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ВВЕДЕНИЕ
Объемы техногенного рассеяния металлов 

в биосфере сопоставимы с их природным вы-
щелачиванием. Извлеченные из недр и обо-
гащенные в технологических циклах металлы 
включаются в биогеохимический круговорот, 
формируют в зонах загрязнения техногенные 
провинции с токсичными условиями обитания.  
Человечество столкнулось с рядом новых мас-
совых заболеваний человека и животных, обу-
словленных повышенным содержанием и био-
аккумуляцией тех или иных микроэлементов 
в организме человека и животных (Алексеенко 
и др., 2012; Ермаков и др., 2018; Моисеенко, 
2017; Handbook…, 2014). В то же время металлы 
являются элементами, которые всегда присут-
ствуют в природе в различных концентрациях. 
Микроконцентрации многих металлов игра-
ют важную роль в нормальных метаболических 
процессах живых организмов. Эссенциальные 
элементы (Co, V, Cr, Mo, Mn, Ni, Zn, Se и др.) 
входят в состав многих металлоэнзимов и при-
нимают участие в биологических функциях, 
таких как транспорт кислорода, связывание 
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свободных радикалов; входят в состав макро-
молекул, энзимов, гормонов, обеспечивая нор-
мальную жизнедеятельность. Однако в высоких 
концентрациях они способны вызывать ряд за-
болеваний (Wood et al., 2011). Неэссенциаль-
ные микроэлементы, такие как Cd, Hg и Pb, 
известны как высокотоксичные (Kapustka et al., 
2004; Phillips, 2005; Devidson et al., 2014). Часть 
исследователей к неэссенциальным элементам 
относит также Al (Gautheier et al., 2002). В свя-
зи с возрастающими объемами техногенного 
рассеивания металлов понимание факторов 
биодоступности и механизмов проникновения 
элементов, метаболизма и выведения является 
одной из важных фундаментальных задач био-
геохимии и экологии.

Водные системы являются коллекторами всех 
видов загрязнения, отражают изменения геохи-
мических циклов элементов, происходящих под 
влиянием человеческой деятельности в регио-
нальном и глобальном масштабах. Металлы по-
ступают в водные артерии в составе стоков раз-
личных производств, диффузных источников, 
выщелачиваются из минеральных пород кислот-
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МОИСЕЕНКО

ными осадками. В силу высокой опасности по-
вышения содержания в воде токсичных элемен-
тов мировая общественность поднимает вопрос 
о предотвращении экологических угроз, связан-
ных с нарастающими техногенными потоками 
элементов в окружающую среду. В каждой стра-
не существует список нормативов качества вод 
(Перечень…, 1999; ССME, 2007; EuropeanCom-
mission, 2011; USEPA, 2004; Wu et al., 2010).

Информация о предельно допустимых кон-
центрациях (ПДК) тех или иных металлов в Рос-
сии, как и в западных странах (Gideline concen-
tration for aquatic life, GL), основывается на 
экспериментальных работах в аквариумах с тест-
объектами. Эксперименты проводятся по прин-
ципу “один металл – организмы одного вида” 
(возможно 2−3 тест-объекта). Эксперименталь-
ные работы с определением токсичных свойств 
элементов на тест-объектах (водных организмах) 
дают информацию об относительной опасности 
элементов в сопоставлении друг с другом. Однако 
параметры эксперимента и используемые тест-
организмы имеют мало общего с природными 
условиями и популяциями. Нормирование осу-
ществляется путем сопоставления измеренных 
концентраций отдельных металлов в водном объ-
екте с данными, полученными в эксперименте на 
тест-объектах. В России эти данные помещены 
в Перечне рыбохозяйственных нормативов (Пе-
речень..., 1999). ПДК не учитывают свойства вод 
и чувствительность организмов, используются 
для оценки качества всех типов вод от арктиче-
ских регионов с крайне низкой минерализацией 
до степных районов, где воды содержат большие 
концентрации солей.  

Биодоступность является одним их ключевых 
свойств элементов, определяющих их проник-
новение в организм и экотоксичность, зависит 
не только от концентрации металлов в воде, но 
и от форм их нахождения, содержания кальция, 
гумусовых кислот, рН, температуры, комбина-
ций с другими металлами. Содержание металлов 
в воде в ряде стран нормируется в зависимости 
от концентрации кальция в воде и рН. Напри-
мер, для вод Канады нормативы GL изменчивы: 
при содержании CaCO3 (мг/л) в водах до 60 до-
пускается содержание наиболее опасных метал-
лов (мкг/л): Cd ― 0.2, Cu ― 2, Pb ― 1; при более 
высоких ― эти значения повышаются. При нор-
мировании содержания Al в водах учитывается 
показатель рН вод: при его значении менее 6.5 
допускается содержание Al 5 мкг/л, при рН более 
6.5 ― 100 мкг/л (ССМЕ, 2007). Растворенный ор-
ганический углерод (DOC) способен инактиви-

ровать поступающие в водоем металлы путем их 
связывания с лигандами амино-, фульво- и гуми-
новых кислот, что снижает их токсичность и био-
доступность для гидробионтов (Моисеенко, 2015; 
Smith et al., 2015; Vaananenа et al., 2018). Металлы 
не поступают в водоем в отдельности: как прави-
ло, наблюдается полиметаллическое загрязнение 
большим спектром элементов. В этом случае мо-
гут проявляться аддитивные эффекты, но не ис-
ключены явления синергизма или антагонизма 
(Nys et al., 2015; Nagai…, 2016; Perez, Hoang, 2017).

Без глубокого изучения биогеохимиче-
ской миграции элементов, их взаимодействия 
с абиотическими и биотическими факторами 
водной среды, биодоступности и механизмов 
проникновения металлов в живые организмы 
в природных условиях, без получения опреде-
ленных данных о дозах воздействия полиме-
таллического загрязнения и его эффектах для 
конкретных организмов сложно предложить как 
адекватную программу мониторинга, так и опре-
делить допустимые воздействия. 

Цель работы ― сформировать представление 
о биодоступности металлов в водных системах, 
их способности проникать в клетку и оказывать 
цитотоксичное действие (по литературным дан-
ным); предложить метод определения критиче-
ских уровней полиметаллического загрязнения 
на основе исследования доза-эффектных зави-
симостей между интегральными показателями 
загрязнения вод и индикаторами «здоровья» 
экосистем (in situ) по результатам оригинальных 
исследований на Кольском Севере. 

ВЛИЯНИЕ ГЕОХИМИЧЕСКИХ ФАКТОРОВ 
НА БИОДОСТУПНОСТЬ МЕТАЛЛОВ

Биодоступность элементов зависит от ряда 
условий, которые могут быть сгруппированы 
в четыре основные категории: 1) условия водной 
среды, которые влияют на форму существования 
данного металла; 2) природа иона металла и его 
способность к комплексообразованию; 3) сте-
пень опасности для окружающей среды (токсич-
ность, биоаккумуляция, различные типы хрони-
ческих эффектов и т.д.); 4) уязвимость водного 
организма-реципиента. Концентрации свобод-
ных ионов металлов в водной среде, которые 
могут быть доступны организмам, часто ниже по 
сравнению с общим содержанием металлов и за-
метно варьируют в зависимости от ряда геохими-
ческих факторов (Ehlers, Luthy, 2003). В таблице 
приведены основные геохимические факторы, 
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определяющие формы содержания элементов 
и их биодоступность.

Ионы металлов находятся в равновесном со-
стоянии в воде с различными неорганическими 
и органическими соединениями (с аминами, 
гумусовыми кислотами и другой органикой), 
а также сорбированные на взвесях (Bjerregaard, 
Andersen, 2014). Поверхности неорганических 
частиц (наночастицы глины, оксиды марганца 
и железа) и органических неклеточных микро-
объектов (сифонниковые водоросли, плазмо-
дии миксомицеты, фикомицеты и др.) имеют 
доминирующие O− фрагменты. В зависимости 
от сродства конкретных ионов металлов к кон-
цевым отрицательно заряженным ионам кисло-
рода (карбоксильные, гидроксильные группы) 
на поверхности частиц, равновесие между сво-
бодными акваионами металлов будет нарушать-
ся в сторону адсорбированных металлов. Общее 
представление о формах нахождения металлов 
в воде представлено на рис. 1. 

Ионы металлов, связанные в комплексы 
с природными макромолекулами органическо-
го вещества или с сильными синтетическими 
хелатными агентами, слабо доступны водным 
организмам, в то время как неорганические ком-
плексы или ионы металлов обладают более высо-
кой проникающей способностью (Dudal, Gérard, 
2004; Smith et al., 2015). Однако это положение 
нельзя экстраполировать на все металлы-микро-
элементы (Сampbell, 1995; Davidson et al., 2014). 
В некоторых работах высказывается сомнение, 
что свободный ион металла ― самая биологи-

чески доступная форма элемента. Например, 
(Nolan et al., 1991) предположил, что кобальт 
может поглощаться водной биотой в соста-
ве витамина кобаламина, который встречается 
в небольших, но доступных для измерения коли-
чествах в природных водах. К тому же алкилиро-
ваные формы металлов в водной среде, хотя и не 
находятся в доминирующей форме, способны 
поглощаться биотой. Метилирование ртути за-
метно усиливает ее токсичность, в то время как 
органические формы мышьяка менее токсичны, 
чем неорганические (Heаth, 2002). 

Таблица. Геохимические факторы водной среды, влияющие на формы миграции и биодоступность металлов 
в водной среде (Brezonic et al., 1991)

Основные факторы водной среды
Общие условия вод ― жесткость (Ca2+ + Mg 2+ )
Ионная сила раствора, температура, рН, Eh
Специфические условия связывания металлов с лигандами:

•	концентрация и природа неорганических лигандов: щелочность (HCO3
−, CO3

2−), F−, Cl−, SO4
2−, HS− 

(аноксия), CN− (воды, загрязненные промышленными отходами);
•	концентрация и природа органических лигандов: DOC, содержания гумусовых кислот, пептиды, поли-

аминокарбоксилы и др.;
•	концентрация и природа взвешенных частиц, включая наноструктуры, на поверхности которых металлы 

могут адсорбироваться 
Кинетический фактор: 

•	время реакции комплексообразования, которое зависит от pH, жесткости воды, природы лиганда и ско-
рости миграции металлов в воде. Реакции протекают достаточно  быстро, однако скорость обмена лиган-
дами может быть и медленной; 

•	время протекания окислительно-восстановительных реакций, которое зависит от рН, температуры, ос-
вещения и других факторов: например, окисление Fe(II) и Mn(II) может не сохранять равновесные со-
стояния под действием света

Рис. 1. Схематическое представление о равновесии 
между ионами металлов и лигандами органической 
и неорганической природы в водной среде: раство-
ренное и нерастворенное состояние компонентов 
относительно фильтра 0.45 μm (Bjerregaard, Ander-
sen, 2014). 
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Исходя из изложенного, очевидно, что ус-
ловия водной среды оказывают значительное 
влияние на биодоступность металлов для жи-
вых организмов. В отличие от эксперименталь-
ных работ, в естественных условиях многие со-
путствующие факторы могут увеличивать или 
снижать проникающую способность опасных 
веществ в организм. В пресноводных системах 
биодоступность контролируется конкуренцией 
с другими катионами за центры комплексобра-
зования на поверхности эпителия (Fortin et al., 
2010; van Dam et al., 2010; Gandhi et al., 2011). 
Наиболее распространенный подход определе-
ния биодоступности свободных ионов метал-
лов основан на принципе более активного их 
проникновения в живые организмы. Поэтому 
в основе ряда моделей заложен принцип расчета 
ионных форм металлов (Free Ion Activity Model, 
FIAM) в зависимости от параметров водной сре-
ды (Smith et al., 2015). 

В работe Дину (2012, 2015) был предложен 
алгоритм вычисления форм нахождения метал-
лов с учетом физико-химических параметров 
природной среды. Данный подход основан на 
математическом моделировании химических 
реакций, протекающих в природных водах, 
опирается на основные законы аналитической 
и физической химии: уравнения материального 
баланса; математическое выражение констант 
равновесий; уравнения электронейтральности; 
уравнения протонных равновесий; протекание 
конкурирующих реакций. Исходные данные ― 
это, с одной стороны, большое число физико-
химических параметров водной среды (включая 
более 10 ионов металлов, рН, содержание ани-
онов органической и неорганической природы 
и т.д.); с другой ― разносторонний математи-
ческий аппарат, позволяющий последовательно 
рассчитать константы кислотности органиче-
ских кислот, условные константы устойчивости 
комплексов с металлами, доли сильных и слабых 
кислот в системе и т.д. В ходе расчета возможно 
определить содержания свободных ионов в за-
висимости от условий водной среды. Предло-
женный алгоритм в работe был апробирован для 
исследования вод озер Кольского Севера в срав-
нении с натурными измерениями и показал вы-
сокий уровень совпадений ― более 97%. 

Для предсказания биодоступности металлов 
применение находит сложная модель биотиче-
ского лиганда (BLM), обзор которой представ-
лен в работе (Vaananena et al., 2018). BLM имеет 
три наиболее значимые компоненты: (1) термо-
динамический расчет форм нахождения металла 

(их ионные формы и связанные в комплексы), 
(2) способность биологических рецепторов свя-
зывать ионы металлов и (3) токсикологические 
свойства металлов в зависимости от физико-хи-
мических свойств иона. В полной версии BLM 
необходимы многочисленные параметры водной 
среды, такие как температура, рН, растворенное 
органическое вещество (DOC), основные ка-
тионы (Ca2+, Mn2+, Na+, K+), основные анионы 
(SO4

2−, Cl−), щелочность и содержание сульфи-
дов. Однако существует и упрощенный вариант, 
когда требуется информация о температуре, рН, 
DOC, жесткости, щелочности и соотношении 
Ca:Mg. Агентство по охране окружающей среды 
США используют упрощенную версию BLM для 
оценки качества вод (US EPA, 2007). BLM до-
статочно адекватно описала формообразование 
и острую токсичность Cu, Ag, Cd и Zn для ряда 
водных организмов, включая гольянов (Pime-
phales promelas), радужную форель (Oncorhynchus 
mykiss) и дафний (Daphnia magna).

Существует рад допущений о влиянии физи-
ко-химических особенностей конкретных ионов 
металлов на степень их биодоступности и ток-
сичности (Голиков и др., 1986; Бингам и др., 
2000; Brezonic et al., 1991). Тривиально сложи-
лось мнение, что токсичность увеличивается: (1) 
с уменьшением радиуса элемента в периоде или 
группе Периодической таблицы Менделеева; 
(2) с уменьшением размера иона элемента (со-
единения); (3) с увеличением растворимости ве-
ществ, содержащих токсичный элемент. Однако 
доказательной базы прямого влияния положе-
ния элемента в Периодической системе на его 
токсичные свойства нет. Большинство авторов 
(Дабахов и др., 2005; Фрумин, 2013; Tekade et al., 
2018) говорят о возможной роли только ионного 
радиуса (т.е. размера ионной формы вещества) 
в химической активности металла, что не явля-
ется идентичным атомному весу элемента и его 
радиусу. 

Влияние физико-химической природы иона 
металла на его токсичные свойства достаточно 
хорошо доказуемо на основе констант равнове-
сия ― комплексобразования, окислительно-вос-
становительных процессов, растворения-осаж-
дения. Считается, что прочность комплексов тем 
выше, чем меньше радиус центрального иона 
и аддентов (Vaananenа et al., 2018). Чем прочнее 
соответствующее соединение металла, тем более 
оно инертно к проникновению и разрушению. 
Немаловажное значение в оценке прочности со-
единений играют координационная структура и, 
соответственно, энергия Гиббса (Tekade, 2018). 
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Таким образом, геохимические факторы оказы-
вают влияние на биодоступность металлов че-
рез процессы комплексобразования в большей 
степени, чем природа иона. В низко минерали-
зованных водах с малым содержанием органи-
ческого вещества биодоступность металлов для 
водных организмов возрастает.

ПРОНИКНОВЕНИЕ, ВЫВЕДЕНИЕ 
И ЭКОТОКСИЧНОСТЬ МЕТАЛЛОВ

Клеточные мембраны играют ключевую роль 
в регуляции проникновения металлов в клетку 
и организм. (Simkiss, Taylor, 1989) на основе ана-
лиза результатов многочисленных исследований 
выделили возможные пути поглощения метал-
лов водными организмами (рис. 2). Проникно-
вение токсичных металлов в клетку может про-
исходить по следующим каналам.

Липидный путь характерен преимуществен-
но для гидрофобных и гидрофильных молекул. 
Проникновение определяется жирораствори-
мостью молекул и вязкостью клеточных мем-
бран организма, которая в свою очередь может 
зависеть от многих факторов, в частности от ха-
рактера питания и температуры. Этот путь про-
никновения характерен для металлорганических 
комплексов, таких как метилртуть. 

Водный путь (поровый) селективен и его уча-
стие варьирует в зависимости от характера по-
глощающих клеток и конкретных ионов. При-
мер селективности представлен (Simkiss, 1996): 
клетка эритроцита поглощает элементы в сле-
дующем порядке ― Rb>Cs>K>Na>Li, тогда как 
клетки кожи ― Na>Li>K>Rb>Cs. 

Эндокринный путь играет важную роль 
в поглощении элементов водными организма-
ми. Многие элементы проникают внутрь клет-
ки через мембрану (эндоцитоз) и связываются 
с клеточными органеллами (например, FeOH3, 
Hg(CH3)2). Это может происходить как в пи-
щеварительной, так и в дыхательной системе 
и коже.  

Многие металлы (Pb, Cd) могут проникать 
в организм аналогично эссенциальным эле-
ментам по кальциево-натриевым и кальциево-
магниевым каналам. Некоторые металлы могут 
адсорбироваться из воды как гидратированные 
ионы, например Cu и Cd. Наряду с поглощени-
ем гидратированных металлов, неорганические 
и органические комплексы (например, CdCl2, 
HgCl2, Hg(CH3)2) могут быть поглощены прямой 
диффузией с увеличением их липофильности.

У водных организмов жабры являются основ-
ной функцией-мишенью, через которые проис-
ходит проникновение металлов в организм. На 
проницаемость жабр для ионов металлов боль-
шое влияние оказывает ионный состав и кон-
центрация солей в воде, как отмечалось выше. 
Проникновение металлов через жабры опреде-
ляется комплексной микросредой, создаваемой 
на поверхности жабр, поскольку она включает 
в себя мембраны клеток эпителия, а также слой 
слизи со смесью гликопротеидов, монополи-
сахаридов, низкомолекулярных белков и воды. 
Слизь на поверхности жабр играет роль барьера, 
предотвращающего нарушение эпителия жабер-
ных лепестков и снижающего токсичность ме-
таллов в результате связывания их со специфи-
ческими белками слизи и с обитающими здесь 
микроорганизмами (Health, 2002). 

Рис. 2. Основные механизмы проникновения метал-
лов в клетку водных организмов (по Simkiss, Taylor, 
1989).
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Изучение эпителиальных клеток жабр пока-
зывает, что внешняя поверхность их тканей име-
ет отрицательный заряд и будет связывать ионы 
металлов. Особенно это характерно для алюми-
ния. Например, в закисленных условиях, для ко-
торых характерны высокие концентрации ионов 
алюминия, большая его часть осаждается на по-
верхности жабр в связи с повышением значений 
pH на их поверхности и отделяется слизью. Од-
нако часть алюминия проникает внутрь клеток 
и попадает в организм рыбы (Phillips, 1995). 

Критически высокие концентрации в воде 
нескольких различных металлов (например, 
кадмия, свинца, цинка, меди) стимулируют вы-
деление слизи. Не все металлы одинаково сое-
диняются с поверхностью жабр. В работе (Heath, 
2002) показано, что интенсивность связыва-
ния металлов на поверхности жабр следующая: 
La>Ca = Cd>Cu. Соединение с внешней поверх-
ностью эпителиальных тканей жабр не означает 
более быстрое проникновение металлов внутрь 
организма. 

Наряду с проникновением металлов из воды 
через жаберный аппарат элементы поглощаются 
и с пищей. Как правило, беспозвоночные, оби-
тая в загрязненных водах, концентрируют боль-
шие количества металлов, чем рыбы. В экспери-
ментах с радужной форелью, которая получала 
метилированную ртуть через пищу и из воды, 
показано, что накопление токсичных элементов 
происходило линейно. Метилированная ртуть, 
полученная из одного источника, не оказывала 
никакого влияния на темп поглощения ртути 
из другого источника. Иными словами, они до-
полняли друг друга. Коэффициенты извлечения 
ртути, однако, были различными. Приблизи-
тельно 70% метилированной ртути было усвоено 
с проглоченной пищей, и лишь 10% поглощено 
через жабры (Heаth, 2002). 

У водных организмов существует как мини-
мум два механизма инактивации проникающих 
в организм металлов: первый из них, названный 
«регуляцией», основан на способности к связы-
ванию и выведению микроэлементов; второй ― 
с процессами ограничения активности металлов 
в специфических внутриклеточных образовани-
ях (Hudson, 1988; Phillips, Rainbow, 1989; Corne-
lis, Norberg, 2014).

Первый механизм связывания проникающих 
в организм металлов, направленный на регу-
ляцию микроэлементного состава организмов, 
осуществляется посредством индукции синте-
за специфических белков ― металлотионеинов 

(МТ). МТ ― это низкомолекулярные цисте-
инсодержащие белки (6000−7000 Da), которые 
характерны для живых организмов всех типов 
(Hudson, 1998). Белки локализуются на мембра-
не аппарата Гольджи. Связывание металлов, как 
эссенциальных ― Zn и Cu, так и токсичных ― 
Cd и Hg, является их специфической функцией, 
направленной на защиту клетки от токсического 
действия металлов. Связывание тяжелых метал-
лов обеспечивается наличием тиольных групп 
остатков цистеинов, которые составляют около 
30% всего аминокислотного состава этих белков. 
Одна молекула МТ способна связать до 7−12 
атомов металла (Rainbow, 1995). 

Удаление металлов происходит путем 
экзoцитоза в мембранных везикулах, вторичных 
и третичных лизосомах, инклюзионных тельцах 
и минеральных конкрециях. МТ характеризуют-
ся полифункциональностью (транспорт ионов 
металлов, поддержание окислительно-восста-
новительных реакций, протекторная, сигналь-
ная, модулирующая и регулирующая функции), 
оказывают влияние на такие базовые клеточные 
функции, как пролиферация, дифференциро-
вание, программированная клеточная гибель. 
При высоких уровнях содержания металлов 
в окружающей среде в мышечной ткани рыб до-
полнительно активизируется синтез МТ, кото-
рые присоединяют металлы к своим молекулам 
с образованием –S-S-связи. Если концентрация 
проникающих металлов не превышает способ-
ность МТ их связывать, выведение микроэле-
ментов будет соотноситься с темпами поглоще-
ния металлов (Depledge, Rainbow, 1990; Linde et 
al., 2001). 

Детоксикация металлов может происходить 
также за счет уже имеющихся в белках сульфги-
дрильных групп (R-SH) во внутренних органах 
(печени и почках). Этот механизм детоксикации 
является более мобильным, чем синтез МТ в мы-
шечной ткани. Металлотионеины внутренних 
органов являются резервом на случай проникно-
вения в организм чрезмерно больших количеств 
металлов. При использовании данного резерва 
далее стимулируется биосинтез МТ в мышечной 
ткани (Hudson, 1998). Именно усилением син-
теза МТ и других белков, способных связывать 
металлы, объясняется явление приобретенной 
толерантности рыб к сублетальным концентра-
циям металлов в воде (George, Olson,1994). В ра-
ботах экспериментального характера и в природ-
ных условиях показано, что концентрация МТ 
в печени и почках тесно коррелирует с уровнем 
загрязнения вод металлами и их накоплением 
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в организме. Примером могут служить данные 
(Linde еt al., 2001), полученные при изучении 
содержания ряда металлов в воде и в организме 
кумжи и угря. Показано, что в условиях загряз-
нения содержание в печени МТ увеличивается, 
поэтому концентрацию МТ в этом органе было 
предложено использовать для индикации за-
грязнения вод металлов с учетом их пролонги-
рованного действия или последствий залпового 
поступления (Lindahl, Mokness, 1993; George, 
Olson,1994).

Второй механизм направлен на снижение 
потенциальной токсичности металлов в тканях 
водных организмов путем ограничения актив-
ности элементов во внутриклеточных образова-
ниях, в которых металлы связаны с аморфными 
полифосфатными остатками. Их называют по-
лифосфатными гранулами, «пузырьками», базо-
фильными включениями, а в случае накопления 
в этих гранулах железа ― гемосидериновыми 
гранулами. Помимо железа, в таких гранулах 
были обнаружены марганец и кобальт (Vijver et 
al., 2004). Однако для таких элементов, как Cu, 
Zn, Cd и Hg, более характерен механизм деток-
сикации с участием МТ (Phillips, Rainbow, 1989; 
Depledge, Rainbow, 1990; Rainbow, 1995).

В настоящее время существует большое коли-
чество научных обзоров о токсичных свойствах 
различных металлов, как для водных и назем-
ных организмов, так и для человека (Голиков 
и др., 1986; Ермаков и др., 2018; Moiseenko et 
al., 2018; Handbook…, 2014). Неэссенциальные 
металлы могут мимикрировать под элементы, 
необходимые для нормальной жизнедеятельно-
сти организма, вызывая впоследствии наруше-
ние многих биохимических функций в клетках. 
Например, Cd накапливается в митохондриях, 
лизосомах и ядре, вызывая их ультраструктур-
ные изменения, вступает во многие химиче-
ские реакции, основным из которых является 
взаимодействие с сульфгидрильными группами 
белков и ферментов. Избыток кадмия нарушает 
метаболизм эссенциальных металлов, особенно 
железа и кальция, нарушает действие цинковых 
и иных металлоферментов, блокирует сульфги-
дрильные группы ферментов, нарушает синтез 
ДНК. Кадмий легко замещает железо и молиб-
ден в металлфлавопротеиновых комплексах, что 
приводит к нарушению двухстадийного процес-
са окисления. Свинец препятствует одной из 
ступеней биосинтеза гена, считается сильней-
шим нейротоксином. Токсичность свинца уве-
личивается при недостатке в организме кальция 
и железа. Свинец блокирует SH-группы белков, 

образуя комплексы с фосфатными группами ри-
бозы у нуклеотидов, особенно у цитидина, и тем 
самым быстро разрушает РНК, ингибирует фер-
менты, в частности карбоксипептидазу. Ртуть 
блокирует активность ряда важнейших фермен-
тов, в частности карбоангидразы, карбоксипеп-
тидазы, щелочной фосфатазы. Ртуть способна 
замещает кобальт в корриноидах, нарушая  ме-
таболические реакции, связанные с витамином 
В12 (Davidson, Costa, 2014).

Таким образом, металлы проникают в орга-
низм водных животных несколькими путями, 
которые определяются концентрацией метал-
лов в воде и формами нахождения. Несмотря 
на многообразие механизмов проникновения 
металлов в организм водных животных, дока-
зано, что металлы аккумулируются в организ-
ме в значительно больших концентрациях, чем 
в окружающей среде, оказывая негативное воз-
действие на живые организмы. 

ОПРЕДЕЛЕНИЕ КРИТИЧЕСКИХ 
УРОВНЕЙ ПОЛИМЕТАЛЛИЧЕСКОГО 

ЗАГРЯЗНЕНИЯ
Высокая актуальность проблемы комплекс-

ной оценки последствий загрязнения вод ме-
таллами привлекает к ее решению многих 
ученых, поэтому количество публикаций по 
уровням их содержания в воде, донных отложе-
ниях и биоте, а также по токсичным свойствам 
металлов (экспериментальные данные) очень 
высокое и продолжает увеличиваться. Приня-
тые в России (как и в других странах) регламен-
ты, как упоминалось выше, по лимитирующим 
значениям металлов в воде (ПДК или GL) не 
учитывают особенности формирования инте-
гральной дозы полиметаллического загрязне-
ния в зависимости от геохимических факторов 
водной среды. 

Интегральная доза воздействия будет опре-
деляться: а) спектром металлов и свойствами их 
синергизма (или антагонизма); б) токсикологи-
ческими свойствами каждого из них; в) формами 
нахождения ― ионная, связанная или взвешен-
ная; д) способностью к комплексообразованию 
и осаждению; е) скоростью биоаккумуляции 
и проявлениями скоротечных и отдаленных эф-
фектов. Выполненный обзор исследований по 
биодоступности и токсичности металлов в зави-
симости от геохимических условий водной сре-
ды показал высокую вариабельность проявления 
токсичных свойств металлов, которая не рас-
сматривается в системе нормативов качества вод 
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и практике мониторинга. Разработанные модели 
BLM направлены на приближение оценок за-
грязнения вод металлами к реальным условиям 
с учетом их биодоступности, форм нахождения 
и токсикологических свойств (Smith et al., 2015; 
Vannanena et al., 2018). Они направлены на оцен-
ку воздействия одного металла. Однако металлы 
не поступают в окружающую среду в отдельности. 
Законченной методологии определения критиче-
ских (допустимых) уровней опасного полиметал-
лического загрязнения вод металлами природных 
сред не предложено в данных моделях.

Нами была поставлена задача разработать ме-
тод, на основе которого можно определить допу-
стимые критические уровни полиметаллического 
загрязнения вод суши (на примере субарктиче-
ского региона). Водные объекты исследовались 
на Кольском Севере, где функционируют два 
крупных медно-никелевых комбината, загряз-
няющих окружающую среду большим спектром 
токсичных металлов. Всего была исследована 
гидрохимия 64 водных объектов, в 37 из которых 
была изучена заболеваемость рыб. Комплексные 
исследования включали определения химическо-
го состава вод (рН, электропроводность (χ), Са2+, 
Mg2+, К+, Na+, щелочность (Alk), SO4

2−, Сl−, цвет-
ность (Цв), содержание органического вещества 
(DОС), форм нахождения различных металлов. 
В 37 водных объектах была изучена заболевае-
мость рыб ― процент встречаемости рыб с пато-
логическими отклонениями. Метод патологоана-
томического исследования рыб детально изложен 
в работе (Моисеенко, Кудрявцева, 1999).

Концентрации микроэлементов (Sr, Al, Fe, 
Mn, Сr, Сu, Ni, Zn, Сd, Со, Рb, Аs) в подготов-
ленных водных пробах определялись атомно-аб-
сорбционным методом (GFAAS, model Perkin-
Elmer-5000, Corp., Norwalk, США) методом 
с непламенной атомизацией (HGA-400). При 
определении физико-химических форм эле-
ментов в природных водах следовали методике 
(Родюшкин, 1995), позволяющей определять со-
держания металлов в формах, входящих в состав 
взвешенной и растворенной фракций с после-
дующим разделением последней на удаляемые 
и не удаляемые ион-обменной смолой (Dowex 
50W-X8, 50-100 mesh в Na+ форме), т.е. на ла-
бильные и нелабильные относительно смолы. 

Определение комплексообразующей способно-
сти вод (КСВ). Как показано выше, органическое 
вещество природных вод в наибольшей степени 
способно к инактивации металлов, поступаю-
щих в водную среду. По своему составу и про-
исхождению органическое вещество природных 

вод разделяют на аллохтонное (гуминовые кис-
лоты и фульвокислоты,) и автохтонное ― экзо-
метаболиты водной биоты (полифенолы, белки, 
углеводы, полипептиды, аминокислоты и другие 
специфические органические вещества), ко-
торые в ощутимых концентрациях появляются 
в воде в периоды “цветения” вод. В природных 
водах содержание органического вещества ва-
рьирует в широких пределах (1−100 мг/л и бо-
лее), его состав определяется различными про-
порциями авто- и аллохтонных компонентов. 
(Варшал и др., 1979; Лапин, Красюков, 1986; 
Дину, 2017). В последние годы значимый вклад 
может вносить органическое вещество антропо-
генного происхождения (хозяйственно-бытовые 
и промышленные стоки).

На территории всей гумидной зоны в России 
распространены «цветные» воды с высоким со-
держанием природного органического вещества 
гумусовой природы, которое потенциально, бу-
дет снижать экотоксичность металлов. Скоро-
сти реакции между свободными ионами метал-
лов и органическими лигандами очень быстрые 
(Merrington et al., 2016). На основе исследования 
64 водных проб из различных озер была получе-
на зависимость между суммой металлов (в ми-
кроэквивалентах), связанных с органическими 
лигандами (ΣСнелаб) и содержанием органиче-
ского вещества (DOC). Предполагалось, что все 
краевые центры органических лигандов связаны 
с металлами, поскольку в этих водных образцах 
присутствовали и свободные ионы металлов. 
Полученная зависимость аппроксимировалась 
степенным уравнением (рис. 3):

 ΣСнелаб [мкэкв/л] = 0.059×DOC2.5[мг/л].
Согласно (Mantoura et al., 1978), каждый мил-

лиграмм органического вещества связывает при-

Рис. 3. Зависимость концентраций суммы связан-
ных с органическими комплексами форм металлов 
(ΣМе комп., мкэвл./л) от содержания растворенно-
го органического вещества (DOC, мг/л).
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близительно 1 микроэквивалент металла. Наши 
данные указывают, что аналогичная комплексо-
образующая способность вод типична для есте-
ственных вод с концентрацией органического 
вещества 7 мг/л. Экспоненциальный характер 
этой зависимости свидетельствует, что с воз-
растанием содержания органического вещества 
гумусовой природы увеличивается количество 
функциональных групп, способных связывать 
металлы. В больших озерах с преобладающим ав-
тохтонным веществом (при концентрации DОС 
2−5 мг/л) количество связывающих центров 
низко. Высокоцветные воды с высокой концен-
трацией аллохтонного вещества обладает более 
высокой способностью инактивировать металлы, 
что подтверждается литературными данными. 

Исходя из реальных измерений способности 
металлов к комплексобразованию с органиче-
скими лигандами в поверхностных водах Коль-
ского Севера, И.В. Родюшкиным (1995) для вод 
оз. Имандра был получен следующий ряд актив-
ности металлов: 

Fe (99%)>Cu (65%) >Al (30%) >(Ni 25%) >
>Zn (10%) >Mn (<1%) >Sr (<1%),

где в скобках указан % их закомплексованных 
форм от общего содержания металла. Этот ряд 
характеризует различную способность метал-
лов к связыванию с органическими лиганда-
ми. Дину (2012) для вод Кольского Севера был 
получен сходный ряд активности металлов 
в процессах комплексообразования. Высоким 
сродством к комплексообразованию обладает 
железо, что определяется его физико-химиче-
скими свойствами (радиусом ионов и зарядами, 
конфигурационными свойствами). Дефицит 
органических лигандов приводит к конкурент-
ному связыванию с ними металлов, причем по-
вышение концентраций растворимых форм эле-
ментов в начале ряда будет уменьшать степень 
закомплексованности металлов, находящихся 
далее. Из этого следует парадоксальный, на пер-
вый взгляд, вывод о том, что повышение содер-
жания растворенного Fe будет усиливать ток-
сичность других элементов, имеющих меньшее 
сродство к органическому веществу (Rodushkin 
et al., 1995).

В условиях комплексного загрязнения 
вод металлами первым в ряду будет связан 
Fe. Комплексообразующая способность вод 
уменьшается на количество связанных ионов 
(KСВΣ−i = КСВΣ−Мкомпл.i) и далее рассматрива-
ется следующий элемент, например Сu. Если 
КСВ высокая и все следующие элементы в ряду 

связаны, то они не учитываются как токсичные. 
Но если КСВ невысокая, например, остаточно-
го значения достаточно только, чтобы связать 
30% Сu, то оставшаяся концентрация этого 
элемента (70%) и все последующие элементы 
рассматриваются как ионные токсичные. 

Следует отметить, что приведенные в рабо-
те оценки КСВ и степени сродства металлов 
к связыванию в органические комплексы осно-
вываются на непосредственных измерениях со-
держаний металлов в различных формах и орга-
нического вещества в природных водах (in situ) 
Кольского Севера, поэтому для других регионов 
величины могут варьировать, но общие законо-
мерности будут универсальными (Родюшкин, 
1995; Moiseenko, 1999). Распределение металлов 
по формам может быть также рассчитано на ос-
нове законов физико-химических равновесий 
по методу, предложенному в работе (Дину, 2015).

Оценка экотоксичности полиметаллического 
загрязнения. При разработке методики оценки 
экотоксичности следовали следующим основ-
ным принципам: а) токсичными свойствами 
обладают только свободные ионы металлов; б) 
количество инактивированных ионов металлов 
(связанных с органическим веществом) зави-
сит от комплексообразующей способности вод 
(КСВ); г) ионы металлов обладают разной ток-
сичностью, о которой дается косвенная инфор-
мация, отраженная в ПДК (Перечень…, 1999). 

Исходя из изложенных результатов исследо-
ваний и полученных коэффициентов, разработан 
алгоритм вычисления суммарного индекса ток-
сичности  водной среды (Itox), в котором учтены 
процессы связывания металлов органическим 
веществом, сродство различных металлов к ре-
акциям комплексообразования и их относитель-
ная токсичность. Данные о токсичных свойствах 
элементов с определенной долей условности, как 
выше упоминалось, дают информацию ПДК. 

Индекс токсичности вод (Itox) для полимета-
лического загрязнения будет определяться как 
сумма элементов, которые находятся в виде 
ионных токсичных форм к их лимитирующим 
значениям или порогу начального действия. 
В расчетах использовалась сумма превышений 
ионных форм металлов Σ(Сион i) к их лимитиру-
ющим значениям для рыбохозяйственных водо-
емов ПДК (мкг/л): 

Itox (ед.) =Σ (Сионi /ПДКi).
Эта величина характеризует число превыше-

ний всех ионов металлов над их лимитирующим 
значением для вод, т.е. характеризует экоток-
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сичные свойства вод. Обобщенная блок-схема 
алгоритма расчета представлена на рис. 4. Дан-
ный метод вычислений был заложен в компью-
терную программу, по которой был рассчитан 
Itox для вод Кольского региона (по данным 460 
точек опробования). Визуализация распреде-
ления данного показателя для вод Кольского 
Севера представлена на рис. 5. Логично, что 
наибольшие значения характеризуют не только 
центральные участки вокруг плавильных комби-
натов, но и восточные, где наблюдается антро-
погенное закисление вод вследствие уязвимости 
пород по геологическому строению (гранитовые 
формации): большая часть металлов находится 
в ионных наиболее биодоступных формах. 

Последствия токсичного загрязнения вод ме-
таллами наиболее информативно можно оце-
нить по патологическим изменениям в системах 
организма рыб. В ряде работ предложено рас-
сматривать нарушения физиологических систем 
рыб как индикатор неблагоприятного “здоро-
вья” экосистемы (Wong, Dixon 1995; Whitfield, 
Elliott, 2002; Моисеенко, 2009). Исследования-
ми на Кольском Севере установлено, что у рыб 
почечнокаменная болезнь (нефрокальцитоз) 
и интерстициальный нефрит (фиброэластоз) 
наиболее типичны и обусловлены воздействием 
тяжелых металлов, поступающих в составе сточ-
ных вод и аэротехногенных выбросов медно-ни-
келевого производства (Моисеенко, Кудрявце-
ва, 1999). Для оценки эффектов загрязнения в 31 
водном объекте с различными концентрациями 

металлов в воде было изучено патофизиологиче-
ское состояние рыб, регистрировалась частота 
встречаемости заболеваний. Отметим, что не-
фрокальцитоз характерен и для проживающего 
здесь населения (Moiseenko et al., 2018). 

Для 37 водных объектов, различающихся 
уровнем загрязнения вод металлами и имею-
щими различное содержание органического 
вещества, исследовано состояние здоровья рыб 

Рис. 4. Схема определения интегрального индекса токсичности (Itox) полиметаллического загрязнения с учетом ком-
плексообразующей способности вод и токсикологических свойств каждого металла (по данным (Перечень, 1999)).

Определение комплексообразующей способности вод (КСВ): 
∑Снелаб [мкэкв/л] = 0.59×DOC 2.5[мг/л]

Конкурентный ряд металлов за связывание с органическими лигандами:
Fe > Cu > Al > Ni > Co > Pb > Zn > Mn > Cd > Sr

Анализ первого элемента ряда

Все оставшиеся ионные формы считаются
токсичными и их суммарное воздействие

находится по формуле:
Itox = ∑(Ci/ПДКi)

Количество ионов элемента уменьшается
на долю связанных форм

Все ионы элемента связаны, и он
не учитывается как токсичный

КВС уменьшается на количество
связанных ионов

Анализ следующего элемента ряда

Если количество ионов элемента,
которые могут быть связаны 
с органическими лигандами

>КСВ <КСВ

Рис. 5. Визуализация распределения интегрального 
показателя индекса токсичности (Itox) полиметалли-
ческого загрязнения вод Кольского Севера, в основе 
которого лежит расчет нормированных к ПДК ион-
ных форм металлов (за вычетом инактивированных 
форм металлов органическим веществом) согласно 
схеме 4.
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по клиническим, патологоанатомическим и ге-
матологическим показателям их интоксикации. 
Получена доза-эффектная зависимость между 
показателем Itox, рассчитанным предлагаемым 
нами методом, и заболеваемостью рыб (процент 
заболеваний в конкретном водоеме или районе 
загрязнения, Path, %) в водоеме: 

Pathfish, % = 4,1× Itox, r = 0.92, n =37.
Появление рыб в водоемах с патологически-

ми отклонениями в той или иной степени ре-
гистрируется при Itox в 1−2 условных единицы 
(рис. 6). Таким образом, токсичные свойства от 
прямого и опосредованного загрязнения метал-
лами водная среда приобретает уже при пока-
зателе индекса токсичности в 1−2 ед., которое 
может быть принято в качестве критического 
уровня. Если мы вернемся к обсуждению рис. 5, 
где представлена визуализация интегрального 
значения индекса токсичности для вод реги-
она, можно сделать заключение, что в совре-
менных условиях почти на 1/3 территории соз-
дается риск заболеваемости рыб и, возможно, 
человека, вследствие образования техногенных 
гидрогеохимических провинций. Вокруг метал-
лургических комплексов высокие значения Itox 
обусловливаются аэротехногенным загрязне-
нием водосборов от плавильных цехов медно-
никелевой индустрии, где вклад Ni и Cu в фор-
мирование дозы воздействия определяющий. 
В отдаленных восточных районах ― за счет 
опосредованного вымывания кислыми осад-

ками металлов из геохимических провинций. 
Здесь критические уровни обусловлены прежде 
всего ионными формами Al, Zn, Cd, что под-
тверждается достоверной зависимостью индек-
са токсичности от рН воды для отдаленных вос-
точных районов (r=0.54; n=250).

Разработанный нами подход, а именно вы-
числение свободных ионов (путем натурных из-
мерений или физико-химических вычислений) 
и с учетом токсикологических свойств каждого 
элемента в некоторой степени созвучно с кон-
цепцией ВLM (Smith, 2015), однако в иностран-
ных моделях не учитывается факт полиметал-
лического загрязнения и конкурентного ряда 
металлов за связывание с органическими лиган-
дами.

ЗАКЛЮЧЕНИЕ
Возрастающее поступление металлов в окру-

жающую среду, включая высокотоксичные, 
требует разработки методов оценки экологи-
ческих рисков от загрязнения. Водные систе-
мы являются объектами конечного стока эле-
ментов, поступающих в окружающую среду. 
Биодоступность является одним их ключевых 
свойств элементов, определяющих их проник-
новение в организм и экотоксичность, зависит 
не только от концентрации металлов в воде, но 
и от многочисленных геохимических показа-
телей. Ионные формы большинства металлов 
обладают наибольшей биодоступностью за ис-
ключением липофильных металлорганических 
комплексов (например, метилртути). Раство-
ренное органическое вещество (DOC) вод спо-
собно инактивировать поступающие в водоем 
металлы путем их связывания с лигандами ами-
но-, фульво- и гуминовых кислот, что снижает 
их биодоступность и, соответственно, токсич-
ность для гидробионтов. 

Для предсказания биодоступности металлов 
широкое применение находит сложная модель 
биотического лиганда (BLM), которая имеет 
три наиболее значимые составляющие: термо-
динамический расчет форм нахождения метал-
ла, способность биологических рецепторов свя-
зывать ионы металлов и их токсикологические 
свойства. На ее основе была дана оценка токсич-
ности отдельных металлов. Однако металлы не 
поступают в водоем в отдельности: как правило, 
наблюдается полиметаллическое загрязнение 
большим спектром элементов. 

Металлы проникают в организм водных жи-
вотных несколькими путями, которые определя-
ются концентрацией металлов в воде и формами 

Рис. 6. Доза-эффектная зависимость между показа-
телем Itox, отражающим интегральную характеристи-
ку полиметаллического загрязнения, и заболеваемо-
стью рыб (Pathfish, %) в водоемах различной степени 
загрязнения. 
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нахождения. Несмотря на многообразие меха-
низмов проникновения металлов в организм во-
дных животных, металлы аккумулируются в ор-
ганизме в значительно больших концентрациях, 
чем в окружающей среде. Результат ― развитие 
микроэлементозов (замещение эссенциальных 
элементов, избыток токсичных) и потенциаль-
ный токсичный эффект. 

Определение комплексообразующей способ-
ности вод (КСВ) основывается на выявлении 
связей между содержаниями органического ве-
щества в воде и количеством инактивированных 
металлов (связанных с органическим веществом). 
Конкурентный ряд металлов за связывание с ор-
ганическими лигандами определяется различия-
ми сродства металлов за координационные цен-
тры. Наибольшей активностью обладает железо.

Разработанный нами подход к определе-
нию КСВ, вычислению концентраций свобод-
ных ионов (путем натурных исследований или 
физико-химических вычислений) и с учетом 
токсикологических свойств каждого элемента 
в некоторой степени созвучен с концепцией 
ВLM, однако в иностранных моделях не учи-
тывается факт полиметаллического загрязне-
ния и конкурентного ряда металлов за связы-
вание с органическими лигандами. Очевидно, 
что в других регионах спектр металлов, их по-
ведение и токсичные свойства будут видоиз-
меняться, однако методологический подход, 
разработанный на примере Кольского Севе-
ра, может быть использован при обосновании 
критических уровней металлов в других регио-
нах с развитой горно-рудной и металлургиче-
ской индустрией.
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The bioavailability and ecotoxicity of metals depending on the geochemical factors of the aquatic environ-
ment are considered. For the most metals free ions have the greatest penetration with the exception of some 
mercury organometallic complexes it has been shown. The models for assessing the danger of pollution of 
the aquatic environment with metals based on thermodynamic calculations of free ions concentration, the 
ability of biological receptors to bind them and the toxicological properties of metals, are analyzed. The 
main mechanisms of penetration and elimination of metals and the cytotoxicity of non-essential elements 
are considered. A new method for determining critical levels of polymetallic water pollution based on mea-
surements of the complexing ability of waters components and establishing dose-effect relationships be-
tween integral indicators of polymetallic water pollution and indicators of ecosystem “health” of ecosystems 
based on research in the Kola North are presented. 
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