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ВВЕДЕНИЕ 

К настоящему времени накоплен большой объем данных по содержанию тяже-
лых металлов (ТМ) в воде, взвешенном веществе (ВВ) и донных отложениях 
(ДО) рек [Apodaca et al., 2000; Contaminants, 1996; Осинцев, 1995; Muller, 
Furrer, 1995; Kluge et al., 1995; Wilken, Fanger, 1994; Белоконь, 
Баас, 1993; Эколого-геохимическая оценка…, 1993; Линник и др., 1993; Осад-
чий и др., 1993; Mооrе, 1991; Гордеев, Орешкин, 1990; Мур, Рамамурти, 1987; 
Линник и др., 1986; Steell, Wagner, 1975] и водоемов [Wilken, Fanger, 1994; 
Орешкин и др., 1993; Мур, Рамамурти, 1987; Линник, и др., 1987; Морозов и 
др., 1976, Bryan, 1976]. Однако в подавляющем большинстве случаев, так как 
приводится общая концентрация металла (Сtot.), можно судить только об уровне 
содержания ТМ в компонентах водных экосистем. Для предсказания поведения 
ТМ в водных экосистемах, их подвижности и доступности для живых организ-
мов, процессов захоронения или эмиссии из ДО необходимы знания о сосуще-
ствующих формах ТМ (так называемые metal species) и физико-химических 
процессах, происходящих на границе раздела вода - ВВ (или вода - ДО). 

Настоящий обзор посвящен анализу существующих методов и подходов по 
изучению особенностей распределения тяжелых металлов между водой, взве-
шенным веществом и донными отложениями, а также изучению влияния хими-
ческого состава природных вод на распределение, аккумуляцию и формы на-
хождения тяжелых металлов в абиотических компонентах речных экосистем. 
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Глава 1. ОСНОВНЫЕ ПРИНЯТЫЕ ОПРЕДЕЛЕНИЯ И ПОНЯТИЯ 

Число публикаций, посвященных изучению поведения тяжелых металлов в 
водных экосистемах, к настоящему времени уже превышает 3000 и продолжает 
стремительно расти. Такой огромный объем информации, большое количество 
исследователей из различных научных школ и стран, использование различных 
методов и подходов зачастую приводят к несопоставимости получаемых ре-
зультатов и очевидным разногласиям. Поэтому, приступая к анализу уровня 
исследований поведения тяжелых металлов в речных экосистемах, для предот-
вращения разночтений, на наш взгляд, очень важно в первую очередь сделать 
критический обзор существующих в этой области понятий, терминов и класси-
фикаций. 

1.1. Классификации металлов 

Все встречающиеся в природе металлы можно разделить на две группы - тяже-
лые металлы (ТМ) и легкие металлы (ЛМ). К тяжелым относятся те металлы, 
удельный вес которых больше 5 г/см3; к легким - меньше 5 г/см3 [Contaminants, 
1996]. Широко известные тяжелые металлы - железо, свинец, медь, ртуть, кад-
мий и др. Типичные легкие - натрий, магний, калий. 

По степени участия металлов в биохимических процессах жизнедеятельно-
сти живых организмов их условно можно разделить на три группы [Contami-
nants, 1996]: 

1. Играющие важную роль в процессах жизнедеятельности, удаление кото-
рых из организма или их истощение может приводить к неблагоприятным био-
логическим аномалиям. К таким металлам относятся натрий, калий, магний, 
кальций, железо. 

2. Участвующие в процессах роста, развития и репродукции, однако при 
высоких концентрациях оказывающие неблагоприятное токсикологическое 
воздействие на организм. К ним относятся молибден, висмут, марганец, ко-
бальт, медь и цинк [Vahrenkamp, 1979; Friberg et al., 1979]. 

3. Обладающие высокотоксичными свойствами при относительно низких 
концентрациях, способные аккумулироваться в организме при длительном воз-
действии и не играющие существенной роли в процессах жизнедеятельности. 
Яркими представителями таких металлов являются кадмий, свинец и ртуть. 

Дж. Вуд [Wood, 1974], обобщив литературные данные о токсичных свой-
ствах встречающихся в природе металлов, предложил их классификацию по 



5 

степени токсичности и биодоступности для водных экосистем (табл. 1.1). Тя-
желые металлы могут быть как нетоксичными, так и проявлять в водных экоси-
стемах низкую, среднюю и высокую токсичность. При этом происходит пута-
ница в понятиях "тяжелые металлы" и "токсичные металлы". Часто эти понятия 
отождествляют между собой из-за того, что высокотоксичные металлы в по-
давляющем большинстве представлены тяжелыми металлами. На наш взгляд, 
оперируя понятиями "тяжелые металлы" и "токсичные металлы", следует все-
гда помнить, что это абсолютно разные категории: в одном случае это - клас-
сификация по удельному весу, а в другом - по токсичности. 

Для оценки токсичности металлов успешно используют их ранжирование, 
основанное на принципах координационной химии. Токсичными для водных 
организмов являются металлы, относящиеся к классу B (халькофильные эле-
менты) по шкале комплексных соединений [Salomons, 1995; Sposito, 1981]. 
Среди этого класса наибольшей токсичностью обладают металлы, имеющие 
наибольший ионный радиус и наиболее высокую степень поляризации и срод-
ства к сульфид-ионам, наименее низкую степень окисления и электроотрица-
тельность. Пользуясь приведенными критериями, в целом, ряд токсичности для 
халькофильных металлов можно представить как: Hg (II) > Cu (II) > Pb (II) > Cd 
(II) > Cr (III) > Zn (II) > Ni (II) > Al (III) [Sposito, 1981]. С другой стороны, одно-
значно судить об относительной токсичности того или другого металла в кон-
кретном реальном водоеме только по занимаемому им в данном ряду месту 
нельзя. В экологической гидрогеохимии существует основное правило, под-
твержденное многочисленными публикациями, которое гласит, что, если в 
природных водах какой-либо металл входит в состав прочных комплексных 
соединений, то он менее токсичный для водных организмов, чем этот же ме-
талл, связанный в слабые комплексные соединения или находящийся в виде 
свободных ионных форм. Поэтому, если в природной воде присутствуют веще-
ства, способные связывать токсичные металлы в прочные комплексы (напри-
мер, фульвокислоты), то негативное влияние этих металлов на водные орга-
низмы может быть существенно сниженным [Лапин, Красюков, 1986]. 

Для предсказания поведения ТМ в водных экосистемах необходимы зна-
ния о сосуществующих формах их нахождения. При классификации сосущест-
вующих форм металла в воде, в зависимости от размера связанной с ним фрак-
ции, принята следующая схема деления [Samiullah, 1990]: 
< 0,001 мкм - истинно растворенные формы; 0,001 - 1 мкм - коллоидные формы 
и > 1 мкм взвешенные формы (так называемые particulate forms). Истинно рас-
творенные формы металлов могут быть представлены свободными ионами 
металла, ионными парами, металлоорганическими и низкомолекулярными 
комплексными соединениями. Относительно коллоидных форм здесь следует 
отметить, что в интервал коллоидных фракций 0,001 - 1 мкм по размеру попа-
дают также комплексы металлов с высокомолекулярными органическими со-
единениями гумусовой основы, которые по своей химической природе пра-
вильнее было бы отнести к истинно растворенным формам. 
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Таблица 1.1 

Классификация металлов и металлоидов по степени их токсичности 
и биодоступности в водных экосистемах (на основе данных [Wood, 1974]) 

Нетоксичные Низкотоксичные Средне- и высокотоксичные 

алюминий 

висмут 

железо 

калий 

кальций 

литий 

магний 

марганец 

молибден 

натрий 

рубидий 

стронций 

цезий 

барий 

гадолиний* 

галлий* 

германий 

гольмий* 

диспрозий* 

европий* 

золото* 

иттербий* 

иттрий 

неодим* 

олово* 

празеодим* 

прометий* 

рений* 

родий* 

самарий* 

скандий 

тербий* 

тулий 

церий* 

эрбий* 

актиний* 

бериллий 

бор 

ванадий 

вольфрам* 

гафний* 

индий 

иридий* 

кадмий 

кобальт 

медь 

мышьяк 

никель 

ниобий* 

осмий* 

палладий 

платина 

полоний 

радий* 

ртуть 

рутений* 

селен 

серебро 

свинец 

сурьма 

таллий 

тантал* 

титан* 

торий 

хром 

цинк 

цирконий* 

уран 
 

 

* Редкие металлы или обычно не существующие в воде в растворенном виде. 
Курсивом выделены легкие металлы. 
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1.2. Классификация природных вод 

Химический состав поверхностных вод зависит от факторов, как непосредст-
венно влияющих на водную среду, так и определяющих условия, в которых 
протекает взаимодействие веществ с водой. Совокупность этих факторов, а 
также различные химические и физические внутриводоемные процессы обу-
славливают большое разнообразие природных вод, что, в свою очередь, приве-
ло к необходимости их классификации. В классической гидрохимии существу-
ют два основных типа классификации природных поверхностных вод: по вели-
чине минерализации и по химическому составу. 

1.2.1. Классификация природных вод по величине минерализации 

Под минерализацией природных вод принято считать общее содержание рас-
творенных в ней минеральных веществ. Для пресных вод она обычно выража-
ется в мг/л, для  солоноватых и рассолов - в г/л или г/кг (О/ОО). В современной 
гидрохимии существует более десятка классификаций по величине минерали-
зации, наиболее распространенные из них приведены в табл. 1.2. 
 
 

Таблица 1.2 

Типы природных вод по величине минерализации 

Автор классификации Тип вод Минерализация 

И.К. Зайцев 

[Зайцев, 1986] 

Пресные: 

а) весьма пресные 

б) нормально пресные 

в) жесткие пресные 

Соленые: 

а) солоноватые 

б) слабосоленые 

в) сильносоленые 

Рассолы: 

а) весьма слабые 

б) слабые 

в) крепкие 

г) весьма крепкие 

д) сверхкрепкие 

 

< 0,1 О/ОО 

0,1 - 0,5 О/ОО 

0,5 - 1 О/ОО 

135 О/ОО 

1 - 3 О/ОО 

3 - 10 О/ОО 

10 - 35 О/ОО 

> 35 О/ОО 

35 - 70 О/ОО 

70 - 140 О/ОО 

140 - 270 /ОО 

270 - 350 О/ОО 

> 350 О/ОО 

О.А. Алекин 

[Алекин, 1970] 

Очень малая минерализация 

Малая минерализация 

Средняя минерализация 

Повышенная минерализация 

Высокая минерализация 

< 0,1 г/л 

0,1 - 0,2 г/л 

0,2 - 0,5 г/л 

0,5 - 1,0 г/л 

> 1 г/л 
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Типы классификаций свидетельствуют об отсутствии единого мнения по 
ранжированию природных вод по величине минерализации. Общепринято 
только значение минерализации, характеризующее границу пресных вод, - 
1 г/л, она присутствует во всех известных классификациях [Справочник, 1989]. 

Классификация поверхностных природных вод по величине минерализа-
ции позволяет проводить их разделение лишь в общих чертах и не учитывает 
особенностей содержания отдельных ионов, газов. Этому требованию отвечает 
классификация вод по химическому составу. 

1.2.2. Классификация природных вод по химическому составу 

В настоящее время в гидрохимии наиболее широко используются классифика-
ции О.А. Алекина [Алекин, 1953], М.Г. Валяшко [Валяшко, 1955] и В.А. Сули-
на [Сулин, 1948]. 

Классификация О.А. Алекина основывается на сочетании принципа деле-
ния по преобладающим анионам и катионам с делением по количественному 
соотношению между ними. Преобладающими считаются ионы с наибольшим 
относительным содержанием в пересчете на количество эквивалентов вещества 
в процентах. По преобладающему аниону природные воды делятся на три клас-
са: гидрокарбонатные, сульфатные и хлоридные. Большая часть маломинерали-
зованных вод относится к гидрокарбонатному классу. Воды, связанные с раз-
личными осадочными породами, как правило, относятся к сульфатному классу; 
а высокоминерализованные воды океанов, морей и соленых озер - к хлоридно-
му. 

В основу классификации М.Г. Валяшко положена растворимость карбона-
тов кальция, магния и сульфата кальция. Отнесение природных вод к одному из 
трех основных типов осуществляется с помощью так называемых коэффициен-
тов метаморфизации. Важным достоинством данной классификации является 
то, что в её основе заложен генетический подход, который нередко дает воз-
можность не только воссоздать исходный состав воды, но и предсказать её ве-
роятные изменения под действием процессов метаморфизации. 

В основу классификации В.А. Сулина положено несколько принципов: 
преобладание тех или иных ионов, соотношение между ними, и так называе-
мые пальмеровские характеристики. Основной областью применения этой 
классификации является нефтегазовая гидрогеология и гидрогеохимия. Отне-
сение подземных вод к тому или иному генетическому типу осуществляется по 
соотношению некоторых ионов, выраженных количеством вещества эквива-
лентов. Эти соотношения получили название генетических коэффициентов. 

1.3. Взвешенные вещества и донные отложения 

На практике взвешенным веществом (ВВ) рек или водоемов называют суспен-
зированные в водном потоке (водной толще) твердые частицы размером боль-
ше 0,45 мкм [Yeats, Loring, 1991; Balls, 1989]. Очевидно, что такое деление 
природных вод на раствор и взвешенное вещество проводится чисто условно. 
Сравнивая данное деление со шкалой классификации форм металла по размеру 
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связанной с ним фракции (см. раздел 1.1.), видно, что в этом случае к раство-
ренным формам металла будут отнесены также средние и мелкие составляю-
щие его коллоидных форм. Однако при всей условности данного определения 
оно общепринято и узаконено в мировой практике. 

Под понятием "донные отложения" (ДО) в гидрохимии понимают “то, что 
образуется из оседающих частиц, в результате отмирания водной растительно-
сти, илообразования или подмыва и обрушения берегов” [Справочник, 1989]. 
Согласно современным нормативным документам, ДО - это донные наносы и 
твердые частицы, образовавшиеся и осевшие на дно водного объекта в резуль-
тате внутриводоемных физико-химических и биохимических процессов, про-
исходящих с веществами как естественного, так и техногенного происхожде-
ния [ГОСТ 17.1.5.01.-80; ИСО 5667-1]. 

В зависимости от происхождения природные ДО делятся: 
1) на литогенетические (глинистые минералы, кварц и т. д), образованные 

при эрозии почв и выветривании основных пород; 
2) образующиеся в воде в результате реакций между минеральными соеди-

нениями (частицы типа гидрооксидов Fe, Mn, Al или их сульфидов); 
3) биотические, состоящие из минеральных частиц биологического проис-

хождения (типа CaCO3) и органических веществ, включая остатки биоты 
[Bryan, 1976]. 

Для целей экологического мониторинга (например, при изучении транс-
порта и сорбции загрязняющих веществ) очень важна классификация донных 
отложений и взвешенных веществ по размеру составляющих их частиц. Клас-
сификация ДО по размеру составляющих их частиц, проведенная Х. Гуем [Gyu, 
1969] и официально принятая Геологической службой США (U.S. Geological 
Survey), в настоящее время в мире является общепризнанной (табл. 1.3). По 
утверждению А. Хоровитца [Horowitz, 1985] подавляющая часть ДО озер, рек, 
океанов и эстуариев мира представлена частицами менее 2 мм, которые, со-
гласно классификации Х. Гуйя, включают песковые, иловые и глинистые фрак-
ции. 

1.4. Оценки уровня загрязненности водных объектов 

Для оценки уровня загрязненности природных вод применяют различные вари-
анты сравнения определяемых концентраций растворенных форм ТМ (напри-
мер, расчет индекса качества [Справочник, 1989]) с законодательно регламен-
тированными предельно допустимыми (ПДК) или фоновыми концентрациями 
[Фомин, 2000; Обобщенный..., 1990; Санитарные..., 1986; Временные..., 1983; 
Руководство..., 1977]. Эффект суммарного воздействия ТМ, согласно лимити-
рующему показателю вредности (ЛПВ), рекомендуется оценивать с помощью 
простой схемы нумерического сложения [Основы…, 1982].  Она основана на 
утверждении положения об аддитивности действия загрязняющих веществ, 
принадлежащих к одной группе ЛПВ [Родзиллер, 1981], т. е. принимается, что 
z металлов, из которых каждый содержится в концентрации, равной ПДК, про-
являют такое же вредное воздействие, как любой из них, содержащийся в кон-
центрации, равной z ПДК. Исходя из принятого положения, безвредность воды, 
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Таблица 1.3 

Классификация ДО и ВВ по размеру составляющих их частиц [Gyu, 1969] 

Класс Размер частиц 

Валуны > 256 мм 

Булыжники 

Большие 

Маленькие 

 

256 - 128 мм 

128 - 64 мм 

Гравий 

очень грубый 

грубый 

средний 

мелкий 

очень мелкий 

 

64 - 32 мм 

32 - 16 мм 

16 - 8 мм 

8 - 4 мм 

4 - 2 мм 

Песок 

очень грубый 

грубый 

средний 

мелкий 

очень мелкий 

 

2000 - 1000 мкм 

1000 - 500 мкм 

500 - 250 мкм 

250 - 125 мкм 

125 - 62 мкм 

Ил 

грубый 

средний 

мелкий 

очень мелкий 

 

62 - 31 мкм 

31 - 16 мкм 

16 - 8 мкм 

8 - 4 мкм 

Глина 

грубая 

средняя 

мелкая 

очень мелкая 

 

4 - 2 мкм 

2 - 1 мкм 

1 - 0,5 мкм 

0,5 - 0,25 мкм 

 
 
 
 

содержащей несколько токсичных металлов, будет обеспечена только при ус-
ловии:  

∑ Ci / ПДКi = 1,  (1) 

где Ci - концентрация i-го металла в воде; 
ПДКi - предельно допустимая концентрация этого металла; 
i изменяется от 1 до n. 
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Это весьма жесткое требование. Действительно, следуя формуле (1), до-
пустимая концентрация конкретно рассматриваемого металла будет опреде-
ляться как: 

Cn = ПДКn (1 - ∑ Ci / ПДКi),  (2) 

где Cn - допустимая концентрация рассматриваемого металла; 
ПДКn - предельно допустимая концентрация этого металла; 
i - изменяется в интервале от 1 до n-1. 

При одновременном содержании в воде нескольких десятков металлов, как 
это наблюдается в реальных условиях, значение Cn в выражении (2) может 
весьма мало отличаться от естественного фонового уровня величиной. 

Для оценки степени воздействия загрязняющих веществ на пресноводные 
экосистемы предложен метод расчета экологически допустимых уровней 
(ЭДУ) воздействия [Левич, Терехин, 1997]. Он основан на реальных измерени-
ях экологических факторов (в нашем случае концентраций ТМ) и одновремен-
ной оценке экологического состояния водного объекта в различные моменты 
времени. В этом случае состояние экосистемы оценивается по шкале норма-
патология с помощью биотических показателей [Абакумов, 1991]. В рамках 
полученных значений экологических факторов строится многомерная матрица 
или совокупности точек в многомерном пространстве, координатными осями 
которого являются экологические факторы. Цель метода ЭДУ - выделение в 
пространстве факторов (матрицы) области, где интегральные биотические по-
казатели состояния системы характеризуются как благополучные. При этом в 
расчете реальных границ области нормального функционирования экосистемы 
критерии точности и полноты анализа детерминации заимствованы из концеп-
ции детерминационного анализа [Чесноков, 1982], так как стандартные методы 
многомерного статистического анализа, как правило, здесь непригодны из-за 
невысокой плотности заполнения матрицы данных. При всей стройности рас-
четов экологически допустимых уровней воздействия загрязняющих веществ 
на исследуемую водную экосистему этот метод, на наш взгляд, не найдет ши-
рокого применения, во-первых, в силу неоднозначности оценки состояния эко-
системы по шкале норма-патология для отдельно выбранного биотического 
идентификатора. Во-вторых, среди измеренного числа абиотических факторов 
могут быть такие, которые в интервале наблюдаемых концентраций не будут 
приводить к экологическому неблагополучию, но по методу ЭДУ будут харак-
теризоваться как отрицательно влияющие, только в силу того, что они каким-то 
образом будут коррелировать с изменениями другого неблагополучно влияю-
щего на экосистему фактора. 

Несколько подходов существует при оценке уровня загрязненности ДО 
(или ВВ). Наиболее распространенный - сравнение полученных массовых кон-
центраций ТМ со значением величин кларка, фоновыми концентрациями, офи-
циально установленными допустимыми уровнями или с другими ранее полу-
ченными натурными данными [Loska et al., 1997; Петрухин и др., 1989; Forstner, 
1977]. Мерой уровня загрязненности в этом методе служит коэффициент обо-
гащения (КО), показывающий во сколько раз содержание тяжелых металлов в 
ДО (или ВВ) превышает их кларковые или фоновые значения [Белоконь, Баас, 
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1993]. Здесь следует отметить, что по коэффициенту обогащения оценить уро-
вень загрязненности ДО можно чисто условно, так как не существует норма-
тивно определенных значений КО, а приводимые в литературе значения вели-
чин фоновых концентраций различными авторами рассчитываются и трактуют-
ся по-разному (табл. 1.4). 

В США для некоторых ТМ утверждена сравнительная шкала критерия 
оценки загрязненности ДО: незагрязненные (nonpolluted), умеренно загрязнен-
ные (moderately polluted) и сильно загрязненные (heavily polluted) [Contami-
nants..., 1996] (табл. 1.5). 

Наиболее старым, но часто используемым на практике методом оценки ка-
чества донных отложений является метод последовательного химического экс-
трагирования (sequential chemical extraction). Впервые этот метод был предло-
жен для анализа морских донных отложений [Goldberg, Arrhenius, 1958; Hirst, 
Nicholls, 1958]. В его основу положена способность различных реагентов из-
влекать из пробы донных отложений либо определенные формы металлов, либо 
металлы, связанные с конкретными фазами ДО. Например, известно, что уксус- 

 
 

Таблица 1.4 

Фоновые содержания ТМ (мкг/г) в ДО и объектах осадочного генезиса, не 
подверженных антропогенному загрязнению [Белоконь, Баас, 1993] 

Исследуемые объекты Cd Cu Cr Fe* Mn* Ni Pb Zn 

Кларки литосферы 
[Виноградов, 1967] 

0,13 47 83 46,5 1,10 58 16 83 

Пресноводные ДО 
[Forstner, 1977] 

0,35 43 96 43,5 0,75 55 28 110 

ДО [Петрухин и др., 
1989] 

0,10 53 24 - - 23 10 79 

Сланцы [Turekian, 
Wedepohi,1961] 

0,35 45 90 45,0 0,85 68 20 95 

 

* Данные приведены в мг/г. 

 

Таблица 1.5 

Классификация донных отложений природных вод, мкг/г 
[Contaminants…, 1996] 

Донные отложения Cd Cr Cu Pb Hg 

Незагрязненные - < 25 < 25 < 40 < 1 

Умеренно загряз-
ненные 

- 25 - 70 25 - 50 40 - 60 - 

Сильно загрязнен-
ные 

> 6 > 75 > 50 > 60 > 1 
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ная кислота способна извлекать из пробы ДО только карбонаты металлов, тогда 
как ацетат аммония с pH 7 - только их сорбированные формы. После проведе-
ния серии последовательных экстракций, полученные экстракты анализируют 
раздельно и по преобладанию тех или иных форм ТМ в пробе делают выводы 
об их подвижности и потенциальной опасности для экосистемы в целом [Бело-
конь, Баас, 1993; Diks, Allen, 1983; Horowitz, 1985; Luoma, Bryan, 1981]. К на-
стоящему времени предложено несколько методик последовательного химиче-
ского экстрагирования, включающих от двух до девяти последовательных сту-
пеней экстракции. Среди них наиболее распространенной является методика, 
основанная на количественном определении пяти форм нахождения металла: 1) 
легкообменной, 2) карбонатной, 3) оксидной, входящей в состав гидрооксидов 
железа и марганца, 4) органической и 5) остаточной, входящей в кристалличе-
скую алюмосиликатную решетку [VillaescusaCelaya et al., 1997; Stone, Droppo, 
1996; Белоконь, Баас, 1993; Tessier, et al., 1979]. 

Агентство по охране окружающей среды США (EPA - Environmental Pro-
tection Agency) в начале 90-х гг. разработало и предложило для оценки качества 
природных ДО критерий качества донных отложений (SQC - Sediment Quality 
Criteria). Введение SQC преследовало две цели: во-первых, иметь возможность 
оценивать безопасность ДО и, во-вторых, прогнозировать потенциальные на-
грузки на них без наступления неблагоприятных последствий для всей экоси-
стемы в целом [ЕРА, 1996]. 

Теория критериев качества ДО базируется на расчете четырех основных 
критериев [Ankley et al., 1996]: 

1 - легкоподвижные сульфиды (или просто сульфидный критерий); 
2 - поровая вода; 
3 - легкоподвижные сульфиды и органические вещества; 
4 - минимальное разделение. 
Смысл 1-го (сульфидного) критерия заключается в том, что донные отло-

жения классифицируются как нетоксичные лишь в том случае, если содержа-
щиеся в них ТМ присутствуют в сульфидной форме. Для расчета данного кри-
терия сравнивают сумму молярных концентраций ТМ (Σ Me), имеющих значе-
ние произведения растворимости (ПР) меньше, чем у Fe и Mn, с молярной 
концентрацией легкоподвижных сульфидов (Σ S2-). Выполнение условия: Σ S2- 

> Σ Me - указывает на то, что все металлы связаны в ДО в виде прочных ком-
плексов MeS. Если наблюдается противоположное неравенство: Σ S2- < Σ Ме, 
то это указывает на то, что часть металлов в ДО находится либо в ионной фор-
ме, либо они связаны в комплексы с другими лигандами, например, с органиче-
ским веществом. В этом случае прогноз токсичности ДО проверяется расчетом 
2, 3 и 4-го критериев. 

Суть 2-го критерия заключается в том, что ДО считаются нетоксичными, 
если концентрации ТМ в поровой воде не превышают допустимых значений 
для воды (т. е. ПДК). Для этого сравнивают суммы концентраций ТМ в поро-
вой воде с суммой ПДК для всех металлов. В случае их превышения ДО клас-
сифицируются как токсичные. 

Объединенный 3-й критерий легкоподвижных сульфидов и органического 
вещества основывается на том, что дополнительной связующей фазой для ТМ в 
ДО, чаще всего, выступает органическое вещество. Суть этого критерия сво-
дится к следующему: ДО считаются нетоксичными, если сумма металлов в 
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поровой воде за вычетом суммы металлов, связанных с Сорг, меньше, чем сумма 
ПДКв всех присутствующих металлов. Расчет критерия проводится по аналогии 
с критерием поровой воды. Разница заключается в учете доли ТМ, связанных с 
органическим веществом. Этот критерий используют в случае нарушения пре-
дыдущего критерия. 

Критерий минимального разделения применим только для ДО, не со-
держащих S2-, и, по сути, аналогичен вышеприведенному критерию. 

Практическое применение предлагаемых критериев достаточно значитель-
но: на основе этих критериев можно рассчитывать формы нахождения метал-
лов, прогнозировать их поступление в поровые воды и, что наиболее важно, 
прогнозировать биодоступность ТМ для водной флоры и фауны [ЕРА, 1996; 
Berry et al., 1996]. 
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Глава 2. ФАКТОРЫ, ВЛИЯЮЩИЕ НА УРОВЕНЬ СОДЕРЖАНИЯ 

И РАСПРЕДЕЛЕНИЕ МЕТАЛЛОВ В СИСТЕМЕ ВОДА - 

ВЗВЕШЕННОЕ ВЕЩЕСТВО - ДОННЫЕ ОТЛОЖЕНИЯ 

2.1. Факторы, влияющие на содержание и формы 
нахождения металлов в поверхностных водах 

Изучение сосуществующих растворенных форм металлов в поверхностных 
водах является важным аспектом при экологических исследованиях водоемов и 
водотоков, так как напрямую связано с оценкой и изучением биодоступности и 
токсичности металлов для водных организмов. 

Поступление тяжелых металлов в русловую сеть реки может происходить 
как от сосредоточенных, точечных (стоки промышленных предприятий, очист-
ных сооружений и ливневой канализации), так и от рассредоточенных, диф-
фузных (смыв с водосборной площади) источников загрязнения природного и 
антропогенного характера. Это, в свою очередь, определяет вероятность посту-
пления в реку различных химических форм металлов. При взаимодействии с 
природной водой и в результате протекания процессов комплексообразования, 
адсорбции, коагуляции, изменения окислительно-восстановительных (Eh) и 
кислотно-щелочных (pH) условий происходит трансформация поступивших 
химических форм металлов и образование устойчивых в данных условиях со-
существующих растворенных форм, которые, в свою очередь, определяют сте-
пень токсичности того или иного металла. 

К основным факторам, определяющим количественные и качественные ха-
рактеристики металла на его пути от источника поступления до образования в 
водном потоке реки устойчивых сосуществующих растворенных форм, можно 
отнести: 

1. Тип источника поступления (точечный или диффузный). 
2. Гидрологический режим реки. 
3. Химический состав воды (в первую очередь Eh, pH, наличие 

комплексообразователей). 
4. Физико-химический состав ВВ и ДО. 
При этом перечисленные факторы являются взаимозависимыми между со-

бой. Так, опосредованный погодными условиями гидрологический режим реки 
влияет на физико-химический состав ВВ, а физико-химический состав ВВ 
взаимосвязан с химическим составом воды и т. д. 

Рассмотрим характерные особенности влияния каждого из этих факторов 
на содержание растворенных сосуществующих форм металлов в реке подроб-
нее. 
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2.1.1. Тип источника поступления 

Согласно [Novotny, 1988], все источники поступления загрязняющих веществ в 
реку можно разделить на две категории - точечные (сосредоточенные) и диф-
фузные (неточечные или рассредоточенные). Характерные отличительные при-
знаки этих источников друг от друга состоят в следующем [Behrendt, 1993; 
Novotny, 1988]: 

• Точечные источники достаточно стабильны - диапазон изменения объема и 
концентрации сбрасываемых ими веществ не превышает одного порядка. 
Степень загрязнения реки от точечных источников не связана или очень 
слабо связана с изменением метеорологических факторов. Эти источники 
загрязнения легко идентифицируются. 

• Диффузные источники загрязнения в большинстве весьма динамичны - 
диапазон изменения объема и концентрации поступающих от них веществ 
может составлять несколько порядков, причем эти изменения происходят 
через произвольные перемежающиеся периоды. Нагрузка от них на реку 
напрямую связана с метеорологическими условиями, особенно с выпаде-
нием осадков. Эти источники загрязнения трудно или не возможно иден-
тифицировать. 

Исходя из приведенных отличительных признаков, можно сделать вывод, что 
кроме количественного и качественного состава вид источника определяет 
также вариабельность поступления загрязняющих веществ в реку во времени 
[Carvalho et al., 1999; Apodoca et al., 2000]. 

Объем суммарного стока конкретного металла в створе реки, прилегающем 
вплотную к источникам загрязнения, определяется и напрямую зависит от об-
щего количества его поступления в реку. При этом объем стока его растворен-
ных (равно, как и взвешенных) форм в створе уже зависит от соотношения 
вкладов точечного и диффузного источников в общий объем поступления дан-
ного металла в реку. Это связано с тем, что преобладающими формами тяже-
лых металлов, поступающих от точечных источников загрязнения, являются 
растворенные формы, тогда как в смыве с водосборной площади зачастую пре-
обладают металлы, сорбированные на вымытом из поверхностного слоя почв 
твердом материале. В этой связи при изучении транспорта тяжелых металлов в 
створах реки, расположенных в черте крупных промышленных городов, акту-
альны исследования по оценке вклада различных источников в общий объем 
стока металлов в реку [Папина и др., 1999]. По свидетельству многих авторов в 
настоящее время на урбанизированных участках водосборного бассейна боль-
шинства рек нагрузка от диффузных источников загрязнения тяжелыми метал-
лами сравнима или превышает таковую от точечных источников загрязнения 
[Папина и др., 1999; Behrendt, 1993; Randall et al., 1981]. 

2.1.2. Гидрологический режим реки 

Многие авторы при изучении и моделировании процессов поступления загряз-
няющих веществ с водосборного бассейна, отмечают, что диффузное загрязне-
ние реки во многом определяется функционированием ее водосборного бассей-
на как гидрологической системы, связанной с руслом самой реки [Михайлов, 
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2000; Black, 1997; Ханкс, 1988]. При этом формирование стока загрязняющих 
веществ с водосборной площади, как и изменение гидрологического режима 
самой реки, напрямую зависят от метеорологических факторов (раздел 2.1.1). 
Именно эта зависимость определяет взаимосвязь между гидрологическим ре-
жимом реки и объемом поступления в ее русло тяжелых металлов от диффуз-
ных источников загрязнения. 

Гидрологический режим реки непосредственно влияет на скорость распро-
странения поступивших в реку металлов в струе водного потока. Для оценки 
распространения загрязняющих веществ в водном потоке используют различ-
ного рода модели, в основу которых положены: 

1) полуэмпирическая теория турбулентной диффузии; 
2) теория турбулентной диффузии с конечной скоростью; 
3) эмпирические формулы расчета распространения вещества в турбулент-

ном потоке [Huber, 1992; Harleman, 1988; Holly, 1985; Fisher et al., 1979; Пааль и 
др., 1979; Караушев, Скакольский, 1979; Taylor, 1954]. 

Характерные гидравлические величины, используемые при расчете рас-
пространения загрязняющих веществ, это - средняя скорость потока, гидравли-
ческий радиус и уклон, которые в совокупности позволяют определить показа-
тели, характеризующие процесс смешения [Основы…, 1982]. Существует более 
200 моделей, в той или иной степени описывающих количественные характе-
ристики распространения загрязняющих веществ в водном потоке, однако под-
робное их рассмотрение выходит за рамки настоящего обзора. 

Кроме гидрологического режима на транспорт металлов в водном потоке 
большое значение оказывает морфометрия русла реки. Для оценки зависимости 
интенсивности смешения водных масс от морфометрических показателей вод-
ных объектов разработана специальная методика типизации водоемов [Практи-
ческие рекомендации…, 1973]. 

2.1.3. Химический состав воды 

После поступления в реку растворенные формы ТМ, в зависимости от физико-
химических условий среды, могут образовывать разнообразные неорганические 
и органические соединения и принимать различные степени окисления. Суще-
ствующий в водном потоке спектр соединений тяжелых металлов для каждого 
конкретного водотока определяется возможностью прохождения в нем процес-
сов гидролиза, гидролитической полимеризации, а также комплексообразова-
ния с неорганическими и органическими веществами природных вод. В свою 
очередь перечисленные процессы контролируются значениями pH и Eh водной 
среды. Большое влияние на распределение металлов в системе вода - ВВ (на их 
удерживании в водной толще) оказывает также степень минерализации воды. 

Процессы гидролиза. Гидролиз является одним из наиболее важных про-
цессов, определяющих форму нахождения металла в природных водах. Многие 
из попадающих в реку соединений металлов, гидролизуясь, могут образовывать 
нерастворимые гидрооксиды в интервале pH природных вод. Величина pH реч-
ных вод обычно варьирует в пределах 6,5 - 8,5, а изменение окислительно-
восстановительного потенциала относительно водородного электрода сравне-
ния (Eh) - в интервале (+300) - (+550) mV [Основы..., 1982]. Таким образом, в 
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своем большинстве речные воды имеют слабощелочную реакцию, а, существо-
вание окислительных условий обуславливает нахождение в них металлов с 
переменной валентностью в высоких степенях окисления. 

Зная значения pH, при котором происходит осаждение того или иного ме-
талла из водных растворов в виде гидрооксида, можно прогнозировать тенден-
цию его поведения при попадании в речную экосистему. Так, данные табл. 2.1 
показывают, что такие часто присутствующие в составе природных вод метал-
лы, как железо (III) и алюминий в отсутствии комплексообразователей могут 
находиться в речной воде в виде нерастворимых гидрооксосоединений  даже 
при существенном подкислении реки кислыми сточными водами. Отсюда мож-
но сделать вывод, что в отсутствии комплексо-образователей содержание рас-
творенных форм железа и алюминия (равно как и соотношения взвешенных и 
растворенных форм этих металлов) в речных экосистемах будет определяться 
произведением растворимости (ПР) их гидрооксидов. Для других экологически 
значимых металлов, например, Be, Cd, Co, Cr, Cu, Ni, Pb, Zn соотношение рас-
творенных и взвешенных форм зависит от реально существующих в реке ки-
слотно-щелочных условий. Уже незначительное изменение pH в интервале 6,5 - 
8,5 может привести к переходу этих металлов в раствор или наоборот их сорб-
ции в виде нерастворимых гидрооксидов на поверхности ВВ. При этом транс-
портируемые водным потоком взвешенные вещества выступают в качестве 
естественного коллектора, который дополнительно способствует выведению 
тяжелых металлов из раствора. Подробно масштаб влияния ВВ на сорбцию 
тяжелых металлов из раствора будет рассмотрен в разделе 2.1.4. 

 
 
 

Таблица 2.1 

Значения pH осаждения некоторых гидрооксидов металлов 
[Скуг, Уэст, 1979] 

Значение pH Ион металла 
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Mg(II) 

Ag(I), Mn(II), La, Hg(II) 

Ce(III), Co(II), Ni(II), Cd, Pr, Nd, Y 

Sm, Fe(II), Pb 

Zn, Be, Cu, Cr(III) 

Al 

U(VI), Th 

Sn(II), Zr, Fe(III) 
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pH среды и растворимость металлов. Растворенные формы металлов в 
отсутствии комплексообразователей могут находиться в природных водах в 
виде гидратированных катионов или, в случае переходных металлов и метал-
лоидов (например, Al, As, Bi, Si, Sb, Te и др.), входить в состав гидратирован-
ных анионов. В зависимости от формы нахождения (катионная или анионная) 
концентрация металлов в растворе при варьировании pH может изменяться по-
разному (рис. 2.1). 

В водных экосистемах с уменьшением pH среды происходит десорбция ка-
тионных форм металлов с поверхности твердых частиц ВВ или ДО и поступле-
ние их в воду. При увеличении pH до определенной величины растворенные 
катионные формы металлов адсорбируются на твердых частицах взвеси или 
осаждаются в их составе. При дальнейшем увеличении pH за счет образования 
гидроксокомплексов растворимость металлов может вновь возрастать (см. рис. 
2.1, кривая B). Однако такие высокие pH, при которых растворимость катион-
ных форм металлов может начать вновь расти, в незагрязненных и умеренно 
загрязненных водных экосистемах обычно не достигаются. 

В отличие от катионных форм растворимость анионных форм металлов 
имеет противоположно направленную зависимость от изменения pH среды (см. 
рис. 2.1, кривая А) - при увеличении pH происходит увеличение растворимо-
сти, а в кислой среде анионные формы металлов активно сорбируются или 
осаждаются в составе взвесей. 

Присутствие комплексообразователей может существенно влиять на ха-
рактер растворимости металлов в природных водах в зависимости от pH. 

 
 
 

 

 

Рис. 2.1. Типичная зависимость осадкообразования и адсорбции катионных (В) 
и анионных (А) форм металлов от величины pH [Bourg, Loch, 1995] 

pH 
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Так, А. Бёрг с соавторами [Bourg, Loch, 1995; Bourg, Schindler, 1985] отмечает, 
что если катионные формы металлов образуют прочные комплексы с раство-
ренным органическим веществом (РОВ), то зависимость их растворимости от 
pH аналогична растворимости анионных форм этих металлов (например, для 
Cu и Pb). В этом случае растворимость Cu и Pb контролируется концентрацией 
РОВ, которая имеет аналогичную анионным формам металлов зависимость 
растворимости от pH - концентрация РОВ существенно возрастает с увеличе-
нием pH среды. Таким образом, в зависимости от природы металла, а также 
относительных содержаний металла, РОВ и ВВ зависимость растворимости 
металлов от pH среды в природных водах может варьировать - от аналогии 
поведения катионных форм металла (см. рис. 2.1, кривая В) до аналогии пове-
дения их анионных форм (рис. 2.1, кривая А). 

Процессы комплексообразования. В водной среде процессы комплексо-
образования выступают в качестве процессов, конкурирующих гидролизу и 
осаждению металла в составе взвесей. Если гидролиз приводит, как правило, к 
образованию малорастворимых соединений - гидрооксидов металлов и их ос-
новных солей, то комплексообразование, напротив, - к связыванию ионов ме-
таллов в растворимые соединения и удерживанию их в водной толще речного 
потока [Линник, Набиванец, 1986]. 

Многие металлы при связывании их в прочные комплексные соединения 
перестают осаждаться ионами, обычно образующими с ними трудно раствори-
мые соединения. Классическими примерами такого рода конкуренции являют-
ся переход и удерживание в растворе ионов алюминия в присутствии ионов 
фтора и ионов серебра в присутствии NH3 из осадков, в которых они находи-
лись в виде нерастворимых соединений Al(OH)3 и AgCl [Скуг, Уэст, 1979а; 
Sillen, Martel, 1971]. 

В природных поверхностных водах, содержащих разнообразные неоргани-
ческие и органические растворенные вещества, самой природой созданы усло-
вия для формирования комплексных соединений металлов. Основными неорга-
ническими комплексообразователями тяжелых металлов в поверхностных во-
дах являются ионы OH-, HCO3

- и Cl-, а также встречающиеся в муниципальных 
стоках F-, NH3, SCN- [Смоляков и др., 1999; Tessier, 1995; Мур, Рамамурти, 
1987; Линник, Набиванец, 1986; Демина, 1982]. Из органических комплексооб-
разователей металлов, в первую очередь, выделяют алифатические, ароматиче-
ские и аминокислоты, входящие в состав растворимых органических веществ 
природного происхождения - фульвокислот, а также встречающиеся в муници-
пальных стоках растворимые органические кислоты - карболовую, бензойную, 
уксусную, глутаминовую, фталевую, салициловую, глюциновую и тартратовую 
[Линник, Набиванец, 1983; Sposito, 1981; Варшал и др., 1979; Schnitzer, Khan, 
1978]. 

Многими исследователями отмечается, что в пресноводных системах ос-
новным комплексообразователем ТМ выступает РОВ [Смоляков и др., 1999; 
Журавлева, Линник, 1989; Campanella et al., 1987; Линник, Набиванец, 1983; 
Варшал и др., 1979; Singer, 1997]. Влияние растворенных органических ком-
плексообразователей, по мнению П. Сингера [Singer, 1997], заключается: 

1) в увеличении растворимости металлов при связывании их в комплекс; 



21 

2) изменении распределения между окисленными и восстановленными 
формами; 

3) “смягчении” токсичности вследствие уменьшения доступности металлов 
для живых организмов; 

4) влиянии на способность металлов сорбироваться взвешенными вещест-
вами; 

5) влиянии на прочность металлсодержащих коллоидов. 
В незагрязненных слабоминерализованных речных водах наиболее часто 

встречающимися растворенными формами тяжелых металлов являются: 
Men+

aq.; MeL (где лигандом L является РОВ); гидроксокомплексы типа 
Me(OH)n-1, Me(OH)2

n-2, Me(OH)3
n-3; карбонаты MeCO3

n-2 и гидрокарбонаты 
Me(HCO3)

n-1. При этом на количественное соотношение этих форм металлов в 
реке решающее значение оказывает pH воды и концентрация РОВ. В табл. 2.2 
сведены имеющиеся в литературе данные о формах нахождения металлов в 
природных речных водах. 

Наиболее прочные комплексы с большинством лигандов природных вод 
(см. табл. 2.2) образуют железо (III), ртуть (II), медь (II) и свинец (II). Из этих 
металлов в наибольших концентрациях в природных водах присутствуют желе-
зо (III) и медь (II). Поэтому можно полагать, что комплексообразующие веще-
ства природных вод в наибольшей степени связаны с ионами Fe3+ и Cu2+. Сле-
довательно, при комплексообразовании с другими ионами металлов в условиях 
недостаточно высокой концентрации лигандов (что часто проявляется в слабо-
минерализованных речных водах) конкурирующее действие могут оказывать в 
основном только ионы Fe3+ и Cu2+ [Линник, Набиванец, 1986]. 

Минерализация воды. Концентрация растворенных форм тяжелых ме-
таллов в реках аридной зоны существенно выше, чем в реках с низкой минера-
лизацией воды [Третьякова, Папина, 2000]. По мнению большинства авторов 
[Крайнов, Швец, 1992; Аникиев и др., 1991; Лапин, Красюков, 1986; Линник, 
Набиванец, 1986; Rаmamoorthy, Rust, 1978] увеличение содержания растворен-
ных форм металлов по мере повышения солености обусловлено образованием 
прочных комплексных соединений с минеральной составляющей вод, что при-
водит к удерживанию металлов в водной толще и активизации процессов де-
сорбции их подвижных форм с поверхности частиц ВВ и ДО. Удерживанию 
ТМ в водной толще способствует также ослабление их сорбционного обмена со 
щелочноземельными металлами в составе ВВ [Крайнов, Швец, 1992; Аникиев и 
др., 1991]. При этом отмечается, что увеличение в составе растворенных форм 
металлов доли ионных и неорганических форм связано с активизацией процес-
сов диссоциации органических комплексов металлов, которые обычно преоб-
ладают в составе растворенных форм в слабоминерализованных водах [Лапин, 
Красюков, 1986]. 

Доминирующая роль минеральной составляющей вод в образовании ком-
плексных соединений с ТМ выявлена в природных рассолах [Крайнов, Швец, 
1992; Крайнов и др., 1988]. Для примера в табл. 2.3 приведены количественные 
соотношения форм нахождения ТМ в водах различной минерализации. Пред- 
ставленные данные хорошо отражают влияние величины минерализации воды 
на перераспределение форм нахождения ТМ. В водах слабой минерализации 
основными формами нахождения металлов являются ионная  форма,  гидроксо- 
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Таблица 2.2 

Наиболее распространенные растворенные формы металлов в природных 
слабоминерализованных речных водах (в зависимости от pH) 

Металл Форма существования Ссылка 

Al Al3+
aq. (pH <4); Al(OH)2+, Al(OH)2

+, Al(OH)3 (pH 
= 4,5 - 6,5); Al(OH)4

- (pH > 6,5) 
[Burrows, 1977] 

As H2AsO4
- (pH = 2 - 6,5); 

HAsO4
2- (pH = 6,5 - 12) 

[Ferguson, Gavis, 1972] 

[Wastenchuk, 1979] 

Cd* CdL (pH = 5 - 7); Cd2+
aq. (pH < 8); Cd(OH)+, 

Cd(OH)2, Cd(OH)3
- (pH > 8); CdCO3 (pH > 5) 

[Смоляков и др., 1999] 

[Moore, 1991] 

Co* Co2+
aq. (pH < 8); CoCO3, Co(OH)2 (pH > 7) [Moore, 1991] 

Cr(III)* Cr3+
aq. (pH < 6); Cr(OH)2+, Cr(OH)2

+, Cr(OH)4
- (pH 

> 5,5) 
[Moore, 1991] 

Cr(VI) HCrO4
- (pH < 3); CrO4

2- (pH > 4) [Moore, 1991] 

Cu* CuL (pH < 7); Cu2+
aq. (pH < 7); CuHPO4 (pH < 4); 

Cu(OH)2 Cu(OH)3
- (pH > 6); CuCO3 (pH > 5) 

[Смоляков и др., 1999] 

[Moore, 1991] 

Fe* FeL; Fe3+
aq. (pH < 3); Fe(OH)2+, Fe(OH)2

+, 
Fe(OH)3 (pH > 3) 

[Линник, Набиванец, 
1986] 

 

Hg 

 

Hg2+
aq. (pH < 5); **Hg0; HgL (pH = 3 - 10); 

Hg(OH)+, Hg(OH)2, Hg(OH)3
- (pH > 6); HgClOH 

(pH < 6); (CH3)Hg+ 

[Varshal et al., 1996; Va-
siliev et al., 1996; Беле-
ванцев и др., 1995; Gavis, 
Ferguso, 1972] 

Mn* Mn2+
aq. (pH < 7); Mn(OH)+, Mn(OH)2, MnHCO3

+, 
MnCO3 (pH > 6 - 8) 

[Luther et al., 1986] 

[Moore, 1991] 

Ni Ni2+
aq. (pH < 7); NiL (pH < 9); NiCO3, Ni(OH)+, 

Ni(OH)2 (pH = 6 - 9) 
[Luther et al., 1986] 

[Moore, 1991] 

Pb Pb2+
aq. (pH < 4); PbL(pH = 5 - 7); Pb(OH)+ (pH = 6 

- 10); Pb(OH)2 (pH > 10); PbCO3 

(pH = 5 - 7) 

[Мур, Рамамурти, 1987] 

[Смоляков и др., 1999] 

Zn Zn2+
aq. (pH < 7); Zn(OH)+ (pH = 7 - 8); Zn(OH)2 

(pH > 8) 
[Vymazal, 1985] 

[Hahne, Kroontje, 1973] 

 

* pH существования гидроксокомплексов металла приведен согласно табл. 1.5; 
L - растворенные органические вещества в большинстве представлены фульвокислотами; 
** Hg0 существует  только в слабо восстановительных условиях. 

 
 

комплексы и соединения с природным органическим веществом - фульвокисло-
тами. Повышение величины минерализации приводит к снижению доли ион-
ных форм металлов и увеличению доли ТМ, связанных в хлоридные комплексы. 
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Таблица 2.3 

Формы нахождения ТМ (%) в водах различной минерализации 
[Крайнов, Швец, 1992] 

Форма металла Mn Pb Cu Fe Zn 

Минерализация - 150 мг/л 

Me2+, Me(OH)+, Me(OH)2 92,9 64,3 3,8 86,4 - 

MeSO4 0,32 0,65 0,02 0,26 - 

MeHCO3
+ 3,43 2,25 1,8 5,31 - 

MeCO3 0,16 0,10 1,7 0,59 - 

MeCl+ 0,03 0,70 - 0,05 - 

MeФК0 3,16 31,2 60,9 7,34 - 

Me(HCO3)2
0 0,02 0,01 0,02 0,04 - 

Минерализация - 2300 мг/л 

Me2+, Me(OH)+, Me(OH)2
 67,8 42,1 16,9 - - 

MeSO4 22,0 39,1 6,43 - - 

MeHCO3
+ 6,54 3,74 19,9 - - 

MeCO3 0,66 0,38 42,5 - - 

MeCl+ 0,08 1,89 0,05 - - 

Me(HCO3)2
0 0,10 0,06 2,38 - - 

Минерализация – 616000 мг/л 

Me2+ 3,0 0 0,8 1,5 0,7 

MeCl+ 39,8 5,2 25,6 40,4 27,1 

MeCl2
0 57,2 94,8 73,0 58,0 72,1 

 
 
 
Резкое изменение минерализации происходит при смешении речных вод с 

морскими, что приводит к скачкообразному перераспределению форм нахож-
дения ТМ в эстуариях рек. Изучению поведения ТМ в эстуариях рек и оценке 
их поступления в прибрежные морские воды посвящено большое количество 
исследований [Negrel, 1997; Riedel et al., 1997; Matteucci, Frascari, 1997; Barcel-
lous et al., 1997; Herut, Kress, 1997; Williamson et al., 1996; Zwolsman et al., 1996; 
Yeats, Loring, 1991; Boyden et al., 1979; Bewers, Jeats, 1978]. В целом эстуарии 
рек считаются зонами интенсивной аккумуляции металлов, где наряду с осаж-
дением сорбированных на ВВ форм металлов (за счет замедления скорости 
течения) может происходить флоккуляция и осаждение в донные отложения их 
растворенных форм. По данным [Линник, Набиванец, 1986; Sholkovitz, 1976] 
при смешении речных вод с морскими из речной воды может флоккулировать 
от 75 до 100% железа и от 80 до 90% марганца, при этом на образующихся час-
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тицах флоккулянта могут активно сорбироваться другие металлы [Sholkovitz, 
1978]. 

Однако при смешении речных и морских вод по мере увеличения солено-
сти конкурирующими процессу флоккуляции могут выступать процессы ком-
плексообразования и десорбции металлов с поверхности поступающих со сто-
ком реки и осаждающихся в эстуарии частиц ВВ, т. е. процессы, способствую-
щие удерживанию металлов в толще воды. Поэтому в зависимости от 
прочности образующихся в эстуариях рек комплексных соединений металла и 
его сорбционной способности связываться с частицами флоккулянта происхо-
дит либо вынос металла в море, либо его частичное осаждение в донные отло-
жения. Большое значение на объем выноса металлов в море оказывает длитель-
ность времени нахождения частиц взвешенного вещества в зоне смешения, так 
как скорость десорбции металлов с частиц ВВ в раствор, как правило, не очень 
высокая [Knauth et al., 1989; Prause et al., 1985; Salomons, 1980]. Так, в эстуарии 
р. Шельдт по мере увеличения солености за счет процессов комплексообразо-
вания увеличивается концентрация растворенных форм цинка, меди и кадмия, 
тогда как концентрация таких металлов, как никеля, марганца и железа, наобо-
рот, снижается [Zwolsman, Van Eck., 1993; Wollast, 1988; Duinker et al., 1982; 
Salomons, Eysink, 1981]. В эстуарии р. Луара по мере продвижения речных вод 
и их смешения с морскими водами за счет процесса флоккуляции происходит 
обогащение донных отложений железом, цинком, свинцом и оловом. При этом 
из-за процессов десорбции и выноса в открытое море происходит уменьшение 
содержания в ДО калия, рубидия, циркония и бария, а содержание таких метал-
лов, как титан, кальций, стронций, лантан и церий в донных отложениях на 
всем протяжении эстуария Луары остается практически неизменным [Negrel, 
1997]. Благодаря непродолжительному времени пребывания частиц ВВ в эстуа-
рии р. Эльбы в воду высвобождается только кадмий, а остальные металлы оса-
ждаются в ДО [Irmer et al., 1988; Prause et al., 1985]. 

Для изучения влияния солености на перераспределение металлов в эстуа-
рии рек успешно используют модельные эксперименты [Calmano et al., 1988]. 
Они основаны на пропускании смеси морской воды и речного осадочного ила 
последовательно через секции экспериментальной установки, в которых ком-
поненты модельной системы донных отложений отделены друг от друга мем-
бранами. 

При всем многообразии поведения в зоне смешения речных и морских вод 
общей закономерностью для металлов является увеличение в составе их рас-
творенных форм доли неорганических форм, а к середине эстуария - преобла-
дание доли взвешенных форм металла над растворенными формами относи-
тельно их соотношения в речных водах. При дальнейшем продвижении вод в 
открытое море в зоне интенсивного осадконакопления, соотношение раство-
ренных и взвешенных форм металла изменяется, как правило, в сторону увели-
чения растворенных форм [Cranston, Murray, 1980]. 

2.1.4. Физико-химический состав ВВ (или ДО) 

Поверхностная адсорбция на твердом материале ВВ (или ДО), дополнительно к 
рассмотренным выше, является еще одним важным процессом, определяющим 
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распределение металлов в системе вода - ВВ (или ДО). При прочих равных 
условиях этот процесс (поверхностная адсорбция или объемная абсорбция) 
определяется физико-химическими свойствами ВВ (или ДО), где наиболее 
важное значение имеют дисперсность (гранулометрический состав) и компози-
ционный состав последних. 

Многими авторами [Папина и др., 1999; Szefer et al., 1996; Осинцев, 1995; 
Белоконь, Баас, 1993; Эколого-геохимическая оценка…, 1993; Осадчий и др., 
1993; Vasiliev et al., 1990; Козлова, 1990; Horowitz, 1985; Gibbs, 1977; Steell, 
Wagner, 1975; Потемкин, 1967] было показано, что на содержание ТМ в ДО и 
ВВ решающее значение оказывает дисперсность последних. Как правило, со-
держание металлов в различных гранулометрических фракциях ДО и ВВ уве-
личивается с уменьшением размера фракций. Эту закономерность объясняют 
увеличением удельной площади поверхности частиц с уменьшением размера 
фракций [Папина и др., 1995; Horowitz, 1985; Jackson, 1979]. Тем самым удель-
ное увеличение в составе ВВ реки мелких фракций будет способствовать выве-
дению ТМ из водного раствора и увеличению их сорбции на поверхности мате-
риала взвеси. 

Влияние композиционного состава ВВ (ДО) на извлечение ТМ из водного 
раствора определяется его влиянием на глубину протекания сорбционных про-
цессов. Повышенная, относительно карбонатов и алюмосиликатов, способность 
гидрооксидов железа и марганца сорбировать на себе другие металлы является 
важным фактором, определяющим переход ТМ в реке из растворенных форм 
во взвешенные. Удельная концентрация гидрооксида железа в составе ВВ и ДО 
может изменяться в широких пределах и достигать достаточно высоких значе-
ний: 0,3 - 3,5% для донных отложений и 2 - 10% для взвесей [Папина и др., 
1999; Белоконь, Баас, 1993]. Соответственно, при прочих равных условиях в 
зависимости от концентрации железа в таких же широких пределах могут из-
меняться и концентрации других металлов. Например, было показано, что при 
аэробных условиях в донных отложениях Средней и Нижней Оби распределе-
ние As, Cd, Co, Hg, Mn, Pb и Zn между мелкой и крупной фракциями 
контролируется содержанием в них железа. При этом обычно наблюдаемая 
обратная корреляция между гранулометрическим составом ДО и 
концентрацией металлов может быть нарушена. Повышенные содержания 
металлов на крупной фракции ДО авторы объясняют их объемной абсорбцией 
в рыхлой, с развитой, как у губки, поверхностью структуре Fe(OH)3, которая 
тонким слоем может покрывать поверхность крупных фракций твердого осадка 
[Папина и др., 1999]. Хотя сорбция металлов на гидрооксиде железа зависит от 
pH среды, на практике железосодержащие минералы, такие как вермикулит и 
глауконит широко используются для очистки сточных вод от металлов [Smith, 
1996; Ramesh et al., 1993; Das, Bandyopadhyay, 1992; Hao et al.,1987]. 

Некоторыми авторами указывается на то, что образование нерастворимых 
фосфатов металлов в окислительных условиях речных вод и их последующая 
сорбция на взвешенном веществе является причиной дополнительного перево-
да металлов из растворенных форм во взвешенные [Gnandi, Tobschall, 1999; 
Huang, Liaw, 1978; Gibbs, 1977]. Концентрация растворенного неорганического 
фосфора, находящегося в реках преимущественно в виде ионов H2PO4

- и HPO4
2,  

может изменяться в широких пределах - от 0,01 до 0,20 мг/л [Линник, Набива-
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нец, 1986]. Аналогично, в широких пределах может сказываться его влияние на 
процесс дополнительной сорбции металлов в виде их нерастворимых фосфатов 
на взвешенном веществе реки. 

Большую роль в процессах сорбции металлов из водной толщи также игра-
ет процесс образования прочных гуматных комплексов металлов с нераствори-
мыми гуминовыми кислотами, входящими в состав взвешенных веществ и 
донных отложений. Так, при изучении процессов сорбции-десорбции кадмия 
донными отложениями было показано, что ответственными за сорбцию Cd из 
придонного слоя воды являются гуминовые кислоты [Gardiner, 1974], а гумат-
ные комплексы меди в составе твердых частиц ВВ или ДО могут достигать 8 - 
52% от общего количества ее взвешенных форм [Tessier et al., 1980; Gibbs, 
1977]. В целом устойчивость гуматных комплексов различных металлов под-
чиняется ряду устойчивости хелатов Ирвинга - Вильямса [Мур, Рамамурти, 
1987]: Mg < Ca < Cd ~ Mn < Co < Zn ~ Ni < Cu < Hg. 

Подробнее влияние физико-химического состава ВВ (или ДО) на распре-
деление ТМ по абиотическим компонентам реки будет рассмотрено в гл. 2.2. 

2.2. Факторы, влияющие на концентрацию тяжелых металлов 
в донных отложениях и взвешенном веществе 

При изучении факторов, влияющих на концентрацию ТМ в ДО (или в ВВ), в 
химии водных осадков выделяют два основных (традиционных) подхода 
[Horowitz, 1985]. Первый так называемый механистический подход впервые 
был предложен Р. Гиббсом [Gibbs, 1977]. Следуя этому подходу, существует 
пять основных механизмов аккумуляции неорганических веществ в ДО (ВВ) 
или на их поверхности: 

1. Адсорбция на материале мелких фракций; 
2. Осаждение непосредственно металлической составляющей осадка; 
3. Соосаждение с оксидами железа, марганца или карбонатами; 
4. Ассоциация с органическими веществами осадка (как адсорбция, так и 

образование металлоорганических соединений); 
5. Включение в кристаллическую решетку минералов. 
Второй так называемый фазовый подход заключается в установлении ин-

дивидуальной фазы осадка, с которой связан (удерживается) тот или иной ТМ. 
Здесь термин "фаза" рассматривают как термодинамическую категорию. В со-
ставе ДО (ВВ) обычно выделяют следующие фазы: поровые воды, карбонаты, 
глинистые минералы, органическое вещество, оксиды железа и марганца, 
сульфиды и силикаты [Horowitz, 1985]. Хотя эти два подхода имеют между 
собой реальные различия, на практике при изучении влияния химического со-
става ДО и ВВ на концентрацию в них ТМ, как правило, используют комбина-
цию этих двух подходов, которая сводится к изучению форм нахождения ме-
таллов [Petersen et al., 1995; Jenne, 1995; Белоконь, Баас, 1993; Эколого-
геохимичекая оценка…, 1993; Нахшина, 1993; Diks, Allen, 1983; Tessier et al., 
1979; Gyu, 1969]. 

Среди методов изучения форм нахождения ТМ, включающих ручное или 
инструментальное разделение минеральной и органической составляющих 
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осадков c последующим их анализом, а также прямое инструментальное опре-
деление химического состава осадков (электронная и рентгеновская спектро-
скопия), особое распространение получили: 

1. Метод последовательной экстракции [Белоконь, Баас, 1993; Horowitz, 
1985; Diks, Allen, 1983; Luoma, Bryan, 1981; Tessier et al., 1979; Gibbs, 1977].  

2. Статистическая обработка результатов (регрессионные зависимости и 
нормирование) [Leinen, Pisias, 1984; Groot et al., 1982; Luoma, Bryan, 1981; 
Gibbs, 1977]. 

3. Экспериментальное и математическое моделирование [Moran et al., 1996; 
Huang et al., 1996; Turner, 1996; Widerlund, 1996; Jenne, 1995; Petersen et al., 
1995]. 
Так, при использовании различных вариантов методики последовательного 
химического экстрагирования были определены формы нахождения ТМ в ДО и 
ВВ рек Амазонки и Юкон [Gibbs, 1977], Дуная [Белоконь, Баас 1993], Мисси-
сипи [Contaminants..., 1996]. 

В настоящее время для изучения и прогнозирования поведения загряз-
няющих веществ, попадающих в водные экосистемы с твердыми частицами 
ВВ, на смену традиционным подходам, ограниченным рамками химии водных 
осадков, приходит так называемый геохимический подход. Относительно опи-
санных выше традиционных подходов современный геохимический подход, по 
мнению Дж. Фёрстнера [Forstner, 1995], имеет неоспоримые преимущества в 
долгосрочной стратегии прогнозирования. Он базируется на трех основопола-
гающих концепциях: 

• подвижности ТМ (the mobility concept); 
• контроля емкости системы (the concept of capacity controlling properties); 
• критериев качества ДО (the concept of final storage quality). 

Первые две концепции включают в себя изучение факторов и процессов, 
контролирующих распределение ТМ в гетерогенной системе вода - твердое 
вещество ДО (или ВВ), а последняя позволяет ранжировать ДО (ВВ) с позиций 
оценки их качества (подробнее см. гл. 1.4 настоящего обзора). 

Концепция подвижности ТМ в системе "раствор - твердое вещество" сво-
дится к оценке потока различных форм ТМ из одной среды данной системы в 
другую под действием физико-химических процессов и факторов, усиливаю-
щих или ингибирующих этот направленный поток [Forstner, 1993; Bernhard et 
al., 1986; Argese et al., 1997; Astrom, 1998]. К факторам, усиливающим поток 
поступления ТМ из ДО в придонный слой воды, можно отнести: уменьшение 
pH системы (см. раздел 2.1.4), изменение окислительно-восстановительных 
условий, увеличение концентрации органических и неорганических комплек-
сообразователей, а также микробиологические процессы трансформации со-
единений ТМ (например, биохимические процессы метилирования). Среди 
ингибирующих ("барьерных") факторов необходимо отметить физические про-
цессы адсорбции ТМ на частицах ВВ (или ДО), осаждение ВВ и фильтрацию. 
Химические ингибирующие барьеры включают образование плохо раствори-
мых комплексных соединений и осаждение ТМ в составе взвешенных веществ, 
а биологические барьеры обычно связаны с мембранными процессами, ограни-
чивающими процесс метаболизма металлов в живых организмах. 

Из всех перечисленных выше факторов в ДО природных вод наиболее ти-
пичными движущими силами интенсификации обмена ТМ в системе "ДО - 
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поровый раствор" является градиент изменения окислительно-
восстановительных условий и значения pH, а также концентрация растворенно-
го органического вещества (РОВ) [Зубкова, 1996; Forstner, 1995]. Примеры 
масштаба влияния окислительно-восстановительных и кислотно-щелочных 
условий на подвижность металлов в донных осадках природных вод приведены 
в табл. 2.4. Например, изменение восстановительных условий на окислитель-
ные и сдвиг pH в кислую область повышают мобильность типичных халько-
фильных металлов, таких как Hg, Zn, Pb, Cu и Cd; в то время как мобильность 
Mn и Fe снижается. 
Концепция контроля емкости системы. Основной смысл этой концепции за-
ключается в выявлении и установлении связи между геохимическими циклами 
движущих сил системы  "ДО - поровый раствор" (например, внутригодовой 
цикл изменения окислительно-восстановительных условий) и циклами мобили-
зации поступления ТМ в поровый раствор данной системы. Ключевой экологи-
ческий аспект этой концепции - рассмотрение процесса накопления ТМ в дон-
ных отложениях природных вод, как действие заложенной химической бомбы с 
часовым механизмом (chemical time bomb) [Stigliani, 1991]. 

Научные цели этой концепции состоят в оценке: а) предельной емкости 
системы к накоплению и удерживанию ТМ; б) возможной сработки этой "хи-
мической бомбы с часовым механизмом" в связи с планируемыми или объек-
тивно существующими изменениями физико-химических свойств рассматри-
ваемой системы. 

 
 
 

Таблица 2.4 

Зависимость подвижности металлов от изменения кислотно-щелочных 
и окислительно-восстановительных условий донных осадков 

[Plant, Raiswell, 1983] 

Редокс (redox) условия pH условия  

Подвижность Восстановительные Окислительные Нейтрально- 
щелочные 

Кислые 

Очень низкая Al, Cr, Mo, V, U, 
Se, Hg, Cu, Cd, 

Pb 

Al, Cr, Fe, Mn Al, Cr, Hg, 
Cu 

 

Низкая Ni, Zn, Co, Fe, Pb Pb, Fe, Zn, 
Cd 

Fe(III) 

Средняя Mn Co, Ni, Hg, Cu Mn Al, Pb, Cu, 
Cr, V 

 

Высокая 

 

Ca, Mg, Sr, Na 

Ca, Na, Mg, Sr, 
Mo, V, U, Se 

Ca, Na, Mg, Ca, Na, 
Mg, Co, 
Mn, Cr, 

Zn, Cd, Hg 

Очень высокая   Mo, V, U, Se  
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2.2.1. Влияние pH условий на протекание обменных процессов в системе 
"донные отложения - поровый раствор" 

Определяющее влияние на взаимодействие ТМ с компонентным составом ДО 
оказывает значение pH условий. Типичные кривые адсорбции ТМ на неоргани-
ческой составляющей ДО (например, на гидроксиде железа) могут возрастать 
от 0 до 100% при возрастании pH на 1 - 2 единицы [Benjamin et al., 1982]. Из-
вестно, что количество сорбированных форм металла прямо пропорционально 
зависит от удельной площади поверхности частиц сорбента и количества само-
го сорбента. Для химически неоднородного состава ДО очевидно, что первона-
чально металлы будут сорбироваться на тех составляющих ДО, которые имеют 
наиболее высокоэнергетические центры адсорбции. Преобладание в компо-
нентном составе ДО природных материалов с высокоэнергетическими центра-
ми адсорбции при прочих равных условиях обеспечит более высокую сорбцию 
металлов относительно компонентного состава, основу которого будут состав-
лять слабые природные сорбенты. Поэтому изучение обменных процессов мак-
росоставляющих ДО, выступающих в роли природных сорбентов металлов, с 
раствором поровой воды имеет важное значение для оценки и прогнозирования 
распределения ТМ в системе "ДО - поровый раствор". 

Одним из наиболее важных регуляторов обменного процесса вещества в 
системе "ДО - поровый раствор - придонный слой воды" является значение pH 
системы [Broshears et al., 1996; Morel, Hering, 1993]. Подкисление водных эко-
систем, по мнению Свифта [Swift,1977], может инициировать в них минерали-
зацию катионов, адсорбцию анионов на твердых частицах ДО (или ВВ), повы-
шение окислительно-восстановительного потенциала системы, эрозию и вымы-
вание оксидных форм металлов с поверхности частиц твердого вещества и 
частичное растворение карбонатных пород, входящих в состав ДО (или ВВ). 
Оценку буферности водных экосистем к снижению pH (подкислению) проводят 
с помощью потенциометрического титрования пробы воды с суспензирован-
ными в ней частицами ВВ [Prenzel, 1985]. Типичная схема кривой титрования 
системы "ВВ - вода" представлена на рис. 2.2. 

Горизонтальные участки AB, CD, EF кривой титрования, выраженные в 
единицах объема титранта - сильной кислоты, характеризуют собой  емкостный 

 

 

Рис. 2.2. Схема емкостно-буферирующей зависимости системы 
"ВВ - вода" от подкисления (понижения pH системы) 

V, мл 
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фактор системы, тогда как вертикальные участки BC и DE отражают интенсив-
ность изменения значений pH при достижении предельного уровня емкости, 
когда буферная способность системы к изменению внешних условий уже ис-
черпана. Так, на участке AB добавление кислоты приводит к замене ионов 
кальция на ионы водорода в CaCO3, что вызывает к переходу в раствор ионов 
Са2+. До тех пор пока СаСО3 присутствует в составе ВВ при добавлении кисло-
ты значение pH остается неизмененным. Между точками B и C обменные цен-
тры СаСО3 глинистых минералов взвешенного вещества полностью исчерпаны, 
и дальнейшее добавление кислоты понижает значение pH до тех пор, пока не 
начинается процесс растворения Al (участок CD). Благодаря избытку Al буфе-
рирующая способность глинистых материалов процессу подкисления системы 
довольно высока, что отражается в значительной протяженности участка CD. 
Когда резерв Al будет исчерпан, pH системы вновь понижается до тех пор, пока 
растворение Fe не начнет противостоять дальнейшему его понижению (участок 
EF). 

Из всей совокупности компонентов минеральной составляющей донного 
осадка (карбонатные породы, алюмосиликаты и гидроксид железа с примесью 
гидроксида и оксида марганца) наиболее хорошим сорбентом металлов являет-
ся гидроксид железа. Осаждение металлов на его поверхности происходит как 
за счет сорбции, так и соосаждения [Bourg, Loch, 1995]. Он устойчив к воздей-
ствию кислот и до довольно низких для природных вод значений pH = 3 - 4 
может выступать в роли сорбента металлов, в то время как другие минеральные 
составляющие донного осадка полностью исчерпали свою сорбционную спо-
собность. Степень влияния гидроксидов железа и марганца на сорбцию метал-
лов проявляется значительно больше, чем следовало бы ожидать исходя из их 
весового вклада в составе частиц ДО. Это связано со способностью данных 
природных сорбентов покрывать тонким слоем поверхность других частиц 
твердого осадка, что значительно увеличивает их удельную рабочую сорбци-
онную площадь. 

 
 

2.2.2. Влияние окислительно-восстановительных условий донных 
отложений на формы нахождения тяжелых металлов 

В литературе отмечается, что при прочих равных условиях валовое содержание 
ТМ в ДО и ВВ зависит от их фракционного состава [Белоконь, Баас, 1993; 
Козлова, 1990; Vasiliev et al., 1990; Horowitz, 1985; Steell, Wagner, 1975; Потем-
кин, 1967], содержания органических веществ [Белоконь, Баас, 1993; Орешкин, 
1993; Козлова, 1990; Horowitz, 1985] и биогенных элементов [Steell, Wagner, 
1975] в составе ДО. При этом решающую роль на формы нахождения и уровень 
содержания металлов оказывают pH среды и сульфат-сульфидное равновесие, 
которое, в свою очередь, определяется окислительно-восстановительными ус-
ловиями ДО. 

Окислительно-восстановительные процессы, протекающие при диагенезе 
ДО, обуславливают перераспределение химических элементов, поступающих 
со взвешенным веществом в процессе седиментации. Это, в первую очередь, 
касается элементов с переменной валентностью, таких как C, N, O, S, H, Fe, 
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Mn. Способность водных экосистем противостоять изменению окислительно-
восстановительных условий определяется наличием и соотношением в системе 
окислителей и восстановителей. Окислительно-восстановительная буферность 
в системе "донные отложения - поровый раствор" может быть оценена посред-
ством измерения ее окислительно-восстановительной емкости, которая опреде-
ляется всей совокупностью протекающих в различных фазах этой гетерогенной 
системы окислительно-восстановительных реакций [Heron et al., 1993; Barce-
lona, Holm, 1991]. Отмечается, что окислительно-восстановительная буфер-
ность системы "донные отложения - поровый раствор" рек и озер намного ниже 
буферности аналогичной системы "порода (почва) - поровые воды" подземных 
вод, болот и почв [Bourg, Loch, 1995]. 

Основные окислительно-восстановительные реакции, которые могут про-
текать в системе "донные отложения - поровый раствор - придонный слой во-
ды" водотоков и водоемов, приведены в табл. 2.5. 

По данным [Bourg, Loch, 1995] основной вклад в окислительную способ-
ность ДО вносят гидроксид железа (III), Сорг (способный к восстановлению) и, в 
меньшей степени, оксид марганца (IV). Основными акцепторами электронов, 
определяющими восстановительную способность ДО, являются азот, сера, ор-
ганический углерод и кислород. При этом все компоненты, определяющие 
окислительную способность системы (см. табл. 2.4), имеют свою редокс 
(redox)-пару из компонентов, определяющих ее восстановительную способ-
ность. Соотношение составляющих редокс-пары определяет буферность систе-
мы к изменению окислительно-восстановительных условий при внешнем воз-
действии. 

Изменение окислительно-восстановительных условий в ДО для содержа-
щихся в них ТМ, по мнению В. Саломонса [Salоmons, 1995], имеет два основ-
ных следствия: во-первых, происходит изменение валентности металлов, и, во-
вторых, изменяются их формы нахождения. 

По окислительно-восстановительным условиям полный вертикальный про-
филь речных осадков по аналогии с озерными и морскими ДО можно разделить на 
три основные зоны (рис. 2.3): окислительную (аэробную), переходно-
восстановительную (умеренно-анаэробную) и восстановительную (анаэробную). 

Верхний окисленный слой осадка характеризуется наличием растворенно-
го кислорода и высокими значениями окислительно-восстановитель-ного по-
тенциала. В этом слое при участии аэробной микрофлоры трансформируется до 
90 - 95% органического вещества. Этот слой обогащен металлами с переменной 
валентностью, в первую очередь, Mn и Fe за счет диффузии из нижних слоев 
ДО их хорошо растворимых восстановленных форм. По мнению В.С. Выше-
мирского [Вышемирский, 1986], обогащение окисленного слоя осадка данными 
металлами происходит за счет их преобразования в окисленном слое ДО в ма-
лорастворимые соединения, которые выпадают в осадок и тем самым способст-
вуют дальнейшей их диффузии из нижних слоев. Этот процесс приводит к об-
разованию в верхних окисленных слоях ДО железомарганцевых конкреций, в 
которых также могут присутствовать Ni, Co, Cu и другие металлы [Вышемирский, 
1986]. 
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Таблица 2.5 

Типичные донорно-акцепторные реакции, протекающие в системе 
"придонный слой воды - поровый раствор - донные отложения" 

(адаптировано из [Heron, et al., 1993]) 

Тип реакции Фаза системы, в которой протекает данная реакция 

O2 + 4H+ + 4e- → 2H2O 

NO3 + 6H+ + 5e- → 0,5 N2 + 3H2O 

NO3 + 10H+ + 8e- → NH4
+ + 3H2O 

MnO2 + 4H+ + 4e- → Mn2+ + 2H2O 

Fe(OH)3 + 3H+ + 1e- → Fe2+ + 3H2O 

SO4
2- + 9H+ + 8e- → HS- + 4H2O 

CH2O + 4H+ + 4e- → CH 4 + H2O 

Придонный слой воды 

Придонный слой воды 

Придонный слой воды 

ДО 

ДО 

Поровый раствор + ДО 

Поровый раствор + ДО 

Общая окислительная способность* системы определяется: 

4[O2] + 5[NO3
-] + 2[Mn(IV)] + [Fe(III)] + 8[SO4

2-] + 4 [окисленный C] 

Общая восстановительная способность* системы определяется: 

8[NH4
+] + 2[Mn(II)] + [Fe(II)] + 8[S2-] + 4 [восстановленный C] 

 

* Все концентрации для растворенных веществ приведены в моль/л. 

 
 
В переходно-восстановительной зоне по мере уменьшения растворенного 

кислорода происходят различные биохимические процессы: нитратредукция, 
железоредукция, марганецредукция с участием соответствующих анаэробных 
организмов. Величина Eh в этой зоне варьирует от +100 до 
-100 mV относительно хлорсеребряного электрода сравнения. 

В восстановительной зоне, где растворенный кислород отсутствует, преоб-
ладают процессы сульфатредукции и метанообразования. Величины окисли-
тельно-восстановительного потенциала относительно хлорсеребряного элек-
трода сравнения для этих процессов составляют -100 ÷ -200 mV и < -200 mV, 
соответственно [Reddy, et al., 1986]. 

По всей глубине залегания донных отложений протекание приведенных на 
рис. 2.3 восстановительных реакций  (за исключением процессов восстановле-
ния марганца и железа) невозможно без участия микроорганизмов. Поэтому 
параллельно зональной смене химических восстановительных реакций (от 
окисления Сорг растворенным в поровой воде кислородом до метанообразова-
ния) в донных отложениях происходит последовательная замена одних штам-
мов микроорганизмов другими - аэробные гетеротрофы сменяются денитрифи-
каторами, затем, последовательно заменяя друг друга, появляются ферментеры, 
сульфатредуцирующие и метанредуцирующие бактерии [Stumm, Margan, 1981]. 
Движущей силой всей последовательности восстановительных реакций, проте-
кающих в толще донных отложений, является процесс биохимического разло-
жения органического вещества с помощью перечисленных выше нефотосинте-
зирующих организмов, в результате которого эти нефотосинтезирующие орга-
низмы получают необходимую для процессов метаболизма энергию. 
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Рис. 2.3. Схематическая диаграмма биогеохимических процессов в системе 

"вода - донные отложения" (адаптировано из [Meyer, et al., 1993]): 

1 - фотосинтез; 2 - окислительный метаболизм; 3 - денитрификация; 4 - марганецредукция; 5 - железоредукция; 6 
- сульфатредукция; 7 - зона метанообразования. 

 
 
В зависимости от количества органического вещества и скорости его рас-

пада интенсивность протекания восстановительных процессов в ДО может 
меняться в широких пределах. При интенсивно протекающих восстановитель-
ных процессах в толще осадка верхний окислительный слой обычно мал и со-
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ставляет около 1 см. При сравнительно низком содержании Сорг. восстанови-
тельные процессы развиваются слабо и окисленный слой может иметь значи-
тельную мощность - до нескольких метров в морских ДО [Остроумов, Волков, 
1967] и на всю глубину залегания для речных донных осадков. 

Со сменой окислительно-восстановительной зональности в донных отло-
жениях происходит закономерное изменение форм нахождения металлов [Пе-
рельман, 1989; Батоян, Касимов, 1985; Mcbride et al., 1978]. При этом, как пока-
зал анализ литературных данных, влияние окислительно-восстановительных 
условий ДО на формы нахождения в них металлов имеет одинаковый характер 
для природных вод любого типа, независимо от их химического состава или 
гидрологического режима. 

В окислительном горизонте концентрируются металлы, связанные в со-
единения с органическим веществом или входящие в состав аморфных гидро-
ксидов Fe и Mn [Sutherland, 2000; Salomons, 1995; Calmano et al., 1990; Выше-
мирский, 1986; Лазо, 1985; Luoma, Bryan, 1981; Tessier et al., 1995; Jenne, 1968]. 
В умеренно восстановленных условиях (Eh = +138 ÷ 
-57 mV) некоторые металлы могут присутствовать в виде карбонатов. В вос-
становительных горизонтах, где активно протекают процессы сульфатредук-
ции, накапливаются сульфидные формы металлов [EPA, 1996; Salomons, 1995; 
Davies-Colley et al., 1985; Батоян, Касимов, 1985; Лазо, 1985; Emerson et al., 
1983]. 

Наиболее активным, непосредственно участвующим в обменных процес-
сах с поровыми и придонными водами является верхний (0 - 10 см) слой дон-
ных отложений. В зависимости от гидрологического сезона в нем могут преоб-
ладать либо окислительные, либо восстановительные условия, которые, в свою 
очередь, определяют формы нахождения ТМ, а, следовательно, и их биодос-
тупность для бентосных организмов. Окислительные условия преобладают в 
зимне-весеннее время года, когда понижение температуры воды способствует 
повышению содержания растворенного кислорода и замедлению биохимиче-
ских процессов окисления органического вещества. В летне-осеннее время при 
повышении температуры воды за счет понижения концентрации растворенного 
кислорода и его интенсивного расходования на биохимические процессы в 
поверхностном слое донных отложений могут устанавливаться восстанови-
тельные условия. Смена окислительно-восстановительных условий влечет за 
собой либо образование в поверхностном слое ДО сероводорода за счет суль-
фатредукции, либо его окисление до сульфата. Это внутригодовое подвижное 
равновесие противоположно направленных процессов образования сероводо-
рода и его окисления получило название сульфат-сульфидного равновесия. 
Следствием сульфат-сульфидного равновесия являются сезонные изменения 
содержания ТМ в поверхностном слое ДО - накопление в виде нерастворимых 
сульфидов при анаэробных условиях летне-осеннего сезона и высвобождение в 
поровую воду при их окислении в зимне-весеннее время года. 

Отличительной особенностью речных ДО является преобладание в течение 
года в их поверхностном слое за счет интенсивного перемешивания водного 
потока окислительных условий, хотя в период летне-осенней межени при сни-
жении скорости течения и прогрева воды в речных заводях в поверхностном 
слое донных отложений могут также формироваться и восстановительные ус-
ловия [Папина и др., 1999]. 
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2.2.3. Влияние сульфат-сульфидного равновесия на содержание 
тяжелых металлов в донных отложениях 

Накоплению ТМ в донных отложениях водоемов и рек способствует образова-
ние их малорастворимых соединений неорганической и органической природы. 
Среди малорастворимых соединений металлов наименьшей растворимостью 
обладают сульфиды (MeS). Поэтому, в ряду биохимических процессов, проте-
кающих в донных отложениях, особое значение для ТМ приобретают те, ко-
нечным продуктом которых является образование свободного сероводорода. В 
природных донных отложениях таким процессом является сульфатредукция. В 
целом схема сульфатредукции и образования малорастворимых сульфидов 
сводится к следующему [Salomons, Forstner, 1984]: при анаэробных условиях 
сульфатредуцирующие бактерии, забирая кислород из сульфат-ионов, восста-
навливают их до сульфид-ионов, которые осаждают присутствующие в поро-
вой воде ионы металлов в донные отложения в виде прочных малорастворимых 
сульфидов. Схематическая диаграмма образования MeS в природных ДО пред-
ставлена на рис. 2.4. 

Достоверно установлено, что вне деятельности сульфатредуцирующих 
бактерий химическое восстановление S+6 (SO4

2-) до S2- (H2S) при невысоких 
температурах (менее 100оС) невозможно, поскольку энергия связи серы и ки-
слорода в SO4

2- чрезвычайно высока. Сульфатредуцирующие бактерии, заби-
рающие кислород из сульфатов и использующие при этом в качестве энергети-
ческого материала газообразный водород или Сорг, достаточно быстро осущест-
вляют это восстановление. В результате образуются H2S и продукты его 
диссоциации HS- и S2-. Для большинства водных экосистем иных путей образо-
вания этих соединений, кроме биохимического, нет [Крайнов, Швец, 1992]. 

Общее уравнение сульфатредукции имеет вид: 
 

(СН2О)106(NH3)16(H3PO4) + 106 H+ + 53 SO4
2- → 

→ 106 CO2 + 16 NH3 + 53 Σ H2S + H3PO4 + 106 H2O 
 

 

Рис. 2.4. Схематическая диаграмма образования MeS в природных 
донных осадках [Sаlomons, Forstner, 1984] 
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Первый член левой части уравнения отражает соотношения между наибо-
лее распространенными химическими элементами в совокупном живом веще-
стве морского планктона [Froelich, et al., 1979]. В более упрощенном виде урав-
нение сульфатредукции может быть представлено: 

 
2 СН2О + SO4

2- → 2 CO2 + S2- + 2 H2O,       [Goldhaber, Kaplan, 1974] 
SO4

2- + 2 Сорг → S2- + 2 H2O,                        [Крайнов, Швец, 1992] 
 
Сульфатвосстанавливающие бактерии получают энергию в процессе ана-

эробного дыхания, при котором акцепторами электронов служат SO4
2-, SO3

2-, 
S2O3

2- или So, восстанавливаемые до S2- [Biebl, Pfenning, 1977; Postgate, 1979]. 
Если в качестве доноров электронов выступают различные органические со-
единения: лактат, пируват, малат, фумерат или спирты (этанол, бутанол, про-
панол), то говорят о гетеротрофной сульфатредукции, если молекулярный во-
дород - об автотрофной [Чеботарев, 1978]. Возможность использования фуль-
во- и гуминовых кислот сульфатредуцирующими бактериями ограничена: они 
достаточны сложны для переработки [Крайнов, Швец, 1992]. 

Всестороннее изучение процессов сульфатредукции в водах различной 
степени трофности, солености, обогащенности сульфатами показало, что суль-
фатредуцирующие бактерии широко распространены и сосредоточены, в ос-
новном, в поверхностном слое ДО [Горленко и др., 1976], а также на взвешен-
ных частицах или на сульфиде железа [Jorgensen, 1978]. Жизнедеятельность 
сульфатредуцирующих бактерий зависит от ряда факторов: концентрации рас-
творенного Сорг, наличия сульфат-ионов, рН и Eh среды [Кузнецов, 1970]. По 
данным Л.Т.М. Баас-Бекинга с соавторами [Баас-Бекинг и др., 1963] сульфатре-
дуцирующие бактерии развиваются в широком интервале рН (4,1 - 9,9), Eh 
(+115 ÷ -400 mV), температуры (+2 ÷ +80оС) и солености воды (0 - 260 г/л). 
Изучение влияния температурного фактора на процессы сульфатредукции по-
казало, что при температурах 5 - 10оС основная часть сульфидов образуется из 
серосодержащих органических соединений, тогда как восстановление сульфа-
тов доминирует при температурах выше 20оС [Nedwell, Floodgate, 1972]. Срав-
нение интенсивности процессов сульфатредукции в пресных и морских ДО 
показало, что в последних эти процессы идут наиболее интенсивно [Laanbroek, 
Pfenning, 1981]. 

Вопрос о том, какой фактор определяет интенсивность процессов сульфат-
редукции - содержание SO4

2- или Сорг - остается до сих пор открытым. Боль-
шинство исследователей признает доминирующую роль органического вещест-
ва. Так, в работах [Smith, Klug, 1981; Ingvorsen et al., 1981; Parkin, Brock, 1981] 
показано, что в пресных водах интенсивность сульфатредукции зависит не 
столько от концентрации сульфат-ионов, сколько от их наличия вообще, так 
как уже при их содержании 30 мкмоль/л процесс протекает с максимальной 
скоростью. В пресных водоемах и реках, где содержание SO4

2- колеблется от 20 
- 50 мг/л и ниже, процесс сульфатредукции может сильно интенсифицировать-
ся сбросом биогенных веществ промышленного и бытового происхождения 
[Кузнецов, 1970]. Различаются также точки зрения на преимущественное обра-
зование сульфидов металлов в морских ДО по сравнению с пресноводными. По 
мнению В. Саломонса, в морской среде существуют более благоприятные ус-
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ловия для постоянного восполнения сульфат-ионов, расходующихся в процес-
сах сульфатредукции, что обеспечивает более интенсивное прохождение про-
цессов образования MeS в донных отложениях [Salоmons et al., 1987]. 
Д.М. Торо с соавторами [Di Toro et al., 1990], а также В. Дэвисон [Davison, 
1985; Davison et al., 1988], исследовавшие пресноводные глубоководные ДО, 
показали, что содержание сульфидов металлов в них немногим ниже, чем в 
морских ДО. 

Существование в поверхностном слое ДО внутригодового изменения 
окислительно-восстановительных условий влечет за собой смещение в ту или 
другую сторону сульфат-сульфидного равновесия. В свою очередь, эти смеще-
ния сульфат-сульфидного равновесия, связанные с трансформацией форм серы 
посредством сульфатредукции при анаэробных и окисления при аэробных ус-
ловиях, определяют внутригодовые колебания концентрации ТМ в поверхност-
ном слое ДО и их круговорот в системе "ДО - поровая вода - придонный вод-
ный слой". 

Внутригодовые изменения концентрации ТМ в поверхностном слое ДО 
сводятся к накоплению металлов в виде нерастворимых сульфидов при ана-
эробных условиях летне-осеннего сезона и высвобождению в поровую воду 
при их окислении в зимне-весеннее время года (подробнее см. раздел 2.2.1). 
Образование связи между ионами металлов и сульфид-ионами в ДО происхо-
дит в соответствии с химическими законами. В равновесной системе "ДО - 
поровый раствор" происходит поступенчатое осаждение сульфидов металлов. 
Первыми в ДО осаждаются ионы металлов, имеющие наиболее низкие произ-
ведения растворимости MeS, а последними - ионы металлов, имеющие наибо-
лее высокое значение произведения растворимости [Di Toro et al., 1992]. Отсю-
да, последовательность осаждения металлов из порового раствора при смене в 
слое ДО окислительных условий на восстановительные можно представить в 
виде убывающего ряда р-функции произведения растворимости их сульфидов 
(рПР = -lg ПР): Ag2S (49,2) > Сu2S (47,6) > Hg2S (47,0) > CdS (27,8) > PbS (27,2) 
> ZnS (23,8) > CoS (20,4) > FeS (17,2) > MnS (9,6). В обратной последователь-
ности эти металлы будут поступать в поровый раствор при смене восстанови-
тельных условий на окислительные [Berry et al., 1996]. 

Для оценки, какие из присутствующих в ДО металлов на определяемый 
момент времени связаны в виде MeS, используется один из четырех критериев 
качества ДО - критерий подвижности сульфидов [Третьякова, Папина, 2000; 
Ankley et al., 1996]. Если выполняется условие: ∑S2-/ ∑Me > 1, где ∑S2- 
(мкмоль/г) - сумма сульфидных форм (S2-, HS-); ∑Me (мкмоль/г) - сумма метал-
лов в ДО, имеющих ПР сульфидов меньше или равное ПР MnS, то все ТМ в 
анализируемом слое ДО, включая Fe и Mn, полностью связаны в MeS. Если это 
условие не выполняется, то с учетом ряда рПР сульфидов рассчитывается, ка-
кие металлы и в каком количестве могут быть связаны с другими лигандами. 

2.2.4. Распределение металлов в системе поровая вода - донные отложения. 
Сульфат-сульфидное равновесие и биодоступность металлов 

По мнению многих исследователей [Ankley et al., 1991; Hansen et al., 1996; Liber 
et al., 1996, Sibley et al., 1996; Hare et al., 1994], биодоступность ТМ в водоеме 
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напрямую связана с их подвижностью и контролируется процессами, происхо-
дящими в системе "донные отложения - поровый раствор". При этом, биодос-
тупность является определяющим фактором токсикологического воздействия 
ТМ на водные организмы: токсикологический эффект проявляется лишь в том 
случае, если ТМ для них доступны независимо от уровня содержания этих ме-
таллов в водных экосистемах [Третьякова, Папина, 2000; Ankley et al., 1994; 
Ankley et al., 1993; Wood, 1987]. Для бентосных организмов наиболее доступны 
растворенные формы металлов, присутствующие в поровых водах донных от-
ложений. Поэтому факторы, влияющие на распределение металлов в системе 
"донные отложения - поровый раствор", одновременно являются контроли-
рующими факторами их биодоступности. 

Как было показано в разделах 2.2.2 и 2.2.3 интенсивность обменного про-
цесса металлов между ДО и поровым раствором в наиболее активном поверх-
ностном слое ДО определяется сульфат-сульфидным равновесием. В анаэроб-
ных (восстановительных) условиях регулятором подвижности металлов в ДО 
выступает сульфидная фракция, так как произведение растворимости (ПР) MeS 
значительно ниже, чем ПР других форм нахождения металлов, таких как гид-
роксиды, карбонаты, фосфаты или гуматы (рис. 2.5). 

Так, на основе модельных и натурных экспериментов было показано, что 
MeS в донных отложениях является регулирующим фактором в накоплении ТМ 
гидробионтами - аккумуляция ТМ донными организмами тем ниже, чем выше 
содержание S2- в ДО [Третьякова, Папина, 2000; DeWitt et al., 1996; Hansen et 
al., 1996; Liber et al., 1996; Sibley et al., 1996; Hare et al., 1994]. Это объясняется 
тем, что при анаэробных условиях вследствие образования нерастворимых 
сульфидов концентрация металлов в поровых водах значительно снижается, и 
они становятся менее доступными для бентосных организмов. 

Несмотря на то, что большинство исследователей считают сульфидную 
фракцию ДО контролирующим фактором подвижности ТМ при анаэробных 
условиях, по мнению В.И. Мельничук, решение этой прикладной для геохимии, 
но фундаментальной для водной экологии проблемы сталкивается с принципи-
альными трудностями, связанными с так называемым сульфидным парадоксом 
[Мельничук, 1993]. Впервые о "сульфидном парадоксе" сообщалось в работе Б. 
Пресли и И. Каплан [Presley, Kaplan, 1972], где аномально высокие концентра-
ции ТМ были обнаружены в иловых водах восстановленных морских осадков. 
Авторы предложили два варианта объяснений этого факта: существование не-
известной твердой фазы или образование комплексов металлов с растворенным 
Сорг. В работе К. Морфета с соавторами [Morfett et al., 1988] при изучении ди-
намики ТМ в сезонных изменениях окисленного слоя ДО также были выявлены 
аномально высокие концентрации металлов над сульфидным осадком. Расчеты 
показали, что наблюдаемые концентрации превосходили теоретические для Zn в 3 
раза, для Pb и Cd в 6 раз, для Cu в 14 раз. Авторы предложили иную гипотезу: 
повышенные концентрации металлов связаны с крайне малой скоростью обра-
зования твердой фазы сульфидов в ДО при низких температурах. 
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Рис. 2.5. Растворимость сульфидов и гидрооксидов металлов [Ehrenfeld, Baas, 1983] 

 
 
В аэробных (окислительных) условиях регулятором подвижности металлов 

в системе «донные отложения - поровый раствор» в зависимости от ПР обра-
зующихся соединений могут выступать гумат-, карбонат-, фосфат-, сульфат- 
или гидроксид-ионы. В аэробных условиях речных экосистемах в подавляю-
щем большинстве случаев поступление металлов в поровую воду донных от-
ложений контролируется прочностью удерживания их оксидов (или гидрокси-
дов) на оксидах (гидроксидах) марганца и железа, входящих в состав ДО [Suth-
erland, 2000; Singh et al., 1999; Папина и др., 1999; Obrien, 1997; Jain, Ram, 1997; 
Jain, Ram, 1997a; Zhang, 1995, Schoer, Eggersgluess, 1982]. Оксиды и гидрокси-
ды железа и марганца по своей природе являются хорошими природными сор-
бентами тяжелых металлов, а их способность тонким слоем покрывать поверх-
ность других частиц твердого осадка дополнительно увеличивает их относи-
тельный вклад в сорбционную способность ДО [Bourg, Loch, 1995; Zhang, 

pH 

Концентрация 

растворенного 

металла, мг/л 
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1995]. Иногда это может приводить к нарушению обычно наблюдаемой обрат-
ной корреляции между размером фракции ДО и содержанием в ней подвижных 
форм ТМ [Папина и др., 1999; Ciszewski, 1998]. 

В речных экосистемах формирование донных отложений происходит за 
счет осаждения частиц ВВ, основу которых составляют частицы, образующие-
ся в результате переработки твердого материала берегов и ложа реки, а также 
поступившие в речное русло в результате вымывания из поверхностного слоя 
почв водосборного бассейна. На рис. 2.6 приведено распределение некоторых 
ТМ в основных фазах поверхностного слоя почв. Подвижные формы металла, 
которые при попадании в русло реки могут быть доступны для водной биоты 
(легкорастворимые, обменные формы, сорбированные на поверхности оксидов 
железа и марганца и связанные с органическим веществом), составляют от 10 (в 
случае с Cr) до 80% (в случае с Mo). В свою очередь, оксиды железа и марганца 
в составе подвижных форм могут составлять от 15 до 50%. 

В речной воде под действием процессов, описанных в разделах 2.1.3 и 2.1.4 
настоящего обзора, на поступивших в результате смыва с поверхности водо-
сбора твердых частицах происходит как межфазовое (ВВ-вода), так и внутри-
фазовое (за счет процессов сорбции-десорбции) перераспределение форм на-
хождения металлов. В донных отложениях, формирующихся за счет оседания 
частиц ВВ, осуществляется дальнейшее перераспределение форм нахождения 
металлов, в первую очередь, за счет изменения окислительно-
восстановительных условий, влияющих на обменные процессы в системе "дон-
ные отложения - поровый раствор" (см. раздел 2.2.2). Тем самым, существую-
щая разность в обменных процессах систем "ВВ - наддонной слой воды" и 
"донные отложения - поровый раствор", следствием которой является перерас-
пределение форм нахождения металлов при осаждении ВВ в ДО, определяется 
отличием внутригодового изменения окислительно-восстановительных усло-
вий этих систем. Вследствие перемешивания в наддонном слое воды в течение 
всего года существуют только окислительные условия, а в поверхностном слое 
речных ДО окислительные условия в летне-осеннее время года могут сменить-
ся на восстановительные (см. раздел 2.2.2). 

Используя технику метода последовательного химического экстрагиро-
вания, экспериментально был определен состав форм нахождения ТМ в по-
верхностном слое донных отложений большинства крупных рек мира [Singh et 
al., 1999; Dekov et al., 1997; Heiny, Tate, 1997; Contaminants…, 1996; Белоконь, 
Баас, 1993; Calmano et al., 1994; Zwolsman, 1993; Forstner, 1993; Forstner et al., 
1990; Поведение…, 1991; Gibbs, 1977]. По обобщенным литературным данным 
из наиболее экологически значимых форм нахождения металлов (все за исклю-
чением остаточных форм) доминирующими в составе речных ДО в порядке 
убывания являются: оксидные ≈ органические > карбонатные > обменные. Од-
нако представленная последовательность распространенности форм нахожде-
ния металлов справедлива только для ДО с окислительными условиями. В лет-
не-осенний период года за счет понижения концентрации растворенного ки-
слорода и его интенсивного расходования на биохимические процессы в 
поверхностном слое ДО окислительные условия могут смениться на восстано-
вительные. В этом случае вследствие изменения сульфат-сульфидного равнове-
сия (см. раздел 2.2.3) доминирующими формами нахождения металлов в соста-
ве ДО будут сульфидные формы. 
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Рис. 2.6. Распределение форм тяжелых металлов в почвах: 

1 - легкорастворимые формы; 2 - обменные формы; 3 - связанные с оксидами Fe и Мn; 4 - связанные с органиче-
ским веществом; 5 - остаточные формы [Kabata-Pendias, 1994]. 

 
Следствием сезонной изменчивости форм нахождения ТМ в составе ДО 

является сезонная изменчивость их биодоступности, которая определяется 
уровнем содержания металлов в поровом растворе. Так, если при анаэробных 
условиях (Eh = -150 mV) из ДО в поровый раствор может перейти только около 
2% Cd, а в умеренно восстановительных условиях (Eh = +50mV) - около 20%, 
то при окислительных условиях (Eh = +500 mV) в поровый раствор переходит 
уже около 64% данного металла [Gambrell et al., 1983]. Таким образом, в одном 
и том же месте реки при смене анаэробных условий ДО на аэробные биодос-
тупность Cd может возрасти более чем в 30 раз. 

Знание особенностей внутригодового изменения биодоступности ТМ име-
ет большое практическое значение при выборе оптимального времени для по-
лучения экологически чистой продукции при заготовке речных и морских бен-
тосных организмов, используемых в пищу. Особо важное значение выбор сезо-
на отбора приобретает для гидробионтов, имеющих короткий период 
выведения токсичных металлов из организма, например для мидий и ракооб-
разных. В табл. 2.6 приведены средние концентрации общей (Hgt)  и монометил- 
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Таблица 2.6 

Средние концентрации Hgt и MMHg в мидиях и креветках, отобранных 
в эстуарии р. Шельдт весной и осенью 1996 г., нг/г [Papina et al., 1999] 

Дата отбора Показатель 

апрель сентябрь 

Мидии (Mytilus edutis)   

Hgt 115 ± 19 29 ± 6 

MMHg 12 ± 2 7,3 ± 1,1 

Креветки (Crangon crangon)   

Hgt 68 ± 10 20 ± 4 

MMHg - - 

 
 
 
ртути (MMHg) в теле мидий и креветок, отобранных в различные периоды года 
в эстуарии реки Шельдт. Содержание общей ртути в мидиях в сентябре снижа-
ется почти в 5 раз (а наиболее токсичной монометилртути - почти в 2 раза) по 
сравнению с апрелем того же года. Аналогичное снижение содержания общей 
ртути более чем в 3 раза наблюдается и для креветок. Следовательно, опти-
мальным временем для заготовки мидий и креветок в странах с умеренным 
климатом является август-сентябрь месяцы, когда, вследствие протекания про-
цессов сульфатредукции и образования плохорастворимых сульфидов, биодос-
тупность токсичных металлов в донных отложениях снижается до минимально 
возможной. 



43 

ЗАКЛЮЧЕНИЕ 

На содержание и распределение ТМ в системе "вода - взвешенное вещество - 
донные отложения" оказывают влияние большое количество факторов. Наибо-
лее значимыми из них являются: физико-химический состав воды (в первую 
очередь, Eh, pH, наличие комплексообразователей), композиционный и грану-
лометрический состав ВВ и биохимические процессы, отвечающие за обмен-
ные процессы в системе "донные отложения - поровый раствор". 

Растворенные формы металлов в отсутствии комплексообразователей мо-
гут находиться в речных водах в виде гидратированных катионов или, в случае 
переходных металлов в виде гидратированных анионов. В зависимости от фор-
мы нахождения концентрация металлов в растворе при варьировании pH изме-
няется по-разному: с уменьшением pH среды происходит десорбция катионных 
форм металлов с поверхности твердых частиц ВВ или ДО и поступление их в 
воду, тогда как растворимость анионных форм металлов имеет противополож-
но направленную зависимость от pH. Присутствие в речных водах комплексо-
образователей приводит к связыванию ионов металлов в растворимые соедине-
ния и удерживанию их в водной толще. Основными комплексообразователями 
ТМ в слабоминерализованных речных водах выступают растворенные органи-
ческие вещества (РОВ), ионы OH-, HCO3

- и Cl-, а также встречающиеся в муни-
ципальных стоках F-, NH3, SCN-. 

Распределение ТМ в системе "вода - взвешенное вещество" определяется 
процессами сорбции (десорбции), контролирующими массообмен между ком-
понентами этой системы. При фиксированном химическом составе природных 
вод поверхностная адсорбция ТМ на частицах ВВ зависит от гранулометриче-
ского и композиционного состава последних. Как правило, содержание метал-
лов в различных гранулометрических фракциях ВВ и ДО увеличивается с 
уменьшением размера фракций, что определяется увеличением удельной пло-
щади поверхности частиц с уменьшением размера фракций. Общая сорбцион-
ная емкость ВВ (ДО) определяется их композиционным составом. Из всей со-
вокупности компонентов минеральной составляющей речных ВВ или ДО (кар-
бонатные породы, алюмосиликаты и гидроксид железа с примесью гидроксида 
и оксида марганца) наиболее хорошим сорбентом металлов является гидроксид 
железа. Осаждение металлов на его поверхности происходит как за счет про-
цессов сорбции, так и процессов соосаждения. Немаловажную роль в процессах 
сорбции растворенных форм металлов играет образование ими прочных гумат-
ных комплексов с нерастворимыми гуминовыми кислотами, входящими в со-
став ВВ и ДО. 
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Наиболее типичными движущими силами обменных процессов в системе 
"донные отложения - поровый раствор" являются градиент изменения окисли-
тельно-восстановительных условий и значения pH, а также концентрация рас-
творенного органического вещества. Внутригодовое изменение окислительно-
восстановительных условий влечет за собой изменение в ДО сульфат-
сульфидного равновесия, которое сводится либо к образованию сероводорода 
за счет процессов сульфатредукции, либо к его окислению. Следствием суль-
фат-сульфидного равновесия являются сезонные изменения содержания и форм 
нахождения ТМ в поверхностном слое ДО - накопление в виде нерастворимых 
сульфидов при анаэробных условиях летне-осеннего сезона и высвобождение в 
поровую воду при их окислении в зимне-весеннее время года. 
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