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Проведена ревизия опубликованных результатов токсикологических тестов по 
определению критических концентраций (острых и хронических) и механизмов действия 
некоторых металлов и элементов-анионогенов на лососевых рыб. Выбор элементов вы-
полнен на основе анализа примесного состава поверхностных вод территорий активного 
вулканизма и добычи минерального сырья на п-ове Камчатка.
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Toxicological tests of salmons on acute and chronic critical concentrations of 15 chemical 
elements (Cu, Zn, Pb, Co, Ni, Mn, Sb, Al, Fe, Mo, V, Se, S, As, B) are executed and compared 
with cited data, with special attention to mechanisms of the toxins physiological effects on fish, 
including their synergistic and antagonistic influence. These elements are the most common 
pollutants of spawning rivers in Kamchatka. For better comparability, the standard test object 
is used, as rainbow trout. Regional amendments to the normative standards of anthropogenic 
discharges are proposed.
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Введение
В Российской Федерации при расчетах нормативов допустимых сбросов и 

оценке ущерба от сбросов химических загрязнителей в водные объекты рыбохозяй-
ственного значения используются фиксированные величины предельно допустимых 
концентраций химических элементов и их соединений (приказы Минприроды РФ 
№ 333 от 17.12.2007 и Росрыболовства № 20 от 18.01.2010, № 1166 от 25.11.2011). 
Предельно допустимые концентрации рассчитаны для каждого элемента (соедине-
ния) отдельно по результатам биотестирования на наиболее восприимчивой группе 
гидробионтов и утверждены для всей страны**. Сами результаты токсикологических 
экспериментов ведомственных институтов и Главрыбвода по большей части не 
опубликованы. Очевидная критика такого подхода связана с невозможностью учесть 
in vivo сложные и многофакторные процессы, возникающие в реальных природных 
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условиях. Система «пороговых предельных концентраций» без учета региональной 
специфики экосистем не дает объективной научной основы для сравнительного 
анализа влияния загрязнителей при различных составе вод и структуре фауны ги-
дробионтов (Волков и др., 1988).

Хроническая токсичность растворенных веществ и их соединений в поверхност-
ных водах зависит от гидрологических условий (температура, рН, мутность), минера-
лизации (в особенности жесткости), трофности экосистем (концентрации органиче-
ских лигандов), длительности воздействия, структуры сообществ гидробионтов и их 
региональной преадаптированности. Потенциально опасные вещества могут усиливать 
действие друг друга или, наоборот, выступать физиологическими антагонистами. На 
качество среды обитания влияет равновесное распределение токсикантов между наи-
более биологически активной растворенной формой, адсорбатами на поверхности 
минеральных взвесей, взвешенными наночастицами, комплексами (абсорбатами) с 
органическим веществом, аккумулятами в составе донных отложений.

В связи со сложной картиной токсичности природных вод Минприроды РФ в своих 
руководящих документах (Приказ № 333 от 17.12.2007; РД 52.24.622-2001) полагает 
целесообразным проработать возможность применения дополнительных условий нор-
мирования сбросов веществ со сточными водами в связи с региональной спецификой 
и при необходимости внести корректировку в действующие нормативно-методические 
документы по данному вопросу.

Одну из наиболее крупных геохимических аномалий на территории России 
представляет Камчатский край с очагами новейшего вулканизма и горообразования. 
В реках территории, где воспроизводятся многочисленные популяции промысловых 
видов лососевых рыб (Salmonidae, Teleostei), повышен природный фон нескольких 
тяжелых металлов и неметаллических токсикантов. Химическое загрязнение оказы-
вает масштабное воздействие на воспроизводство лососей. К настоящему времени по 
большинству региональных загрязнителей накоплены сведения, касающиеся физио-
логического эффекта и механизмов воздействия на лососей. Учет данных эксперимен-
тальной токсикологии может способствовать более точной оценке силы негативного 
воздействия на нерестовые реки при переходе к региональному нормированию хими-
ческого загрязнения.

В ходе многолетнего анализа состава вод лососевых рек Камчатки было обнаруже-
но, что по всему полуострову в районах добычи минерального сырья и на территориях 
современного вулканизма (горообразования) повышена концентрация нескольких не-
специфических токсикантов. Среди них микроэлементы медь, цинк, свинец, марганец, 
железо, ванадий, сурьма и алюминий, а также молибден, селен и сера. Такие элементы, 
как никель, кобальт, бор и мышьяк, характеризуются избыточным содержанием в реках 
лишь отдельных районов (например, Шанучского месторождения, кальдеры Узон, 
склонов вулкана Кошелева). Особо опасные токсичные элементы (ртуть, кадмий и т.п.) 
в реках Камчатки присутствуют в минимальных концентрациях.

Цель настоящего обзора — ревизия информации о токсическом эффекте основных 
региональных полютантов.

Материалы и методы
Материалом для обзора послужили опубликованные результаты исследований 

токсичности основных элементов-загрязнителей. Для получения сравнимых данных 
учитывались критические значения концентраций токсикантов в острых (продолжи-
тельностью до 96 ч) и хронических тестах на наиболее распространенном объекте 
токсикологических исследований из группы лососевых рыб — радужной форели 
Parasalmo (Oncorhynchus) mykiss sbsp. irideus и gardneri. Обзор дополняли данными по 
влиянию токсикантов на другие виды лососевых рыб. Согласно механизмам ответной 
реакции рыб на изменения концентрации токсикантов использовали разработанную 
универсальную схему количественной градации степени воздействия (Лукьяненко, 
1983; Newcombe, MacDonald, 1991), включающую данные по сублетальным концен-



212

трациям, приводящим к изменению нормального течения физиологических процессов 
у 10…100 % подопытных рыб (ЭК10 … ЭК100), а также летальным концентрациям 
токсичных элементов (ЛК10 … ЛК100).

Результаты и их обсуждение
Металлы. В поверхностных водах металлы пребывают в форме простых ги-

дратированных катионов (наиболее токсичны), многоядерных гидроксокомплексов с 
основными анионами, гуматных соединений, коллоидных окисей. В организм рыб рас-
творенные металлы попадают преимущественно через жаберный эпителий и кишечник, 
сорбционная площадь которых значительно больше площади тела. Помимо простой 
диффузии катионы металлов-токсикантов проникают через эпителий облегченным 
путем с участием белковых каналов, вытесняя основные акцепторы из транспортных 
систем (Grosell, Wood, 2002; Vankhede, 2003). Железо и в некоторых случаях другие 
металлы могут переноситься через мембрану путем эндоцитоза (Simkiss, Taylor, 1989). 
Быстрый транспорт металлов по всем системам органов обеспечивают цистеин и ги-
стидин, глутатион, малат и белки-трансферины (Grosell, Wood, 2002; Bury et al., 2003). 
В зависимости от источника поступления — из воды или пищи — металлы первона-
чально аккумулируются в жабрах или кишечнике (Franklin et al., 2005; Sappal et al., 
2009), далее — в печени и почках, а также в костях и коже (Jezierska, Witeska, 2006; 
Golovanova, 2008). У ранней молоди лососей наиболее активная биоаккумуляция про-
исходит в опорных структурах (Maage et al., 1989), причем скорость биоаккумуляции 
обратно пропорциональна скорости роста — у быстро растущих рыб эффект отравления 
проявляется слабее (Ward et al., 2010). 

В организме тяжелые металлы (ТМ) взаимодействуют с тиольными, карбоксиль-
ными и фосфатными группами биополимеров, блокируя активные центры ферментов 
и функциональных белков; вытесняют эссенциальные микроэлементы из активных 
центров ферментов; связываются с нуклеотидами, подавляя синтез и репарацию ДНК. 
Основное неспецифическое действие всех ТМ связано с ингибированием работы АТФ-
азных антиоксидантных ферментов и развитием общего окислительного стресса, а 
также с торможением проведения нервных импульсов. На ранних этапах отравления 
сильнее всего страдают жабры — происходит чрезмерное ослизнение, истончение и 
разрушение респираторного эпителия, влекущее за собой асфиксию и угнетение актив-
ности рыб (Kodama et al., 1982; Eisler, 1993; Waser et al., 2009). Другая мишень — орга-
ны хеморецепции. В концентрациях от 0,005 мг/л катионы меди купируют обоняние, 
приводя к снижению пищевой активности молоди лососей (Baldwin et al., 2011). При 
длительном отравлении снижается иммунитет, эффективность ассимиляции пищи, 
резистентность к паразитарным инфекциям; замедляется обмен веществ и скорость 
роста, изменяется поведение; развитие молоди проходит с аберрациями и патологиями 
(Лукьяненко, 1983; Baker et al., 1983; Redding, 2002; Golovanova, 2008). Наночастицы 
ТМ на фоне сходной симптоматики поражения сильнее, по сравнению с растворенны-
ми формами, повреждают ткани кишечника, печени и мозга (Al-Bairuty et al., 2013).

Токсичность металлов видоспецифична, зависит от жизненной стадии и физио-
логического состояния рыб. Так, радужная форель в среднем в 1,5 раза чувствительнее 
к отравлению ТМ, чем гольцы рода Salvelinus*. Наибольший отравляющий эффект 
при избытке металлов проявляется на критических стадиях развития лососей во вре-
мя выклева и перехода на внешнее питание, с возрастом устойчивость к отравлению 
повышается (Алабастер, Ллойд, 1984). В 96-часовых тестах ЛК50 свинца в мягкой 
воде для предличинок атлантического лосося Salmo salar составляет 0,03 мг/л, а для 
сформированных пестряток — 0,07 мг/л (Grande, Andersen, 1983). В 96-часовых тестах 
на мальках радужной форели ЛК50 меди составляет 0,02 мг/л (Eyckmans et al., 2011), а 
для взрослых рыб того же эффекта можно достигнуть лишь при добавлении к 0,02 мг/л 

* Ambient water quality criteria for cooper. Wash., D.C.: U.S. ЕРА, 1984. 89 р.; Ambient water 
quality standards for manganese. Suite, CO, US: GEI Consultants, Inc. Ecological Division. 2009. 28 p.
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меди 0,905 мг/л цинка (Chapman, Stevens, 1978). Для производителей кижуча Onco-
rhynchus kisutch острую ЛК50 обеспечивает добавление к 0,057 мг/л меди 1,755 мг/л 
цинка (Chapman, Stevens, 1978).

На токсичность металлов также существенно влияют рН (Freeman, Everhart, 1971), 
температура (Sokolova, Lannig, 2008), концентрация неорганических и органических 
лигандов (Roy, 1999), щелочность (Kjoss et al., 2005), а также жесткость воды (Water …, 
1972*; Varanasi, Gmur, 1978). Катионы кальция и магния снижают проницаемость кле-
точных мембран и вступают в конкуренцию с ионами более токсичных ТМ за сродство 
к субстратам (Chowdhury et al., 2005). Подбирая концентрацию карбоната кальция, 
удается снизить токсичность цинка на порядок — острая ЛК50 для радужной форели 
изменяется от 0,15 мг/л при 3 мг/л CaCO3 до 15,0 мг/л при 500 мг/л CaCO3 (Eisler, 
1993). В 30-дневных тестах насыщение воды солью кальция с 1 до 5 моль/л привело к 
смещению ЛК10 для молоди форели с 0,185 до 0,902 мг/л. Дальнейшим повышением 
концентрации Са2+ удалось добиваться эффекта, при котором прямая токсичность 
цинка не проявилась даже при концентрации 0,974 мг/л (DeSchamphelaere et al., 2005). 
Падение концентрации кислорода в воде с 7 до 2 мг/л, что ниже оптимума для лососей, 
вызывает повышение острой токсичности цинка в 1,5 раза (Алабастер, Ллойд, 1984).

Медь (Cu), цинк (Zn) и свинец (Pb) присутствуют в поверхностных водах в форме 
2-валентных катионов, при этом токсичность Zn и Pb ниже, чем Cu, поскольку они легче 
образуют многоядерные гидрокарбонатные комплексы, а в высокоцветных водах — 
стабильные гуматные комплексы (Bowen, 1966). В сульфатных водах свинец оседает 
в виде PbSO4. Специфичность действия меди связана с выраженным торможением 
работы K-Na-АТФазы и мембраносвязанной глутатионзависимой пероксидазы при 
избыточном стимулировании пентозофосфатного шунта (Alti, Canli, 2011; Eyckmans 
et al., 2011). В результате развития неконтролируемого окислительного процесса в 
жабрах и крови накапливаются аскорбиновая кислота и продукт свободнорадикально-
го окисления липидов — малоновый диальдегид (Eyckmans et al., 2011). Цинк также 
отличается патогенным действием на эмбрионы рыб за счет его специфической роли 
в функционировании ДНК- и РНК-полимераз (Eisler, 1993). Свинец обладает особой 
нейротоксичностью и блокирует систему синтеза гемоглобина (угнетает активность 
феррохелатазы), инактивирует эстеразы (Brix et al., 2012). По мере аккумуляции меди, 
цинка и свинца начинаются апоптоз клеток печени и почек, отслоение и истончение 
эпителия (NiShuilleabhain et al., 2006), разрушение мембран и гемолиз (цитолиз) эри-
троцитов (Kodama et al., 1982) и даже обширные некрозы (Golovanova, 2008).

В острых тестах на молоди чавычи Oncorhynchus tschawytscha сублетальный 
эффект наблюдался при 0,011 мг/л Cu и лишь 0,093 мг/л Zn (Finlayson, Verrue, 1980). 
Острая ЛК50 для ранней молоди радужной форели в очень мягкой воде составляет 0,020 
мг/л Cu (Eyckmans et al., 2011), 0,150 мг/л Zn (Eisler, 1993) и 0,127 мг/л Pb (Mebane et 
al., 2008). При минерализации 30 мг/л этот показатель для подросшей молоди смеща-
ется до 0,08 мг/л Cu, 0,83 мг/л Zn* и 1,0 мг/л Pb (Brown, 1968). Хроническая ЭК50 меди 
в мягкой воде определена для радужной форели и прочих тихоокеанских лососей на 
уровне 0,01–0,02 мг/л (Baker et al., 1983). ЭК10 свинца в 69-дневных тестах на ранней 
молоди форели равна 0,005 мг/л (Mebane et al., 2008). При 3-месячной экспозиции мо-
лоди форели ЭК10 свинца составила 0,02 мг/л*. Примечательно, что для американской 
палии Salvelinus fontinalis ЛК50 свинца в 96-часовых тестах в мягкой воде равна 4–5 
мг/л, в жесткой воде — 440 мг/л (Pickering, Henderson, 1966); хроническая ЭК50 меди 
для палии находится на уровне 0,004 мг/л**.

Кобальт (Co), никель (Ni) и марганец (Mn) могут присутствовать в природной 
среде в разных степенях окисления, однако наиболее стабильны неорганические и 
органические комплексы с 2-валентными катионами. Кобальт находится в растворен-

* Water quality criteria: a report of the committee on water quality criteria, environmental 
studies board. Wash., D.C., 1972. 594 p.

** Ambient … (1984).
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ной форме в диапазоне рН 5,5–6,5, при рН > 7,0 он сорбируется на частицах взвеси и 
выпадает в виде CoCO3*. Никель в поверхностных водах образует многочисленные 
комплексы, доминирующее положение среди которых занимают соединения с нитра-
тами, гуминовыми и фульвокислотами. Избыток кобальта и никеля нарушает эритро- и 
гемопоэз, вызывает гипергликемию и гиперсинтез тироидных гормонов, разбаланси-
ровку обмена липидов. Острая ЛК50 кобальта для ранней молоди радужной форели 
при жесткости 25 мг/л составляет 0,346 мг/л (Marr et al., 1998). По другим данным, 
в 28-дневных тестах ЛК50 для личинок форели достигает 0,47 мг/л (Birge, 1978), а в 
14-дневных экспериментах ЭКmin для пестряток равна 0,255 мгСо/л*. Острая ЛК50 
никеля для молоди форели в зависимости от факторов среды изменяется от 0,0309 до 
0,0355 мг/л. В хронических тестах на оплодотворенной икре гибель эмбрионов начи-
нается при концентрации никеля 0,134 мг/л**.

Марганец в кислой воде образует устойчивые растворимые комплексы с хлоридом 
и сульфатом, при рН > 5,5 и насыщении воды кислородом начинает образовываться 
слаборастворимый интактный оксид***. Специфическое токсическое действие этого 
элемента связано с угнетением кальциевого обмена и снижением концентрации кати-
онов основных микроэлементов в крови, что влечет за собой нарушение осморегуля-
ции. Основные органы-мишени — нервная система, почки и органы кровообращения 
(Давыдова, 1991). В 96-часовых тестах ЛК50 марганца для молоди радужной форели в 
мягкой воде рассчитана равной 5,32 мг/л****. При этом по данным Davies и Brinkman 
(1998) для 30-дневной молоди форели длиной около 3 см этот показатель равен 2,01 
мг/л, для подросшей молоди средней длиной 6,2 см — 14,5 мг/л, а для двухлеток длиной 
около 12 см — 30,0 мг/л***. Острая ЛК50 для молоди палии в среднем составляет 7,483 
мг/л****. В 28-дневном тесте на личинках радужной форели сразу после вылупления 
ЛК50 марганца составила 2,9 мг/л (Birge, 1978). В 4-месячном тесте на молоди форели 
при жесткости 29 мг/л ЭК10 марганца определена на уровне 1,201 мг/л, а при жесткости 
171 мг/л — на уровне 3,477 мг/л (Davies, Brinkman, 1998).

Сурьма (Sb) в нормальных условиях пребывает в форме гидрокомплексов 
5-валентных катионов, а также более токсичных 3-валентных катионов и анионов 
дисульфо-5-валентной сурьмы Sb(SО4)2

– (Filella et al., 2002). Механизмы специфиче-
ского токсического действия этого металла на гидробионтов изучены недостаточно. 
Наиболее чувствительны к сурьме планктонные ракообразные: в 96-часовых тестах ЛК50 
для Daphnia magna в пересчете на Sb (III) равна 0,022 мг/л*****, в 48-часовых тестах 
ЛК100 для дафний составляет 5,0 мг/л (Nam et al., 2009). В это же время для эмбрионов 
и личинок радужной форели ЛК50 Sb3+ в 96-часовых тестах оценена на уровне 37 мг/л 
(Doe et al., 1987). В 28-дневных тестах на эмбрионах форели ЛК50 Sb3+ при разных 
условиях составляет 0,58–0,66 мг/л, а сублетальный эффект регистрируется при 0,17 
мг/л (Birge et al., 1979a).

Алюминий (Al) при рН от 6,5 до 8,0 плохо растворим и преимущественно на-
ходится в форме алюминат-иона Al(ОН)4

–, но в кислой и щелочной среде переходит 
в свободный 3-валентный катион (Smeltzer, 1990). По сравнению с ТМ алюминий 
отличается специфическим токсическим действием, так как октоэдрический катион с 
малым радиусом и константным зарядом не способен эффективно замещать рабочие 
микроэлементы в активных центрах ферментов. При отравлении алюминием респи-
раторный эпителий покрывается пленкой коллоидной окиси и чрезмерно ослизняется, 
что влечет за собой отек и разрушение ламелл, изменение ионного состава плазмы 
крови и гипоксию (Dussault et al., 2001). Токсичность алюминия сильнее прочих ме-

* Water quality guidelines for cobalt. Victoria, B.C.: Ministry of Water, Land and Air 
Protection, 2004. 59 p.

 ** Ambient aquatic life water quality criteria for nickel. Wash., R.I.: U.S. EPA, 1986. 93 р.
 *** Manganese and its compounds: Environmental aspects : Concise international chemical 

assessment document. Geneva, EU., 2004. Vol. 63. 70 p.
 **** Ambient … (2009).
***** Ambient water quality criteria for antimony. Wash., D.C.: U.S. EPA, 1980. 114 p.
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таллов зависит от рН. В нейтральной среде соединения алюминия выпадают в осадок, 
а алюминат-ион проявляет низкую реакционную активность. Так, при рН 7 равно-
весный раствор гидроксида алюминия соответствует концентрации 0,05 мгAl/л и не 
оказывает воздействия на молодь радужной форели, но при рН 9 растворяется 5 мгAl/л, 
обеспечивая 100 %-ный летальный эффект (Freeman, Everhart, 1971). В 96-часовых 
тестах при рН 8,0–8,6 ЛК50 растворенного алюминия для форели в среднем составляет 
0,60 мг/л, изменяясь от 0,36 мг/л при жесткости 20 мг/л до 0,79 мг/л при жесткости 
100 мг/л (Gundersen et al., 1994). В 16-дневных тестах при рН 8 ЭК10 алюминия для 
радужной форели оценена на уровне 0,08–0,10 мг/л (Gundersen et al., 1994). В кислой 
среде токсичность алюминия резко возрастает. В острых тестах на форели 0,75 мг/л 
алюминия практически не оказывает воздействия при рН 6,5 и вызывает 100 %-ный 
сублетальный эффект при рН 6,1 (Neville, 1985). Для личинок атлантического лосося 
пороговая концентрация алюминия, вызывающая дополнительные сублетальные эф-
фекты и замедление развития при выдерживании в воде с рН 5,5, определена на уровне 
0,071 мг/л (Buckler et al., 1995). При рН 5,2 ЛК50 для молоди атлантического лосося 
равна 0,054 мг/л (Roy, 1999), но при рН 9,5 острого эффекта не оказывает даже 0,35 
мг/л растворенного алюминия (Poleo, Hytterod, 2003).

Железо (Fe), которое играет важнейшую роль в функционировании биосистем 
всех уровней, отличается слабой токсичностью. У рыб существует высокоемкостная 
система регуляции содержания железа в организме (белки ферритины — трансферины), 
но хронический избыток этого металла вызывает замедление роста и увеличение за-
болеваемости (Desjardins et al., 1987; Magarios et al., 1994). При рН > 7 основная часть 
растворенного железа находится в составе Fe(OH)2

+, в кислой среде, в частности в 
присутствии гуминовых кислот преобладает более токсичный катион Fe2+ (Dave, 1984; 
Gerhardt, 1992). В природных условиях токсическое действие железа очень похоже на 
неспецифическое действие алюминия и связано с образованием пленки оксида (охры) 
на респираторном эпителии (Vuori, 1995). В лабораторных условиях гибель ранней 
молоди радужной форели в острых тестах при нейтральном рН отмечается при 1,3 мг/л 
Fe2+ (Amelung, 1982). В 48-часовых тестах у молоди форели и атлантического лосося 
сублетальный эффект проявлялся при концентрации 1–5 мг/л Fe3+, в первую очередь 
страдали ткани печени и селезенки (Standal et al., 1997). В целом острый летальный 
эффект железа для молоди рыб при разном сочетании условий варьирует в пределах 
концентрации 0,3–2,0 мг/л (Dave, 1984).

В растворах, содержащих повышенную концентрацию сразу нескольких металлов, 
может наблюдаться эффект аддитивной и синергетической токсификации, или наобо-
рот, нейтрализации действия одного металла другим. Наиболее выражен синергизм 
Zn, Pb и Al с Cu (Chu, Chow, 2002). Так, для молоди чавычи ЛК50 меди в 96-часовых 
тестах изменялась от 0,034 до 0,026 мг/л при добавлении 0,011 мг/л менее токсично-
го цинка (Finlayson, Verrue, 1982). Хроническая ЛК50 раствора меди, цинка и кадмия 
достигается при 40 % от ЛК50 простых растворов (Eaton, 1973). Для Al и Zn известно 
антагонистическое действие на работу ферментов, например некоторых дегидратаз 
(Abdulla et al., 1979).

По мере биоаккумуляции потенциально опасных катионов у рыб активизируются 
механизмы активной детоксикации. Попадая с кровью в опорные структуры, металлы 
иммобилизуются посредством включения в нерастворимые соли (Кашулин, Решетни-
ков, 1995; Kashulin et al., 2001). В клетках печени и почек ТМ связываются цитоплазма-
тическими низкомолекулярными лигандами (главным образом глутатионом), а также 
пептидами и белками из группы металлотионеинов (Grosell, Wood, 2002; Chowdhury 
et al., 2005). Эти обогащенные цистеином (-SH группа) молекулы массой от 0,5 до 14,0 
кДа участвуют в поддержании гомеостаза металлов и регулируют процессы свободно-
радикального окисления. Одна молекула ТМ может связать до 7 ионов кадмия и цинка 
или до 12 ионов меди и ртути, причем более токсичные Cu и Hg вытесняют Zn и Cd 
(Giguere et al., 2003; Sutherland, Stillman, 2011). При оксидативном стрессе в печени 
и почках гидробионтов наблюдается быстрый рост концентрации металлотионеинов 
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(Данилин, 2010). Связанные с ТМ молекулы подвергаются конъюгации и депониро-
ванию в лизосомах и мембранных гранулах, после чего удаляются из клеток путем 
экзоцитоза и далее из организма — с желчью и мочой (Grosell, Wood, 2002; Bury et al., 
2003). Активация механизмов биохимической детоксикации во время предварительной 
акклимации позволяет сместить пороговую летальную концентрацию ТМ. Например, 
после выдерживания эмбрионов чавычи при летальных концентрациях меди и цинка 
(0,037 мгCu/л + 0,132 мгZn/л) у выживших особей после выклева ЛК50 меди повыша-
лась на 0,01 мг/л (Finlayson, Verrue, 1982). Длительное выдерживание производителей 
нерки Oncorhynchus nerka при сублетальной концентрации цинка позволило получить 
острую ЛК50 для молоди в мягкой воде, равную 0,75 мг/л (Chapman, 1978).

Анионогенные элементы. В отличие от металлов, анионогены интенсивнее 
мигрируют в щелочных водах и выпадают в составе солей при закислении. Токсичные 
анионогены часто проявляют антагонистическое действие по отношению к ТМ, напри-
мер соединения селена в жабрах, крови, печени и селезенке рыб в значительной степени 
компенсируют работу блокированных металлами пероксидаз и оксидаз, в результате 
чего происходит нормализация показателей крови (Ates et al., 2008).

Молибден (Mo) присутствует в поверхностных водах в форме MoO4
2−, а метал-

лические свойства с образованием катиона MoO2
+ проявляет лишь при рН < 5 (Jones, 

1999). Избыток молибдена приводит к накоплению в крови продуктов азотистого 
обмена, вызывает оксидативный стресс и анемию, разрушение почек*. Негативный 
эффект соединений молибдена на жизнедеятельность радужной форели проявляется 
особо отчетливо на этапе выклева и перехода на внешнюю пищу — нарушения ме-
таболизма и гибель части особей в 28-дневных тестах регистрируются при 0,73–0,79 
мгMo/л (Birge et al., 1980). У старшей молоди ЭК10 гидрокарбоната диокиси молибдена 
в 78-дневных тестах составляет 43,2 мг/л (DeSchamphelaere et al., 2010). В 96-часо-
вых тестах ЛК50 аммонийного молибдата равна 87 мг/л, в 24-часовых тестах — 102 
мг/л (Bentley, 1975). По другим данным, молибдат не проявляет острого токсического 
эффекта на раннюю молодь форели даже при концентрации 400 мг/л, а стабильный 
острый сублетальный эффект регистрируется при 1000 мг/л; ЛК50 = 2000 мг/л (Davies 
et al., 2005). На примере жилой нерки показано, что в природных условиях длительная 
биоаккумуляция молибдена вызывает нарушение ориентации, мышечные спазмы и 
т.п. (Reid, 2002). Для молоди тихоокеанских лососей хроническая ЭКмin соединений 
Mo, в перспективе вызывающая множественные нарушения обмена и стерилизацию, 
оценена на уровне 1,65 мг/л*.

Ванадий (V) в реках находится в виде 5-валентных анионов (прочие формы быстро 
окисляются до устойчивого 5-валентного ванадия). При низком содержании элемента 
преобладает метаванадат-ион VO3

–, который по мере повышения концентрации по-
лимеризуется в ванадатные комплексы (V207)

4––(V4O12)
4–. Защелачивание приводит к 

повышению концентрации ортованадата VO4
3–. Металлические свойства ванадий про-

являет только в сильно кислой среде (рН ≤ 3), когда появляется катион VO2
+ (Химия …, 

1971**; Аналитическая химия ..., 1981; Al-Kharafi, Badawy, 1997). Избыток ванадия 
тормозит синтез АТФ и фосфолипидов, вызывает лейкоцитоз, нарушает пероксидаз-
ный обмен (в частности катализирует окисление глюкозы), подавляет синтез цистеина, 
холестерина, коэнзима-А и Q, триглицеридов (Phillips et al., 1982; Rehder, 1991). От-
равление ванадием сопровождается потемнением окраски, торможением рефлексов, 
затем — разрушением респираторного эпителия и асфиксией, свертыванием крови в 
сосудах, гиперемией почек и печени (Byczkowski, Kulkarni, 1998). У молоди радужной 
форели в острых тестах ЛК50 ванадия в закисленной среде составляет 13 мг/л, в ще-
лочной — 10 мг/л. В хронических тестах ЭК10 соединений ванадия для форели была 
оценена на уровне 0,005–0,010 мг/л, ЛК10 примерно равна 0,01 мг/л, ЛК50 = 0,05 мг/л. 

 * Aquatic life water quality criteria for molybdenum., MD.: Tetra Tech Inc. publ., 2008. 61 p.
** Химия пятивалентного ванадия в водных растворах : Тр. ин-та химии УНЦ АН СССР. 

Свердловск, 1971. Вып. 24. 192 с.
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На этапе эмбриогенеза соединения ванадия в концентрации 0,1–1,0 мг/л вызывают 
ускорение развития, что приводит к патологическим нарушениям; отход эмбрионов 
выше контроля регистрируется при концентрации свыше 1,0 мг/л*.

Селен (Se) образует кислотные окиси, при нейтральном рН преобладает селе-
нит-ион SeO3

2– (Spehar et al., 1981), который достоверно более токсичен для молоди 
лососей, чем селенат SeO4

2– (Hamilton, Buhl, 1990). Селен — важный микроэлемент и 
антиоксидант, он входит в активный центр глутатионпероксидазы (Turanov et al., 2009), 
является катализатором ряда ферментативных реакций и стабилизатором клеточных 
мембран. Селен способен замещать серу в биологически активных веществах** и сни-
жать концентрацию малондиальдегида в крови (Rider et al., 2009). Общее токсическое 
действие селена проявляется в угнетении активности ферментов с сульфгидрильными 
группами (подобно мышьяку). При этом постепенно подавляются процессы окисле-
ния и фосфорилирования, происходит нарушение кальциевого обмена, снижается 
интенсивность белкового обмена; из-за преимущественной биоаккумуляции в печени 
нарушаются экскреторные функции этого органа (Spehar et al., 1981). Для радужной 
форели на стадии эмбриона и сформированной молоди (годовики) ЛК50 в 96-часовых 
тестах составляет 8,1 мгSe/л, ЭК50 в хронических тестах равна 0,625 мг/л, а хроническая 
ЛК50 — 3,125 мг/л (Hodson, Hilton, 1983; Биологическое обоснование …, 1984***). 
По другим данным, в длительных тестах (80–294 дней) ЛК10–50 для молоди форели 
достигает всего 0,009–0,013 мг/л (Hamilton, 2004), для взрослых рыб — 0,012–0,020 
мг/л (Spehar et al., 1981). Для ранней молоди чавычи и кижуча острая ЛК50 селенита 
равна соответственно 13,8 и 7,8 мг/л, а для подросших пестряток — уже 23,4 и 13,6 
мг/л (Hamilton, Buhl, 1990). Также имеются сведения, указывающие на гибель озерных 
рыб, в том числе Lepomis macrochirus, при хроническом загрязнении воды селеном 
в концентрациях около 0,005 мг/л и при наличии других стрессирующих факторов 
(Lemly, 1985).

Сера (S) в поверхностных водах принимает степени окисления от –2 до +6, уча-
ствуя в комплексе окислительно-восстановительных процессов минерализации органи-
ческого вещества (Гидрохимические показатели …, 2000). В слабоминерализованных 
водах основная часть серы находится в составе нетоксичного сульфата SO4

2–. В мягкой 
воде ЛК50 серы в 96-часовых тестах на личинках окуня Morone saxitilus достигается 
лишь при 250 мг сульфата на литр, при 100 мг/л не регистрируется даже сублеталь-
ного эффекта (http://www.env.gov.bc.ca/wat/wq/BCguidelines/sulphate/sulphate.html). На 
молоди лососей специальные исследования действия сульфат-иона не проводились.

Токсичными сульфидами S2– водная среда обогащается главным образом в про-
цессе анаэробной минерализации органики путем восстановления сульфатов. Сульфиды 
не только накапливаются в виде растворов, но также трансформируются в нераство-
римые пириты и элементную серу (Волков, 1984). При нейтральном рН растворенный 
сульфид может присутствовать как в ионной форме (S2––HS–), так и в форме особо 
токсичных молекул сероводорода (H2S), в сторону которого смещается равновесие 
по мере закисления среды (Southgate, 1948). При снижении рН с 8 до 6 токсичность 
сульфида для водной фауны повышается в 2,5 раза, а с 8 до 5 — в 16,0 раза.

Общее действие сульфида заключается в нарушении тканевого дыхания путем 
связывания железа в рабочих центрах функциональных белков, а также ингибирования 
работы антиоксидантной системы клетки (Truong et al., 2006). В частности, сульфид-
ион ингибирует цитохромоксидазу, сукцинатдегидрогеназу и глутатионредуктазу, 
снижая концентрацию восстановленного глутатиона (Грушко, 1979). При отравлении 

 * Разработка предельно допустимой концентрации ванадия (V) для рыбохозяйственных 
водоемов. Пермь: ГОСНИОРХ, 1982. 90 с.

 ** Вредные вещества в промышленности: справочник для химиков, инженеров и врачей. 
Л.: Химия, 1977. С. 74–86.

*** Биологическое обоснование рыбохозяйственных предельно допустимых концентраций 
ионов селена и теллура. Петрозаводск: СеврыбНИИпроект, 1984. 96 с.
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сероводородом у рыб снижается частота и нарушается ритм дыхательных движений, 
уменьшается потребление кислорода, отмечаются расстройства координации движений 
и параличи. Смерть обычно наступает от остановки дыхания.

Сероводород особенно токсичен для ранних стадий развития рыб. В нейтральной 
или слабощелочной среде икра щуки Esox luceus погибает при 0,063 мг/л сероводоро-
да, ранняя молодь — при 0,020 мг/л (Adelman, Smith, 1970). Снижение выживаемости 
личинок радужной форели регистрируется уже при 0,05 мг/л (Doudoroff, Katz, 1953).

В острых тестах на молоди радужной форели летальный эффект в нейтраль-
ной среде отмечается через сутки при концентрации сульфид-иона 0,86 мг/л; ЛК100 в 
96-часовых тестах составляет 1,0 мг/л (Belding, 1927). Для ранней молоди чавычи и 
кижуча острая концентрация сульфида 0,3 мг/л не оказывает видимого воздействия 
(Van Horn et al., 1949), но 72-часовое выдерживание при 1,0 мг/л вызывает 100 %-ную 
гибель (Holland et al., 1960). В экспериментах с предсмолтами атлантического лосося 
на 3-й день после однократного 20-минутного выдерживания в воде с концентрацией 
сульфида 7,04–9,28 мг/л (сублетальные значения) проявились морфологические пато-
логии в печени и жабрах, но активность дегидрогеназных ферментов вскоре вернулась 
к норме (Kiemer et al., 1995). В 18-недельных тестах с концентрацией сульфида 0,25 
мг/л у предсмолтов семги не отмечалось достоверного снижения скорости роста, но 
регистрировалась прогрессирующая дистрофия печеночной паренхимы; к 10-й неделе 
50 % рыб имели в печени очаги некроза и вакуолярной дистрофии. Повреждения вто-
ричных ламелл жабр, напротив, сильно проявились на 6–8-й неделе эксперимента, но 
к 16-й неделе ткани вернулись в нормальное состояние (Kiemer et al., 1995).

Мышьяк (As) в поверхностных водах встречается в 3- и 5-валентной форме, 
главным образом в виде арсенитов AsO3

3–, арсенатов AsO4
3– и их гидроформ. Кинетика 

окислительно-восстановительной трансформации мышьяка замедлена, в природных 
водах всегда одновременно присутствуют As (III) и As (V). В нейтральной и слабокислой 
среде преобладают арсениты (Tamaki, Frankenberger, 1992). При защелачивании воз-
растает интенсивность окисления до As (V), что, по сути, обеспечивает детоксикацию 
растворенного мышьяка, так как токсичность арсенатов на порядок ниже (Penrose, 
1972). Концентрация растворенных форм мышьяка сильно зависит от присутствия в 
воде гидроксокомплексов и оксигидроксидов железа, алюминия и некоторых других 
металлов, чьи мышьяковые соли нерастворимы (Senn, Hemond, 2004). В присутствии 
частиц минералов железа мышьяк активно сорбируется на их поверхности и далее 
окисляется до арсената (Переломов и др., 2012). Также мышьяк иммобилизуется через 
алкилирование растворенными органическими соединениями (Faust et al., 1987).

As (III) является тиоловым ядом. Cвязываясь с сульфгидрильными центрами 
белков, он ингибирует работу целого класса ферментов. В частности, анемия при 
отравлении мышьяком вызвана инактивацией ферментов-участников синтеза гема. 
Также мышьяк ингибирует ДНК-полимеразу и замедляет работу ферментов цикла 
трикарбоновых кислот. Молекула арсената (As (V)) конфармационно близка к фосфату, 
поэтому токсический эффект 5-валентного мышьяка проявляется в нарушении про-
цессов окислительного фосфорилирования и фосфатного обмена. При синтезе АТФ 
наблюдается комплексный токсический эффект: As (III) инактивирует сукциндегидразу 
(Ellenhorn, Barceloux, 1998), As (V) замещает фосфат, присоединяемый к АДФ (Thomas 
et al., 2001). В процессе внутриклеточных биохимических реакций свободный 5-ва-
лентный мышьяк постепенно восстанавливается в 3-валентный, который необратимо 
связывается с тиоловыми группами белков (Thomas et al., 2001). 

Для молоди радужной форели в 96-часовых тестах ЛК50 арсенита составляет 0,0256 
мг/л (Gilderhus, 1966) или, по другим данным, — 0,0202 мг/л (Rankin, Dixon, 1994). На 
сеголеток горбуши Oncorhynchus gorbuscha острая концентрация арсенита 0,01 мг/л не 
оказала эффекта (Holland et al., 1960). В случае предварительной акклимации форели 
при сублетальных концентрациях мышьяка летальные значения удалось повысить на 
47 %, вероятно, благодаря накоплению в организме тиолосодержащих антиоксидантов 
(Dixon, Sprague, 2006). В хронических тестах на молоди форели снижение скорости 
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роста и нарушения метаболизма отмечаются при концентрации арсенита 0,01 мг/л 
(Speyer, Leduc, 1975). В 28-дневных тестах ЛК50 арсенита для эмбрионов и личинок 
форели составляет 0,540 мг/л (Birge et al., 1979b). Для палии ЛК50 того же соединения 
в 11-дневных тестах составляет 0,01044 мг/л (Cardwell et al., 1976). 

Бор (В) в воде присутствует в виде смеси слабодиссоциированных поликислот 
и их солей, при рН < 7 преобладают анионы гидролизованной ортоборной кислоты 
B(OH)4

–, при рН > 8 — метаборат-ионы ВО2
–, а также наиболее токсичная тетраборная 

кислота (Butterwick et al., 1989). Щелочные воды, как правило, более богаты бором, 
чем жесткие, так как натриевые соли борных кислот имеют гораздо более высокую 
растворимость, чем кальциевые и магниевые. Токсический эффект соединений бора 
проявляется в повреждении слизистых и нарушении пищеварения, в угнетении мета-
болизма кальция, магния и фосфора и как хроническое следствие — в повреждении 
костной ткани*. На эмбрионы лососей бор оказывает тератогенный эффект (Birge et 
al., 1983). Биоаккумуляция бора замедлена, в 96-часовых тестах его ЛК50 для пестряток 
кижуча составляет 304 мг/л, для радужной форели — 334 мг/л*, для чавычи — 725 мг/л 
(Hamilton, Buhl, 1990). Хронический эффект слабо коррелирует с жесткостью воды, но 
зависит от стадии жизненного цикла рыб (Hamilton, Buhl, 1990; Maier, Knight, 1991). 
Для эмбрионов радужной форели в 28-дневных тестах ЭКmin в пересчете на элементный 
бор составляет 1,0 мг/л, в 32-дневных тестах на стадии вылупления ЭКmin снижается 
до 0,1 мг/л. При этом хроническая ЛК50 ортоборной кислоты для эмбрионов форели в 
зависимости от сочетания условий изменяется от 79 до 100 мг/л, ЛК50 соли тетрабор-
ной кислоты (буры) — от 27 до 54 мг/л (Black et al., 1993). Для пестряток кижуча в 
23-дневных тестах сублетальный эффект проявляется при концентрациях бора более 
8,2 мг/л, а ЛК50 составляет 93,0 мг/л (Davis, Mason, 1973). Для смолтифицировавшихся 
сеголеток кижуча ЛК50 в 12-дневных тестах составляет 12 мг/л (Thompson et al., 1976).

Таким образом, даже в близких лабораторных тестах по определению прямой ток-
сичности полютантов на молоди радужной форели для некоторых элементов получены 
различные значения критических концентраций. Эти концентрации могут значительно 
превышать утвержденные нормативы качества вод или приближаться к ним, при этом 
в России, Канаде и США (страны, где сохранился масштабный природный нерест 
лососей) нормативы предельных концентраций элементов различны (см. таблицу).

Заключение
Большинство потенциально токсичных химических элементов, присутствующих 

в избытке в поверхностных водах Камчатки, обладают сложным механизмом физио-
логического действия на рыб, сила отравляющего воздействия зависит от сочетания 
гидрологических параметров. Наличие в воде сразу нескольких токсикантов вызывает 
у рыб сложные и слабопредсказуемые физиологические реакции, многие загрязнители 
в смесях имеют аддитивное или антагонистическое действие.

Многокомпонентный состав камчатских вод, а также высокая роль сопутствую-
щих факторов не позволяют установить для всех лососевых рек полуострова единый 
количественный критерий хронической токсичности. Оценка влияния химических 
загрязнителей на воспроизводство рыб может быть осуществлена лишь отдельно для 
каждой территории на основе установления фоновых концентраций и степени токсич-
ности воды при данном специфическом сочетании параметров среды.

Подход, основанный на оценке риска поступления загрязнителей с учетом ком-
плекса факторов, развивает Агентство по охране окружающей среды США (EPA). 
Зависимость «доза–эффект» устанавливается для каждого промышленного объекта 
отдельно с учетом специфических модифицирующих параметров среды и возможно-
сти совместного действия опасных факторов. Учитываются разнообразие, структура и 
исторические адаптации экосистем, для которых проводится оценка риска. Полученные 

* Ambient water quality guidelines for boron: technical report of Ministry of water, land and 
air protection, Water prot. section. B.C., 2003. 112 p.
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таким путем критерии качества вод отражают реальную экологическую ситуацию в 
водном объекте. Развитие отечественных методик оценки нормативов сброса химиче-
ских загрязнителей рекомендуется проводить по сходной схеме с учетом региональной 
корректировки экспериментально разработанных ПДК.

Полевые и химико-аналитические работы выполнялись при поддержке РФФИ, 
проект 14-04-01433 А. Обработка и анализ данных профинансированы Российским 
научным фондом, грант № 14-17-00155.
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