teljes szélességének megfelel�  
mintát vettem, a 15-20 cm széles üvegcsíkot több azonos méret�  részre vágva mértem, így az 
áramlási paraméterek mellett az üvegtábla homogenitására vonatkozóan is nyerhet�  információ. 
A felszíni sebességek számítása diagramok alapján történik. Meghatározandó a radioaktív anyag 
megérkezéséb� l a sebesség, továbbá a maximális mennyiséghez tartozó sebesség. Adott id� pontban 
a radioizotóp eloszlása az anyag felszínén az adatok összehasonlításából becsülhet�  meg.  
A mér� hely oldalfala mellett elhelyezett kollimált detektorokkal felvett regisztrátumok nemcsak a 
sugárzó anyag megérkezésér� l, hanem az átáramlás jellegér� l is tájékoztatást nyújtanak. 
Megmutatják, hogy az átáramlás folytonos vagy impulzusszer� -e. Tájékoztatnak a sugárzó anyag 
elkeveredésének mértékér� l. Az anyag felszíne alatt különböz�  magasságokban elhelyezett 
detektorokkal kapott regisztrátumokból meg lehet becsülni a mélyebb rétegekben létrejöv�  
áramlások intenzitását. 
A valódi áramlás bonyolult folyamatok ered� je. A felszíni áramlás dugattyú jelleg� , részaránya 1% 
körüli. Az üvegolvadék f�  árama a lineáris áramlásból és az axiális keveredésb� l alakul ki, és az 
olvadék bizonyos hányada visszaáramlik az adagoló elé (Sawinsky, 1999; Sawinsky et al., 2001). 
Az el� re- és visszaáramlás arányának meghatározására szolgáló modellt mutat be a 7. ábra (Thýn J. 
et al., 1979). 

 

7. ábra: Üvegolvadék el� re- és visszaáramlásának meghatározására szolgáló modell 

A 7. ábrán Ve, et , ve, illetve Vv, vt , vv jelöli az el� rehaladó, illetve visszaáramló olvadékmennyiség 
térfogatát, átlagos tartózkodási idejét és sebességét, x a visszaáramló anyaghányadot. Mivel               

Ve = et ·ve, illetve Vv = vt · vv = ve·x· vt , 

 
e

v

V

V
 = x

t

t

e

v ×  . (3, 42) 



 

 50

A kádkemencéb� l kinyert olvadék térfogata (V) ismeretében 

 V = ve(1-x)t . (3, 43) 

Az átlagos tartózkodási id� : 

 t  = ( ve txt ×+ )
x-1

1
. (3, 44) 

(3, 43) és (3, 44)-b� l a visszaáramló anyaghányad: 

 x = 
ve

ev

tV

tV

×

×
 = 

e

v

v

v
 = 

v

e

tt

tt

+

-
, (3, 45) 

az olvadék recirkulációs ideje pedig: 

 ft  = ve tt + . (3, 46) 

A tapasztalatok szerint az el� rehaladásra vonatkozó átlagos tartózkodási id�  ( et ) általában a 
pufferid�  1,5-2,1-szerese. A tartózkodási id�  vizsgálata nemcsak arra ad felvilágosítást, hogy az 
olvasztótérben elegend�  ideig tartózkodik-e az üveg az olvasztás fizikai-kémiai folyamatainak 
lejátszódásához, hanem arra is, hogy a kemence egyes szerkezeti megoldásai, a f� tésmód, az 
elektródok helyzete hogyan befolyásolja az eloszlási függvények alakját. Például egy kádkemence 
vizsgálatánál megállapították, hogy küszöb nélkül az üvegnek mintegy 70%-a közvetlenül az 
átfolyóba jut és csak 30% kerül a felszínre (a melegebb rétegbe), és tesz meg hosszabb utat. A 
beépített küszöb viszont az áramlások nagy részét a felszínre tereli, így az el� z�  arány 40-60%-a 
módosul (Zschocher, 1973). 

3.2.2.4. Radioanalitikai aktiválásos módszerek üveghiba vizsgálatára: 
 
Az üvegipari termékek el� állításakor keletkezett üveghibák vizsgálata megbízható és 
nagypontosságú analizáló módszerek használatát feltételezi és igényli. Az aktiválásos analízissel 
gyorsan és nagy érzékenységgel határozható meg az anyagok összetétele. Ezzel a módszerrel csak 
alkotóelemek határozhatók meg. A töltött elemi rész aktiválásos analízise (CPAA) a ciklotronban 
besugárzással keltett 10 min-nál hosszabb felezési idej�  radioizotópok bomlását kísér�  gamma- és 
bétasugárzás detektálásán alapul. Alkalmas az üveghibákban található szennyez�  nyomelemek 
azonosítására és koncentrációjának meghatározására. Érzékenysége a ppb szintnél is alacsonyabb 
lehet. Ezzel egyidej� leg a hibátlan üvegtermék komponenseinek kvantitatív meghatározására is 
felhasználható (Ditrói et al., 1990). 

Protonaktiválásos analízissel (PAA) az alábbi elemek vizsgálhatók: 

Be, C, Na, Mg, Al, Si, Mn, Co, Tb, Ho, Ta, Bi és Rh 

További 12 elem vizsgálatánál az öt napnál hosszabb felezési idej�  radioizotópot eredményez�  
nyomelemek mutathatók ki: 

Ca, Sc, Ni, Ag, Nb, Ba, Ce, Pr, Dy, Ir, Au, Tl 
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Az alumíniumoxid dús cseppekben található nyomelemek: 

- 10-3 –tól 10-2 ppm határok között a következ�  elemek: 

- Ca, Ti, Cr, Ni, Cu, Zn, Ga, Ge, Se,Br, Rb, Y, Zr, Mo, Ru, Pb, Cd, Sn, Te 

- 10-2-tól 10-1 ppm határok között: 

- Li, V, Fe, As, Sr, Nb, Ag, Sb, I, Pt, Hg, Nd, R 

- 10-1-t� l 1 ppm-ig: 

- B, S, Re, Ir, Au, Tl, Pb, La, Pr, Sn, Gd, Dy, Yb 

- 1-t� l 30 ppm-ig: 

- In, Ba, Eu, Rh, Tb. 

Ez közelít� leg 80 elem. Mivel a ciklotron a protonon kívül további elemi részek (deutérium, 
trícium és alfa) gyorsítására is alkalmas, ezért töltött elemi részek aktiválásos analízisével nagy 
érzékenységgel lehet meghatározni az üveghibákban az oxigén térfogati koncentrációját is. 
Ugyanígy meghatározható az üvegbuborékban található gáz összetétele is. 

A ciklotron gyors neutronaktivációs analízisre (NAA) is alkalmas. Ez a módszer jól használható 
azoknak az elemeknek a kimutatására, amelyeknek termikus neutronbefogási 
hatáskeresztmetszete kicsi. A neutronok általi besugárzással az üveghiba egész tömege 
aktiválható. A módszer el� nye az, hogy a vizsgálat sokelemes, nagyérzékenység�  és 
roncsolásmentes. A reaktorban lassú neutronnal besugárzott minták által az emittált radioaktív 
sugárzás fajtája, energiája és intenzitásának id� beli csökkenése jellemz�  a kibocsátó, vagyis a 
besugárzott elemekre. A sugárzás energiájának, intenzitásának és felezési idejének mérése 
alapján a mintákat kvalitatíve és kvantitatíve lehet elemezni. A kvantitatív vizsgálathoz az 
üveghibás rész porítása szükséges. Roncsolásmentes vizsgálat esetén, ha a minta hibás és 
hibátlan részének tömege közelít� leg megegyezik, nagypontosságú kvantitatív eredményekre 
számíthatunk. Az üveghibában lév�  elemeket ebben az esetben kb. mikrogrammnyi 
mennyiségben is ki lehet mutatni. Ismeretlen összetétel mérése el� tt el� zetes tájékoztató 
aktiválásra is szükség van. A reaktor 100 kW-os teljesítménye mellett minden mintán kétféle 
besugárzást kell végezni. Az egyik besugárzás lehet pl. 15 s-os. Ezután a mintát rövid (kb. 1 
min-nyi) h� tési id� n túl kell mérni. A mérési id�  300 s. A másik besugárzás id� tartama nyolc 
óra. A minták mérése ekkor 10 napos h� tési id�  után kerül sor. A mérési id�  50000-80000 s 
közé esik. 

A vékonyréteg aktiválásának technikája az üvegfelület színezésekor keletkez�  foltosodás és a 
törésfelület vizsgálatára alkalmas. Az aktiválás nehéz elemi részekkel történik. Az aktiválás-
mélység összefüggésének ismeretében a felületen jelentkez�  feldúsulást és hiányt pontosan meg 
lehet határozni. Az aktivált réteg vastagsága ennél a vizsgálatnál 10-1000 mikrométer között 
változhat. Az aktivált felület néhány mm2-t� l néhány cm2-ig terjedhet. Az aktivitás mérése 
Ge/Li/ vagy NaI/Tl/ detektoros gammaspektrométerrel történik. A mérést a besugárzás után a 
h� tési id� t� l függ� en meghatározott id�  elteltével végezzük. 

Az elemi részekkel keltett röntgen emisszió (PIXE) a bels�  héjak közötti elektronátmeneteket 
kísér�  röntgensugárzás detektálásán alapszik. Ez is alkalmas az üveghibákban található elemek 
azonosítására és koncentrációjának mérésére. A kimutathatóság alsó határa általában a 12. 
rendszám körül van, de speciális detektorokkal könnyebb elemek felé is kiterjeszthet� . A 
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módszer érzékenysége ppm szint�  és jól alkalmazható mélységi és felületi üveghiba eloszlás 
feltérképezéséhez. 

Az elemi részekkel keltett gamma emisszió (PIGE) az atommag gerjesztett állapotai közötti 
átmeneteket kísér�  gammasugárzás detektálásán alapszik. Lehet� vé teszi az elemek azonosítását 
és koncentrációjának meghatározását. Érzékenysége a ppm- és ppb-szint közé esik. Vákuumban 
és leveg� ben is végezhet� . 

Az elemi részek szóródásának módszere a minta felületi rétegében rugalmasan szóródott 
bombázó részek detektálásán alapul. Egyes szennyez� dések mélységi eloszlásának és az üveg 
felületére párologtatott vékony réteg vastagságának és min� ségének mérésére alkalmas. A 
mérések a töltött elemi részek korlátozott hatótávolsága miatt csak vákuumban végezhet� k. 

3.3. SUGÁRVÉDELEMI ELJÁRÁSOK A KÜLÖNBÖZ �  ALKALMAZÁSOK SORÁN  

A radioaktív izotópok alkalmazása során a vizsgálatokat végz�  személyek sugárkárosodásának 
megel� zése, illetve ellen� rzése a sugárvédelem feladata. 
A megel� zés a dózisterhelés és a balesetek valószín� ségének csökkentését szolgálja, míg az 
ellen� rzés a védelem és a biztonsági intézkedések hatékonyságát regisztrálja. 
A sugárforrások (zárt és nyitott) kezelését, bármilyen célra történ�  felhasználását mindig úgy 
kell végezni, hogy a személyzetet minimális sugárterhelés érje. 
A küls�  sugárzás elleni védekezés közvetlen módszerei: 
- a sugárforrástól való távolság növelése. Pontszer�  sugárforrás esetében a sugárzás intenzitása a 
távolság négyzetével arányosan csökken, igen hatásos és egyszer�  sugárvédelem biztosítható a 
sugárforrás hosszabb fogókkal, táv-manipulátorokkal történ�  kezelésével, 
- a sugárzásban eltöltött id�  csökkentése. Az elvégzend�  munkafolyamat megtervezésével, a 
szükséges segédeszközök el� készítésével, inaktív anyaggal történ�  begyakorlással érhet�  el. 

  - sugárelnyel�  réteg alkalmazása, amelynek vastagsága függ a sugárforrás aktivitásától, a 
tartózkodási id� t� l és az anyagi min� ségt� l. 
A zárt sugárforrásokkal ellentétben, a nyitott készítményekkel végzett legegyszer� bb m� veletek 
is ínkorporációs veszéllyel járhatnak, különösen a gyakorlati felhasználás estén. A nem 
kívánatos szennyez� dés, valamint az inkorporáció elleni védekezés jól megtervezett megel� z�  
és ellen� rz�  tevékenységet igényel. 
A nyomjelz� anyag kiválasztásakor sugárvédelmi szempontból el� nyben kell részesíteni a 
kisebb radiotoxicitású, rövidebb felezési idej� , kisebb áthatolóképesség�  sugárzást kibocsátó 
izotópokat. 
A nyomjelzést lehet� leg megfelel� en felszerelt izotóplaboratóriumban kell végezni, mert a 
radioaktív izotóp beépítése a vizsgálat elvégzésére alkalmas hordozó anyagba legtöbbször 
bonyolult, sugárzás- és szennyez� désveszéllyel járó m� velet. 
A radioaktív jelz� anyag szállítása az erre a célra szolgáló konténerekben, izotópszállításra 
alkalmas gépkocsin történik. 
A jelz� anyag bejuttatását a technológiai folyamatba lehet� leg pillanatszer� en, zárt és árnyékolt 
adagolószerkezettel kell megoldani, hogy a sugárzó anyag környezetbe jutása és beépülése, 
valamint a nem kívánatos nagy dózisterhelés megel� zhet�  legyen. 
A környezet védelmére célszer�  a szétszóródó, elcseppen�  anyag összegy� jtésére tálcákat 
elhelyezni, a vizsgálatot végz�  és a közelben tartózkodó személyeket egyéni véd� eszközökkel 
(véd� álarc, köpeny, papucs stb.) ellátni.  
Nyitott izotópokkal végzett vizsgálatok egész ideje alatt folyamatos sugárvédelmi ellen� rzést 
(személyi dózismérés, felületi és leveg� szennyezettség mérés, végtermék szennyezettség 
mérése) kell végezni. A vizsgálat befejezése, a szennyezett termékek és hulladékok eltávolítása 
után az érintett berendezéseket és környezetüket alaposan ellen� rizni kell, hogy nem maradt-e 
radioaktív szennyez� dés. A vizsgálat során a radioaktív izotóp bejuthat a 
- késztermékekbe (pl. üveg), ami közvetlen felhasználásra kerül, 
- félkész termékbe (pl. cement), ami további felhasználásra kerül, 
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- a technológiai folyamatban továbbra is résztvev�  anyagba, 
- hulladékba, ami részint összegy� jthet� , részint pedig szennyvízzel, kéményen át távozó 

leveg� vel a környezetbe jut. 
Ha a termékek radioaktív koncentrációja nagyobb a megengedhet� nél, akkor a terméket: 

a. elkülönítve kell tárolni az izotóp lebomlásáig, 
b. radioaktív hulladékként kell kezelni, 
c. hígítással kibocsáthatóvá kell tenni. 
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4. KISÉRLETI EREDMÉNYEK ÉS ALKALMAZÁSOK BEMUTATÁSA ÉS 
ÉRTÉKELÉSE 

4.1 TALAJ , VÍZ , ÜLEDÉK RADIOLÓGIAI VIZSGÁLATA  

4.1.1. Az antropogén eredet�  szennyezettség id� beli alakulásának vizsgálata a Gödöll�  és 
Isaszeg közötti tórendszerben az elem-felhalmozódások mélység szerinti eloszlása alapján 

A tórendszerben képz� dött üledék feltérképezése során megállapítottam (Heltai et al., 1998), hogy a 
tórendszerben nagy mennyiség�  üledék (60-100 cm rétegvastagságban) halmozódott föl, s az iszap 
felszíni rétegében, különösen az I. és VII. tóban jelent� s nehézfém és más antropogén eredet�  elem-
felhalmozódás mutatható ki. Az üledék kialakulásának id� beli lefolyására az elem-felhalmozódások 
mélységi eloszlásából lehetett következtetni és az összes szennyezés is ebb� l becsülhet� . E célból 
1995-ben a 3. fejezetben leírt módon rétegmintákat vettem. A geológiai szempontból rövid 
id� tartamú ülepedési folyamatok id� skálájának meghatározására olyan környezeti esemény lehet 
alkalmas, amely az üledék összetételében nyomot hagy és bekövetkezésének id� pontja pontosan 
ismert. Ilyen esemény volt 1986-ban a csernobili reaktorbaleset, amelynek során a mesterséges 
eredet�  Cs-134 és Cs-137 radionuklidokat 1:2 arányban tartalmazó aeroszol került a légkörbe 
(Kanyár et al., 2004). A radioaktív aeroszol kihullás az általam vizsgált mintaterületet is érintette, 
ennek következtében ezek az izotópok megjelentek az üledékben is. A Cs-137 radionuklid felezési 
ideje 30 év, s ez elegend�  a geológiai id� léptékben gyors lefutású felszíni folyamatok követésére, 
folyók, tavak szedimentációs viszonyainak tanulmányozására. A rétegminták elemanalitikai 
vizsgálatát kiegészítettem a radioaktív nuklidok gamma-spektrometriás meghatározásával. 
A felszíni üledékréteg feltérképezése során legszennyezettebbnek bizonyult I. és VII. tóból, továbbá 
összehasonlításként a kevésbé szennyezett V. tóból vettem rétegmintákat. A rétegmintákban 
meghatároztam a vizsgált radionuklidok mélységi eloszlását és ezt összevetettem a Fekete I. által 
végzett egyéb elem-felhalmozódási vizsgálatok eredményeivel. A 8. ábra a P, a Cd és a Cr mélységi 
eloszlását mutatja be egy-egy kiválasztott mintavételi pontban. Jól érzékelhet�  a szennyezettnek 
bizonyult I. és VII. tóban a nehézfémek és a foszfor dúsulása az üledék felszíni 35-40 cm rétegében. 
Ugyanez a hatás az V. tóban nem észlelhet� . Az 9. ábrán ugyanezen mérési pontokban a K-40 és a 
Cs-137 radionuklidok aktivitás koncentrációjának mélységi eloszlását ábrázoltam. Jól látható, hogy 
a természetes eredet�  K-40 aktivitása nem mutat egyértelm�  változást függ� leges irányban, míg 
feltételezhet� en a csernobili eredet�  Cs-137 koncentrációja az iszap 35-40 cm vastagságú rétegében 
gyorsan csökken. Figyelembe véve a csernobili reaktorbaleset id� pontja (1986) és a mintavétel 
id� pontja (1995) között eltelt id� szakot feltételezhet� , hogy az iszap fels�  rétege ezen id� szakban 
keletkezett. Az üledékképz� dés évente tehát mintegy 3-4 cm vastagságú réteget alakított ki, ebben 
felhalmozódott a talajerózióval és a szennyvízterheléssel behordott lebeg� anyag, amelyben a Cs-
137 nyomjelz� nek tekinthet� . 
Az üledékképz� dés id� skálájának és az üledék által elfoglalt tározótér térfogat meghatározása 
lehet� vé tette, hogy az I. tóban kvantitatív terhelésbecslési számításokat végezzünk az 1995. el� tti 
tisztított szennyvízbevezetés hatásáról (Halász et al., 2007). A szennyez�  elemek ebb� l származó 
évente kiülepedett anyagmennyiségeit az egyes rétegek térfogata, nedves s� r� sége és szárazanyag 
tartalma ismeretében a rétegben mért elemkoncentrációk alapján számítottuk. 
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8. ábra: A rétegminták Cd, Cr és P tartalmának változása a mélység függvényében az I., az . és VII. 
tóban 
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9. ábra: A rétegminták Cs-137 és K-40 aktivitás koncentrációjának alakulása a mélység függvényében 
az I., az V. és VII. tóban 

A legfels�  négy centiméteres rétegre vonatkozó számításaink eredményeit, amely 1994/95-ben egy 
évi id� tartam alatt a tisztított szennyvízb� l a lebeg� anyag kiülepedéssel bekövetkezett terhelést 
jellemzi, összevetettük a 2004/2005. évi vízmin� ségi monitoring alapján számított értékekkel a  
 

8. táblázatban. Ez utóbbit a szennyez�  anyagoknak az RP-19 (Isaszeg híd) és az RP-29 (Gödöll�  
Fürd�  utca) közötti monitoring pontoknál mért tömegáramainak (lebeg�  + oldott anyag) 
különbségéb� l számítottuk (10. ábra). Gödöll�  tisztított szennyvizét ugyanis ma a tórendszer után 
az RP-19 pont el� tt vezetik a Rákos-patakba. 
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8. táblázat: Számított elemterhelések a Rákos-patak gödöll� i szakaszán  

Terhelés: elem kg/hó P Pb Ni Cu 
Üledékvizsgálatokból (1995) 107 3 5,7 7 
Vízvizsgálatokból (2005) 754 5,6 5,3 1,2 

Felt� n�  a kétféle módon számított terhelések közelít�  egyezése a nehézfémek esetében. Ez 
meger� síti azt a feltételezést, hogy ezek a terhelések nagyrészt a lebeg� anyagban kötve vannak 
jelen a vízben, s így kiülepedésük is lehetséges. A foszfornál a vízvizsgálatokból számított érték az 
összes (oldott + lebeg� ) mennyiségre vonatkozik, s így érthet�  az is, hogy az ily módon számított 
terhelésérték nagyobb, mint az üledékképz� désb� l meghatározott. 

4.1.2. A vízgy� jt �  területek radiológiai felmérése, a talaj üledék kölcsönhatások értékelése 
radiológiai módszerekkel 

A vízmin� ségi monitoring rendszerek kialakításához a környezeti sugárzási viszonyok felmérése 
kiegészít�  információkat nyújt, s így a mintaterületeken 1995-t� l megkezdett vizsgálataimban a 
talaj/víz/üledék kapcsolatok felderítésében a radiokémiai módszerek hasznosnak bizonyultak. A 
2005/2006-ban végzett monitoring program keretében ezért célul t� ztem ki az eddigi radiokémiai 
vizsgálataim összegezését, kiegészítve azt a három mintaterület radiológiai feltérképezésével 
(Heltai, 2006). E célból mindhárom mintaterületen a vízfolyások mentén az összes monitorozási 
pontnál a vízfelszín fölött, s a parti talajfelszín fölött feltérképeztem a gamma-dózisteljesítményt 
IH-95 hordozható sugárszint és szennyezettség-mér�  m� szerrel a felszínt� l 1 m magasságban. 
Emellett a Csórréti mintaterületen a befolyó patakoknál s a víztározó hossztengelye és mentén, 
továbbá a Rákos-patak és Galga-patak már korábban is vizsgált néhány pontjánál, talaj- és 
üledékmintákat vettem gamma-spektrometriás vizsgálatokhoz. Ez utóbbi vizsgálatok célja 
els� sorban a csernobili reaktorbalesetnél szétszóródott Cs-137 izotóp eloszlásának meghatározása 
volt, amely a talaj �  víz �  üledék transzport folyamatok megítélésénél nyomjelz� ként 
alkalmazható. Referenciaként ezeken a helyeken K-40 természetes radioaktív izotóp eloszlását is 
meghatároztam (Heltai, 2006).  

4.1.2.1. A 2005. évi gamma-dózisteljesítmény mérések értékelése 

A gamma-dózisteljesítmény mérések fontosabb eredményeit a 9./a/b/c táblázatok, részletesebben 
pedig az ezekr� l készült GIS-térképek mutatják (10.-17. ábrák; a térképek római számozása I. � IV. 
irányban, a vízparttól mért 1-4 m-ig kifelé haladva méterenként létesített megfigyelési pontokra 
utal).  
 
A szabadtéri expozíciót els� sorban a természetes radionuklidoknak a talajban el� forduló 
aktivitáskoncentrációja határozza meg. A sugárzás egy részét a talaj elnyeli, a felszíni küls�  
dózishoz a 30 cm-nél mélyebb rétegek már számottev� en nem járulnak hozzá. A pillanatnyi 
dózisszintet jelent� s mértékben befolyásolja – csökkenti – a talaj víztartalma.  Az egyes 
mintaterületeken a gamma-dózisteljesítményei a következ�  tartományban mozogtak : 44,4 - 93,6 
nGy/h(Rákos-patak); 62,3 -  96 nGy/h (Galga-patak); 41,4 – 107 nGy/h (Csórrét). Az eltérések az 
egyes mérési pontok között jelent� sek, a gamma-dózisteljesítmény értéke a vízfelület fölött minden 
esetben kevesebb, mint a talaj felett 1 m-re. Ez dönt�  részben a természetes radioizotópok eltér�  
környezeti koncentrációinak, valamint a talajvíz és a patakmederben lév�  betonburkolat 
abszorpciójának tulajdonítható. A patakmederben mért gamma-dózisteljesítmény átlagosan 8 %-kal 
(a Galga-pataknál 7,9 % és a Rákos-pataknál 8,1 %) kevesebb volt a vízparttól távolabb detektált 
átlagértékekt� l. A patakok és tavak mentén mért gamma-dózisteljesítmény a háttérsugárzási értékek 
változására az áramlás irány szerint nem mutat tendenciát, és nem haladja meg az országos átlagot. 
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A Csórréten mért adatok alapján az is megállapítható, hogy a víz felszínén a gamma-
dózisteljesítmény a víz mélységének függvényében csökkent. 
 
 

 
10. ábra: I. Gamma-dózisteljesítmény mérések eredményei a Rákos-patak mentén 
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11. ábra: II. Gamma-dózisteljesítmény mérések eredményei a Rákos-patak mentén 
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12. ábra: III. Gamma-dózisteljesítmény mérések eredményei a Rákos-patak mentén 

 



 

 61

 
13. ábra: IV. Gamma-dózisteljesítmény mérések eredményei a Rákos-patak mentén 
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14.ábra: I. Gamma-dózisteljesítmény mérések eredményei a Galga-patak mentén 
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15.ábra: II. Gamma-dózisteljesítmény mérések eredményei a Galga-patak mentén 
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16. ábra: III. Gamma-dózisteljesítmény mérések eredményei a Galga-patak mentén 
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17. ábra: IV. Gamma-dózisteljesítmény mérések eredményei a Galga-patak mentén 
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18. ábra: Gamma-dózisteljesítmény mérések eredményei a Csórréti területen 



 

 67

9. táblázat: A három területen mért jellemz�  gamma-dózisteljesítmény értékek 

a./ Csórrét 

Csórrét mintavételi 
pontjai 

Gamma-dózisteljesítmény talaj 
felett nGy/h 

Gamma-dózisteljesítmény víz 
felszín felett nGy/h 

RAD 1 75,8 - 
RAD 2 84,1 - 

TÁROZÓ 61,1 - 
P 1 88,8 - 

P 1 MOHA 96 - 
P 2 83 - 
CT 82,6 - 

P 3-4 KIKÖT�  87,3 - 
P 2 77,1 - 

RAD 5 92,5 - 
RAD 6 93,6 - 
RAD 7 84,8 - 
RAD 8 69,4 - 
MOHA 96,6 - 
RAD 9 96,5 - 
RAD 10 78,9 - 
RAD 11 107 - 
RAD 12 84,9 - 
RAD 13 88,8 - 
RAD 14 70,1 - 
RAD 15 84,4 - 
RAD 16 83,2 - 
RAD 17 80 - 
RAD18 84 - 

P 5 ÜLEDÉK 92,3 - 
RAD 19 83 - 
RAD 20 86,5 - 
RAD 21 83,5 - 

P 5 101 - 
TÓ KÖZÉP - 50,6 
LEGMÉLY - 41,4 
TORONY - 43 

RAD 3 VÍZ - 47,9 
ÁTLAG 85,4 45,7 
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b./ Rákos-patak  

Rákos patak 
mintavételi pontjai 

Gamma-dózisteljesítmény talaj 
felett nGy/h 

Gamma-dózisteljesítmény víz 
felett nGy/h 

  a parton a pattól távolabb a víz felszínén 
RP1 67 70 - 
RP7 59,4 69,1 - 
RP11 72,7 70,1 - 
RP17 66 80,2 - 
RP18 76,4 78,1 - 
RP19 70,4 78,7 - 
RP20 56,4 68,2 - 
RP22 63,5 75,1 - 
RP24 65,5 70,1 - 
RP25 55 66,4 - 
RP26 65,7 77,7 44,4 
RP28 57,7 61,8 - 
RP29 60 70,4 - 
RP30 80,1 69 - 
RP31 69 67,1 - 

ÁTLAG 65,7 71,5 - 

c./ Galga-patak 

Galga patak mintavételi pontjai Gamma-dózisteljesítmény nGy/h 

  a parton a parttól 4 m-rel távolabb 
G19 81,1 78,1 
G18 88 84,1 
G12 75,8 74 
G8 63,5 80,5 
G7 63,5 86 
G5 74,4 84,4 
G4 76,7 80,1 
G2 62,3 68,6 
G1 - - 

ÁTLAG 73,2 79,5 
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4.1.2.2. A 2005. évi Cs-137 eloszlás mérések értékelése 

A 10. táblázat mutatja a Cs-137 aktivitás-koncentrációk értékeit a három mintaterületen a felszínr� l 
vett talaj- és üledékmintákban. A táblázatokból a következ�  megállapítások tehet� k: 

10. táblázat: A talaj- és az üledék Cs-137 radioaktivitása (Bq/kg) a Rákos-Galga-Csórrét 
mintaterületeken 2005-ben (a Galga-patak üledékét kirakták a partra) 

 a.) b.)      c.) 

Rákos-patak Galga-patak Csórrét 
Minta 

azonosító 
Talaj  
Bq/kg 
± hiba 

%  

Üledék 
Bq/kg 
± hiba 

% 

Minta 
azonosító 

Talaj 
Bq/kg 
± hiba 

% 

Minta 
azonosító 

Talaj 
Bq/kg 
± hiba 

% 

Üledék 
Bq/kg  
± hiba 

% 
RP31  27 ± 4 -   G7 Iklad 10 ± 5 P1 (torkolat) 2 ± 18 34 ± 3 
RP29 23 ± 4 -  G6 Domony 71 ± 3  P1 moha 69 ± 3 - 

 RP22 erd�  39 ± 3 - G5 Aszód 1 78 ± 3 P2 (torkolat) 3 ± 12 20 ± 6 
RP22 tópart 40 ± 3 52 ± 3 G4 Aszód 2 16 ± 4 P3-4 

(torkolat) 
<1,5 28 ± 6 

RP19 20 ± 5 - átlag 44 ± 4 P5 (torkolat) 14 ± 6 13 ± 6 
RP18 16 ± 5 -       RAD4 11 ± 6 - 
Átlag 28 ± 4 52 ± 3   RAD12 33 ± 3 - 

     HT1 - 40 ± 3 
     HT2 - 40 ± 4 
     HT3 - 49 ± 4 
     HT4 - 49 ± 4 
   

 
 

  

 

HT5 - 41 ± 4 
       átlag 11 ± 6 35 ± 5 

 
A három mintaterületen a Cs-137 átlagos aktivitás-koncentrációja a talajon jelent� sen eltér, s ez 
még ma is jelzi, hogy 1986-ban a radioaktív aeroszol kihullás eltér�  mértékben érintette a három 
területet. Az egyes mintaterületeken belül is rendkívül nagy ingadozások tapasztalhatók. 
A tavak üledékében mért átlagos Cs-137 koncentráció többszöröse a környez�  parti talajban mért 
értéknek. Ez a megfigyelés megegyezik a Gödöll�  és Isaszeg közötti tórendszerben szerzett korábbi 
tapasztalatainkkal, s a Cs-137 csapadékvízzel történ�  bemosódására utal. A Cs-137 felhalmozódása 
a tavi üledékekben lehet� vé teszi az üledékképz� dés id� skálájának becslését a kb. 30 éves felezési 
id�  és az 1986-os kiszóródás id� pontjának figyelembevételével. 

4.1.2.3. A korábbi (1995/2001/2003) évi Cs-137 eloszlás vizsgálatok tapasztalatainak 
összegezése a Rákos- és Galga-patak mentén 

1995-ben a Gödöll�  és Isaszeg közötti tórendszerb� l vett üledék rétegmintákban, az üledékben 
lefelé haladva a Cs-137 aktivitás koncentráció 200-1000 Bq/kg értékr� l kiindulva a 35-40 cm 
mélységig 10-50 Bq/kg értékre csökken (8. és 9. ábra). Ugyanakkor a K-40 aktivitás-
koncentrációjának vertikális profilja nem mutat semmilyen változási trendet, s a 200-500 Bq/kg 
tartományban ingadozik. Ezek a megfigyelések azt mutatják, hogy a Cs-137 a csapadékvízzel 
bemosódva els� sorban tavi üledékekben halmozódhat fel, s alkalmas nyomjelz� je lehet az 
üledékképz� dés id� beli követésének. 
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A bemosódás tényét igazolja a VII. tavon (RP22) végzett kiegészít�  vizsgálat is. A 11. táblázatban 
látható, hogy a parti talajban a vízfelület felé haladva a Cs-137 aktivitás koncentráció rohamosan 
n� , míg a K-40 aktivitás koncentrációja nem változik. 

11. táblázat: A VII. tó (RP2) partján a parttól kiindulva 10 méterenként vett talajmintákban 2001) mért 
K-40 és Cs-137 aktivitás koncentrációk. 

Távolság a parttól 
(m) 

K-40 
(Bq/kg) 

Cs-137 
(Bq/kg) 

0 312 216 
10 339  24 
20 303  18 
30 309  15 

A Galga-patakon (2001-ben) és a Rákos-patakon (2003-ban) lefolytatott vizsgálataim szerint a 
patakok mederüledékében a Cs-137 dúsulása a parti talajhoz képest nem mutatható ki 
egyértelm� en, s nem mutat egyértelm�  növekedési tendenciát a vízáramlás irányában sem. A 
Galgánál a partfal talaja általában nagyobb Cs-137 aktivitást mutatott, mint a mederüledék. Ennek 
feltehet� en az a magyarázata, hogy a Galgán végzett korábbi mederkotrás során a kiemelt üledéket 
a töltésre helyezték ki. 
A 1. sz. Mellékletben az el� z� ekhez hasonló módon ábrázoltam a talajban és az üledékben K-40 és 
Cs-137 aktivitás koncentrációját. Míg a K-40 aktivitásában nem mutatkozott értékelhet�  különbség 
a parti talaj és az üledék között, addig a Cs-137 megoszlása jelent� s különbségeket mutatott. Az 
aszódi szennyvíztisztítónál az üledékben kiugróan magas volt a Cs-137 értéke. A folyásirányban 
történ�  elmozdulás tendenciája mellett ez azt is jelzi, hogy a szennyvízbevezetéssel szélesebb 
területr� l is érkezett idegen anyag a mederbe. A Püspökhatvantól Aszód felé mutatkozó aktivitás 
növekedési tendenciában minden bizonnyal szerepet játszott a meder-üledék fokozatos lehordása az 
alsó szakaszra (Szlepák et al., 2003). 

A Rákos-patak (RP29), az I. tó (RP28) és a VII. tó (RP22) partmenti talajából vett rétegmintákban a 
Cs-137 1986-ban megnövekedett aktivitás-koncentrációja csak a 0-20 cm rétegben volt 
kimutatható. A Cs-137 tehát a mélyebb talajrétegekbe csak nagyon kis mértékben mosódik be, s így 
érthet� , hogy a felszínen elfolyó víz által kioldott Cs-137 a mélyebben fekv�  tavi üledékekben 
halmozódik fel. 

2001-ben a VII. tó partján a gépgyári csapadékvíz bevezet�  csatorna mellett vettem talajmintákat. 
Az 1. mintavétel közvetlenül a tó partján történt, majd a csatorna mentén távolodva 10 méterenként 
további három pontban vettem mintákat. A 11. táblázatban e talajminták K-40 és Cs-137 radioaktív 
izotópok aktivitás koncentrációit foglaltam össze a parttól mért távolság függvényében. 

Az adatok arra engednek következtetni, hogy a talajfelszínen a csapadékvízzel a mélyebben fekv�  
tópart felé jelent� s mennyiség�  anyagtranszport ment végbe, s a csernobili kihullás után a radioaktív 

nuklidokat tartalmazó szemcsék nagy része a felszíni vízek üledékeiben felhalmozódott. Az üledékben 
a felhalmozódást tovább növelte a szennyvízek által nagyobb területr� l összegy� jtött anyag 

kiülepedése. 

Az elemanalitikai, radiokémiai és talajhigiéniai vizsgálatok együttes alkalmazásával felszíni vizek 
üledékében kimutatható volt a környezetterhelés hatása, s általában következtetni lehetett a terhelés 
eredetére is. A radiokémiai vizsgálatok során nyomjelz� ként felhasználhatónak bizonyultak a 
csernobili katasztrófa során a talajfelszínre kihullott radioizotópok, els� sorban a Cs-137. A 
radiokémiai elemzés segítségével állóvizekben becsülhet�  az üledékképz� dés id� skálája, 
folyóvizekben pedig a hordalék hosszirányú elmozdulása. A kimutatott elem-felhalmozódások az 
üledékben mindkét mintaterületen jelent� s környezetállapot változást mutattak. Az üledékek 
újramobilizálódásának becslésére azonban további vizsgálatokra és módszerfejlesztésre van 
szükség.  



 

 71

Üledék-transzport a patakban és üledékképz� dés a tavakban a radiokémiai vizsgálatok 
alapján 

19. ábra: A Cs-137 aktivitás koncentrációjának változása a Rákos-patak         
és tórendszer üledékében 
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20. ábra: A K-40 aktivitás koncentrációjának változása a Rákos-patak és tórendszer 
üledékében 
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21. ábra: A K-40 izotóp aktivitás koncentrációja a partmenti talajmintákban 
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22. ábra: A Cs-137 izotóp aktivitás koncentrációja a partmenti talajmintákban 
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A Rákos-patak és a Gödöll� -Isaszeg közötti tórendszer üledékmintáiból és néhány kiválasztott 
talajmintából gamma-spektrometriás módszerrel meghatároztam a Cs-137 izotóp (19. ábra), 
valamint a természetes eredet�  K-40 radioaktív izotóp (20. ábra) aktivitás koncentrációját (Heltai, 
2006). 
A Rákos-patak üledékmintáiban mért K-40 izotóp aktivitás koncentráció értékeit a folyásirány 
szerint ábrázolva tendencia nem figyelhet�  meg. Az üledékben és talajban a K-40 aktivitása azonos 
nagyságrend� . A talajban a mélyebb rétegek felé haladva enyhe aktivitás érték növekedés 
tapasztalható (21. ábra) a csapadék lefelé irányuló szállító tevékenységének következtében. A 
tópartok rézsü talajában az átkeveredés valószín�  hatása miatt ez a tendencia nem érvényesül. 
A partmenti talajokban a Cs-137 izotóp aktivitása csak a fels�  rétegben mutatható ki (22. ábra). A 
Rákos-patak üledékében mért Cs-137 aktivitás koncentrációk azonos nagyságrend� ek voltak a 
talajban mért értékekkel. A Gödöll� -Isaszeg közötti tórendszer üledékében viszont a mért Cs-137 
aktivitás koncentráció 50-100 szorosa a patak üledékében és a talajban mért értéknek, vagyis a Cs-
137 a vízsebesség csökkenésével és az iszaplerakódással a tavak üledékében feldúsul (19. ábra). 

4.1.3. Méhészeti termékek radiológiai vizsgálata  

Az 1996-ban mért méz mintákban csak a Cs-137 mérésével foglalkoztam, mert ez a 30 éves felezési 
ideje miatt elég stabilnak látszott.  A Cs-134 radioizotóp a 5. sz. Melléklet adatai alapján már nem 
volt kimutatható (felezési ideje 2,15 év). Az itt látható táblázatok és a hozzátartozó gamma 
spektrumok áttekintést adnak a vizsgált minták radioaktív szennyez� désér� l. Mint az eredmények 
mutatják, ezeknél a mintáknál a szennyez� dés kicsi volt, a radioaktivitás 10 Bq/kg-nál kisebbnek 
adódott. A KÁTKI méhészeti parkból származó mézben kimutatható volt a Cs-137 jelenléte, 
viszont a pollenben és a gyantában már nem fordult el� .  

 

4.2. AZ ÉPÍTETT KÖRNYEZET RADIOIZOTÓPOS VIZSGÁLATÁNAK NÉHÁNY ALKALMAZÁSA  

4.2.1. Épít� anyagok természetes radioaktivitásának vizsgálata 

Az épített környezet volumenének rohamos gyarapodása, valamint a felhasznált épít� anyagok 
változása miatt az emberi szervezetett ér�  radioaktív sugárterhelést folyamatosan ellen� rizni kell.  
A 12. és 13. táblázat mutatja a vizsgált épít� anyagok természetes radioaktivitását. Minden 
terméktípusnál megadtam az egyedi mintákra vonatkozó átlagértékeket, valamint a mért értékek 
szórását. 
A táblázat utolsó két oszlopában szerepl�  mennyiségek definíciója: 

rádium ekvivalens 

 cRa,ekv. =  cRa + 1,26 cTh + 0,086 cK, (4, 1) 

mentességi szint épít� anyagra, mint gamma-forrásra 

 
2003003000

ThRaK ccc
m ++=g  <1. (4, 2) 

Mindkét összefüggésben a cK a 40K-, a cRa a 226Ra- és a cTh a 232Th-izotópok radioaktív 
koncentrációja Bq/kg egységben.  

A módszer alkalmazása során rendszeres hibák is felléphetnek, ha 

- jelent� sen eltér a minták és az etalonok aktivitása, 
- inhomogén az aktivitás térbeli eloszlása a mintákban, 
- nem teljes a térkitöltés a mintatartó edényben, 
- eltér a geometria a minták, etalonok és a vakháttér mérésekor, 
- az etalonok más radioizotópokkal szennyezettek, 
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- a mérés során véletlenszer� en változik a háttér nagysága, 
- a mintában több radioizotóp van, mint amennyivel kalibráltunk, 
- a mérések során instabil az energia-kalibráció, 
- eltér a minták és az etalonok halmazs� r� sége, effektív rendszáma, radioaktív 

egyensúlyának mértéke, nedvességtartalma, szemcsemérete, 
- a m� anyagból készült mintatartó edény nem zár légmentesen, 
- nem megfelel�  vakmintát használtunk, 
- eltér a minták, etalonok, és a háttér mérésének energia-kalibrációja, 
- átfedik egymást a meghatározó izotópok teljesenergia csúcsai, 
- a mintában lév�  radioizotóp keverékekben el� forduló valamely izotóp kis aktivitását 

egy másik, nagyobb aktivitású és nagyobb energiájú komponens jelenlétében kell 
meghatározni. 

A 12. táblázat adatai alapján megállapítható, hogy a mért nyersanyagminták (agyag, homok, 
mészk� ) természetes radioaktivitása átlagos, némelyik a kimutatási határ alatt van. 
Kivételt képeznek a kohó-h� er� m� i salakok és pernyék, mivel az elégetett szén salakjában és 
pernyéjében többszörösére is feldúsul 226Ra- és 232Th-tartalom. 
Az Oroszlányi H� er� m� b� l származó pernyének igen magas a 226Ra- és a 232Th-izotóp 
aktivitáskoncentrációja, amit – feltehet� en – els� sorban az elégetett szén min� sége szab meg. A 
nagyobb 226Ra- és 232Th-tartalom azért jelent nagyobb expozíciót, mert a küls�  terhelés mellett 
(gamma-sugárzás) a képz� d�  222Rn- és 220Rn-gáz belélegzésével és a tüd� ben történ�  további 
bomlásával számottev�  bels�  sugárzást is okoz. Bár a pernyét önmagában nem használják 
épít� anyagként – csak adalékként különböz�  termékekben (pl. gázbeton, cement) és ilyenkor 
„felhígul”, megváltozik halmazs� r� sége és emanáló képessége, meggondolandó, hogy gazdasági 
el� nyök (olcsóbb épít� anyag, hulladékhasznosítás) miatt érdemes-e egészségügyi és szociális 
problémákat teremteni. 

A 13. táblázat radioaktív koncentráció-értékek önmagukban csak azt a lehet� séget adják meg, hogy 
az épít� anyagok adatait összehasonlítsuk, melyik tartalmaz többet az egyes természetes 
radioizotópokból. Annak eldöntése viszont, hogy melyik idéz él�  nagyobb sugárterhelést, azaz lakó- 
vagy irodaházba építve melyik „veszélyesebb” a benntartózkodók egészségi állapotára, összetett 
probléma. 
Magyarországon jelenleg nincs érvényben olyan szabvány, ami számszer� en megadná az egyes – 
természetes radioaktivitással rendelkez�  – épít� anyagok alkalmazhatósági határait. Ezért – 
eltekintve a világon érvényben lév�  el� írások összefoglaló ismertetését� l – a kapott eredmények 
összefoglaló értékelését a nemzetközi szakirodalomban ismert radiumekvivalens (cRa,ekv), illetve a 
magyar szabványtervezetben szerepl�  gamma-faktor (m� ) alkalmazásával végeztem el. Az 
alkalmazhatóság feltétele az el� bbinél: cRa,ekv<370 Bq/kg, az utóbbinál: m� <1. 
A b� szénfai tégla 226Ra- és 232Th-tartalma egyaránt meghaladta a 100 Bq/kg értéket. Mivel az agyag 
természetes radioaktivitása a bányában átlagos érték� , a kiugró érték azt jelzi, hogy az úgynevezett 
szénbeégetéses gyártástechnológiában alkalmazott komlói szén  226Ra- és 232Th-tartalma nagy. Ez a 
téglaégetés során a hamuban feldúsul és a tégla fajlagos aktivitásának növekedését eredményezi. 
Hasonló technológiával gyártott pilisborosjen� i tégla átlagos természetes radioaktivitása a dorogi 
szén 226Ra-tartalmának függvénye. 
A romhányi burkolólap minta 226Ra aktivitáskoncentrációja jóval meghaladja a 100 Bq/kg értéket. 
Ennek feltehet� en az a magyarázata, hogy a megfelel�  szilárdsági, kopási és esztétikai igényeket 
csak olyan cirkónium és urántartalmú mázakkal tudják elérni, amik jelent� s mennyiségben 
tartalmaznak 226Ra-izotópot. Sugárterhelés szempontjából el� nyös, hogy burkolólapokból – a máz 
keménysége és kis porozitása következtében – csak kis mennyiségben jut 222Rn az épület légterébe, 
így a bels�  sugárterhelés kisebb a 226Ra-tartalom alapján vártnál. 
Érdemes összehasonlítani a kazincbarcikai és a gyöngyösi gázbeton természetes radioaktivitását, 
mivel az el� bbire vonatkozó értékek kb. kétszer nagyobbak, amit a felhasznált pernye min� ségével 
(borsodi, illetve gyöngyösvisontai szénb� l képz� dött) magyarázható. 
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<k.m.: a koncentráció a kimutathatósági határérték alatt volt 

12. táblázat: Épít� anyagok természetes radioaktivitása  
 

Minta Radioaktiv koncentráció (Bq/kg) 

Tipusa Lel� helye Th-232 
átlag 

szórás Ra-226 
átlag 

szórás K-40 
átlag 

szórás 
cRa,ekv m�  

Beremend 54,3 22,1 28,1 17 459 87 136 0,51 

Bélapátfalva 31,7 16,3 22,6 13,1 532 94 108,3 0,42 

Vác 41,2 21,7 16,3 8,7 636 103 122,9 0,47 

Devecser 40,9 19,6 27,5 11,4 518 91 123,6 0,47 

Görcsöny 53,2 23,5 36,7 13,5 587 88 145,6 0,55 

Mez� tur 54,1 21,6 16,6 7,2 425 76 121,3 0,47 

Mályi 44,5 18,7 30,8 13,4 764 125 152,6 0,57 

Paks 51,6 19,8 29,6 12,3 421 82 130,8 0,5 

Solymár 40,8 12,2 20,6 11,2 663 97 129 0,49 

agyag 

Tab 49,2 19,5 43 15,7 681 113 163,6 0,62 

Beremend 2,9 1,3 8,6 2,7 11 7 13,12 0,048 

Bélapátfalva <k.m.   1,1 1 <k.m.   1,1 0,037 

Hej� csaba 3,2 1,7 6,3 2,9 12 8 11,36 0,041 

Lábatlan 7 2,6 8,4 2,8 21 10 19,03 0,07 

mészk�  

Vác 1,1 1 1,9 1,1 <k.m.   3,29 0,012 

Diósgy� r 27,2 8,4 88,4 12,3 191 41 139,1 0,496 

Danaujváros 47,6 16,1 144,3 22,9 269 67 227,4 0,81 

Ajka 33,8 13,2 302,4 57,2 143 32 357,3 1,225 

Dorog 56,4 17 69,3 21,1 189 40 156,7 0,57 

Oroszlány 88,2 23,5 89,8 20,9 202 39 218,3 0,81 

kohó- h� er� m� vi salak 

Pécs 101,4 31,2 223,1 49,3 765 101 416,6 1,51 

homok Alsózsolca 11,6 4,3 6,6 2,9 171 29 35,93 0,137 

Csér 5,9 2,2 48,7 16,1 12 8 57,16 0,194 

Délegyháza 12,5 3,8 9,3 4 405 82 59,88 0,229 

Dunakeszi 14,7 5,4 1,8 1,1 212 57 38,55 0,151 

Gy� rujfalú 5,7 2,3 6,6 4,1 321 63 41,39 0,158 

Hegyeshalom 4,3 1,7 2,7 1,3 146 35 20,6 0,27 

Orosháza <k.m.   5,2 3,6 151 32 18,19 0,067 

Pécsvárad 14,6 5,3 7,4 3,3 197 44 42,74 0,163 

Sajószentpéter <k.m.   <k.m.   104 21 8,9 0,034 

sóder 

Vásárosnamény 2,1 1,7 <k.m.   11 8 3,6 0,015 

Ajkai H� er� m�  51,7 18,2 1532 63 104 22 1606 5,4 

Bánhida II. 192,3 47,9 1203 59 165 27 1460 5,03 

Borsodi H� er� m�  90,6 29,1 141 37 538 48 198,7 1,1 

Gagarin H� er� m�  63,5 22,2 57,8 22,6 265 33 160,6 0,6 

Dorogi H� er� m�  94,2 31 161 40 441 47 317,6 1,16 

Oroszlányi H� er� m�  86,5 23,4 208 45 336 52 346,2 1,23 

Pécsi H� er� m�  237,4 51,7 295 64 882 66 669,9 2,44 

pernye 

Tiszai H� er� m�  99,5 32,8 221 48 574 51 395,7 1,43 

451 pc Beremend 23,1 11,2 28,7 12,3 175 32 72,9 0,28 

350/10 ppc Beremend 49 22,7 54,7 24 383 57 156,8 0,56 

350/20 ppc Beremend 53 23,2 55,6 27,1 409 61 157,6 0,59 

450 pc Bélapátfalva 16,2 7,9 8,2 3,8 227 36 48,1 0,19 

350/10 ppc Bélapátfalva 20,9 8,3 15,1 6,7 283 42 65,7 0,25 

450 pc Hej� csaba 14,4 7 13,7 5,9 144 20 44,2 0,17 

350/20 kspc Hej� csaba 19,7 8,8 23,5 10,2 219 35 67,1 0,25 

350/40 Hej� csaba 20,5 9,6 43,2 17,5 233 34 98 0,32 

S-54 Hej� csaba 16,3 6,2 7,9 3,7 250 37 49,9 0,35 

cement 

350/40 Vác 24,6 11,1 62,3 28,2 242 36 114,1 0,41 
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<k.m.: a koncentráció a kimutathatósági határérték alatt volt

13. táblázat: Épít� anyagok természetes radioaktivitása  
  

Minta Radioaktiv koncentráció (Bq/kg) 

Tipusa Lel� helye Th-232 
átlag 

szórás Ra-226 
átlag 

szórás K-40 
átlag 

szórás 
cRa,ekv m�  

DÉLÉP 17,6 7,2 7,9 3,8 216 41 48,7 0,19 

GYÁÉV 16,3 7,4 9,6 4,3 175 33 45,2 0,17 
homlokzati 
elem 

BÁÉV 8,1 3,5 12,7 5,2 169 30 37,4 0,14 

DÉLÉP 14 6,3 6,5 2,7 253 47 45,7 0,17 födém elem 
GYÁÉV 8,2 3,7 14 6,1 307 52 50,7 0,1 

Bp. I. házgyár 15,7 6,8 18,9 7,4 121 26 49,2 0,18 válaszfal elem 
BÁÉV 9,4 4,1 10,5 3,9 295 48 46,9 0,19 

Albafal ARÉV 45,6 17,2 83,7 23,3 225 39 160,5 0,59 

Kazincbarcika 59,3 21,4 40,4 15,2 328 55 143,3 0,55 

betonok, 
falelemek 

gázbeton 
MÁTRA 30,1 16 25,2 10,1 153 31 76,3 0,28 

Solymár 22,3 9,1 28,7 8,4 485,5 81 98,5 0,37 poroton 
Bátaszék 56,1 22,4 35,9 13,1 657 115 163,1 0,62 

termoton Devecser 53,7 21,7 34,8 12,5 676 120 160,6 0,62 

Érd 48,2 17,6 36 11,2 721 113 158,7 0,6 

Solymár 52,4 20,8 31,1 10,7 750 136 161,6 0,61 

Bakonyszlászló 53 19,7 38,3 13,2 645 103 160,6 0,62 

Görcsöny 53,9 20,9 46,8 17,6 554 94 162,3 0,61 

B� szénfa 105,9 33,5 126,1 47,2 382 62 292,4 1,08 

Kunszentmárton 48,8 18,1 28,6 11,9 719 131 151,9 0,58 

B-30 

Tiszafüred 48,4 17,2 32,3 12 434 77 130,6 0,5 

Pilisborosjen�  58,6 16,2 162 57 713 121 297,1 1,07 

Devecser 46,8 13,7 33,3 12,7 617 102 145,4 0,55 

Paks 57,8 15,5 40,2 14 454 89 152 0,57 

kisméretü 
tömör 

Sárospatak 50,9 14,6 30,3 11 527 93 139,6 0,54 

Pilisborosjen�  55,9 15,8 35,5 12,2 811 137 175,4 0,67 

Tab 58,3 17,9 53,2 16,6 568 98 175,6 0,66 

Nagykanizsa 57,4 16,3 28,5 11,3 776 115 167,5 0,65 

kisméretü 
üreges 

Mez� tur 54,1 15,6 26,7 10,9 611 97 147,4 0,56 

Százhalombatta 50,9 14 49,1 16,5 893 134 189,9 0,71 falazóblokk 
Székesfehérvár 51,5 13,7 41,3 11,4 656 107 162,6 0,55 

PIETRA 50,8 16,7 34,4 11,5 858 107 172,2 0,65 

Devecser 51,7 15,3 42,6 13,2 656 98 164 0,62 

Mez� tur 49,8 14,2 27,2 11 611 85 142,4 0,31 

Helvécia 44,5 11,9 63,4 17,8 597 81 170,8 0,63 

téglák 

válaszfal  

� rbottyán 32,7 10,3 34,9 10,2 659 77 131,9 0,5 

Békéscsaba 38,1 13,6 43,4 13,6 713 104 152,7 0,58 

Bátaszék 60,8 21,7 46 14,9 685 87 181,5 0,68 

Mályi 59,2 17,5 35,7 12 810 105 180 0,69 
cserép tet� fed�  cserép 

Mátraderecske 59,8 16 38,2 13,1 859 132 185,4 0,72 

PIETRA 79,4 19,7 84,5 23,1 482 73 225,9 0,72 padlólap 
Tófej 83,2 21,1 91,4 25,2 415 64 231,9 0,87 

Alföldi Porcelán 86,9 18,4 75,8 20,9 305 52 211,5 0,78 

Bp. Porcelán 58,5 14,2 60,4 18,5 447 59 172,5 0,64 

burkoló-    
lapok 

csempe 

Romhány 81,4 17,2 142 29,7 592 81 297,5 1,04 

Orosháza 4,3 2,7 5 3,1 227 54 29,9 0,12 siküveg 
Salgótarján <k.m.   9,9 3,4 259 47 32,2 0,12 

Sajószentpéter <k.m.   <k.m.   261 49 22,4 0,09 öblösüveg 
Karcag 3,9 2,9 4 2,7 248 32 30,2 0,11 

üveg 

ólomüveg Ajka 11,7 3,2 37,2 14,8 215 26 70,4 0,25 
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A 13. táblázatban szerepelnek egy üvegminta természetes radioaktivitására vonatkozó adatok 
is, amik sugárterhelés szempontjából megnyugtató értékeket mutatnak. Ismerve az 
üveggyártásnál használt nyersanyagokat (homok, szóda, mészk� ), nem is várható, hogy az 
üveg sugár-egészségügyi problémát okozzon. 

4.2.2. Radioizotópos keverék- és anyagáramlás vizsgálatok 

4.2.2.1. Üveg vizsgálatok 

4.2.2.1.1. Üvegipari nyerskeverékek optimális keverési idejének meghatározása radioaktív 
nyomjelzéssel 
A magfizika, pontosabban a radioaktív nyomjelzés segítségével az optimális keverési id�  
meghatározásához szükséges vizsgálatok a termelés megzavarása nélkül megbízhatóan végezhet� k 
el, a nagyszámú minta mérése és feldolgozása alapján statisztikai törvényszer� ségek 
megállapítására, a legkedvez� bb bemérési sorrend, keverési mód és keverési id�  beállítására nyílik 
lehet� ség.  

A keverék komponenseinek jelzési lehet� ségei laboratóriumvizsgálatokkal tanulmányoztam. A 
szóda jelzésére a 24Na-, a csontlisztre a 32P-izotópot használtam. A nyomjelzést úgy végeztem el, 
hogy a bemért 102,2 kg szódából 10 kg-nyit (a csontlisztb� l a teljes mennyiség 3,2 kg-ot) vettem ki, 
amelyben elkevertem a sugárzó anyagot. A jelzett anyagmennyiséget adagolás közben szórtam a 
szállítócsigára. 

A többi komponenst ugyanezzel az el� készítéssel 24Na-, vagy 140La-izotóppal jelöltem meg.  
A vizsgálathoz használt radioaktív izotópok fontosabb adatait a 14. táblázatban foglaltam össze. 

14. táblázat: A nyomjelzésre használt sugárzó izotópok fontosabb adatai 

 Sugárzó 
izotóp 

Felezési 
id�  (óra) 

Jellemz�  
sugárzás 

Energia 
MeV 

Gyakoriság % 
24Na 15,3  gamma 1,369 100 

      2,754  
140La 40,4  gamma 0,3286 20 

      0,4867 40 
      0,8151 19 
      1,596 95 

32P 342,7 béta 1,701 100 

A célkit� zésnek megfelel� en  

- megmértem a keverék 4 komponensének (szóda, glaubersó, koksz, csontliszt) keveredési fokát a 
keverési id�  függvényében és meghatároztam e komponensek optimális keverési idejét (optimális 
keverési id� n keveredési fok maximális értékéhez tartozó keverési id� t értjük); 

- különböz�  keverési id� knél összehasonlítottam a szóda száraz, illetve nedves keveréssel elért 
keveredési fokát; 

- a 24Na-, illetve 140La-izotóppal jelzett minták intenzitását (gamma-aktivitás) talliummal aktivált 
üreges NaI(Tl)-kristállyal, a 32P-ral jelzettekét (béta-aktivitás) plasztik kristállyal mértem. 

Az egyes komponensek keveredési fokának változását a mért adatok alapján a 15. táblázatban 
foglaltam össze és ebben kövér bet� vel jelöltem a 90 %-nál nagyobb keveredési fokokat.  Ezek 
szerint a keveredési id� t a szóda és a glaubersó keveredési fokához kell igazítani. A táblázat szerint 
a meg nem engedhet�  keverési id�  fels�  határa 2 perc.  
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15. táblázat: A komponensek keveredési foka nedves keverésnél 

Szóda Glaubersó Koksz Csontliszt Keverési 
id�  

(min) keveredési foka (%) 
1 78,9 78,6 95,3 89,2 

1,5 80,2 84,8 97,5 94,6 
2 78,8 92,5 95,5 97,6 

2,5 87,6 90,2 95,1 95,4 
3 94,5 93,9 94,1 93,3 

3,5 90,7 88,7 94,2 92,8 
5 91,9 87,8 93,2 92,7 
8 90,6 86,3 89,3 90,2 

A 23. ábra a változás szemléltetésére szolgál. Az X tengelyen a keverési id� k szerepelnek (min-
ban), az Y tengelyre az ezekhez tartozó keveredési fok van jelölve (%-ban).
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23. ábra: A keveredési fok változása a keverési id�  függvényében a keverék különböz�  komponenseire 

Az optimális keverési id�  és keveredési fok az 16. táblázatból olvasható le. Mint látható, az egyes 
komponenseknél az optimális keveredési fok és az optimális keverési id�  is különbözik. A koksz és 
a csontliszt keveredési foka a mért id� k alatt a 97,5, ill. 97,6 %-ot is eléri, míg a szódánál és a 
glaubersónál az optimális érték 94,5, ill. 93,9 %. 

16. táblázat: Optimális keveredési id�  és keveredési fok nedves keverésnél 

Komponens Keverési 
id�  (perc) 

Keveredési 
fok (%) 

Szóda 3 94,5 
Glaubersó 3 93,9 
Koksz 1,5 97,5 
Csontliszt 2 97,6 

Ezek szerint a koksz gyakorlatilag 1,5, a csontliszt 2,0 perc alatt éri el az optimális keveredési fokot. 
Szódával és glaubersóval a mérések szerint ehhez 3 perces keverés kell. Ugyanakkor 5 percnél 
hosszabb keverés valamennyi komponens keveredési fokát csökkenti. 

A 17. táblázatban a szóda keveredési fokára száraz és nedves keverésnél kapott értékeket 
hasonlítottam össze.  
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17. táblázat: A szóda keveredési foka száraz és nedves keverésnél 

Keverési id�  
(min) 

Száraz keverés 
keveredési fok 

(%) 

Nedves keverés 
keveredési fok 

(%) 
0,5 80,2  
1 80,2 78,9 

1,5 79,9 80,2 
2 80 78,8 

2,5 93,8 87,6 
3 92,9 94,5 

 

24. ábra: A szóda keveredési fokának változása a keverési id�  függvényében száraz és nedves 
keverésnél 

Mint ezt a 24. ábra is szemlélteti, az optimális keveredési fok – a mérés szórását is figyelembe véve 
– közelít� leg ugyanakkora, mint száraz és nedves keverésnél. A száraz keverésnél az optimális 
keverési id�  kb. 20 másodperccel kevesebbnek adódott. 

4.2.2.1.2. Üvegipari kádkemencék radioizotópos áramlásvizsgálata 

Az áramló olvadék sebessége, a tartózkodási id�  az olvasztótérben és az egész kádkemencében, a 
visszaáramlások jellege és periódusa, az áramlás szempontjából holtterek felkutatása és 
megszüntetése, a tisztítókamrák méretezése, az olvadék mozgása a mélyebb rétegekben, a hatásos 



 

 83

vagy „aktív” térfogat kiszámítása és beállítása a legkedvez� bb értékre, vagyis az olvadék áramlási 
körülményeinek feltárása a tervez� nek és üzemeltet� knek egyaránt központi kérdése. 
A fluiditás h� mérsékletfüggése miatt jelent� s különbség van a felszínen és a mélyebb rétegekben 
kialakult áramlások között. Vertikális irányban ugyanis például 40-50 cm mélységben a 
h� mérsékleti gradiens értéke eléri a cm-enként az 5-10 °C-t, az alsóbb rétegeknél ennél is nagyobb 
lehet. A felszín közelében ugyanakkor ez maximum néhány tizedfok. A feszültségmagok nemcsak a 
kiemelt üveg leh� lésekkor keletkeznek, hanem - a h� mérséklet különbség miatt – a kiemelés 
pillanatában is. 

 

25. ábra: Az üvegolvasztó kádkemence bels�  tere 

A felszínen kialakult áramlást úsztatással szokás ellen� rizni. Ez a felszíni áramlásról nyújt 
tájékoztató adatokat. Az adatok azonban téves következtetésekre adhatnak alapot. A beadagolt 
keverék ugyanis az olvasztótérben leolvadáskor függ� leges és vizaszintes irányban is eloszlik, és 
különböz�  sebességgel áramlik el� re (25. ábra). Ha az úszó tégla megfigyelésének szubjektív 
körülményeit� l el is tekintünk, ezen az úton az áramlás körülményeir� l hamis képet kapunk. A 
keverékbe vitt jelz�  anyagnak kémiai elemzése a végtermékben vett mintákban a termelés 
megbénulásával járhat, anélkül, hogy az olvadék áramlásáról h�  képet nyújtana. 

A fenti jelenségek részletes vizsgálatára és elemzésére nyújt lehet� séget a radioizotópos 
áramlásvizsgálat. Amennyiben csak mintavételezésre szorítkozunk, a kisz� rt minták el� készítése és 
mérése darabonként 3 percet vesz igénybe. Ez 50 órás mérési periódus alatt m� szerenként 1000 
adatot jelent. Ezek az adatok a felszínen vagy ennek közelében áramló olvadék mozgásáról vagy 
például ezeken a helyeken a radioaktív nyomjelz�  eloszlásáról tájékoztatnak, de nem adnak 
felvilágosítást a mélyebb rétegekben történ�  áramlásokról. A mélyebb rétegek tanulmányozására 
készített mintavev� k nem váltak be. Ezen felül a mintavétel periódusa nem rövidíthet�  tetszés 
szerint. A kiszúrásnál a mintavev� n az el� z�  mintából is maradhat szennyez� dés stb. A folyamatos 
mérést az sem helyettesítheti, ha a kiemelt üvegb� l, illet� leg a feederekb� l tetsz� leges számú mintát 
vehettem. 

A folyamatos mérést a kádkemencék mellett elhelyezett integráló m� szerekkel valósítottam meg. 
Ezekhez csatlakozó vonalírók az áramlásokat a szalagsebesség megfelel�  beállításával regisztrálják. 
A mér� fejekre felszerelt kollimátorok alakja ad módot arra, hogy a mérési helyek környezetében a 
felszínr� l, a kívánt mélységb� l, esetleg az olvadék teljes keresztmetszetér� l tájékozódjunk. A 
mintavételt ezután csak a mérések eredményeinek ellen� rzésére használtam. 
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A sugárzó izotóp kiválasztásánál az alábbiakra kellett ügyelni: 

- jól és könnyen, viszonylag kis aktivitás esetében is detektálható legyen, 
- az aktív nyomjelz�  anyaga megegyezzék az üveg valamelyik alkotójával,  
- felezési ideje olyan rövid legyen, hogy ne okozzon raktározási gondot, 
- a kemencefal és az olvadék abszorpciója miatt csak kemény gamma-sugárzó (1,2-2,5 MeV      

energiájú) radioizotópok jöhetnek számításba, 
- a vizsgálatok id� tartama 90-120 óra, megfelel�  felezési idej�  és aktivitású radioizotóp szükséges a 

detektálhatóság biztosításához. 

A fenti szempontoknak a tapasztalatok alapján 24Na- és a 140La-radioizotóp felel meg leginkább.  

A nyomjelzésnél a hordozó vegyületben lév�  mintegy 10 g–nyi radioizotópot néhány kg 
nyerskeverékben egyenletesen elkevertem, majd az adagolón át az olvasztótérbe jutattam. 

Az üvegolvasztó kádkemencébe juttatott, az inaktív anyaggal elkevered�  és vele együtt áramló 
aktív anyag útja a kemencén kívül telepített detektorokkal, valamint az olvadékból és végtermékb� l 
vett minták fajlagos intenzitásának mérésével követhet� . A jelzett anyag koncentráció-változásairól 
tehát folyamatos és szakaszos információk állnak rendelkezésre. 

Egy 2000 tonnás, földgáztüzelés�  kádkemencén (19. ábra) végzett radioizotópos mérésnél 70 GBq 
aktivitású 140La-radioizotópot (hordozóvegyület: La2O3) juttattam nyerskeverékben homogenizálva 
az olvasztó térbe. A detektorok helyét római, a mintavételi helyeket arab számokkal jelöltem. A 
mélységi áramlás vizsgálatához 3-3 detektort helyeztem el a sz� kület két oldalán. 

A 26. ábra a sz� kületben elhelyezett detektorok által mért, a 21. ábra a húzógépeknél (2. és 5.) vett 
minták intenzitás-id�  függvényét mutatja. (Szaggatott vonal jelzi a számítógépes programmal a 
mérési id� n túlra extrapolált értékeket.)  

 

 

26. ábra: Üvegolvasztó kádkemence elvi vázlata a detektorokkal és a mintavételi helyekkel 

A 27. ábra tanúsága szerint a felszíni áramlás 12 óra alatt érte el a sz� kületben elhelyezett XII 
detektort, legnagyobb mennyisége pedig 40,6 óra elteltével haladt el a detektor el� tt. A felszínt� l 
40, illetve 80 cm mélyen elhelyezett detektorok (XIII, illetve XIV) természetesen nem észlelték a 
felszíni áramlást, így az intenzitás-id�  görbéken csak egy nagyobb maximum található (51,8, illetve 
52,9 óra). 

A 28. ábráról leolvasható, hogy a szimmetrikusan elhelyezett két húzógép közül a 2. számút éri el 
el� bb a jelzett anyag a gyors felszíni áramlás révén (17,9, illetve 19,6 óra), míg a maximális 
anyagmennyiség 61,8, illetve 63,0 óra elteltével jut a 2., illetve 5. húzógéphez. 
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A 16 detektor által rögzített görbékb� l, illetve a minták fajlagos intenzitásának méréséb� l számos 
következtetés vonható le az üvegolvasztó kádkemence üzemére vonatkozóan. 

Az olvasztótér áramlási viszonyait f� ként a h� mérséklet (tüzelés) szabja meg. A kemence két 
oldalán mért áramlási sebességb� l a tüzelés szimmetrikus, illetve aszimmetrikus beállítására lehet 
következtetni. 

 
 

 
28. ábra: Az intenzitás id� beli változása az üveghúzó gépeknél elhelyezett detektorok (VII, X) el� tt 

27. ábra: Az intenzitás id� beli változása az üvegolvasztó kemence sz� kületében elhelyezett 
detektorok (III-V) el� tt 
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A pihentet�  térb� l a kidolgozó térbe, illetve a húzókamrába irányuló áramlás sebességét már f� ként 
a gépek húzási sebessége és a húzott üveg vastagsága szabja meg. A mérésnek megfelel� en a 3. és 
4. géphez áramlik az üvegmassza a legnagyobb sebességgel. A 6. géphez irányuló áramlás 
sebességét kis mértékben a zseb is csökkenti. 

 A mért és számított üzemi paramétereket a 18. táblázat foglalja össze. 

18. táblázat: Üvegolvasztó kádkemence üzemi paraméterei radioizotópos anyagáramlás mérés 
alapján 

Gép 
Termelés 
(m3/óra) 

Pufferid �  
(óra) 

Puffer 
téfogat 
(m3) 

Puffer 
tömeg 

(t) 

Átlagos 
tartózkodási id�  

(óra) 
1. 0,52 22 26,7 10,7 175,7±11,05 
2. 0,641 20 28,6 11,5 188,2±12,06 
3. 1,356 16 51,5 20,6 204,3±12,38 
4. 1,608 16 57,8 23,2 202,5±12,20 
5. 0,934 20 45,7 18,3 189,6±12,08 
6. 0,734 24 43,4 17,4 173,1±11,02 

Összesen 5,796   253,7 101,7   
Átlag   20     188,9±11,80 

Az üvegmassza átlagos tartózkodási ideje a kádkemencében 188,9 óra (Földiák, 1986), a szórás 
értékéb� l arra lehet következtetni, hogy a nyerskeverék komponensei nagymértékben elkeveredtek 
az üvegmasszában, a homogenitás mértéke megfelel� . 

Az átlagos tartózkodási id�  és az elméleti technológiai tartózkodási id�  (274,7 óra) ismeretében 
számított aktív és holt kemencetérfogat (841, illetve 262 m3) (Sawinsky, 1999; Sawinsky et al., 
2001). Az arány (a kihasználtsági tényez�  68,8%) a tüzelés módosításával- a „lefagyott” üveg-
masszaréteg vastagságának csökkentésével – javítható.  

A küls�  tartózkodási id�  eloszlás függvények (F-t görbék) alakjának vizsgálatából megállapítható, 
hogy az adagoló környezetében, a gépek húzókamráiban és a zsebben alakulnak leginkább holt 
terek. 

A Péclet-szám értékb� l (3,7) arra lehet következtetni, hogy az üvegmassza áramlása az ideális 
keveredést közelíti meg (Sawinsky, 1999; Sawinsky et al., 2001). Az ideális keverési fokok számára 
kapott érték (2,76) arra utal, hogy a kádkemence valós áramlási viszonyai három ideális kever� b� l 
álló modell segítségével közelíthet� k meg. 

Az üvegtábla szélességében mért intenzitásértékek tanulmányozásánál megállapítottam, hogy az 
üvegtábla két szélén a radioizotóp mindig kisebb mennyiségben fordul el� , mint középen, noha az 
olvadék a húzókamrában még homogén volt.  
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4.2.2.1.3. Mérési adatok és eredmények az üveghibák radioanalitikai vizsgálatánál 

Méréseimnél közrem� ködtek a debreceni ATOMKI Ciklotron Laboratórium és a Budapesti 
M� szaki Egyetem Tanreaktor munkatársai. Az üveggyárakból származó mintákat és a vizsgálatokra 
használt módszereket a 19. táblázat foglalja össze. 
Mint a táblázat mutatja, a minták aktiválásos analízisét az alábbi módszerekkel végeztem el: 

1. Protonaktiválás (PAA) 
1. Neutronaktiválás (NAA) 
3. Deuteron aktiválás (DAA) 
4. Elemi részekkel keltett röntgen emisszió (PIXE) 

19. táblázat: Különböz�  üvegminták vizsgálatánál használt módszerek 

Vizsgálati módszer 
Proton 

aktiválás 
(PAA) 

Neutron 
aktiválás 
(NAA) 

Deuteron 
aktiválás 
(DAA) 

PIXE 

Minta         
hibahely X X X X 
drót X X   X 

Miskolci 
zöld 
dróthálós normál     X X 

hibahely     X X Miskolci 
sárga normál     X X 

hibahely   X X X Ajkai pohár 
normál   X X X 
2. sz. 
hibahely X       
normál X       
3. sz. 
hibahely X       
normál X       
4. sz. 
hibahely       X 
normál       X 
7. sz. 
hibahely X       

Salgótarjáni 
köves hibák 

normál X       
bemerítéses 
1.       X 
bemerítéses 
2.       X 
rászórásos       X 

Orosházi 
bevonatolt 

normál       X 

A különböz�  gyárakból származó mintáknál el� zetes tájékozódó mérések alapján kiválasztottam 
azokat a nukleáris analitikai módszereket, amelyekb� l a vizsgálat célját tekintve a legtöbb 
információ várható. A 19. táblázat az ezen mérésekre vonatkozó adatokat tartalmazza. Az egyes 
mintáknál az összetev� kre kapott méréseredményeket és azok értelmezését külön-külön vizsgáltam. 
A 29. ábrán látható mintákat a miskolci, az ajkai, a salgótarjáni síküveg és az orosházi üveggyár 
síküveg gyártó részlegéb� l vettem. 
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A miskolci üveggyárból származó minták ismeretlen fémes szennyez� dést tartalmaztak. Az ajkai 
üveggyár termékében fonalas hibák voltak. A salgótarjáni síküveggyár hibás mintái kövesedést 
tartalmaztak. Az orosházi minták felületére felvitt színez�  anyagon foltosodás volt tapasztalható. 

 

 
 

29. ábra: Üveghibák 

Miskolci zöld üveg felületén lév�  sötét foltok okának felderítése. A hibás mintánál az észlelt 
elemek normál mintára vonatkozó mennyiségi arányát adtam meg. 

20. táblázat: A miskolci zöld üveg felületé lév�  foltok DAA vizsgálata (Ed = 10 MeV) 

Észlelt elem Normál Hibahely/Normál 
Al 1. 0,95 
Na 1. 0,9 
Ca 1. 1,06 
Cr - + 
Mn - + 
Fe - + 

 

A PAA vizsgálat (Ep = 18 MeV) célja a hibahely és a drótszál összetételének összehasonlítása volt a 
hibahely eredetének megállapítása érdekében. Az összehasonlításnál az elemösszetételt a Fe-ra 
vonatkozó normálással vizsgáltam. Megállapítható volt, hogy a hibahely is nagy mennyiség�  vasat 
tartalmaz, de ezek eredete nem tisztázható. Ennek oka, hogy a hibahelyen lév�  vas összetételének 
vizsgálatánál a minta vékony céltárgynak min� síthet� , míg a drót aktivitásánál a vastag céltárgy 
esete áll fenn. 

Az NAA vizsgálat (gyors neutronok) lehet� séget adott a drót kvalitatív elemösszetételének 
meghatározására. 
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21. táblázat: A miskolci zöld üveg felületén lév�  foltok PIXE vizsgálata a hibahelyen 

Észlelt elem Koncentráció PPM ± �  
Si 375000  ± 1000 
S - 
K 6826 ± 52 
Ca 55900 ± 100 
Ti 193 ± 16 
Cr 38 ± 9 
Mn 71 ± 8 
Fe 865 ±23 
Co 21 ± 4 
Ni 13 ± 4 
Cu 9 ± 2 
Zn 17 ± 2 
Sr 34 ± 7 
Zr 107 ± 16 

Tekintettel arra, hogy a szennyez�  réteg inhomogén, valamint a PIXE-vel nem mérhet�  könny�  
elemek (H, C, N, O) koncentrációi ismeretlenek, a szennyez�  rétegben lév�  elemekre abszolút 
koncentrációt megadni nem lehet. A kvalitatív adatok alapján a szennyez�  réteg nagy mennyiség�  
ként és vasat tartalmaz, valamint a Cr, Co, Ni, Cu mennyisége is növekedett. A miskolci sárga üveg 
felületén látható (a zöld üveghez hasonló) sötét szín�  szennyez� dét vizsgáltam. 

22. táblázat: A miskolci sárga üveg felületé lév�  szennyez� dés DAA vizsgálata (Ed = 10 MeV) 

Észlelt elem Normál Hibahely/Normál 
Na 1. 0,86 
Al 1. 0,97 
Ca 1. 1 
Fe - + 
Cr - + 

23. táblázat: PIXE mérések a miskolci sárga üveg felületén lév�  szennyez� dések meghatározására 

Mért elemek Koncentráció  PPM ± �  
Si 400000 ± 1000 
Si - 
K 6244 ± 49 
Ca 59900 ± 100 
Ti 158 ± 16 
Cr 29 ± 10 
Mn 44 ± 7 
Fe 680 ± 20 
Co 17 ± 3 
Ni 27 ± 4 
Cu 9 ± 2 
Zn 18 ± 2 
Sr 54 ± 10 
Zr 36 ± 12 
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A feltüntetett adatok alapján arra a következtetésre jutottam, hogy a hibahelyeken a vascsoport 
elemeinek nagyobb koncentrációja észlelhet� . 

Az ajkai pohár vizsgálatánál összehasonlítottam a szemmel látható fonalas hibahely 
elemösszetételét a normál üvegrésszel. 

24. táblázat: Vizsgálati eredmények az ajkai pohár fonalas hibahelyé végzett deuteron (Ed = 10 
MeV) és gyorsneutron aktiválással 

DAA vizsgálat Neutron vizsgálat Észlelt 
elem Normál Hibahely/Normál Normál Hibahely/Normál 
Al 1. 0,99 1. 1,03 
K 1. 0,88 1. 1,41 
Na 1. 0,53 1. 0,91 
As 1. 0,96 1. 0,95 
Ba - + 1. 1,05 
Pb - + 1. 1,05 

 

25. táblázat: Az ajkai pohár fonalas hibahelyén végzett PIXE mérések 

Koncentráció  PPM ±  �  Észlelt elemek 
Normál Hibahely 

Si 301000 ± 2000 284 ± 2000 
Cl 4719 ± 170 4082 ± 200 
K 84500 ± 200 78000 ± 300 
Cr 150 ± 23 135 ± 26 
Mn 81 ± 20 56 ± 22 
Fe 111± 18 172 ± 20 
Ba 15600 ± 200 15100 ± 200 
Pb 246000 ± 2000 243000 ± 2000 

Következésképpen a mérési eredmények alapján az a feltevés, hogy a hibahely keletkezését káli 
üveg bekeverése okozta, nem igazolható. 

A salgótarjáni üveg vizsgálatánál a feladat a hibát okozó kavicsos zárvány összetételének 
meghatározása volt. 

26. táblázat: Vizsgálati eredmények a salgótarjáni üvegben lév�  kavicsos zárványon végzett PAA-el 
(Ep =18 MeV) 

2. sz. minta 3. sz. minta 7. sz minta Észlelt 
elem Normál Hibahely/Normál Normál Hibahely/Normál Normál Hibahely/Normál 
Na 1. 1,12 1. 1,8 1. 0,78 
Al 1. 1,3 1. 1,02 1. 0,73 
Ca 1. 1,02 1. 1,01 1. 0,69 
Fe 1. 1,13 1. 1,08 1. 0,59 
Sr + + - + 1. 0,66 
Zr 1. 112,8 1. 1,01 1. 77,04 

Következtetések: a 7-es számú minta zárványa nagymennyiség�  Zr elemet tartalmaz. Jelent� s 
feldúsulást vagy hiányt más elemre nem észleltem. A 3-as számú mintában nem észleltem eltérést. 
A 2-es számú minta zárványa magas Zr tartalmú és az Al és Fe is növekedett. 
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27. táblázat: PIXE vizsgálat a salgótarjáni üvegben lév�  kavicsos zárványon (4-es minta) 

Észlelt elem Normál  PPM ± �  Hibahely PPM ± �  
Si 371000 ± 2000 367000 ± 2000 
P 781 ± 360 861 ± 480 
S 451 ± 160 5513 ± 260 
K 7854 ± 94 8025 ± 110 
Ca 45100 ± 200 45100 ± 200 
Ti 194 ± 10 195 ± 10 
Mn 13 ± 3 28 ± 3 
Fe 476 ± 6 1408 ± 9 
Co 11 ± 3 12 ± 4 
Ni 6 ± 2 6 ± 2 
Cu 4 ± 2 9 ± 2 
Zn 4 ± 2 13 ± 2 
Rb 25 ± 6 18 ± 5 
Sr 41 ± 8 33 ± 7 

Következtetés: a hibahelyen jelent� s S, Fe, Co és Zn többlet adódott. 

Az orosházi üveg felületén található színezés egyenetlenségét vizsgáltam nyomelemkoncentráció 
szempontjából. 

28. táblázat: PIXE módszerrel az orosházi üveg felületén lév�  hibátlan bevonaton mért 
koncentrációk 

Észlelt elem Koncentráció PPM ± �  
Si 371000 ± 2000 
S 533 ± 64 
K 7854 ± 94 
Ca 55100 ± 200 
Ti 250 ± 6 
Cr 52 ± 8 
Mn 18 ± 2 
Fe 4119 ± 50 
Co 19 ± 4 
Ni 4 ± 2 
Cu 5 ± 2 
Zn 6 ± 2 
Rb 18 ± 4 
Sr 45 ± 6 
Zr 32 ± 8 

A foltos (egyenetlen) részeken csak Fe, S,  Ni és Zn elemekben volt az alább feltüntetett eltérés. 
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29. táblázat: PIXE módszerrel az orosházi üveg felületén lév�  foltos részeken mért koncentrációk 

Minta 
Bemerítéses 

1. 
Bemerítéses 

2. Rászórásos Normál 
S 986 ± 77 1050 ± 70 773 ± 68 533 ± 64 
Ni - 17 ± 2 - - 
Zn 9 ± 2 5 ± 1 14 ± 2 6 ± 2 
Fe 4317 ± 50 4342 ± 50 5211 ± 54 4119 ± 50 

4.2.2.2. Betonkever� gép optimális keverési idejének meghatározása 

Egy 3 m3-es, EMT-3000/250/6 típusú, ELBA-gyártmányú beton kever� gépen 3 különböz�  
összetétel�  betonra vonatkozó optimális keverési id� t határoztam meg. A kever� gép fordulatszáma 
a gyártó cég szerint percenként 18, a kever� gép mellett elhelyezett kollimált szcintillációs 
detektorokkal felvett regisztrátumokból számítva a fordulatszám 17,2 és 17,3 között ingadozott 
percenként. A betonkeverékben az adalék mennyisége 5700 és 6050 kg, a cementé 645 és 1120 kg, 
a vízé 380 és 555 kg között, a víz-cement tényez�  értéke 0,32 és 0,86 között változott. A bemérés 
id� tartamára vonatkozó adatokat a 30. táblázatban foglaltam össze. 
30. táblázat. A bemérés id� tartama 
 

Anyag Id � pont (s) Id � tartam (s)  
Adalék 0 - 8,5 8,5 
Cement 5,5 - 10 4,5 

Víz 13,5 - 19,5 6,5 
  
Az adalék bemérése 8,5, a cementé 4,5 és a vízé 6,5 s volt. A teljes bemérési id�  19,5 s.  
A beton komponensei közül a vízben oldva adtam a nyomjelz�  radioizotópot. A megfelel�  
radioizotóp kiválasztásánál több szempontot kellett figyelembe venni. Például a 32P kiválasztását a 
14,3 napos felezési id�  indokolja, mert akkor korrekció nélkül több napon át végezhet� k a mérések, 
ugyanakkor a  felezési id�  nem olyan hosszú, hogy a szennyezett betont hosszabb id� n át tárolni 
kelljen. Felezési id�  szempontjából kedvez� bb a 24Na, amelynek felezési ideje 15,4 óra. A 24Na 
mellett szól az is, hogy a III. veszélyességi kategóriába tartozik. 
Mivel méréseim id� tartama a 3 órát nem haladta meg, és a 24Na gammasugarai jól detektálhatók, 
sugárzóanyagként Na2CO3-ban – mint hordozó vegyületben – 24Na-ot használtam (Földiák, 1986). 
Az utólagos aktiválástól az id� igényesség miatt, a felaktiválás után az esetleg nagy 
hatáskeresztmetszet�  nyomelemek zavaró hatása miatt kellett eltekinteni.  
A 24Na radioaktív izotópot vízben hígítottam. A jelzett vízb� l a bemért kb. 400 l vízhez a 
kever� gépbe engedés el� tt 200 cm3-t adtam. A hígítást úgy végeztem, hogy egy-egy adag jelzett 
vízben   37 GBq aktivitású jelzett anyag jusson. Az el� írt id� pontig kevert betont a kever� gépt� l kb. 
100 m-re – el� írás szerint – terítettem. A kiterített betonból 50-50 mintát vettem, és mértem a 
fajlagos intenzitásukat. Minden keverékb� l vibrálással 10-10 db 20 cm élhosszúságú kocka készült, 
aminek 28 napos szilárdságát töréssel határoztam meg. A pályabetonra vonatkozó mérési adatokat a 
31. táblázat foglalja össze és a 30. ábrán láthatók. 
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30. ábra: A pályabeton keveredési fokának (� ) és szilárdságának (x) változása a keverési id�  
függvényében 

A cement és a víz adagolása között 3 s-os holtid�  van, de a cement adagolását az adalék befejezése 
el� tt 3 s-mal kezdik meg. Ennek megfelel� en keverési id� ként 13, 23, 33, 41, 50 és 180 s-ot 
választottam. Az utóbbi azt a célt szolgálta, hogy tájékoztatást nyújtson a várható optimális értékr� l, 
ami 40 s körül mutatkozott. 
A keveredési fok meghatározásához szükséges intenzitásváltozást a kever� dob mellett a palástra 
mer� legesen álló kollimált detektorokkal folyamatosan mértem, a mérési görbéket vonalírók 
regisztrálták. 
 
31. táblázat: A pályabetonból vett minták számlálási sebessége, a beton keveredési foka és 
szilárdsága 
 

Keverési id�  
(s) 

Számlálási 
sebesség (cpm) �  � r (%) Q (%) 

Szilárdság 
(N/mm2) 

13 6351 830 13,1 86,9 44,7 ± 1,9 
23 5552 688 12,4 87,6 46,1 ± 1,5 
33 5865 775 9,1 90,9 47,8 ± 1,9 
41 3367 160 4,8 95,2 48,8 ± 1,1 
50 4392 275 6,2 93,8 42,4 ± 1,1 
51 3477 211 6,1 93,9 47,9 ± 1,6 
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A 31. táblázatban nem szerepel a radioaktív mérések elvi szórása. Ennek értéke az els�  három 
számlálási sebességnél 1,3 % volt, a  három kisebb számlálási sebességnél rendre 1,7, 1,5 és 1,7 %.  
A 31. táblázat adatai alapján az a következtetés vonható le, hogy a pályabeton keverésénél a 
különböz�  keverési id� k közül a 41 s-os a legkedvez� bb. A 32. táblázat alapján a vizsgált másik két 
beton összetételénél 33, illetve 43 s adódott az optimális keverési id� re. 
32. táblázat: A kavicsbetonból vett minták számlálási sebességének szórása 
 

Keverési id �  (s) Számlálási sebesség (cpm) �  � r (%) Q (%) 
13 17988 1895 10,03 89,7 
33 19001 1083 5,7 94,3 
43 22193 1193 5,3 94,7 

 
A kavicsbeton-mintákon végzett méréseknél a radioaktív mérések elvi szórása minden esetben 0,7 
% volt. A 32. táblázat adataiból az következik, hogy a mért három keverési id�  közül kavicsbeton 
esetében 43 s a legkedvez� bb. 
 
Az optimális keverési id�  meghatározása folyamatos regisztrálással 
 
A keverési folyamat lezajlását a kever� dob mellett elhelyezett detektorok követték nyomon. A 
keverési id� t a bemérés befejezését� l számítottam, vagyis attól a pillanattól, amikor a víz 
beadagolása befejez� dött. Mivel vízben oldott nyomjelz�  radioizotópot használtam, a mér� fejek a 
sugárzó anyagot a víz beadagolásának kezdetét� l érzékelték. Ezt jelenti a 31. ábrán a 
regisztrátumok felmen�  szakasza. Ezután egy, vízszintes körül, ingadozó szakasz következik. Ez a 
keveredést jelzi. A keveredés mértékében az ingadozás csökken. A számítógépes eljárással ezt a 
szakaszt tanulmányoztam. El� ször azt az egyenest határoztam meg, amely körül a regisztrátum 
adatai ingadoznak. Nyilvánvaló volt, hogy a regressziós együttható nulla körüli érték, mert az 
intenzitás a rövid mérési id�  alatt nem csökkent. A regressziós konstansnak ugyanakkor az 
intenzitásra jellemz�  értékhez kellett tartania. A programot úgy állítottam össze, hogy a mért 
intenzitások széls� értékeinek átlagértékét, ezek szórását és a széls� értékek részsorozatainak 
szórásából adódó határértékeket megadja. Ennek a határértéknek elvileg nullának kellene lenni, de a 
dob periódusos mozgása miatt meghatározott érték. A részsorozatok átlagértékeit� l számított 
szórást a keverési id�  függvényében ábrázoltam. A 32. ábráról leolvasható azaz id� , amikor a szórás 
a határértéket legalább 5 %-ra megközelítette. Mivel a berendezések konstrukciója, a mérések elvi 
szórása és egyéb körülmények a lehetséges keverési id� k alatt a határérték elérését nem teszik 
lehet� vé, optimálisnak nevezhet�  az a keverési id� , amikor a szórás a határértéket 5%-ra 
megközelíti: ekkor a keveredés foka 95%. A 41 s-ig kevert pályabeton homogenizálódási 
folyamatáról ad képet a 31. ábra. 
A mérési eredmények alapján megállapítottam (Földeák, 1986), hogy  
- két különböz�  recept szerint készült beton optimális keverési ideje 30 és 40 s közé esik; 
- a kavicsbeton optimális keverési ideje kevésbé képlékeny konzisztencia esetén hosszabb; 
- a folyamatosan regisztrált keverések mérési adatainak feldolgozása alapján az optimális keverési 
id�  pályabetonnál 38 s, kavicsbetonnál kevésbé képlékeny 35 s és képlékeny 25 s. 
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31. ábra: A pályabeton 41 s-os keverésnél felvett regisztrátumok (1-6 detektorok száma) 
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 5.  ÚJ TUDOMÁNYOS EREDMÉNYEK  

1. A természetes ökoszisztémák vizsgálata során a következ�  új megállapításokat tettem. 
 
1.1. A  mintaterületeken a Csernobili kihullás eredményei 1986-tól 2005-ig kimutathatók. A Cs-137 
radioizotóp eredeti kihullási képe fokozatosan átrendez� dött, s a vízfolyások mentén, a legmélyebb 
területeken az üledékben akkumulálódott. Ezeket a felhalmozódásokat a Gödöll� i - tórendszerben 
kapcsolatba lehetett hozni az egyéb szennyez�  elemek felhalmozódásával. 
 
1.2. A Gödöll� i –tórendszerben bizonyítottam, hogy a Cs -137 kihullás nyomjelz� ként 
hasznosítható az üledékképz� dés sebességének meghatározására. A módszer jelent� sége, hogy 
hazánkban az elmúlt évben bekövetkezett Tisza-Szamos katasztrófát követ�  üledékvizsgálatoknál is 
alkalmazásra került. 

1.3. Méhészeti termékek radiológiai vizsgálata során a mérési adatok azt mutatták, hogy 
bioindikátorként használhatók a méhek. Ez a méhészetei termékekben jelen lév�  radioaktív 
nyomelemek vizsgálatára kifejlesztett módszer bizonyította, és mint a bioindikáció elvén m� köd�  
monitoring rendszer a méhészeti telepek körzeteiben m� ködtethet� .  
 
2. Az épített környezet vizsgálata során az elért eredmények igazolták, hogy új információ nyerhet�  
az épít� anyagok gyártási folyamatáról a radioizotópos áramlási és eloszlási vizsgálati módszerek 
különböz�  alkalmazási területein.  
 
2.1. Az épít� anyagok  természetes radioaktivitását a rádium ekvivalens (cRa,ekv.), illetve a 
mentességi szintet megadó gamma-faktor (m� ) segítségével értékeltem. A mérési eredmények 
alapján els� sorban a hazai szenek elégetéséb� l származó másodlagos nyersanyagok (pernye, salak), 
valamint a szintén szenet tartalmazó „szénbeégetéses” téglagyári termékek és a cirkon tartalmú 
mázas burkoló lapok jelentenek nagyobb hozzájárulást a lakosság sugárterheléséhez. 
Szabványosításra alkalmas módszer került bevezetésre az épít� anyagok természetes 
radioaktivitásának meghatározására. Ennek birtokában dönteni lehetne a meglév�  épít� anyagok 
gyártásáról (korlátozás, megszüntetés) és min� síteni lehetne az új termékeket. 
 

2.2. Az üvegipari nyerskeverék optimális keverési idejét és keverési sorrendjét a komponensek 
megfelel�  radioizotópos nyomjelzésével és statisztikusan elegend�  számú minta elemzésével 
határoztam meg. Az üvegipari nyerskeverékek optimális keverési idejének meghatározása, a 
radioizotópos homogenitás-vizsgálatok a termékmin� ség optimalizálását segítik el� . 
Üvegipari kádkemencék radioizotópos áramlásvizsgálata, az üveggyári kádkemencék áramlási 
viszonyainak tanulmányozása (az áramlási sebességeloszlások, tartózkodási id� k, keveredési 
tényez� k stb. meghatározása) számos információt szolgáltat a kádkemencék tervezéséhez és 
üzemeltetéséhez (pl. az anyagáramlás szimmetriájáról, a holt terek volumenér� l, a vertikális 
keveredéshez szükséges kemence mélység meghatározásához stb.).   
2.3. Mérési eredmények az üveghibák radioanalitikai vizsgálatánál: 
Új vizsgálati módszerként került bevezetésre az üveghibák nyomelemeinek aktivációs analízise. 
A hibátlan üvegtermékek el� állításának legf� bb feltétele  
- egyenletes eloszlású keverék olvasztása; 
- korróziómentes kádkemence. 
Az ideális határesetet a gyakorlatban 90-95%-ban közelítik meg, a korrózióból ered�  hiba a 
kádkemencéknek 3-4 évenkénti átépítésével csökkenthet� . 
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A késztermékben jelentkez�  hibák eredete teljes mértékben ma még nem egészen, illetve csak 
részben tisztázott. A zárványok, fonalak, kristálygócok nemcsak min� ségi hibákat okoznak, hanem 
a környezetükben tapasztalható feszültségek miatt váratlan törések is keletkezhetnek. 
A ciklotronban felgyorsított elemi részekkel történ�  aktiválás kb. 1 mm2-es méret�  felületen a hiba 
és közvetlen környezetének analízisével lehet� vé válik az egyenletes eloszlástól való eltérés 
(inhomogenitás), az elemek dúsulása okozta hibák felderítése illetve tanulmányozása. Különös 
jelent� sége van azoknak az eseteknek, amikor az olvadékfázisba beépült elemek kristályai okozzák 
a környezetükben ezeknek az elemeknek a hiányát.  
Eddigi vizsgálataimmal nagyszámú elem jelenlétét és ezek kristályosodásának helyét mutattam ki. 
Ezekkel a termékek hibáinak okaira, a kristályosodás folyamatára, a keletkezési helyekre sikerült 
támpontot szerezni. Megállapítottam, hogy a magfizikai anyagvizsgálati módszerek a jelenlegi 
mérési módszerek kiegészítéseként a hibákban el� forduló elemek kimutatására nagyságrendekkel 
nagyobb pontossággal alkalmasak. 
 
2.4. A betonkever� gépek optimális keverési idejének meghatározására módszerfejlesztésként került 
bevezetésre újszer�  radioizotópos nyomjelzéstechnika. A szakaszos mintavételezés helyett a 
keverék folyamatos detektálással határoztam meg a keveredés fokát. Így másodperc pontossággal 
adható meg az optimális keverési id�  és elkerülhet�  a beton szilárdságát lerontó fajtázódás. 
 
 



 

 99

6. JAVASLATOK 

Lényegesnek tartom a nyomjelz�  radioizotópok köt� désének, viselkedésének további 
tanulmányozását a talaj, víz és leveg�  közegben, a földkéreg, a talaj és az épít� anyagok radiológiai 
vizsgálatát, valamint a természetes és mesterséges eredet�  sugárterhelés becslését a táplálékláncban 
és az épített környezetben. Ezt mindenképpen modellezéssel, országos felmérés keretében és 
nemzetközi összehasonlításban kell végezni, a hazai és az EU szabványok, határérték és ajánlások 
figyelembevételével. 

További vizsgálatokat tartok szükségesek a Cs-137-nek különböz�  talajtípusokhoz való 
köt� désének meghatározásához. Az in situ gammaspektroszkópia a talaj felszínének 10 m-es 
körzetében a természetes és mesterséges radioizotópok felszín közeli eloszlásáról ad nuklid 
szelektív képet. Mivel a Cs-137 a talaj fels�  10-30 cm-es rétege tartalmazza, így a vizsgálat a 
talajerózió mértékének meghatározására alkalmazható (pl. erd� irtások talajeróziós mértékének 
megállapítására). 
Indokolt a hazai tavak, vízfolyások üledékének Cs-137 radioizotóp tartalmának becslése és térbeli 
eloszlásának feltérképezése, valamint az üledéktranszport nyomon követése. Hasonlóan megoldható 
a száraz üledék rétegvizsgálat is, és az ehhez kapcsolódóan a tápláléklánc radioökológiai 
tanulmányozása. A különböz�  radiológiai nyomjelzés-technikai módszerek lehet� vé teszik az 
anyagáramlás háromdimenziós térbeli és id� beli lefolyásának számítógépes modellezését. Erre 
vonatkozóan a folyók áradásakor fellép�  üledékképz� dés ütemének meghatározásához Cs-137-es 
rétegvizsgálat hasznos információkat szolgáltathat. Így hasznos lenne a Rákos patak és Galga teljes 
vízgy� jt�  területének felmérése. Mindkét területen célszer�  lenne a kialakított vizsgálati stratégiát a 
teljes vízgy� jt�  területre kiterjeszteni. Célszer� nek tartanám a vizsgálatokat a Galga csatlakozása 
után a Zagyvára is kiterjeszteni, s ily módon a Tisza üledékének Szolnoknál mérhet�  összetételét 
össze lehetne vetni egy mellékfolyó torkolatánál észlelhet�  értékekkel. 

 
Egyes ipari hulladékok (pernye, salak, gipsz, stb.) hasznosítása az épít� anyag-iparban jelent� s 
gazdasági el� nyökhöz vezethet, de felhasználásukat sugár-egészségügyi szempontból ellen� rizni 
kell. Ezt országos felmérés keretében az EU direktívák figyelembevételével javasolt a hazai 
szabványosítás céljából elvégezni. Ennek megfelel� en az épít� anyagok hazai forgalomba 
hozatalánál, illetve importjánál tanúsítani kell a sugár-egészségügyi el� írásokat. 

Teret kell biztosítani a jöv� ben a nyílt radioaktív sugárforrások felhasználásának az épít� anyag-
ipari radiológiai vizsgálatoknál eleget téve a sugárvédelmi el� írásoknak.  

Ezúton az épít� anyag gyártása során az optimális keveredési id�  meghatározása, az áramlás id� beli 
és térbeli vizsgálata radioizotópos nyomjelzéssel energia-, anyagmegtakarítást és a homogén 
anyageloszlást, azaz fajtázódás elkerülését, a termék min� ségének javulását eredményezi. 
 

Célszer� nek tartom a környezeti sugárzási viszonyok felmérését, modellek alkalmazását a 
radioaktív szennyez� dés becslésére és radiológiai megfigyel� rendszer kiépítését Pest megye 
talajának vizsgálatára 

Korszer�  módszereket kell bevezetni az atomreaktorok és a radioaktív hulladéktárolók telemetrikus 
radiológiai megfigyel�  és korai el� rejelz� , riasztó rendszerének hazai m� ködtetéséhez.  
A radioaktív környezetszennyezés terjedésének modellezéshez, a talaj, a víz, az üledék, a leveg� , az 
él� világ monitoring adatainak feldolgozásához és értékeléséhez nemzetközi számítógépes hálózati 
programozás szükséges. A környezeti sugárzási viszonyok felmérésénél els� sorban a mesterséges 
eredet�  izotópokat kell vizsgálni (pl. 137Cs), azonban célszer�  a természetes izotópok néhány, 
fontosabb tagját (pl. 40K, urán bomlási sor) is mérni, továbbá monitorozási jelleggel a környezeti 
dózisteljesítményt. A neutronaktiválási módszer is alkalmazható környezetszennyezés (pl. arzén, 
kadmium, higany, ólom) felderítésére vagy talajok mikroelem tartalmának feltérképezésére. 
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A radionuklidok környezeti mozgására vonatkozó törvényszer� ségek, kvantitatív összefüggések 
ismerete hatékonyan alkalmazhatók a nukleáris ipar m� ködésekor keletkez�  szennyez� dések 
terjedésének prognosztizálására. Ezért lényegesek azok az elemzések, melyek az összefüggések 
alapján becsült értékeket összehasonlítják a környezetben megfigyelt, mért aktivitás értékekkel. 
Alapvet� en ezekb� l az összehasonlításokból mérhet�  le a modell alkalmazhatósága, 

megbízhatósága. 
Számos tudományos kutatási eredmény igazolja a Csernobili atomreaktor baleset során a 
környezetbe került mesterséges radioizotópok talaj menti mozgását, újra eloszlását és az üledékben 
való lerakódását. 

A Mohi atomreaktor radioaktív szennyezésének környezeti megfigyelésére az elkészített terv (4. sz. 
Melléklet) szerint 21 automata mér� állomás kerülhetne felállításra az atomer� m�  30-100 km-es 
sugarú körzetén belül. A mér� hálózat rendelkezik a háttér gamma-sugárzásnak, az aeroszoloknak és 
a felszíni vízbázisok radioaktivitásának mér� eszközeivel. A vezeték nélküli mér� állomások 
alkalmazásának feltételei, hogy elhelyezésük s� r� n lakott területen legyen, figyelembe véve az 
egész évben uralkodó szélirányt, valamint a monitoring terület rádiófrekvenciás lefedettségét.  
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7. ÖSSZEFOGLALÁS 

A radioizotópok a széleskör�  felhasználásuk során els� sorban nyomjelz� ként alkalmazhatók. Igen 
kis tömegmennyiség�  radioaktív anyag mozgása, dúsulása rendszerint jól követhet�  a bomlás során 
keletkez�  sugárzás tulajdonságának (fajtájának, intenzitásának, energiájának stb.) mérésével. 
Kutatómunkám során együtt vizsgáltam a természetes ökoszisztémát és az épített környezetet 
különböz�  radiológiai módszerekkel. Mindezen belül kiemelt figyelmet fordítottam a radioizotópos 
nyomjelzéstechnika alkalmazására, a jelzett anyagáramok tanulmányozására, valamint az 
anyageloszlás egyenetlenség mértékének meghatározására. Ugyanakkor a talaj-, üledék- és az 
épít� anyag természetes és mesterséges radioaktivitása alapinformációkat szolgáltat a radiológiai 
környezeti sugárterhelés járulékának becsléséhez és a megfelel�  sugárvédelem megtervezéséhez. 
Kiemeltem a környezeti monitoring szerepét, a korai megfigyel�  és riasztó rendszer 
m� ködtetésének fontosságát, modellezésének szerepét. 

A természetes ökoszisztéma vizsgálatok helyszínéül a Rákos patak és a Gödöll� i tórendszert, a 
Galga-patak, valamint a Csórréti víztározó környezetét választottam. Az épített környezet 
vizsgálatához a hazai épít� anyag-ipari gyárak biztosítottak helyet.  Ez a választás azért látszott 
célszer� nek, mert lehet� séget nyújtott a nyílt és zárt rendszer�  radioizotópos nyomjelzéstechnikai 
vizsgálatok összehasonlítására, modellezésére.  

A kutatómunka célkit� zései a következ� k voltak: 

�  Radioökológiai (természetes és mesterséges radionuklidok mozgása, megjelenése a 
környezetben, él�  szervezetek sugárterhelése) és környezeti monitoring vizsgálatok Pest 
megye és Gödöll�  körzetében. Ezen belül a következ�  kérdésekkel foglalkoztam: 
Természetes ökoszisztémák vizsgálata: e kutatási program célja a talajok makro- és 
mikroelemtartalmában bekövetkezett változások nyomon követésére radioizotópos 
nyomjelzés-technikai és radioanalitikai módszerek alkalmazása. Ennek keretében az alábbi 
vizsgálatokat végeztem: 

- Részletes vizsgálatok, amelyek kifejezetten a Csernobil hatás követésére irányultak a 
Gödöll� -tórendszerben. Az üledék id� skálájának meghatározása. A talaj-üledék 
vizsgálat kiegészítése méz bioindikátorral. 

- Három kis vízgy� jt�  területen a gamma-háttér felmérése, a talaj-víz-üledék 
kapcsolatok természetes és mesterséges nuklidok eloszlásának vizsgálata. 

A természeti környezet radiológiai elemzése, a talajerózió, az üledéktranszport és a 
tápláléklánc vizsgálata, modellezése. A geológiai szempontból rövid id� tartamú ülepedési 
folyamatok id� skálájának meghatározására olyan környezeti esemény azonosítása lehet 
alkalmas, amely az üledék összetételében nyomot hagy és bekövetkezésének id� pontja 
pontosan ismert. Ilyen esemény volt az 1986-os csernobili reaktorbaleset, melynek során Cs-
134 és Cs-137 izotóp 1:2 keveréke került a környezetbe. A radioaktív aeroszol kihullás a 
vizsgált területet is érintette, ennek következtében a maghasadási reakció jellemz�  termékei, 
a Cs-134 és Cs-137 jól kimutatható mértékben jelentek meg az üledékben. A Cs-137 nuklid 
felezési ideje geológiai léptékben nagyon rövid (30 év), azonban élettartama már elegend�  a 
gyors lefutású felszíni folyamatok követésére, folyók, tavak szedimentációs viszonyainak 
tanulmányozására. 

Az antropogén eredet�  szennyezettség id� beli alakulásának vizsgálata a Gödöll�  és Isaszeg 
közötti tórendszerben, a Rákos-patak, Galga-patak és a Csórréti víztározó környezetében az 
elem-felhalmozódások mélység szerinti eloszlása alapján 
A radiokémiai vizsgálataim során nyomjelz� ként felhasználhatónak bizonyultak a csernobili 
katasztrófa során a talajfelszínre kihullott radioizotópok, els� sorban a Cs-137. A radiokémiai 
elemzés segítségével állóvizekben becsülhet�  az üledékképz� dés id� skálája, folyóvizekben pedig a 
hordalék hosszirányú elmozdulása. 
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Méhészeti termékek radiológiai vizsgálata  

Közismert, hogy a méhészeti termékekben a periódusos rendszer számos eleme megtalálható. Ezek 
többségének biológiai szerepe nem tisztázott. Az oka f� ként az, hogy ezek az elemek kis 
mennyisében fordulnak el�  (mikroelemek). Ezért a méhészeti termékek min� ségének 
meghatározásához nem elegend� ek a szokásos kémiai laboratóriumi vizsgálatok, és a radiológiai 
mérések nagyságrendekkel megbízhatóbb módszereihez kell fordulni. A küls�  szennyez� dések 
felderítése, ezek megszüntetése független a közvetlen szennyez� désekt� l. Ez a feladat 
környezetvédelmi kérdések rendezését igényli. Az a tény, hogy a méhek a kaptártól ritkán távoznak 
5 km-nél nagyobb távolságra, a kaptárak környékének és elhelyezésének kérdése is a méztermelés 
min� ségi és mennyiségi feladatait érinti. 

�  Az épített környezet vizsgálata (nyitott radioizotópos sugárforrások felhasználásával) 
radiológiai módszerekkel: az optimális keveredési id�  és fajtázódás elemzése, az anyag 
áramlásának vizsgálata és tartózkodási idejének, eloszlásának meghatározása, az épít� anyag 
természetes radioaktivitásának mérése, és az ehhez kapcsolódó sugárterhelés becslése. 
Radiológiai anyagvizsgálati és radioizotópos nyomjelzéstechnikai módszerek 
(radioanalitikai laboratóriumi mérések és in situ transzport folyamatok vizsgálata) 
fejlesztése, nukleáris méréstechnikai alkalmazásának lehet� ségei és el� nyei, különös 
tekintettel a mintavételezési és monitoring stratégiákra, mér� rendszerek detektálási 
érzékenységére, a modellek szerepére. 
Értékeltem a nyersanyag, a félkész és a kész termékek radioaktív koncentrációját. Az 
adalék-anyagok keveredésének vizsgálatát, az anyag áramlásmérését, a végtermék 
homogenitását és anyageloszlásának meghatározását nyomjelzés-technikai módszerrel 
végeztem. Összefoglaltam az üveghibák radioanalitikai vizsgálatának eredményeit és 
hasznosítási lehet� ségeit. 
Elemeztem a hazai h� er� m� i-salak és -pernye radiológiai szelektív nuklid specifikus 
vizsgálatainak eredményeit és javaslatot tettem hazai alkalmazására. Becsléseket végeztem 
az épített környezetnek az él� világra vonatkozó sugárterhelésére és min� sítettem az ehhez 
kapcsolódó modellszámítások eredményeit. 

Épít� anyagok természetes radioaktivitásának vizsgálata 
Az épít� anyag- és az épít� ipar felhasználja a környezet alkotóelemeit, ezért nem zárható ki a 
vizsgálatok köréb� l az épít� anyagok természetes radioaktivitásának meghatározása sem. 
A vizsgált anyagok természetes radioaktivitását a rádium ekvivalens (cRa,ekv.), illetve a mentességi 
szintet megadó gamma-faktor (m� ) segítségével értékeltem. 
 
Az üveghibák radioanalitikai vizsgálata 
 
Beszámoltam azokról az aktiválási módszerekr� l és lehet� ségekr� l, amelyek alkalmazása az 
üvegipar területén az üveghibák vizsgálatára perspektivikusnak látszik. A felsorolt módszerek 
természetesen nem külön-külön, hanem egymást kiegészítve és meger� sítve használhatók. Így 
tetszés szerint kiválaszthatjuk az egyes hibák vizsgálatára legmegfelel� bb módszert, amely az adott 
hiba megismerésére, keletkezési helyének és okának feltárására szolgálhat. 
A vizsgálatok alapján a különböz�  üveggyárakból származó hibás mintákban lév�  elemek 
feldúsulását és hiányát mutattam ki. 

A nyitott radioizotópos sugárforrások alkalmazásait az izotóplaboratóriumi vizsgálatok tükrében 
három f�  csoportra osztottam: homogenitás, anyagáramlás és diffúzió vizsgálat.  
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Keverékek optimális keverési idejének meghatározása radioaktív nyomjelzéssel üveg- és 
betongyártási folyamatban 
A radioizotópos homogenitás-vizsgálatok a termékmin� ség optimalizálását segíti el� . Ez üvegipari 
nyerskeverék optimális keverési idejét és keverési sorrendjét a komponensek megfelel�  
nyomjelzésével és statisztikusan elegend�  számú minta elemzésével határoztam meg. Hasonló 
mérési módszerrel állapítottam meg a betonok optimális keverési idejét és a homogenizáló siló 
paramétereit. 
 
Radioizotópos anyagáramlás vizsgálatok üvegipari kádkemencében   
 
Az üveggyári kádkemencék áramlási viszonyainak tanulmányozása (az áramlási 
sebességeloszlások, tartózkodási id� k, keveredési tényez� k stb. meghatározása) számos információt 
szolgátat a kádkemencék tervezéséhez és üzemeltetéséhez. 
A mérések lebonyolításánál számos, új megoldást (célszer�  nyomjelzés, detektálás) alkalmaztam és 
a berendezések paramétereit (áramlási sebesség, tartózkodási id� ) meghatároztam. 

A nukleáris környezetvédelem egyik legfontosabb feladata a radioaktivitás mérése a környezet 
különböz�  alkotóelemeiben – talaj, növényzet, felszíni vizek, leveg� , tápláléklánc – illetve az 
emberi tevékenység révén létrehozott épített környezetben. 

A természeti környezetben a kémiai elemek, a bel� lük képz� dött vegyületek s� r� södnek és 
ritkulnak, állandó körfolyamatban vesznek részt. Az ökológiai rendszerek nyitottak, az egyensúlyi 
állapotuk többé-kevésbé közelíthet�  meg. Az épített környezet végtermékében az elemek helyzete, 
eloszlása id� ben és térben változatlan helyzetben van. A nyersanyagtól kezdve a 
gyártástechnológián keresztül a végtermékig a folyamatok az elemek kvázi egyenletes eloszlásáig 
tartanak. 

A természetes környezeti és terepi kutatási munkát és vizsgálatot 1994 májusától 2005 
szeptemberig tartó periódusban, az épít� anyag radiológiai vizsgálatokat 1978 szeptemberét� l 1991 
májusáig folyamatosan végeztem. 

Sugárvédelem 
 
A radioizotópos sugárforrásoknál történ�  méréseknél, vizsgálatoknál elengedhetetlen a 
sugárvédelmi el� írások ismerete. A radioaktív anyagok sugárzása elleni védelem alapvet�  
követelményeit foglaltam össze. 
Kritikus állapot jöhet létre abban az esetben, ha a koncentráció mértéke eléri azt a határt, amely az 
ökológiai rendszer tartós megzavarását eredményezi (Cs-137 radioaktivitása az üledékben, 
épít� anyagok természetes radioaktivitása). 
A környezetünkben lezajló folyamatok tanulmányozásában várható a közeljöv� ben a radioaktív 
nyomjelzés, a nukleáris technikák súlyának felértékel� dése. 
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SUMMARY   
 
 
The radioisotopes in course of their wide applications can primarily be used as tracers. The 
movement and abundance of the marginal radioactive substance can generally well be followed 
with the measurement of the traits (kind, intensity, energy and so on) of radiation coming about as 
breakdown.  
In course of my research work I have examined the natural ecosystem together with the built-in 
environment with distinct radiological methods. Inside of this I have paid special attention to the 
use of the radioisotope trace signal techniques, on the study of signed material streams, as well as to 
determine the degree of unevenness of the material distribution. At the same time, the material and 
artificial radio-activity of the soil, sediment and building material serve basic information to 
estimate the accessories of the radiological, environmental radical load and to plan the suitable 
radical defence. I have highlighted the role of environmental monitoring, the importance of 
operating the early observational and alarming system, the role of its modelling. As locale of the 
natural ecosystem examinations, I have chosen the stream Rákos and the Gödöll�  pond system, the 
stream Galga as well as the environment of the storage lake Csórrét. To examine the out-built 
environment, the domestic building material industry factories have insured the site. The choice 
seemed expedient because it has given the opportunity to compare the open and closed radioisotope 
system trace signing technical examinations and modeling.  
 The objectives of the research were as follows: 
 

�  Radio-ecological (natural and artificial radionuclide movement, their appearance in the 
environment, loading of living organisms) and environmental monitoring experiments in the 
districts of Pest county and Gödöll� . Meanwhile I have been occupied with the next issues: 
examinations of natural ecosystems: the purpose of this experimental program was to trace 
the changes in the macro and micro-element content of the soils and to use radioisotopes 
trace technique and radio-analytical methods. Within frame of this research activity, I have 
carried out the next experiments: 

o Detailed experiments, which had markedly aimed to follow the Chernobyl impact in 
the Gödöll�  pond system. To determine the time scale of the sediment. To supply the 
soil-sediment experiment with honey bio-indicator.  

o Measuring the gamma-background on three small water collection surfaces, the 
examination of dispersion of natural and artificial nuclides in the soil-water-sediment 
connections. 

 
Radiological assessment of the natural environment, soil erosion, sediment transport and 
examination, modeling of the nutrient chain. From a geological point of view to determine 
the time-scale of the sediment processes of short period, can be suitable to identify such 
environmental event, which leaves ripples in the composition of the sediment and their point 
of time is known exactly. Such an event was the Chernobyl reactor accident of 1986, when 
Cs-134 and Cs-137 isotopes had penetrated into the environment in 1:2 mixtures. The 
radioactive aerosol falling out also touched the examined area, as a consequence, the 
products characteristic for the nuclear fission, the Cs-134 and the Cs-137 could be well 
identified in the sediment. The half-life period of the Cs-137 nuklid is very short (30 years), 
but its period of life is enough to follow the quick surface processes, to study the sedimental 
state of rivers and ponds.  
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An experiment to study the periodical  anthropological origin pollution in the Gödöll�  and 
Isaszeg ponds in the environment of the Rákos stream, Galga stream and Csórréti storage 
lake on the bases of dispersion according to the element accumulations in the depth.  
 
During the course of my radiochemical examinations of the radioisotopes, mainly the Cs-137, fell 
on the surface, and proved to be available due to Chernobyl catastrophe. With the help of the 
radiochemical assessment, in standing water the time-scale of sedimentation can be estimated and in 
rivers the longitudinal moving of the sediment. 
 
Radiological examinations of bee-keeping products 
 
It is widely known, that a number of elements of the periodical system can be found in the bee-
keeping products. The biological role of most of them is not clear yet. The reason is mainly that 
these elements occur in small quantity (microelements). Hence, the usual chemical laboratory 
examinations are not enough to determine the quality of the bee-keeping products, and we should 
turn to the more dependable radiological measurements. Detection of the outside pollution, their 
ceasing, is independent of the direct pollution. This issue needs arrangement of the environmental 
protection. The fact that the bees rarely move off more than 5 km, the question of environment and 
placement also touches the duties of quality and quantity of honey production.  
 

�  The examination of the built-out environment (with the use of open radioisotope sources), 
with radiological methods: analysis of the optimal mixing time and classifying, and analysis 
of material streaming and staying period, and to determine its distribution, and the 
measurement of the natural radioactivity and the estimation of radio load in connection with 
this. Development (of radiological laboratory measurements and the examination of in situ 
processes) the opportunities and advantages of the use of nuclear measurement, with special 
reference to the sampling, and monitoring strategies to detecting susceptibility of 
measurement systems on the issue of models.  
I have evaluated the radioactive concentration of crude material, half-ready and ready 
products. I carried out the mixing examination of the streaming measurement of the 
material, the homogeneity, and the determination of material distribution with trace sign-
technical method. I have summed up the results of radio-analytical examinations and its 
application opportunities.  
I have analysed the results of special experiments, with radiological selective nuclid, with 
domestic heat energy-force station clinker and flying ashes. I made estimations about the 
radial load of the built-out environment on the living nature. I also have qualified the results 
of model evaluations joining this. 

 
Examination of natural radioactivity of building ma terials 
 
The building material and the building industry employs the constituents of the environment, hence 
the building materials cannot be excluded from the circle of experiments the determination of the 
natural radioactivity. I have evaluated the natural radio activity of the examined materials by help of 
radium equivalents (CRa,ekv.) respectively the gamma-factor  (mgamma). 
 
Radio-analytical examination of glass defects 
 
I have reported on the activating methods and opportunities whose use seem to be perspectives in 
glass industry and glass defects. The listed methods are naturally not one by one, but to be used 
completed and strengthened. So we can choose the best method to examine the certain defects, 
which can serve to find the reason, to learn the given fault, its place and reason to disclosure. 
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I revealed the enrichments and absence in the elements, in the defective samples, from the different 
glass factories, on the bases of experiments.  
 
In connection with the radioisotope laboratory experiments I have divided the applications of the 
open radioisotope radio sources into three main groups: homogeneity, material stream and diffusion 
examination. 
 
Determination of optimal mixing time of blends with radioactive trace signing in the process 
of glass and concrete production 
 
The radioisotope homogeneity experiments promote the optimal product quality. I have determined 
the optimal mixing period and mixing sequence of the industrial crude mixture glass with the 
suitable trace signing of the components and with the analysis of statistically enough numbers of 
samples. I have established with similar measuring method the optimal mixing period and the 
parameters of the homogenizing silo.  
 
Radio-isotope material streaming experiments in industrial glass bath oven 
 
The study of streaming relations of the glass factory bath ovens (determination of stream speed 
distributions, staying periods, mixing parameters etc.); will provide much information to planning 
and operating of the bath ovens.  
At carrying out the measurements, I have used a number of new solutions (expedient traces sign, 
continuous detection methods) and determined the parameters of the furniture (speed of stream, 
staying period). 
 
One of the most important tasks of nuclear environmental defence is the measurement of 
radioactivity in the different components of the environment -soil, flora, surface waters, air, and 
alimentation chain-   and in the built environment of human activity.  
 
In the natural environment the chemical elements and the compounds developed from them, are 
thickening and growing thinner, they take part in a permanent circle process. The ecological 
systems are open, their state of equilibrium more or less accessible. In the end product of the built-
out environment the position and distribution of the elements are in an unchanged position as for 
time and space. Beginning from the crude material through production technology until end 
product, the processes sustain until the distribution of quasi steady elements.  
 
I have carried out the natural environment and field research and examination from May 1994 till 
September 2005 period, and the building material radiological examinations from September 1978 
till May 1991 continuously.  
 
Radiological defence 
 
To measure and examine the radio-isotopic radial sources the knowledge of radiological protection 
prescriptions are unavoidable. I have summed up the basic requirements of the protection against 
the radiation of the radioactive substances.  
A critical condition can come about, if the measure reaches the border, which results the steady 
disturbance of the ecological system (Cs-137 radioactivity in the sediment, natural radio-activity of 
the building substances). 
In our investigation the study of processes of radioactive trace detection, the better evaluations of 
the importance of the nuclear techniques are expectable in the near future.  
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1. SZ. MELLÉKLET 

TALAJ ÉS MEDERÜLEDÉK VIZSGÁLATOK                                                                                         

A Galga patak üledékmintáiból és környezetükben néhány kiválasztott talajmintából gamma-
spektrometriás módszerrel meghatározott természetes eredet�  40K, valamint a 137Cs radioaktív 

izotópok aktivitás koncentrációja 

 

A K-40 aktivitás koncentrációja a talajban és a med erüledékben  
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AZ ÜLEDÉK ÉS A PARTI TALAJ RADIOKÉMIAI ELEMZÉSÉNEK ÖSSZEHASONLÍTÁSA: 

 

Az üledék és a parti talaj radioanalitikai vizsgálatának eredményeit, a talajban és az üledékben K-40 
és Cs-137 aktivitás koncentrációját szemléltetik az ábrák. Az ábrákon P Püspökhatvant, G 
Galgamácsát, I Ikladot, A Aszódot a 30-as út mellett, Asz az Aszódi Szennyvíztisztítót jelöli. Az (f) 
jelölés a part melletti felszíni talajra, a (k) jelölés a mederoldal középs�  zónájából vett talajra, az (a) 
jelölés a mederoldal vízszint fölötti zónájára vonatkozik. Míg a K-40 aktivitásában nem 
mutatkozott értékelhet�  különbség a parti talaj és az üledék között, addig a Cs-137 megoszlása 
jelent� s különbségeket mutatott. Az aszódi szennyvíztisztítónál az üledékben kiugróan magas volt a 
Cs-137 értéke. A folyásirányban történ�  elmozdulás tendenciája mellett ez azt is jelzi, hogy a 
szennyvízbevezetéssel szélesebb területr� l is érkezett idegen anyag a mederbe. A Püspökhatvantól 
Aszód felé mutatkozó aktivitás növekedési tendenciában minden bizonnyal szerepet játszott a 
meder-üledék fokozatos lehordása az alsó szakaszra. 



 

 119

2. SZ. MELLÉKLET 
 

ÜLEDÉK RÉTEG VIZSGÁLATOK 
 

A geológiai szempontból rövid id� tartamú ülepedési folyamatok id� skálájának meghatározására 
olyan környezeti esemény azonosítása lehet alkalmas, amely az üledék összetételében nyomot hagy 
és bekövetkezésének id� pontja pontosan ismert. Ilyen esemény volt az 1986-os csernobili 
reaktorbaleset, melynek során Cs-134 és Cs-137 izotóp 1:2 keveréke került a környezetbe. A 
radioaktív aeroszol kihullás a vizsgált területet is érintette, ennek következtében a maghasadási 
reakció jellemz�  termékei, a Cs-134 és Cs-137 jól kimutatható mértékben jelentek meg az 
üledékben. A Cs-137 nuklid felezési ideje geológiai léptékben nagyon rövid (30 év), azonban az 
élettartama már elegend�  a gyors lefutású felszíni folyamatok követésére, folyók, tavak 
szedimentációs viszonyainak tanulmányozására.  

 
 

 

 

A mintaterületek országon belüli elhelyezkedése (barna: Rákos-patak; sárga: Galga; zöld: Nagy-patak) 

 
 

A gödöll� i tavakból vett üledék rétegmintákban lehet� ség nyílt a csernobili eredet�  és a korábbi 
légköri atomfegyver kísérletekb� l származó Cs-137 izotóp mélység szerinti eloszlásának 
meghatározására, amelynek alapján az üledék-lerakódás sebessége becsülhet� . 
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3. SZ. MELLÉKLET 

ÁRAMLÁS VIZSGÁLATOK  

 
Tartózkodási id� eloszlás függvények 

(a - dugattyúáramlás, b – tökéletes keveredés, c – üzemi berendezésben) 

 

A regisztrátumokból (intenzitás-id�  függvények) kiszámíthatók az anyag áramlási sebességei, a 
tartózkodási id� k, a rendszer egyes részeinek viszonylagos terhelése, az esetleges visszaáramlások, 
a rendszer holt terei, stb. 

Folyamatos jelzés esetén a rendszerbe lép�  anyag áramba t=0 id� ponttól kezdve állandó áramlási 
sebességgel adagoljuk a jelz� anyagot. 

Ennek következtében t=0 id� pontban a belép�  anyag radioaktív koncentrációja hirtelen ugrással c0-
ra növekszik, és ezt az értéket tartja. A bemen� jel ennek megfelel� en: 

 c(t)=0, ha t<0, (M, 1) 

 c(t)=c0, ha t>0. (M, 2) 

A jelzés következtében a rendszerb� l kilép�  anyag is radioaktívvá válik: radioaktív koncentrációja, 
vagyis a kimen� jel c’(0)-ról c0-ig n� . 

Az F(t) tartózkodási id�  eloszlás függvény a t-nél kisebb korú anyag részek (a rendszerben t-nél 
kisebb id� t tölt�  anyaghányad) el� fordulásának gyakoriságát határozza meg: 

 F(t) = �
1

0

)( dttE , (M, 3) 

ahol E(t) = 

�
¥

0

)(

)(

dtti

ti
 (M, 4) 

[i(t) a t id� pillanatban mért intenzitás]. 
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Az F(t) fenti értelmezése alapján a bemen� - és a kimen� jel közötti kapcsolat a következ�  
összefüggés írja le: 

 F(t) = 
0c
)(' tc

 = 
0

)(
i
ti

. (M, 5) 

A folyamatos jelzés során elért maximális (egyensúlyi) intenzitás (i0), valamint a különböz�  t 
id� ponthoz tartozó intenzitás [i(t)] ismeretében az F(t) függvény kiszámítható. 

Az átlagos tartózkodási id� : 

 t = �
¥

0

)( dtttE . (M, 6) 

Az átlagos tartózkodási id�  szórás négyzete a következ�  összefüggéssel számítható: 

 2
ts  = 

�

�
¥

¥

0

0

2

)(

)(

dttE

dttEt

 - 2t . (M, 7) 

Az intenzitás-id�  regisztrátumokból a fentieken kívül meghatározható a jelzett anyag 
megjelenésének id� pontja a rendszer egyes részeiben. 
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4. SZ. MELLÉKLET 

MOHI TÉRKÉP 

 

 

Rádiófrekvenciás lefedettség 
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A Mohi atomer� m�  tervezett  
megfigyel� rendszerének szektoriális képe 
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5. SZ. MELLÉKLET 
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Köszönetem fejezem ki témavezet� mnek, Dr. Heltai György professzor Úrnak szakmai irányításáért 
és áldozatkész segítségéért és Dr. Menyhért Zoltán professzor Úrnak a lehet� ségért, hogy Ph.D 
tanulmányaimat a Környezettudományi Doktori Iskola keretein belül folytathattam. 

Köszönettel tartozom Dr. Christian Schmitzer osztályvezet�  Úrnak, hogy ösztöndíjasként 
tudományos kutatást folytathattam a Seibersdorfi Ausztriai Kutató Központban. 

Továbbá Dr. Bálint Ágnes docens Asszonynak a nemzetközi kutatási project szakmai irányításáért 
és Dr. Fekete Ilonának a kísérletek elvégzésében való együttm� ködésért.   

Itt mondok köszönetet Dr. Szalay István f� osztályvezet�  Úrnak, aki mint a KÁTKI igazgatója 
támogatta az Izotóptechnikai Laboratórium létrehozását és lehet� séget biztosított a tudományos 
kutatómunka elvégzéséhez. 

Szeretnék köszönetet mondani Dr. Zalabai Béla laboratóriumvezet�  Úrnak, aki az akkreditált 
radiológiai mérések elvégzését tette lehet� vé és Szilágyi József környezetvédelmi szakmérnök 
Úrnak a szakmai, valamint a fizikai munkát az Izotóptechnikai Laboratórium építésében. 

És végül hálás köszönettel gondolok édesapámra, Dr. Gémesi Józsefre, aki mindig bátorított 
tudományos kutatói, oktatói és nevel� i pályámon. 
 


