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Введение

В 
настоящее время средой обитания боль-
шей части населения стали урбосисте-
мы – динамично развивающиеся при-

родно-антропогенные системы, состоящие из 
архитектурно-строительных объектов и 
трансформированных компонентов природ-
ной среды. Важнейшим и образующим эле-
ментом урбосистем являются водные объек-
ты, экологическое состояние которых во 
многом определяет социальную привлека-
тельность городской территории и ее эстети-
ческое восприятие. Вместе с этим внутриго-
родские водные объекты подвергаются 
значительному качественному и количест-
венному истощению. В последнее время с 
ростом производства электроэнергии тепло-
выми электростанциями (около 75 % от 
общего объема) обострилась проблема изме-
нения экологического состояния водных 
объектов в условиях теплового загрязнения. 
Сброс нагретых вод негативно отражается на 
экологическом состоянии водных объектов. 
В первую очередь изменяется динамика 
раст воренного кислорода за счет одно-
времен ного действия нескольких факторов: 
при повышении температуры заметно сни-
жается растворимость газов в воде и возрас-

Работа посвящена проблеме теплового загрязнения водоемов 

урбанизированных территорий. Выявлено тепловое 

загрязнение оз. Теплое, расположенного на территории 

г. Уфа. Получена модель для расчета концентрации 

растворенного кислорода в оз. Теплое, основанная 

на математической модели Стритера-Фелпса. Проведена 

апробация разработанной модели путем сравнения 

расчетных и экспериментальных данных. Выполнена оценка 

экологического состояния оз. Теплое, определены класс 

качества, трофический статус и характер сапробности.

тает активность микроорганизмов, что при-
водит к росту потребления кислорода и к 
общему снижению его содержания [1]. 
На территории РФ расположено прибли-
зительно равное количество водотоков и 
водоемов (около 2,8 млн.), при этом более 
половины водоемов находятся на урбанизи-
рованной территории и как следствие часть 
из них подвергается тепловому загрязнению 
В то же время, по данным Федеральной 
службы по гидрометеорологии и мониторин-
гу окружающей среды общее количество 
гидропостов на водоемах (354) в 7 раз мень-
ше, чем на реках (2731), т.е. около 87 % водо-
емов выпадают из общей системы монито-
ринга экологического состояния водных 
объектов [2]. В этой связи выявление тепло-
вого загрязнения водных объектов урбани-
зированных территорий и оценка их эколо-
гического состояния актуальны. 

Объект исследования
Г. Уфа является характерным примером 
урбанизированной территории с интенсив-



4
А.Н. Кутлиахметов и др. // ВОДА: ХИМИЯ И ЭКОЛОГИЯ  №5, май 2012 г.  с. 3-10

À.Í. Åëèçàðüåâ, 

кандидат 
географических наук, 

ФГБОУ ВПО 
Уфимский 

государственный 
авиационный 

технический 
университет

Ý.Ñ. Õàåðòäèíîâà, 

аспирант, 
ФГБОУ ВПО 

Уфимский 
государственный 

авиационный 
технический 
университет

Ð.Ð. Ìóëëàÿíîâ, 

студент, ФГБОУ ВПО 
Уфимский 

государственный 
авиационный 

технический 
университет

ным развитием промышленности, транспор-
та и ростом численности населения и, как 
следствие, ростом производства энергии. 
Естественная гидрографическая сеть в пре-
делах территории г. Уфа насчитывает поряд-
ка 20 малых рек и ручьев и 90 озер естест-
венного и искусственного происхождения. 
Основную массу городских водных объек-
тов, подверженных антропогенному прессу, 
составляют водоемы от 0,1 до 84,0 га. Одним 
из водных объектов, подверженных теплово-
му загрязнению, является оз. Теплое, распо-
ложенное в Калининском районе г. Уфа и 
использующееся в качестве водоема-охлади-
теля Уфимской ТЭЦ-2 [3] (рис. 1). 
Уфимская ТЭЦ-2 мощностью 500 МВт введе-
на в эксплуатацию в 1940 г. и имеет прямоточ-
ную систему водоснабжения, что обусловлено 
близостью к водоисточнику – р. Уфа. Как 
видно из рис. 1, сброс подогретых вод осу-
ществляется через систему закрытых железо-
бетонных и открытых земляных каналов 
в оз. Теплое с последующим поступлением в 
р. Уфа. Температура сбрасываемых сточных 
вод непосредственно в оз. Теплое (в точке 4, 
рис. 1) в июле 2011 г. составила 27,1 °С (Т1).

Материалы и методы исследования

В 
работе применялся комплекс методов 
исследования, включающий методы 
интеллектуального анализа данных, 

математического и ЗD моделирования, 
качественные и количественные методы сис-
темного анализа, а также ГИС технологии. 
Отбор точечных проб воды в оз. Теплое про-
водился с ноября 2010 г. по октябрь 2011 г. 
(исследуемый период) в основные фазы вод-
ного режима: весна (26.04.11), начало 
(16.06.11) и конец лета (17.08.11), осень 
(18.11.10, 14.10.11). Зимой отбор проб не 
проводился. В целях определения точек 
отбора оз. Теплое разбито на секторы. Точки 
отбора проб располагались в центральных 
узлах секторов. Установлен один горизонт 
отбора проб у поверхности воды – 0,3 м от 
поверхности воды. 

Отбор и анализ проб воды осуществлялся в 
соответствии с действующими нормативны-
ми требованиями. Все работы проводились в 
аккредитованной лаборатории на поверен-
ном оборудовании с применением аттесто-
ванных методик.

Выявление теплового загрязнения оз. Теплое
Для оценки физико-географических особен-
ностей территории оз. Теплое построена 
трехмерная модель объекта в ГИС програм-
ме Surfer 9.0 (рис. 2).
Загрязнение оз. Теплое происходит за счет 
сброса подогретых вод, смыва загрязняющих 
веществ с ливневыми и талыми водами, что 
обусловлено особенностями рельефа мест-
ности (рис. 2) и рекреационной нагрузки (на 
берегу имеется оборудованный пляж и рас-
положена база отдыха «Райский берег»). Оз. 
Теплое является старицей р. Уфа, поэтому в 
период половодья река соединяется с озе-
ром, что приводит к частичному затоплению 
прибрежной части и обновлению воды в 
водоеме. 
В соответствии с СанПиНом 2.1.5.980-00 [4] 
критерием теплового загрязнения является 
повышение летней температуры воды в 
результате сброса сточных вод более чем на 
3 °С по сравнению со среднемесячной темпе-
ратурой воды самого жаркого месяца года за 
последние 10 лет. 

Рис. 1. Схема забора и охлаждения воды 
ТЭЦ-2.
1 – ТЭЦ-2; 2 – точка сброса подогретых вод 
с ТЭЦ-2 в охладительный канал; 3 – охлади-
тельный канал; 4 – точка соединения охла-
дительного канала с оз. Теплое; 5 – оз. 
Теплое; 6 – шахтный водосброс; 7 – канал, 
соединяющий оз. Теплое и р. Уфа; 8 – р. Уфа; 
9 – точка забора воды из р. Уфа ĺ
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На территории г. Уфа отсутствуют гидропос-
ты на водоемах, поэтому для выявления теп-
лового загрязнения оз. Теплое фоновым объ-
ектом выбрано оз. Асликуль (Республика 
Баш кортостан), расположенное на расстоя-
нии 110 км об объекта исследования. Данные 
о температуре в поверхностном слое воды оз. 
Асликуль в июле месяце представлены в 
табл. 1.

Таблица 1
Температура воды в оз. Асликуль в июле 
месяце [5]

Год
Температура воды, 

°С (Т2)
Т1-Т2, 

°С

2003 17,2 9,9

2004 18,0 9,1

2007 21,4 5,7

Средняя 18,9 8,2

Если сравнивать температуру воды в оз. 
Асли куль в июле месяце с температурой 
сбрасываемых сточных вод в оз. Теплое, 
можно сделать вывод о тепловом загрязне-
нии водоема, т.к. наблюдается превышение 
температуры более чем на 3 °С. В связи с 
этим проведена качественная оценка эколо-
гического состояния оз. Теплое,в целях 
выявления влияния теплового загрязнения 
на состояние водоема.

Комплекс показателей оценки экологического 
состояния водоемов
Оценка экологического состояния оз. Теплое 
проводилась по предложенному авторами 
[6] минимально достаточному комплексу 
показателей качества воды в водоеме: глуби-
на, температура, растворенный кислород, 
электропроводность, рН, ХПК, состояние 

Рис. 2. Трехмерная модель оз. Теплое.

высшей водной растительности. Взаимо-
связь предложенных показателей с другими 
показателями экологического состояния 
водоемов представлена на рис. 3.
Как видно из рис. 3, с помощью данного 
комплекса показателей можно определить 
класс качества воды, трофический статус и 
класс сапробности, что дает комплексное 
представление об экологическом состоянии 
водоема. 

Результаты и их обсуждение

В 
июне 2011 г. проведено флористическое 
описание водоема. Исследование состо-
яния высшей водной растительности 

оз. Теплое проводилось по видовому и коли-
чественному составу флоры путем натурных 
исследований фитоценозов в естественных 
границах на наиболее однородных участках 
основных сообществ. В соответствии с полу-
ченными результатами исследования фито-
ценозов, степень зарастания оз. Теплое по 
схеме Штармаха является равномерной и 
составляет 1 балл, т.е. 2 % от общей площади 
водоема. Флористический состав объекта 
включает 12 видов высших растений, прина-
длежащих к 11 семействам (Рдестовые, Рого-
листниковые, Водокрасовые, Рогозовые, 
Осоковые, Сусаковые, Ежеголовниковые, 
Злаки, Частуховые, Рясковые и Астровые). 
Пространственное распределение видов по 
территории прибрежной зоны оз. Теплое 
представлено на рис. 4. 
На основе данных флористического описа-
ния оз. Теплое проведена оценка степени 
загрязнения воды путем определения инди-
каторных видов высших водных растений по 
системе Кольквитца – Марссона (табл. 2).

Рис. 3. Предложенный комплекс показателей качества воды в 
водоеме.

Êëþ÷åâûå ñëîâà: 

водоем, 
тепловое 

загрязнение, 
экологическое 

состояние
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Сапробиологический анализ выполнен по 
методике Р. Пантле и Н. Букк в модифика-
ции В. Сладечека. В соответствии с методи-
кой индекс сапробности рассчитан по фор-
муле [7]:

,                        (1)

Таким образом, в соответствии с получен-
ным значением индекса сапробности (S=1,8) 
вода в оз. Теплое ȕ-мезасапробная (1,5…2,5), 
т.е. является слабозагрязненной.
Температура воды и глубина оз. Теплое 
оп ределялись с помощью ручного эхолота 
JJ-Connect Fisherman 130. Глубинная страти-
фикация озера получена с помощью про-
граммы ArcGis 9.3.1 (Spatial Analyst) и пред-
ставлена на рис. 5. 
Как видно из рис. 5, по величине максималь-
ной глубины оз. Теплое, в соответствии с 
классификацией водоемов по глубине, малое 
(5…10 м). 
Для гидрохимического анализа состава 
воды, а также для расчета концентрации рас-
творенного кислорода воды проводилось 
измерение температуры воды в оз. Теплое, 
результаты которого графически интерпре-
тированы на рис. 6.
Как видно из рис. 6, за исследуемый период 
максимальная температура воды составила 
29,2 °С, минимальная 9,92 °С. В зимний 
период вода в оз. Теплое не замерзает, что 
обусловлено круглогодичным сбросом подо-
гретых вод с ТЭЦ-2. 
На основе данных температуры воды, сбра-
сываемой в оз. Теплое, и с учетом морфомет-
рических характеристик получена модель, 
позволяющая определить концентрацию 
растворенного кислорода. Исходные данные, 
используемые в модели, отображены на рис. 
7 [1]. 
В целях апробации полученной модели про-
водилось сравнение расчетных данных с экс-
периментальными. Концентрация раство-
ренного кислорода определялась с помощью 
кислородомера АЖА-101М, её изменение в 
оз. Теплое за исследуемый период представ-
лено на рис. 8. 
Как видно из рис. 8, в общем оз. Теплое клас-
сифицировано как умеренно загрязненное в 
осенний период и как чистое в летний пери-
од. Результаты сопоставления эксперимен-
тальных и расчетных данных, полученных с 
помощью модели, представлены в табл. 3. 
Как видно из табл. 3, расхождение расчет-
ных (полученных с помощью модели Стри-
тера-Фелпса) и экспериментальных данных 
не превышает допустимую погрешность 
измерений концентрации растворенного 
кислорода (40 %) [8]. Данная модель может 

Рис. 4. Пространственное распределение высших водных расте-
ний по территории прибрежной зоны оз. Теплое.

Таблица 2
Индикаторные виды по системе Кольквитца – Марссона, произ-
растающие в прибрежной зоне оз. Теплое

Вид
Условное 
обозначе-

ние
Сапроб ность

Индика-
торная 
значи-

мость (S)

Частота 
встреча-
емости 

(h)

Роголистник 
погруженный
(Ceratophyllum 
demersum L.)

ȕ-мезасапроб 2 7

Водокрас 
обыкновенный 
(Hydrócharis 
mórsus-ránae)

олиго и 
ȕ-мезасапроб

1,5 2

Стрелолист 
обыкновенный 
(Sagittaria 
sagittifolia L.)

олиго и 
ȕ-мезасапроб

1,5 2

∑
∑ ⋅

=
h

hs
S
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Рис. 5. Глубинная стратификация оз. Теплое.

Рис. 6. Изменение температуры воды в оз. Теплое за исследуе-
мый период.

Рис. 7. Схематичное изображение модели Стритера-Фелпса.
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быть использована в практических целях 
для расчета концентрации растворенного 
кислорода в оз. Теплое. 
Величина рН определялась с помощью pH-
метра Эксперт-001-1рН. По показателю рН 
вода оз. Теплое за весь исследуемый период 
отнесена к слабощелочной (6,5…8,5), т.е. в 
водах присутствуют Са(НСО3)2, Mg(HCO3)2. 
Для измерения электропроводности исполь-
зовался кондуктометр inoLab Cond Level1. 
Изменение электропроводности воды за 
исследуемый период представлено на рис. 9. 
Как видно из рис. 9, среднее значение удель-
ной электропроводности воды в озере за 
исследуемый период колеблется от 302,2 до 
546,0 мкСм/см, что соответствует общему 
содержанию солей, равному 0,3 и 0,5 г/л, т.е. 
вода является пресной (0,2…0,5 г/л). 
По-види мому, накопление солей в водоеме 
не происходит, потому что оз. Теплое являет-
ся проточным. 
Перманганатная окисляемость определялась 
методом Кубеля. Её изменение за иссле-
дуемый период в оз. Теплое приведено на 
рис. 10. 
За весь исследуемый период, как видно из 
рисунка 10, оз. Теплое по перманганатной 
окисляемости классифицировано как уме-
ренно загрязненное органическими вещест-
вами (3…5), в июне водоем характеризуется 
как грязный. Загрязнение обусловлено смы-
вом органических веществ с ливневыми и 
талыми водами с прилегающей территории. 
Основные результаты оценки экологическо-
го состояния оз. Теплое за исследуемый 
период 2011 г. представлены в табл. 4.
Согласно полученным результатам величина 
растворенного кислорода соответствует нор-
мативу и оз. Теплое может быть использова-
но для питьевого, хозяйственно-бытового и 
рекреационного водоснабжения, для рыбо-
хозяйственных целей. По показателям рН и 
перманганатной окисляемости норматив не 
превышен как для питьевого и хозяйствен-
но-бытового водоснабжения, так и для рек-
реационного водопользования.

Заключение

Т
аким образом, в условиях теплового 
загрязнения в оз. Теплое не наблюдается 
существенных изменений в экологичес-

ком состоянии водоема, непосредственно 
обусловленных сбросом подогретых вод с 
ТЭЦ-2. По-видимому, это обусловлено 
отсутствием сброса промышленных и хозяй-
ственно-бытовых сточных вод. В соответст-
вии с полученными результатами предла-
гается проводить отбор и анализ проб воды 

Рис. 8. Изменение концентрации растворенного кислорода в оз. 
Теплое за исследуемый период.

Рис. 9. Изменение электропроводности воды в оз. Теплое за 
исследуемый период.

Рис. 10. Изменение перманганатной окисляемости в оз. Теплое 
за исследуемый период.
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Таблица 4
Основные результаты оценки экологического состояния 
оз. Теплое за исследуемый период

Показатель Дата Класс качества
Трофический 

статус
Характер

сапробности

Концентрация 
растворенного 
кислорода, мг/л

18.11.2010 Умеренно загрязненный – –

26.04.2011 Очень чистый – –

16.06.2011 Чистый – –

17.08.2011 Чистый – –

14.10.2011 Умеренно загрязненный – –

рН

18.11.2010 Слабозагрязненный Эвтрофный –

26.04.2011 Вполне чистый Мезотрофный –

16.06.2011 Достаточно чистый Эвтрофный –

17.08.2011 Достаточно чистый Эвтрофный –

14.10.2011 Достаточно чистый Эвтрофный –

Электропроводность, 
мкСм/см

18.11.2010 Очень чистый Олиготрофный Ксено-сапробность

26.04.2011 Очень чистый Олиготрофный Ксено-сапробность

16.06.2011 Очень чистый Олиготрофный Ксено-сапробность

17.08.2011 Очень чистый Олиготрофный Ксено-сапробность

14.10.2011 Очень чистый Олиготрофный Ксено-сапробность

Перманганатная 
окисляемость, 
мг/л

18.11.2010 Умеренно загрязненный – –

26.04.2011 Умеренно загрязненный – –

16.06.2011 Грязный – –

17.08.2011 Умеренно загрязненный – –

14.10.2011 Умеренно загрязненный – –

Индекс сапробности

18.11.2010 – – –

26.04.2011 – – –

16.06.2011 Слабозагрязненный – Бетамезо-сапробность

17.08.2011 – – –

14.10.2011 – – –

Примечание: – классификация по данному параметру отсутствует

Таблица 3
Результаты сопоставления экспериментальных и расчетных 
данных

Дата

Концентрация растворенного 
кислорода, мг/л ±δ, 

%
Расчетная Экспериментальная

18.11.2010 8,88 9,36 5,06

26.04.2011 11,5 13,14 12,52

16.06.2011 7,81 8,35 6,43

17.08.2011 8,03 8,3 3,18

14.10.2011 9,88 9,14 7,51

Среднее 9,22 9,66 6,94
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The thermal pollution of water 
reservoirs in urban areas has 

been overviewed in the work. 
Thermal pollution of lake Teploye 
located in the city of Ufa has 
been established. A calculation 
model based on Streeter-Phelps 

model for determination of dissolved 
oxygen in lake Teploye has been 
developed. The model was tested 
by comparison of calculated and 
experimental data. The estimation 
of ecological state of lake Teploye 
was carried out, quality class trophic 

status and saprobic character being 
identified. 

Key words:  pond, thermal pollution, 
environmental status

ECOLOGICAL STATE OF WATER RESERVOIRS 
UNDER THERMAL POLLUTION

A.N. Kutliahmetov, N.N. Krasnogorskaya, A.N.Elizariev, E.S. Haertdinova, R.R. Mullayanov

оз. Теплое только в конце года и исполь-
зовать модель Стритера-Фелпса как метод 
экспресс-диагностики экологического состо-
яния водоема. 
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Введение

А
вария на Чернобыльской атомной стан-
ции (ЧАЭС) в апреле 1986 г. произош-
ла, в основном, в результате так называ-

емого «человеческого фактора» и привела к 
катастрофическим последствиям для неко-
торых территорий европейской части 
России. Авария на атомной станции «Фуку-
сима 1» в Японии произошла в марте 2011 г., 
предположительно, в результате ошибки в 
проектировании станции (станция устояла 
при землетрясении, но не выдержала воз-
действия цунами). Выбросы в атмосферу, 
загрязнение почв и подземных вод как после 
аварии на ЧАЭС, так и после аварии на 
Фукусиме характеризуются практически 
аналогичными наборами радионуклидов, так 
как на обеих атомных станций влиянию ава-
рийной ситуации подверглось топливо.
Рассмотрим, как развивалась экологическая 
ситуация (акцентируя основное внимание на 
подземных водах) на территориях России, 
пострадавших от аварии на ЧАЭС.
До аварии на ЧАЭС подземные воды не 
являлись объектом радиационного монито-
ринга. Авария показала, что подземные воды 
чувствительны к радиоактивному загрязне-

Рассмотрена методика оценки защищенности 

и уязвимости подземных вод к загрязнению 

радионуклидами. Приведены результаты оценки 

и картирования защищенности и уязвимости грунтовых вод 

на российской территории бассейна р. Днепр в границах 

Брянской и Калужской областей как наиболее 

пострадавших от аварии на Чернобыльской атомной 

станции. Показано, что грунтовые воды уязвимы 

к радиоактивному загрязнению на участках с высокой 

плотностью поверхностного загрязнения радионуклидами; 

процесс миграции радионуклидов через защитную зону 

медленно, но протекает, что подтверждено данными 

мониторинга.

* Адрес для корреспонденции:   anabel@aqua.laser.ru

нию. В Белоруссии и в Украине на загряз-
ненных территориях радионуклиды были 
обнаружены не только в грунтовых, но и в 
напорных глубокозалегающих подземных 
водах. В 70 км зоне в результате водной миг-
рации постепенно загрязнялись подземные 
воды. Радионуклиды в поверхностных и под-
земных водах образовали концентрации, в 
3-5 раз превышающие средний уровень 
фоновых. В водах многих колодцев в районе 
ЧАЭС, вскрывших верхние водоносные 
горизонты, было обнаружено присутствие 
изотопов 137Cs, 134Cs, 144Ce, 106Ru, что сви-
детельствует о возможности попадания 
радионуклидов в подземные воды при филь-
трации через зону аэрации [1].
На сегодняшний день на загрязненных в 
результате аварии на ЧАЭС территориях 
Брянской области вследствие ветрового 
подъема пыли с загрязненных почв и хозяйс-
твенной деятельности населения до сих пор 
наблюдается повышенное содержание 
радионуклидов в воздухе. Основным загряз-
няющим радионуклидом является 137Cs. 
Плотность поверхностного загрязнения 
137Cs некоторых районов Брянской области 
составляет более 15 Ки/км2 [2]. 
За прошедшие двадцать пять лет после ава-
рии на ЧАЭС на территориях Брянской, 
Тульской, Орловской и Калужской областей 
подземные воды в различной степени под-
верглись загрязнению радионуклидами 
(137Cs и 90Sr). Анализируя современную 
экологическую ситуацию в подземных водах, 
можно констатировать, что предварительные 
прогнозы специалистов, указывающие на 
задержание радионуклидов в 10-ти см. слое 
почв, не оправдались, а опасения других спе-
циалистов [2] по поводу возможного загряз-
нения подземных вод радионуклидами под-
твердились. 
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Основные принципы оценки защищенности 
подземных вод от загрязнения
Взаимосвязь подземной части гидросферы с 
другими компонентами окружающей среды 
и возможность ее загрязнения через эти ком-
поненты характеризуется степенью защи-
щенности и уязвимости подземных вод к 
загрязнению и отражается на соответствую-
щих картах. 
Рассмотрим основные положения, которые, 
на наш взгляд, следует учитывать при оцен-
ке и картировании защищенности грунтовых 
вод от загрязнения [3]:
1. Необходимо сформулировать, что мы 
понимаем под защищенностью грунтовых 
вод от загрязнения, от этого будут зависеть и 
методы ее оценки. Дадим авторские опреде-
ления основных оцениваемых показателей.
Защитная зона – это зона, отделяющая под-
земные воды от поверхностного загрязнения 
и имеющая двухуровневое строение: почвы и 
породы зоны аэрации. Защищенность – спо-
собность защитной зоны препятствовать 
проникновению загрязнения в подземные 
воды в течение определенного времени. 
Отношение реальной техногенной нагрузки 
изучаемой территории к естественной защи-
щенности подземных вод называется их уяз-
вимостью к загрязнению. Природный защит-
ный потенциал – способность геологической 
среды (почв и пород зоны аэрации) удержи-
вать загрязнение в защитной зоне, завися-
щий от литологических, фильтрационных и 
сорбционных свойств почв и пород. 
2. В защитной (ненасыщенной) зоне движе-
ние влаги, а с ней и загрязняющих веществ, 
как правило, носит вертикальный одномер-
ный характер, что упрощает и математичес-
кий аппарат для оценки защищенности и 
способы ее картирования. 
3. Карты защищенности имеет смысл стро-
ить только для грунтовых вод. Эти карты 
носят оценочный (приближенный характер). 
4. В связи с тем, что оценка защищенности, 
как правило, имеет картографическое выра-
жение, необходимо в первую очередь устано-
вить масштаб этой оценки. Карты защищен-
ности грунтовых вод от загрязнения 
целесообразно строить в среднемасштабном 
исполнении (1:200000 и 1:100000), как 
наиболее отвечающем возможностям осу-
ществления оценки защищенности на качес-
твенном и количественном уровнях. 
5. Для построения карты защищенности от 
загрязнения необходимо располагать следу-
ющими сведениями о защитной зоне и грун-
товых водах: рельеф местности, его уклоны, 
характер гидрографической сети; метеороло-
гические данные – величина атмосферных 
осадков; литологическое строение защитной 

зоны; фильтрационные свойства пород, сла-
гающих защитную зону; мощность защитной 
зоны или глубина залегания грунтовых вод; 
величины поверхностного и подземного сто-
ков и их соотношения; величину инфильтра-
ционного питания грунтовых вод и их 
режим.
6. Необходимо иметь данные о загрязняю-
щих веществах – их миграционных свойс-
твах, о физико-химических процессах, 
сопровождающие миграцию загрязняющих 
веществ; основные параметры процесса, ока-
зывающего наибольшее влияние на взаимо-
действие в системе порода-вода.
7. Следующим важным аспектом при пост-
роении карт защищенности является уста-
новление критериев оценки защищенности. 
На наш взгляд, главным фактором для выбо-
ра критериев оценки защищенности являет-
ся степень токсичности загрязняющего 
вещества, имеющая следующие градации:
I категория – чрезвычайно опасные хими-
ческие элементы, содержание которых в под-
земных водах не может превышать 1,0 мг/л;
II категория – высоко опасные и умеренно 
опасные химические элементы, содержание 
которых в подземных водах может изменять-
ся от 1,0 до 10,0 мг/л;
III категория – малоопасные химические 
элементы, содержание которых в подземных 
водах может превышать 10 мг/л.
Большинство из нормируемых в нашей стра-
не элементов относится к категории чрезвы-
чайно опасных загрязняющих веществ, к 
ним относятся и радионуклиды. Для них 
следует применить самый жесткий подход 
при выборе метода оценки защищенности 
подземных вод от них. Наиболее подходя-
щей оценкой защищенности подземных вод 
от загрязнения чрезвычайно опасными 
химическим элементам является время про-
никновения (tз) загрязняющего вещества 
через защитную зону в грунтовые воды.

Методика среднемасштабной оценки защи-
щенности и уязвимости грунтовых вод к 
загрязнению
Рассмотрим на примере российской террито-
рии бассейна р. Днепр в границах Брянской 
и Калужской областей методику оценки 
защищенности и уязвимости грунтовых вод 
к радиоактивному загрязнению.
Оценка защищенности грунтовых вод осу-
ществляется для предельных условий, когда 
предполагается, что загрязнение данным 
загрязняющим веществом распространяется 
на всю исследуемую территорию вне зависи-
мости от его интенсивности.
Для построения карт защищенности и уяз-
вимости грунтовых вод к загрязнению необ-
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ходимо иметь комплект карт, последователь-
ность построения которых отражена ниже.

Карта защитной зоны
При построении карты защитной зоны [4 6] 
первый уровень защитной зоны отражается 
на почвенной карте (за основу были приня-
ты государственные почвенные карты [6]), 
на которой показывается тип почв и их меха-
нический состав. Строение второго уровня 
защитной зоны характеризуется двумя кар-
тами – глубин залегания грунтовых вод и 
инженерно-геологического строения зоны 
аэрации. Для построения карты глубины 
залегания грунтовых вод использовались 
изданные гидрогеологические карты [7]. Для 
характеристики второго уровня защитной 
зоны использовались изданные карты чет-
вертичных отложений [8], на которых были 
обобщены сведения о литологии, водно-
физических и фильтрационных свойствах 
пород зоны аэрации по всем генерализован-
ным литолого-генетическим комплексам. 
Карта защитной зоны получается путем 
наложения почвенной карты, отображающей 
строение первого уровня защитной зоны, и 
карт, характеризующих строение второго 
уровня защитной зоны (глубин залегания и 
инженерно-геологического строения зоны 
аэрации). На карте выделяются типовые 
участки, характеризующиеся определенным 
строением первого и второго уровней защит-
ной зоны и глубиной залегания грунтовых 
вод; описание этих типовых участков приво-
дится в легенде к карте. 
Следующий этап построения карты защит-
ной зоны – установление категорий для 
характеристики природного потенциала 
защитной зоны и ее способности защитить 
грунтовые воды от загрязнения любого типа 
(радионуклидов, тяжелых металлов, нитра-
тов и др.). При выделении категорий учиты-
вается следующее: наличие или отсутствие 
защитных свойств у почвенного покрова 
(если почвы сложены суглинками и глиной, 
защитные свойства присутствуют, если пес-
ками и супесями – отсутствуют); наличие 
или отсутствие защитных свойств пород 
зоны аэрации; глубина залегания грунтовых 
вод, определяющая мощность зоны аэрации 
и время достижения фронтом загрязненных 
вод грунтового потока.
По соотношению литологического строения 
первого и второго уровней защитной зоны и 
глубине залегания грунтовых вод на качест-
венном уровне были установлены следую-
щие категории защитного потенциала 
защитной зоны:
 чрезвычайно слабый защитный потенциал;
 слабый защитный потенциал;

 средний защитный потенциал;
 высокий защитный потенциал.
Карта защитной зоны является базовой для 
построения карт защищенности и уязвимос-
ти грунтовых вод к любым загрязняющим 
веществам.

Карта защищенности грунтовых вод от 
загрязнения радионуклидами
При оценке возможности загрязнения под-
земных вод радионуклидами учитываются: 
сорбционные свойства, обеспечивающие 
задержание радионуклидов почвами и поро-
дами зоны аэрации; миграционные свойства 
почв и пород зоны аэрации, зависящие от 
физико-механических, водно-физических, 
фильтрационных свойств, их минералоги-
ческого состава; путь фильтрации (инфиль-
трации), то есть мощность зоны аэрации или 
глубина залегания грунтовых вод; период 
полураспада радионуклидов и др. 
Миграция радионуклидов сопровождается 
физико-химическими процессами. К таким 
процессам могут быть отнесены: ионный 
обмен, сорбция-десорбция, растворение-
осаждение, выщелачивание, радиоактивный 
распад, осмос, комплексообразование и др. 
Сорбция радионуклидов оказывает наиболь-
шее значение на задержку их породами и 
почвами. Основной параметр, характеризую-
щий сорбцию – коэффициент распределения 
радионуклида.
По результатам обобщения литературных и 
опытных данных было установлено следую-
щее [3]:
 По интенсивности миграции 90Sr значи-
тельно опережает 137Cs (первому соответст-
вует конвективный, а второму – диффузион-
ный механизм переноса, что выражается в 
различии, в основном на два порядка, коэф-
фициентов дисперсии и диффузии);
 90Sr меньше сорбируется почвами и поро-
дами зоны аэрации, чем 137Cs. Наибольшими 
сорбционными способностями обладает чер-
нозем Kp = 490–1150 (90Sr) и 1200–10000 
мл/г (137Cs). Для серых лесных почв Kp = 
6–180 ( 90Sr) и 36–6100 мл/г (137Cs). Для 
подзолистых почв Kp = 3–700 (90Sr) и 
40–1500 мл/г (137Cs) (cупесчаные и сугли-
нистые почвы). Для аллювиальных и подзо-
листых песчаных почв Kp = 5–10(100) (90Sr) 
и 20–400 мл/г (137Cs). Для пород зоны аэра-
ции характерны следующие значения: пески 
Kp = 1–100 (90Sr) и 10–300 мл/г (137Cs); суг-
линки (глины) Kp = 6–200 (90Sr) и 26–1000 
мл/г (137Cs).
 Почвы обладают наибольшей удерживаю-
щей способностью по отношению к радио-
нуклидам, что и определяет их как буфер 
более высокого порядка, чем зона аэрации. 
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Следующий этап построения карты – уста-
новление категорий защищенности грунто-
вых вод от загрязнения. Выделяются четыре 
категории защищенности грунтовых вод от 
загрязнения: незащищенные, слабо защи-
щенные, средне защищенные и условно 
защищенные. Самые токсичные из долгожи-
вущих радионуклидов – 90Sr и 137Cs, поэто-
му оценка защищенности должна проводить-
ся отдельно по каждому радионуклиду.
Защищенность грунтовых вод от любого 
загрязняющего вещества зависит от времени 
достижения фронтом загрязненных инфиль-
трационных вод водоносного горизонта (tз). 
Время прохождения растворенным в воде 
радионуклидом толщи почв и пород зоны 
аэрации мощностью М с заполнением их 
сорбционной емкости и последующим 
достижением УГВ (уровень грунтовых вод) 
можно определить так [3]:

   ,           (1)

где: Kp , л/кг – коэффициент распределения; 
δ, кг/дм3 – объемная масса скелета грунта, υ, 
м/сут – скорость просачивания инфильтра-
ционного потока [9]: 

  ,                      (2) 

где θ – естественная влажность пород (в 
долях единицы), W – инфильтрационное 
питание (м/сут); kф – коэффициент фильт-
рации (м/сут).
Первое слагаемое в (1) характеризует движе-
ние влаги в ненасыщенной зоне (или движе-
ние нейтрального загрязняющего вещества), 
второе – физико-химическое взаимодейст-
вие (сорбцию) в системе порода–вода (или 
задержку загрязняющего вещества породой). 
В случае, когда коэффициент распределения 
значительно превышает единицу (как это 
характерно для радионуклидов) первым сла-
гаемым в (1) можно пренебречь, также как и 
вторым, когда коэффициент распределения 
значительно меньше единицы.
Шкалу категорий естественной защищен-
ности грунтовых вод от загрязнения целесо-
образно строить в зависимости от Т – перио-
да полураспада радионуклида. В этом случае 
выделяются следующие категории:
 незащищенные грунтовые воды: tз < Т; tз < 
30 лет;
 слабозащищенные грунтовые воды: Т < tз 
< 2 Т; 30 лет < t < 60 лет; 
 средне защищенные грунтовые воды: 2Т < 
tз < 3 Т; 60 лет < t < 100 лет; 
 условно защищенные грунтовые воды: tз > 
3 Т; tз >100 лет.

Выделение категории по времени продвиже-
ния загрязняющего вещества (в данном слу-
чае радионуклидов) через защитную зону по 
существу является приближенной прогноз-
ной оценкой процесса загрязнения грунто-
вых вод.
Карты естественной защищенности грунто-
вых вод от загрязнения 90Sr и 137Cs строятся 
на основе карты защитной зоны. Сравнение 
карт показывает, что наиболее опасен для 
грунтовых вод 90Sr, так как загрязнение им 
может охватить в короткий период (< 5 лет) 
большие участки водоносного горизонта.

Карта уязвимости грунтовых вод к загрязне-
нию радионуклидами
Карта уязвимости грунтовых вод по 137Cs 
строится на основе карты техногенной 
нагрузки по 137Cs (распределение загрязне-
ния поверхности земли 137Cs) и карты защи-
щенности грунтовых вод 137Cs.
Районы, подверженные радиоактивному 
загрязнению, отражаются на картах техно-
генной нагрузки по каждому радионуклиду. 
Карта техногенной радиоактивной нагрузки 
(Брянской и части Калужской областей), 
построенная по материалам Росгидромета 
[10], показывает интенсивность загрязнения 
только по радионуклиду 137Cs (данных по 
другим радионуклидам нет).
Выделены следующие категории уязвимости 
подземных вод по 137Cs: катастрофически 
уязвимые, очень сильно уязвимые, сильно 
уязвимые, уязвимые, слабо уязвимые и 
условно неуязвимые, неуязвимые. Выде-
ление последней категории условно, так как 
за счет движения фильтрационного потока 
из областей, где распространены уязвимые 
грунтовые воды, загрязнение может достиг-
нуть и областей с первоначально неуязвимы-
ми грунтовыми водами.
Рассмотренный подход к построению карт 
естественной защищенности грунтовых вод 
от радиоактивного загрязнения может быть 
использован при составлении аналогичных 
карт по оценке загрязнения высокотоксич-
ными загрязняющими веществами.

Результаты оценки защищенности и уязви-
мости грунтовых вод к загрязнению радио-
нуклидами
Характеристика защитной зоны
Построение схематической карты защитной 
зоны осуществлялось путем наложения про-
межуточных карт: почвенной, инженерно-гео-
логической и глубин залегания грунтовых 
вод. В качестве первоосновы промежу точных 
карт были использованы изданные карты: 
Госу дарственная почвенная карта СССР мас-
штаба 1:1000000 [6], материалы Министерства 
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природных ресурсов Рос сийской Федерации, 
Гидрогеологическая карта СССР масштаба 
1:200000 [7], Геоло ги ческая карта СССР (чет-
вертичных отло жений) 1: 200000 [8]. Из-за 
того, что при построении карты использова-
лись разномасштабные исходные данные, 
карта имеет схематический характер и назва-
на схематической картой как и все последую-
щие карты, построенные на ее основе.
На схематической карте защитной зоны 
выделено 116 типовых участков, характери-
зующихся однотипным строением почв, 
пород зоны аэрации и одинаковой глубиной 
залегания грунтовых вод, описание участков 
дано в экспликации (в статье не приво-
дится). 
На схематической карте защитной зоны на 
российской территории бассейна р. Днепр в 
границах Брянской и Калужской областей 
выделены следующие территории по особен-
ностям строения защитной зоны:
 на большей части изучаемой территории 
защитная зона характеризуется чрезвычайно 
слабым защитным потенциалом, на этой тер-
ритории развиты аллювиальные и подзолис-
тые песчаные и супесчаные почвы, в разрезе 
зоны аэрации преобладают песчаные аллю-
виальные и водно-ледниковые отложения, а 
также распространены многочисленные 
болота, глубина залегания грунтовых вод не 
превышает 5 м;
 территории со слабым защитным потенци-
алом сосредоточены в центральной и южной 
частях, а также на севере территории, где 
распространены суглинистые подзолистые 
почвы и лесные суглинистые, и глинистые 
почвы, в разрезе зоны аэрации преобладают 
ледниковые отложения суглинистого 
со става.
На территориях распространения делюви-
альных отложений защитный потенциал 
защитной зоны улучшается до среднего, а на 
самых высоких водораздельных простран-
ствах – до высокого. 

Защищенность грунтовых вод от загрязне-
ния 90Sr
Оценка защищенности грунтовых вод от 
загрязнения 90Sr проводилась по методике, 
изложенной выше. Для расчета времени 
достижения фронтом загрязненных вод 
уровня грунтовых вод использовалось урав-
нение (1). Расчет проводился для каждого 
типового участка для двух слоев – для 
почвы, мощность которой принималась рав-
ной 0,2 м (слой, обладающий наибольшей 
удерживающей силой по отношению к 
радионуклидам) и для пород зоны аэрации, 
мощность которых определялась разностью 
между средним значением интервала глубин 

залегания грунтовых вод в пределах типово-
го участка и мощностью почвы. 
На большей части изучаемой территории 
(рис. 1) распространены незащищенные и 
слабо защищенные от загрязнения 90Sr 
грунтовые воды, в районах городов Мглин, 
Клинцы, Новозыбков, Стародуб и в цент-
ральной части территории распространены 
средне защищенные грунтовые воды, а на 
водораздельных пространствах – условно 
защищенные от загрязнения 90Sr грунтовые 
воды.

Защищенность грунтовых вод от загрязне-
ния 137Cs
Оценка защищенности грунтовых вод от 
загрязнения 137Cs проводилась аналогично 
оценке защищенности грунтовых вод от 
загрязнения 90Sr.

Рис. 1. Схематическая карта защищенности грунтовых вод от 
загрязнения 90Sr на российской территории бассейна р. Днепр в 
границах Брянской и Калужской областей.
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Степень защищенности грунтовых вод от 
загрязнения 137Cs отличается от защищен-
ности грунтовых вод от загрязнения 90Sr. На 
большей части изучаемой территории рас-
пространены условно защищенные от 
загрязнения 137Cs грунтовые воды, в доли-
нах рек грунтовые воды незащищенные и 
слабо защищенные к загрязнению 137Cs, на 
склонах долин рек распространены средне 
защищенные грунтовые воды.

Уязвимость грунтовых вод к загрязнению 
137Cs
Оценка уязвимости грунтовых вод проводит-
ся по реальному загрязнению и осуществля-
ется она путем наложения карты техногенной 
нагрузки по 137Cs на карту защищенности 
грунтовых вод от загрязнения 137Cs.

Карта техногенной нагрузки по 137Cs пред-
ставляет собой карту радиоактивного загряз-
нения Европейской части и Уральского реги-
она России по состоянию на январь 1993 г. 
масштаба 1: 500000 [10]. На этой карте при-
ведены следующие градации плотности 
загрязнения поверхности 137Cs в Кu/км2: 
менее 1, 1–5, 5–15, 15–40 и более 40. К сожа-
лению, плотность загрязнения в диапазоне 
от ПДУ до 1 Кu/км2 на карте не приведена.
Наиболее загрязненные территории 137Cs 
распространены в западной части Брянской 
области в районах городов Новозыбков и 
Клинцы (рис. 2). Поверхностное загрязнение 
здесь изменяется от 15 до 40 Кu/км2 по мере 
приближения к государственной границе. 
Между городами Стародуб и Трубчевск, в 
районе городов Навля, Дятьково, Карачев 
поверхностное загрязнение составляет 
1–5 Кu/км2. На юге Калужской области 
южнее г. Киров поверхностное загрязнение 
составляет 1–5 Кu/км2 и на одном участке – 
5–15 Кu/км2 .
Для характеристики уязвимости грунтовых 
вод к загрязнению 137Cs была разработана 
категоризация степени уязвимости по соот-
ношению техногенной нагрузки по 137Cs к 
защищенности грунтовых вод от загрязне-
ния 137Cs.
На схематической карте уязвимости грунто-
вых вод от загрязнения 137Cs показано, что в 
долине р. Ипуть в Брянской области распро-
странены очень сильно и сильно уязвимые к 
загрязнению 137Cs грунтовые воды, на тер-
ритории севернее р. Ипуть у государствен-
ной границы также распространены очень 
сильно уязвимые и сильно уязвимые грунто-
вые воды; в долине р. Сож и её притоков 
грунтовые воды преимущественно сильно 
уязвимые и уязвимые с отдельным участком 
очень сильно уязвимых грунтовых вод. По 
линии южнее городов Сураж, Стародуб, 
Трубчевск, Навля до государственной грани-
цы распространены сильно уязвимые, уязви-
мые и слабо уязвимые к загрязнению 137Cs 
грунтовые воды. На севере Брянской облас-
ти от г. Дятьково и вдоль границы области 
степень уязвимости грунтовых вод к загряз-
нению 137Cs изменяется от уязвимых до 
слабо уязвимых. В долинах рек распрост-
ранены условно неуязвимые грунтовые 
воды, а на остальной территории – неуязви-
мые к загрязнению 137Cs грунтовые воды.
На территории Калужской области вдоль ее 
границы с Брянской областью грунтовые воды 
характеризуются степенью уязвимости от 
слабо уязвимых до уязвимых к загрязнению 
137Cs. В долинах рек распространены условно 
неуязвимые грунтовые, а на остальной терри-
тории – неуязвимые грунтовые воды.

Рис. 2. Схематическая карта уязвимости грунтовых вод к загряз-
нению 137Cs на российской территории бассейна р. Днепр в гра-
ницах Брянской и Калужской областей.
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Заключение

П
одтверждением наших оценок того, что 
грунтовые воды реально загрязнены 
радионуклидами чернобыльского про-

исхождения, служат данные проекта [11]. 
Результаты полевых исследований, прове-
денные в рамках этого проекта, показали, что 
концентрация радионуклидов в грунтовых 
водах в районе Новозыбков – Клинцы на 
территории Брянской области во много раз 
превышают фоновые концентрации, даже в 
эксплуатационных скважинах, вскрываю-
щих глубокозалегающие подземные воды, 
концентрация 137Cs превышает фоновую в 
пять раз.
Грунтовые воды, в свою очередь, являются 
источником загрязнения для нижезалегаю-
щих подземных вод. 
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Security assessment and 
vulnerability of groundwater to 

pollution radionuclides has been 
observed. The results of evaluation 
and mapping of security and 
vulnerability of groundwater in 
Bryansk and Kaluga regions as the 

most affected by the accident at the 
Chernobyl nuclear station are 
presented. The groundwater was 
shown to be vulnerable to the 
radioactive contamination, especially 
at sites with high surface radionuclide 
contamination. The migration of 

radionuclides through the protection 
zone proceeds slowly, which is 
confirmed by monitoring.
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Введение

К
омплексное использование водохра-
нилищ предполагает определённые тре-
бования к качеству их вод. Водоросли 

– главные продуценты органического веще-
ства и кислорода; благодаря высокой чув-
ствительности к условиям окружающей 
среды, они одними из первых реагируют на 
изменения, происходящие в водоёме. Это их 
свойство используют для оценки степени 
загрязнения и определения качества поверх-
ностных вод [1-3]. В первой половине про-
шедшего столетия до строительства плотин 
р. Волга по индексу сапробности Пантле-
Букка, рассчитанному по показателям 
фитопланктона, относили к олиго-ȕ-
мезосапробной зоне. С конца 1960-х годов – 
ȕ-мезосапробной, но в отдельные периоды на 
участках около крупных городов – ȕ-мезо-
сапробной [4-7]. Многолетние исследования 
на Рыбинском водохранилище, третьем в 
каскаде волжских водохранилищ (площадь 
акватории при НПУ 4550 км2, объём водной 
массы 25,4 км3), показали увеличение орга-
нического загрязнения водоема с конца 50-х 
годов к началу 80-х гг. прошлого столетия 
[4-12]. Наиболее представительный ряд дан-
ных по сапробности имеется для централь-
ного озеровидного Главного плёса водохра-
нилища [4, 6], составляющего основную 
часть его акватории. Для остальных речных 
плесов: Волжского, Моложского и Шекснин-
ского, эти сведения практически отсутству-
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ют. Цель работы – дать характеристику сап-
робности различных участков Рыбинского 
водохранилища и оценить качество его вод 
по фитопланктону в современных условиях. 

Материалы и методы исследования 

Д
ля этой цели проводился анализ таксо-
номического состава, оценка числен-
ности и биомассы фитопланктона 

Рыбин ского водохранилища, собранного на 
30 станциях (рис. 1), расположенных в раз-
личных плёсах Рыбинского водохранилища 
с мая по октябрь  
2000-2005 гг. (203 пробы). Отбор проб осу-
ществляли пластмассовым метровым бато-
метром системы Элгморка объемом 4 л пос-
ледовательно с каждого метрового горизонта 
от поверхности до дна, смешивая затем в 
одну интегральную. Пробы воды концентри-
ровали путем прямой фильтрации при сла-
бом давлении поочередно через мембранные 
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фильтры с диаметром пор 5 и 1,2 мкм. 
Консервацию живого фитопланктона осу-
ществляли раствором Люголя с добавлением 
формалина и ледяной уксусной кислоты 
[13]. Подсчет клеток водорослей для оценки 
численности осуществляли в счетной камере 
типа «Учинская-2» объёмом 0,02 мл, опреде-
ление биомассы – счетно-объёмным методом 
[13]. Оценку сапробности вод проводили с 
помощью индекса Пантле-Букка [2] в моди-
фикации Сладечека [3], рассчитанного как 
по численности (Sn), так и по биомассе 
фитопланктона (Sb), оценку качества воды 
– по шкале, предложенной в [1].

Результаты и их обсуждение

В 
фитопланктоне Рыбинского водохрани-
лища за период нашего исследования 
выявлено 406 таксонов рангом ниже 

рода, их которых 206 (51 %) являлись вида-
мииндикаторами сапробности вод. Состав 

индикаторных таксонов в основном был 
представлен зелёными водорослями (Chloro-
phyta) – 105. В остальных группах их число 
распределилось следующим образом: диато-
мовые (Bacillariophyta) – 32, синезелёные 
(Cyanophyta) – 32, эвгленовые (Eugleno-
phyta) – 13, золотистые (Chrysophyta) – 9, 
криптофитовые (Cryptophyta) – 6, жёлто-
зелёные (Xanthophyta) – 3 и динофитовые 
(Dinophyta) – 6. В Главном плёсе обнаружи-
ли 160 видов – индикаторов. Их число 
уменьшалось в речных участках водоема от 
154 (Шекснинский плёс) до 122 (Молож-
ский плёс). Два последних плёса отличались 
наибольшим относительным количеством 
индикаторов из эвгленовых водорослей (7 и 
5 %) по сравнению с остальными участками 
водоема (2 %), а Главный плёс – из синезелё-
ных водорослей (18 % против 13-15 %). 
Основная часть видов – показателей органи-
ческого загрязнения относилась к ȕ-мезо-
сапробным (56 %) организмам. Их наиболь-
шее относительное число отмечено в 
Молож ском (61 %), а наименьшее – в Главн-
ом плёсе (56 %) (табл. 1 и 2). 
Второе место принадлежало олиго-ȕ-мезо-
сапробным организмам (23 %). Число водо-
рослей – показателей высокого уровня орга-
нического загрязнения (α-мезосапробов и 
α-мезо-полисапробов) было выше в Волж-
ском и Шекснинском плёсах.
Сравнение наших результатов с данными 
предыдущих исследований [4] показало, 
что в последние годы в Главном плёсе 
Рыбинского водохранилища наблюдалось 
уменьшение числа водорослей – индикато-
ров чистых вод (ксеносапробов, ксеноолиго-
сапробов и oлигосапробов) с 23 % до 8 % и 
увеличение доли видов – индикаторов уме-
ренного загрязнения (олиго -ȕ-мезосапробов 
и ȕ-мезосапробов) с 63 % до 82 % (табл. 2). 
Виды – показатели сапробности составляли 
основную часть общей численности (72 % – 
средняя за 2000-2005 гг.) и биомассы (81 %) 
фитопланктона водохранилища. Относи-
тельные численность и биомасса ȕ-мезо-
сапробов во всех плёсах увеличивались от 
весны к осени (в среднем от 16 до 79 % и от 
19 до 64 % , соответственно), а таковые 
α-мезосапробов, наоборот, снижались (от 9 
до 0 % и от 8 до 0 %), что отражает постепен-
ное самоочищение водоема.
Связь числа индикаторных видов с общей 
биомассой фитопланктона описывалась 
экспоненциальной функцией: y = 30,75 – 
13,40 e -x (r = 0,47), где y – число видов, x – 
биомасса, е – основание натурального лога-
рифма. При осреднении числа видов по 
рангам биомассы с интервалом 1 г/м3 эта 
зависимость аппроксимировалась унимо-

Рис. 1. Схема расположения станций на Рыбинском водохрани-
лище (2000-2005 гг.). Обозначения: I – Волжский, II – Молож-
ский, III – Шекснинский, IV – Главный.
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дальной кривой: y = 21,95 – 0,87 x2 + 0,065 x3 
+ 8,68 x0.5 (n = 8, r = 0,93, F = 9,23) с макси-
мумом при биомассе 3 г/м3. В диапазоне 
биомассы ≤ 3 г/м3 число индикаторных так-
сонов увеличивалось параллельно с ростом 
биомассы и трофии водоема (n = 169, R = 
0,49, F = 55,2, P < 0.0000). При биомассе > 3 
г/м3 связь между этими двумя параметрами 
становилась слабо отрицательной (n = 33, R 
= -0,16, F = 0,85, P < 0,36).
Сезонная динамика сапробности отдельных 
плёсов различалась (рис. 2). В Шекснинском 
и Главном плёсах прослеживалось ее плав-
ное увеличение от весны к лету–осени. 
Динамика сапробности Волжского и Молож-
ского плёсов характеризовалась двумя пика-
ми – весенним и летним, максимумом вес-
ной, спадом в июле и осенью. Наибольшая 
сезонная вариабельность Sn и Sb прослежи-
валась в Моложском (коэффициент вариа-
ции 10,1 %), наименьшая (4,5 и 6,6 %) – в 
Шекснинском плёсе. 
В период весеннего максимума сапробности 
в Волжском плёсе (Sn = 2,22 ± 0,08, Sb = 2,13 
± 0.11) в основном развивались криптофито-
вые и диатомовые водоросли – индикаторы 
повышенных зон сапробности. Их вегетацию 
в этот период обычно связывают с высоким 
содержанием органических веществ, посту-
пающих с водами весеннего половодья c пло-
щади водосбора [4, 6, 8]. Первые были пред-
ставлены ȕ-α-мезосапробом Chroomonas 
acuta Uterm., ȕ-мезосапробом Cryptomonas 
ovata Ehr. и ȕ-мезосапробом C. curvata Ehr.. 
Из диатомовых водорослей преобладали 
виды из рода Stephanodiscus Ehr. (α-мезо-
сапробы Stephanodiscus hantzschii Grun. и S. 
minutulus (Kütz.) Cleve et Müller, ȕ-мезоса проб 
S. binderanus (Kütz.) Krieg.) и S. invisitatus 
Hohn et Hellerman). Наряду с ними в число 
доминантов входила Aulacoseira subarctica 
(O.F. Müll.) Haworth. – основной компонент 
планктона Рыбинского водохранилища, 

Таблица 1 
Изменение числа видов – индикаторов различных зон сапробнос-
ти в речных плёсах Рыбинского водохранилища в 2000-2005 гг.

Сапроб-
ность

Плёсы

Волжский Моложский Шекснинский

Число 
видов

% от 
общего 
числа 
видов

Число 
видов

% от 
общего 
числа 
видов

Число 
видов

% от 
общего 
числа 
видов

χ 1 1 0 0 0 0

o 8 6 9 7 12 8

o-ȕ и ȕ-o 32 25 30 25 36 23

ȕ 75 57 75 61 90 58

ȕ-α и α-ȕ 6 5 1 1 7 5

α 7 5 6 5 7 5

α- 2 1 1 1 2 1

Всего 131 100 122 100 154 100

Примечание: χ – ксеносапробная, o – олигосапробная, ȕ – ȕ-мезосапробная, α – 

α-мезосапробная, ρ – полисапробная зоны.

Таблица 2 
Изменение числа видов – индикаторов различных зон сап-
робности в Главном плёсе Рыбинского водохранилища в разные 
годы
 

Сапроб-
ность

1954-1973 гг. 2000-2005 гг. 

Число 
видов

% от общего 
числа видов

Число 
видов

% от общего 
числа видов

χ 14 4 1 0

 χ-o и o-χ 13 4 1 1

o 47 15 11 7

o-ȕ и ȕ-o 60 19 42 26

ȕ 140 44 89 56

ȕ-α и α-ȕ 19 6 8 5

α 23 7 5 4

α-ρ 5 1 2 1

Всего 321 100 160 100

Примечание: сокращения те же, что в табл. 1, данные за 1954-1973 гг. взяты из 

работы [4].

Рис. 2. Сезонная динамика средней сапробности различных плё-
сов Рыбинского водохранилища (2000-2005 гг.). Обозначения: 
1 – Волжский, 2 – Моложский, 3 – Шекснинский, 4 – Главный; 
I – Sn, II – Sb.
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начи ная с 1950-х годов [14]. Повышенная 
сапроб ность данного участка водохранили-
ща может быть обусловлена поступлением 
вод из вышележащих Иваньковского и 
Угличского водохранилищ, испытывающих 
значительное антропогенное воздействие. В 
Моложском плёсе весной доминировали 
Aulacoseira subarctica и криптофитовые (те 
же виды, что и в Волжском). В центральную 
часть водоёма воды весеннего паводка из 
речных плёсов поступают позднее, как и из 
расположенного севернее Шекснинского 
водо хранилища в Шекснинский плёс. 
Поэтому весенние значения сапробности в 
Главном и Шекснинском плёсах были значи-
тельно ниже (Sn = 1,68 ± 0,04, Sb = 1,92 ± 
0,01 и Sn = 1,78 ± 0,03, Sb = 1,92 ± 0,04, соот-
ветственно), чем Волжском и Моложском, и 
харак теризуют нижнюю границу ȕ-мезо-
сапроб ной зоны. В конце мая – начале июня 
в обоих плёсах развивались олиго ȕ-мезоса-
пробы Aulacoseira islandica (O.F. Müll.) Sim. 
и Stephanodiscus binderanus. 
При последующей сезонной перестройке 
фитопланктона, на спаде развития весеннего 
комплекса водорослей и в результате про-
цессов самоочищения, наблюдалось сниже-
ние сапробности в Главном плёсе в июне, а в 
Волжском и Моложском – в июле. Основ-
ную биомассу в центральной части водоема в 
конце июня и первой половине июля созда-
вали олиго ȕ-мезосапробы Asterionella formo-
sa Hass., Fragilaria crotonensis Kitt. и Stepha-
no discus neoastraea (Håk. et Hick.) emend. 
Casper, Scheff. et Aug.. В Волжском плёсе 
продолжали вегетировать мелкоклеточные 
виды из рода Stephanodiscus, Skeletonema sub-
salsum (A. Cl.) Bethge, а также зеленые жгу-

тиковые – в верхнем и бесшовные пеннат-
ные диатомовые – в нижнем участке. В 
Молож ском плёсе развивались ȕ-мезосапроб 
Aulacoseira granulata (Ehr.) Sim. и A. 
subarctica. Состав доминирующего комплек-
са водорослей Шекснинского плёса был 
более разнообразен. Наряду с диатомовыми 
из родов Aulacoseira Thw. и Stephanodiscus его 
верхний участок обогащался зелеными водо-
рослями – α-мезосапробом Chlamydomonas 
reinhardtii Dangeard и ȕ-мезосапробом 
Pandorina morum (O.F. Müll.) Bory. 
Повышение индексов сапробности на всей 
акватории водохранилища к концу июля – 
началу августа (Sn = 2,05-2,10 и Sb = 2,05-
2,23) связано с массовым развитием синезе-
леных водорослей . В летний период и до 
конца осени в водохранилище активно веге-
тировали синезеленые ȕ-мезосапробы Apha-
ni zomenon flos-aquae (L.) Ralfs и Microcystis 
aeruginosa Kütz., в меньшем количестве отме-
чались M. wesenbergii Kom. и виды из рода 
Anabaena Bory. В Волжском плёсе вклад 
Aphanizomenon flos-aquae в общую биомассу 
фитопланктона был наименьшим при их 
предпочтительной вегетации в нижней рас-
ширенной части, прилегающей к акватории 
Главного. На данном участке отмечалась 
высокая представленность фитофлагеллат, 
показателей высокого уровня сапробности: 
динофитовых из рода Glenodinium (Ehr.) 
Stein и зелёных из рода Chlamydomonas Ehr.. 
Вклад жгутиковых форм снижался от плоти-
ны Угличской ГЭС к нижней расширенной 
части плёса. Сапробность воды плёса соот-
ветствовала верхней границе ȕ-мезоса проб-
ной зоны. В летний период 1950-60-х гг. на 
данном участке отмечали увеличение разно-
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образия и численности хлорококковых водо-
рослей, а жгутиковые формы водорослей 
встречались редко [10]. 
В августе–сентябре на всей акватории водо-
ема совместно с синезелёными продолжали 
развиваться диатомовые: Aulacoseira granu-
lata (Ehr.) Sim., A. subarctica, Skeletonema 
subsalsum, Stephanodiscus binderanus, S. 
hantzschii, S. neoastraea и Aulacoseira islandica 
(сентябрь–октябрь). Сапробность различ-
ных плёсов продолжала оставаться на высо-
ком уровне. Исключение составил Молож-
ский плёс, где значения индексов были 
близки к нижней границе ȕ-мезосапробной 
зоны и в котором преимущественно развива-
лись виды из р. Aulacoseira.
В 2000-2005 гг. изменение величин сап-
робности по всей акватории водоема (Sn, = 
1,81-2,27, Sb = 1,61-2,54) соответствовало диа-
пазону их варьирования в пределах 
ȕ-мезосапробной – ȕ-α-мезосапробной зон. 
Наибольшая корреляция между Sn и Sb выяв-
лена в Моложском (R = 0,8), наименьшая – в 
Шекснинском плёсе (R = 0,6), а для водохра-
нилища в целом коэффициент корреляции 
составил 0,7. Средние для водоема индексы 
(Sn = 2,04 ± 0,01 и Sb = 1,97 ± 0,01) характери-
зуют его как ȕ-мезосапробный. Наиболее низ-

кий уровень сапробности отмечен в Главном 
(Sn = 2,00 ± 0,01 и Sb = 1,92 ± 0,04) (табл. 3), 
наиболее высокий – в Волж ском (Sn = 2,09 ± 
0,03, Sb = 2,08 ± 0,03) и Молож ском (Sn = 2,07 
± 0,03, Sb = 2,03 ± 0,06) плёсах. В Шекс-
нинском плёсе он составлял 2,01 ± 0,02 и 1,97 
± 0,04, соответственно. 
Величины сапробности в Волжском и 
Молож ском плёсах были выше значений, 
полученных в 1970-80-е годы [7-9]. Сравне-
ние с результатами предыдущих исследова-
ний указывает на дальнейшее многолетнее 
увеличение сапробности и в центральной 
части водоёма (табл. 3).
Оценка качества воды Рыбинского водохра-
нилища по эколого-санитарным показателям 
[1] показала, что в целом по средним величи-
нам сапробности водоем можно отнести к 
разряду достаточно чистых, 3-му классу 
качества (удовлетворительной чистоты) 
воды. 

Заключение

В 
мае–октябре 2000-2005 гг. в фитопланк-
тоне Рыбинского водохранилища обна-
ружено 206 видов – индикаторов сап-

робности, представленных, в основном, 
зелёными водорослями. Их основная часть 
относилась к ȕ-мезосапробам. Cапробность 
водохранилища изменялась от величин, 
характерных для ȕ-мезосапробной, до тако-
вых, свойственных ȕ-α-мезосапробной зоне, 
при наибольших значениях в Волжском и 
минимальных в Главном плёсах. Анализ 
многолетней динамики индексов сапробнос-
ти показал, что в водохранилище происходи-
ло дальнейшее увеличение содержания лег-
коусвояемого органического вещества. 
Качество воды в водоеме в целом по средним 
показателям сапробности соответствовало 
3-му классу удовлетворительной чистоты, 
достаточно чистому разряду качества вод.

Работа выполнена при частичной поддержке 
РФФИ, проект № 11-05-01067-а.
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According to studies of 
phytoplankton (2000–2005) 

saprobity and water quality of 
Rybinsk Reservoir was assessed. It is 

shown that in comparison with 
previous studies the level of organic 
pollution of the reservoir continued 
to rise.
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А
вторы уже обращались к этой теме [2, 
3], указывая на путаницу в определени-
ях БПК, ошибки в формулах и методи-

ческих рекомендациях, допущенные как в 
отечественных, так и в зарубежных публика-
циях. Так, например, из анализа многих 
Интернет-источников следует, что часто 
пишут "BOD", а подразумевают "BOD5". Т.е. 
имеют в виду «величину биохимического 
потребление кислорода за 5 сут» (Bioche mi-
cal Oxygen Consumption for 5 day incubation 
period), а пишут «биохимическая потреб-
ность в кислороде» (Biochemical Oxygen 
Demand). 
В качестве иллюстрации сошлемся на интер-
нет-презентацию “Unlocking the Secrets of 
C-BOD” – автор Amy F. Fuller [4]. В презен-
тации приводится место и год рождения 
БПК (Великобритания, 1908 г.) и предысто-
рия его рождения, связанная с решением 
проблемы загрязнения р. Темза в районе 
Лондона с начала XIX века. Приводится 
разъяснение причины выбора 5-ти суточного 
интервала измерения: “Why not 4 days, or 6? 
There is no scientific reasoning behind a 5 day 
incubation period. It was estimated that it took 
5 days for river estuaries in London to reach the 
Thames River and empty into the sea”. Из пре-
зентации следует, что автор не разделяет 
(или отождествляет) понятия BOD5 и BOD . 
В Глобальной системе мониторинга водных 
объектов (GEMS/WATER) [14] также нет 
четкости: в публикациях приводят данные 
по «потреблению» BOD5, а в заголовках раз-
делов пишут "BOD" (см., например, рис. 1). 
При этом определение BOD1 дается верное. 
В Российских ежегодниках также приводят-
ся значения лишь БПК5 [53].В мировой 

Изложены вопросы, касающиеся несоответствия 

существующей практики организации мониторинга 

биохимической потребности в кислороде (БПК) 

накопленным научным знаниям, причем не только 

в России, но и в мире – об этом свидетельствуют, в частности, 

материалы, публикуемые UNEP GEMS/WATER [1].

* Адрес для корреспонденции:   gotov44@mail.ru

практике мониторинг БКП5 выполняется на 
реках, водохранилищах и сточных коллекто-
рах. Результаты этих измерений публикуют-
ся в национальных периодических изданиях 
(для России см., например, [3]) и обобщают-
ся в публикациях GEMS (Global Environ-
mental Monitoring System) [14]. 
Величина БПК5 является важным показате-
лем качества воды, однако недостаточно 
информативным, поскольку не позволяет 
определить такие важнейшие характеристи-
ки качества воды, как биохимическая пот-
ребность в кислороде и скорость биохими-
ческого окисления. Данное утверждение 
справедливо для всех случаев, кроме тех, 
когда состав органического загрязняющего 
вещества априори известен. 
Впрочем, даже для известного состава орга-
нического загрязняющего вещества не так 
все просто, как может показаться на первый 
взгляд. Например, принято считать, что для 
бытовых стоков значение БПК5 составляет 
около 70 % от значения БПКП (полного, 
БПКП ≈ БПК), а коэффициент скорости рас-
пада k1 при этом принимает следующее зна-
чение: k1 =0,1 (сут)-1 для десятичного осно-
вания; k1=0,23 для экспоненты. 
Очень часто эти числа (и представления) 
экстраполируются и на другие виды органи-
ческих загрязняющих веществ, что является 
грубой ошибкой (недопустимость подобного 
подхода подробно рассмотрена в работах [2, 
3]). Дело в том, что даже для бытовых стоков 
приведенные числа имеют ограниченное 
применение, поскольку они справедливы 
лишь при «стандартизированном» составе 
загрязнителей и, что крайне важно – в 
отсутствие токсинов, подавляющих работу 
микроорганизмов по окислению (минерали-
зации) органических веществ. Проблемы 
оценки биологической активности затрону-
ты в [6]. Наличие токсинов снижает ско-
рость окислительных процессов; возможны 
случаи, когда даже для органически мягких 
бытовых стоков вместо значения k1=0,23 

1 Biochemical Oxygen Demand (BOD)
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Рис. 1. Пример небрежности в обозначениях: написано  "BOD", а 
подразумевается "BOD5". Ниже будет показано, что эта небреж-
ность не столь безобидна, как может показаться на первый 
взгляд.

получим k1≤0,04 (сут)-1. Очевидно, что в 
такой ситуации измеренное значение БПК5 
будет составлять не 70 % от значения БПКП, 
а около 20 % [2]. А это, в свою очередь, озна-
чает, что «удовлетворительному» (по крите-
рию ПДК2) значению БПК5 = 2 мг/л будет 
соответствовать значение БПКп ≥ 11 мг/л 
вместо допустимого БПКп ≤ 3 мг/л [2]. 
Поэтому крайне важно знать не только и не 
столько БПК5, а два других, гораздо более 
важных и информативных показателя, а 
именно – БПК и k1, которые могут быть 
вычислены по формулам:

 ,        (1)

 ,          (2)

где BODT и BOD2T – биохимическое пот-
ребление кислорода за периоды времени Т и 
2Т сут (или других временных единиц изме-
рения), соответственно. Вывод этих формул 
можно найти, например, в работах [2, 3].
Вернемся к рис. 1. Из приведенных на нем 
диаграмм следует существенное снижение 
BOD в Европе и Северной Америке за пери-
од 1991-2000 гг. (по сравнению с периодом 
1976-1990 гг.). Если бы эти диаграммы дей-

ствительно соответствовали BOD, а не 
BOD5 (как выясняется из контекста), то 
можно было бы отметить улучшение качест-
ва воды в реках Европы и Северной 
Америки. Действительно, BOD характеризу-
ет концентрацию органического загрязнения 
воды. Уменьшение BOD свидетельствует об 
улучшении качества воды. Однако на рис. 1 
представлено уменьшение BOD5, из чего 
вовсе не следует вывод об обязательном 
уменьшении BOD. Такой вывод мог иметь 
место, если бы имелась информация о том, 
что коэффициент k1, характеризующий ско-
рость окисления органики, остался прежним. 
К сожалению, в отчетах GEMS/WATER дан-
ные по k1 не приводятся. Можно попытаться 
сделать лишь косвенные оценки тенденции 
изменения величины k1 . Так, из приведен-
ного в отчетах GEMS/WATER (рис. 2) сле-
дует значительное увеличение концентрации 
CaCO3 в реках Европы и Северной Америки 
за исследуемый период, на основании чего 
можно сделать предположение об уменьше-
нии k1. 
В частном случае для T=5 сут из (1)-(2) 
получим:

 ,   (1*)

 .          (2*)

Чтобы оценить динамику биохимического 
окисления, интересно было бы вычислить 
значения БПК и k1 еще для одного инкуба-
ционного периода, например, для T=2,5 сут:

Рис. 2. Из увеличения концентрации CaCO3 в реках Европы и 
Северной Америки можно сделать предположение об уменьше-
нии k1 и возможном увеличении BOD.

2 ПДК – предельно допустимая концентрация. Для вод-

ного объекта рыбохозяйственного назначения обычно 

принимают: ПДК = 2 мг/л, – при оценке БПК5; и 3 мг/л 

– при оценке БПК.
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, (1**)

 

.         (2**)

Сравнение значений БПК и k1, вычисленных 
по формулам (1*)-(2*) и (1**)-(2**), позво-
лит оценить динамику биохимического 
окисления и сделать качественно новые 
выводы о состоянии водного объекта. 
В идеале желательно было бы иметь непре-
рывный ряд измерений биохимического пот-
ребления кислорода 

  ,                   (3)

где t – дата изъятия из водного объекта 
пробы на анализ; Т – длительность инкуба-
ционного периода при определении биохи-
мического потребления кислорода. 
Наличие ряда натурных измерений (3) поз-
волит оперировать с функциональными 
зависимостями: 
BOD(t;T) – биохимическая потребность 
в кислороде ,     (4) 
k1(t;T) – коэффициент скорости 
биохимического окисления.   (5)

В принятых обозначениях формулы (1)-(2) 
примут вид:

 , (10)

 . (20)

Здесь X(t;T) и X(t;2T) – биохимическое пот-
ребление кислорода за T и 2Т сут (или дру-
гих временных единиц измерения) соответ-
ственно.
Наличие функциональных зависимостей 
(10), (20), вычисленных на основе ряда 
натурных измерений (3), открывает новые 
горизонты для анализа и прогноза качества 
воды, которые невозможно увидеть, обладая 
лишь знаниями о БПК5. 
Так, например, в условиях «благоприятной» 
информации по БПК5 (т.е. при БПК5 (t) ≤ 
2 мг/л) наличие функциональных зависи-
мостей (10), (20) позволит своевременно 
выявить следующие возможные ситуации 
(как благоприятные, так и опасные).
Ситуация 1 (благоприятная). Функция 
k1(t;T) (т.е. скорость разложения органики, 
она же скорость минерализации, она же ско-
рость окисления) убывает с увеличением 
времени инкубации
 
     

Это означает, что численность микроорга-
низмов и их активность была достаточной. 
Поэтому вначале была окислена (минерали-
зована) легко окисляемая «мягкая»3 органи-
ка, а затем стала «осваиваться» более «жест-
кая» – в результате скорость процесса 
окисления падает.
Ситуация 2 (потенциально опасная). Функ-
ция k1(t;T) возрастает с увеличением време-
ни инкубации:

    .

Это означает, что концентрация микроорга-
низмов в водном объекте (или их актив-
ность) была недостаточной для эффектив-
ной минерализации органики, поэтому 
вначале был период размножения (или вос-
становление их активности). Возможно, про-
изошел залповый сброс органики и/или 
микроорганизмы не успели восстановить 
активность после предшествующего воздейс-
твия токсинов.
Ситуация 3 (опасная). Одновременное уве-
личение BOD(t;T) и уменьшение k1(t;T) в 
некоторый момент времени t=t*:
 
 

         . 

При этом BOD(t*;T) может существенно 
превысить допустимый предел, а BOD5 оста-
ваться в норме: BOD(t*;T)>>3 при BOD5<2. 
Ситуация 4 (крайне опасная). Резкое сниже-
ние величины k1(t;T) в некоторый момент 
времени t=t* : k1(t;T) ≈0.
Это может быть следствием несанкциониро-
ванного сброса токсичных стоков в водный 
объект. В этом случае надо срочно проводить 
дополнительные гидрохимические анализы 
на предмет поиска токсинов. 
Самое парадоксальное, что при сбросе ток-
синов, подавляющих деятельность микроор-
ганизмов по окислению органики, традици-
онный (он же «классический», он же 
«архаичный») показатель БПК5 покажет 
«улучшение», поскольку при снижении ско-
рости окисления снизится и значение этого 
показателя. В предельно неблагоприятном 
(по токсинам) случае БПК5 может снизить-
ся до нуля – BOD5(t*)≈0. Т.е. формально 
вроде бы «хорошо» (органические загрязне-
ния в воде вроде бы отсутствуют), а по сути 

3 По скорости распада органические вещества принято 

делить на биологически мягкие (k1≥0,3 сут-1), промежу-

точные (0,06≤k1< 0,3 сут-1) и жесткие (k1<0,06 сут-1). 

Не следует путать с мягкостью и жесткостью воды.
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– экологическая катастрофа: токсины пода-
вили деятельность микроорганизмов, они не 
успевают восстановиться за 5 сут, в результа-
те измерения покажут BOD5(t*)≈0 .

Заключение

К
орректная оценка качества вод в совре-
менных условиях требует расширения 
информационной базы натурных 

из мерений биохимического потребления 
кислорода для вычисления биохимической 
потребности в кислороде БПК (t;T) и коэф-
фи циента скорости биохимического окисле-
ния k1 (t;T) .
Необходимы дополнения существующих 
методических указаний по ведению монито-
ринга водных объектов рекомендациями по 
дополнительным (помимо принятых БПК5) 
измерениям.
В заключении необходимо отметить, что при 
выводе формул (1)-(2) использовалось пред-
положение, что процесс биохимического 
окисления можно описать с помощью систе-
мы уравнений Стритера-Фелпса [7]. Как 
было показано в работе [8], эта система 
имеет ограниченную область применения, 
поэтому в дальнейшем предполагается уточ-
нение формул (1)-(2) на основе модифици-
рованной системы уравнений Стритера-
Фелпса, изложенной в [8].
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Введение

Активированные окислительные процес-
сы (АОП) относятся к методам глубо-
кого окисления, получившим развитие 

и практическое применение в последние 
десять лет. Данный метод предполагает сов-
местное использование химических окисли-
телей, таких как озон или перекись водорода, 
и ультрафиолетового облучения с целью раз-
ложения различных загрязняющих веществ.
В основе технологии АОП лежат два меха-
низма воздействия: прямой фотолиз и окис-
ление радикалами •ОН, которые образуются 
в воде в результате фотолиза окислителей 
(перекись водорода, озон). При этом фото-
лиз является селективным процессом, пос-
кольку соединения имеют различную чувс-
твительность к УФ излучению, а •ОН 
окисление – неселективным, за счет высоко-
го окислительного потенциала радикалов 
•ОН (табл. 1.). В результате процессы АОП 
могут разрушить соединения, устойчивые к 
обычному озонированию или окислению 
перекисью водорода. 
Основной мотивацией использования АОП 
является необходимость удаления из воды 
так называемых микрозагрязнителей антро-
погенного происхождения [1-6], количество 

Рассмотрены процессы фотохимического окисления 
загрязняющих веществ при подготовке питьевой воды, 

получившие название «активированные окислительные 
процессы». Рассмотрены классы загрязняющих веществ, 

механизмы окисления под воздействием 
монохроматического и полихроматического 

ультрафиолетового излучения и окислителей (перекись 
водорода, озон). Приведены данные о проводимых 

исследованиях и промышленном внедрении технологии.

* Адрес для корреспонденции:   post@mosvodokanal.ru

которых в водоисточниках в последнее 
время значительно выросло.
Развитие аналитических методов контроля и 
накопление данных о неблагоприятном воз-
действии различных соединений неизбежно 
приводит к расширению перечня контроли-
руемых соединений и необходимости разра-
ботки методов для их удаления. Одной из 
основных тенденцией последнего десятиле-
тия является пристальное общественное и 
научное внимание к микрозагрязнителям в 
питьевой воде – веществам, способным ока-
зывать негативное влияние на живые орга-
низмы даже при следовых концентрациях 
(нг/л).

Таблица 1
Окислительная способность различных час-
тиц и реагентов

Частица/соединение
Окисли тельная 
способ ность, В

Фтор 3,03

Гидроксильный радикал 2,80

Атомарный кислород 2,42

Озон 2,07

Перекись водорода 1,77

Перманганат 1,67

Бромноватистая кислота 1,59

Диоксид хлора 1,5

Хлорноватистая кислота 1,49

Йодноватистая кислота 1,45

Хлор 1,36

Бром 1,09

Йод 0,54
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К микрозагрязнителям относятся:
1. продукты, разрушающие эндокринную 
систему: 
 фармацевтически активные вещества (гор-
моны, антибиотики и пр. лекарства);
 продукты личной гигиены;
2. пестициды и гербициды. Фоновое при-
сутствие в воде следовых концентраций пес-
тицидов характерно для стран с развитой 
аграрной промышленностью. Ряд пестици-
дов относятся к веществам, разрушающим 
эндокринную систему, другие обладают ток-
сичными, мутагенными или канцерогенны-
ми свойствами;
3. устойчивые антропогенные загрязнения, 
такие как 1,4-диоксан и N-нитрозоди ме-
тиламин (НДМА). В последние годы было 
доказано, что НДМА помимо того, что явля-
ется продуктом выработки ракетного топли-
ва и каучуковой промышленности, является 
также побочным продуктом обеззаражива-
ния (хлорирования). В Калифорнии (США) 
предельная допустимая концентрация 
НДМА в питьевой воде составляет 10 нг/л;
4. вещества, обуславливающие неприятные 
запахи (геосмин, метилизоборнеол);
5. микроцистины водорослей.
Традиционные методы очистки природных и 
сточных вод малоэффективны для удаления 
этих соединений, а такие методы глубокой 
очистки как сорбция и обратный осмос обла-
дают избирательной эффективностью, что 
недостаточно для надежного контроля за 
микрозагрязнителями [6, 7].
Технологии АОП демонстрируют высокий 
потенциал среди других процессов удаления 
микрозагрязнителей. Однако на эффектив-
ность фотоокисления сильно влияют такие 
показатели качества воды, как общий орга-
нический углерод, обусловленный присутс-

твием натуральных органических веществ, 
жесткость, нитраты и чувствительность 
веществ к фотолизу. На рис. 1 показан вклад 
фотолиза и окисления радикалами •ОН в 
процесс разложения на примере трех загряз-
няющих веществ. Так, при разложении пес-
тицида атразин оба процесса задействованы 
примерно в равных долях НДМА преиму-
щественно разрушается в процессе фотоли-
за, а 1,4-диоксан с помощью фотоокисления. 
Поэтому основные технические параметры 
(доза окислителя, доза ультрафиолета) необ-
ходимо определять экспериментальным 
путем для конкретной воды и целевых 
загрязняющих веществ [6]. 
Характерной особенностью процессов АОП 
является возможность разложения веществ, 
присутствующих в следовых концентрациях 
(нг/л) и потому недоступных для большинс-
тва других методов очистки. 
В качестве источников УФ излучения в про-
цессах АОП используют лампы низкого и 
среднего давления. С технической точки зре-
ния основными отличиями ламп низкого и 
среднего давления являются мощность и 
спектр излучения. Лапы среднего давления 
имеют мощность единичной лампы в 10-20 
раз больше, чем у ламп низкого давления. 
Второе принципиальное отличие – это 
спектр излучения. Лампы низкого давления 
также иногда называют монохроматически-
ми, поскольку спектр их излучения прихо-
дится на одну длину волны 254 нм. Лампы 
среднего давления излучают широкий 
спектр от 200 до 800 нм, поэтому их еще 
называют полихроматическими. Это второе 
отличие является очень важным для процес-
сов фотоокисления. Оно обуславливает раз-
личную эффективность ламп низкого и сред-
него давления в процессах прямого фотолиза 
и фотоокисления. В общем случае, чем коро-
че длина волны, тем мощнее ее воздействие 
и выше потенциал применения в процессах 
фотоокисления. 
На практике бóльшая часть коротковолново-
го спектра поглощается фоновыми органи-
ческими соединениями, наиболее эффектив-
но абсорбирующими УФ излучение до 240 
нм (рис. 2.) Поэтому процесс фотолиза 
соединений в природной воде зависит не 
только от чувствительности самого соедине-
ния к УФ излучению, но и от состава и кон-
центрации натуральных органических 
соединений [1, 2]. 
Практически с начала развития технологий 
АОП и до последних лет считалось, что 
лампы среднего давления более эффективны 
для прямого фотолиза и генерации гидрок-
сильных радикалов, чем лампы низкого дав-
ления благодаря присутствию коротких волн 

Рис. 1. Вклад фотолиза и фотоокисления в 
процесс разложения различных загрязняю-
щих веществ.
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в своем спектре. Исследования, проведенные 
компанией KWR, доказали, что несмотря на 
то, что при одинаковой дозе УФ облучения и 
дозе перекиси водорода эффективность раз-
ложения целевых веществ выше при исполь-
зовании ламп среднего давления, но приме-
нение ламп низкого давления позволяет 
обеспечить такую же эффективность разло-
жения при меньших затратах электроэнер-
гии. Преимущество ламп низкого давления 
обусловлено в 2-3 раза более высоким КПД 
преобразования электрической энергии в 
УФ излучение и интенсивным поглощением 
коротковолнового УФ излучения природной 
водой [5].
Кроме того, при использовании ламп средне-
го давления в процессе обработки природ-

ной воды происходит образование нитритов. 
В экспериментах с очищенной москворецкой 
водой наблюдалось увеличение концентра-
ции нитритов в 3,5-14 раз до 0,27 мг/л. В 
других исследованиях, в частности на дейс-
твующей станции Андайк в Нидерландах, 
наблюдалось формирование нитритов на 
уровне порядка 0,5 мг/л, это значение при-
ближается к ПДК на нитриты в ЕС [6, 7].
Поскольку доза УФ облучения традиционно 
измеряется на длине 254 нм, а при фотоокис-
лении в той или иной степени работает весь 
спектр УФ излучения, то при сравнении раз-
личных технологий АОП использование 
понятия УФ дозы некорректно. 
В 2001 г. Bolton и др. ввели в практику пока-
затель ЭЭП (Электрическая Энергия на 
Порядок, Electrical Energy per order – EEO), 
который показывает расход электрической 
энергии, затрачиваемый на уменьшение кон-
центрации целевого загрязняющего вещест-
ва на один порядок. Этот показатель может 
быть использован как для сравнения различ-
ных технологий АОП в аспекте энергопот-
ребления, так и для оценки размеров 
УФ-оборудования, исходя из необходимой 
электрической мощности, требуемой для 
решения конкретных задач водоочистки [1]. 
Техническая реализация технологии АОП 
осуществляется введением окислителей 
(перекись или озон) непосредственно перед 
УФ реактором. Доза окислителей составляет 
от 0,5 до 5 мг/л для озона и 2-10 мг/л для 
перекиси. При этом необходимо обеспечить 
хорошее перемешивание реагента перед УФ 
реактором и равномерную экспозицию в УФ 
реакторе. Поскольку требуемая мощность 
УФ воздействия для фотоокисления на 
порядок превышает мощность, используе-
мую для обеззараживания, УФ блок состоит 

Рис. 2. Спектр излучения монохроматических и полихромати-
ческих ламп и поглощения УФ излучения водой питьевого 
качества.

Таблица 2
Примеры промышленных станций с внедренной технологией 
АОП

Расположение
Производи-
тельность, 

куб. м/сутки

Целевое загрязняющее 
вещество

Водохозяйственное управление округа Оранж, Калифорния, США 378 400 НДМА, 1,4-диоксан

Городской район водопользования Вест Базин, Калифорния, США 47 300 НДМА

Стоктон, Калифорния, США нет данных 1,4-диоксан

Станция водоподготовки города Андайк, Голландия 95 000 Пестициды

Корнуэлл, Онтарио, Канада 100 320 Запахи

Водохозяйственное управление округа Вэллей, Калифорния, США 42 560 НДМА, 1,4-диоксан

Водная компания долины Сан Габриэль, Калифорния, США 42 560 НДМА, 1,4-диоксан

Департамент коммунальных служб г. Солт Лейк Сити, Юта, США 16 416 Перхлорэтилен
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из нескольких последовательно соединен-
ных УФ реакторов с суммарным энергопот-
реблением 0,5-1,5 МВт/час. Для обеспече-
ния необходимого гидравлического режима 
при проектировании УФ реакторов исполь-
зуют компьютерное моделирование гидрав-
лических процессов (CFD) [1, 7]. 
В технологической схеме очистки природ-
ной воды фотоокисление применяется после 
всех этапов очистки, но до угольных филь-
тров (если таковые имеются или необходи-
мы). Вопрос о необходимости сорбционной 
доочистки после фотоокисления решается в 
каждом конкретном случае, в зависимости от 
свойств обрабатываемой воды, влияющих на 
образование побочных продуктов, и исполь-
зуемой технологии АОП. 
В настоящее время в мире насчитывается 
более 10 промышленных станций произво-
дительностью от 16 до 378 тыс. м3/сут, 
использующих в своих схемах водоподго-
товки технологии АОП (табл. 2.). Еще 10-
20 станций находятся в стадии проектирова-
ния [6]. 
НПО «ЛИТ» – одна из немногих компаний 
в мире, которая имеет практический опыт в 
области технологий АОП. Уже более 5 лет 
НПО «ЛИТ» занимается разработками и 
практическим испытаниями в двух крупных 
проектах в этой области – в разработке тех-
нологии АОП для Мосводоканала и анало-
гичном международном проекте для г. 
Шанхай в Китае.
Исследования по заказу Мосводоканала 
проводятся на экспериментальной станции 
водоподготовки, моделирующей традицион-
ный процесс очистки отстаиванием и филь-
трацией с последующей доочисткой воды на 
нескольких линиях АОП и возможностью 
последующей сорбции на угольных филь-
трах. Например, обнаружено, что гормон 
прогестерон может сохраняться в воде на 
протяжении всех основных этапов очистки 
воды и оставаться в концентрациях до 10 
нг/л, при этом он полностью разлагается 
технологией АОП с окислителями Н2О2 или 
О3 при удельном энергопотреблении 0,5 
кВт·ч/м3 на УФ лампах низкого давления и 
при энергопотреблении 1,5 кВт·ч/м3 на УФ 
лампах среднего давления. Исследования с 
другими микрозагрязнителями, искусствен-
но вносимыми в воду, показали, что техноло-
гии АОП также эффективны для удаления 
атразина, флудиоксонила, НДМА, веществ 
обуславливающих привкус и запах.
Исследования проводятся с применением 
озона и перекиси водорода на УФ реакторах 
с лампами среднего и низкого давления. 
Целью исследований является разработка 
технологии глубокой доочистки воды, спо-

собной обеспечить универсальный барьер от 
различных антропогенных загрязняющих 
веществ. 
С 2010 г. НПО «ЛИТ» участвует в междуна-
родном проекте по разработке технологии, 
направленной на улучшение качества питье-
вой воды г. Шанхай. В проекте участвуют 
компании ЛИТ-УФ Европа, Роял Хаско-
нинг, Филипс, Дунеа, Технологический уни-
верситет Делфта, Норит, компания по 
использованию водных ресурсов Де Дом-
мель и Национальный инженерно-исследо-
вательский центр в Шанхае.
Для исследований в Шанхае была построена 
экспериментальная станция (рис. 3), которая 
дает возможность сравнивать технологии 
водоочистки. Одной из задач проекта явля-
ется улучшение качества воды по органолеп-
тическим показателям (привкус и запах), а 
также разработка перспективной барьерной 
технологии. 
Обобщенные результаты различных иссле-
дований в России и международном сооб-
ществе, а также опыт эксплуатации действу-
ющих станций показывают, что технологии 
АОП, в рамках экономически приемлемых 
технологических параметров, обеспечивают 
удаление таких целевых веществ как:
  запахи (геосмин, метилизоборнеол) – 
0,6 log;
 пестициды (атразин) – 0,7 log;
  фармацевтические продукты (гормоны, 
антибиотики и пр.), а также продукты лич-
ной гигиены – 1,5 log;
 устойчивые антропогенные загрязнители 
(НДМА, 1,4-диоксан) – 1,2 log;
 микроцистины – 0,9 log;
 обеззараживание – 8 log.

Рис. 3. Пилотная станция в Шанхае.
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Заключение

Метод АОП является одним из наиболее 
перспективных среди технологий глу-
бокой доочистки воды и направлен на 

повышение барьерной роли водоочистных 
сооружений в отношении уже известных и 
новых загрязняющих веществ. 
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Photochemical oxidation of 
contaminants in drinking water 

treatment, so-called «deep 
photo-oxidation processes» are 
discussed in the article. The classes 
of pollutants, the mechanisms of 

oxidation under the influence of 
monochromatic and polychromatic 
UV radiation and oxidizing agents 
(hydrogen peroxide, ozone) 
have been analyzed in the article. 
The data on current research 

and it’s practical implementation are 
presented.
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Введение

Ц
елесообразность применения того или 
иного метода удаления фосфора из 
сточных вод (СВ), по составу близких 

к хозяйственно-бытовым, определяется его 
исходной концентрацией. Если концентра-
ция общего фосфора в СВ населенных пунк-
тов, оборудованных централизованными 
системами водоснабжения и водоотведения, 
не превышает 1,5-5,0 мг/л, то возможна био-
логическая дефосфотизация СВ. 
Как показали наши исследования, в СВ, 
поступающих от малых населенных пунк-
тов, в которых имеется натуральное 
хозяйство и в качестве первой ступени 
сбора СВ используются выгребные ямы, 
концентрация общего фосфора может 
достигать 50 мг/л. Например, в СВ стани-
цы Кущевская, на базе очистных сооруже-
ний которой были проведены исследования 
по теме статьи, концентрация общего фос-
фора колеблется в широких пределах – от 5 
до 55 мг/л (рис. 1). 
При высоких концентрациях фосфора в СВ 
целесообразно использовать реагентный 
метод его удаления, применяемый самостоя-
тельно или в качестве дополнительного к 
биологической дефосфатизации. Исследо-
вания, позволяющие определить факторы, 
возникающие в процессе водоочистки и уси-
ливающие или ослабляющие негативное воз-
действие коагулянта на биоценоз активного 
ила, являются актуальными.

Представлены результаты исследований 

по дефосфатизации сточных вод алюминийсодержащим 

коагулянтом. Приведены данные по устойчивости 

индикаторных простейших микроорганизмов активного 

ила по отношению к соединениям алюминия в зависимости 

от рН среды и доз коагулянта. Представлены данные 

по влиянию доз коагулянта на седиментационные 

свойства ила.

* Адрес для корреспонденции:   elena_v58@mail.ru 

Результаты и их обсуждение

Н
аиболее часто для удаления фосфат-
ионов из СВ применяют алюминийсо-
держащие коагулянты. На продуктах 

гидролиза коагулянта возможна хемосорб-
ция фосфат-ионов, протекающая по ионооб-
менному механизму, обусловленному обме-
ном фосфат-ионов на молекулы воды или на 
гидроксидные группы [1].: 

[Al – H2O]+ + H2PO4
-  [ Al – H2PO4] + H2 O, 

[Al – OH]+ H2PO4
-  [ Al – H2PO4]+ OH 

Теоретическая доза коагулянта определяется 
по соотношению стехиометрических коэф-
фициентов реагирующих веществ. Напри-
мер, в ионном виде уравнение реакции алю-
миния с фосфат-ионом имеет следующий 
вид: 

Al3+ + PO4
3- = AlPO4 , 

27 мг алюминия взаимодействует с 95 мг 
PO4

3-, для связывания 1 мг PO4
3-, требуется 
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0,28 мг реагента по алюминию или 1,06 мг по 
оксиду алюминия. Следовательно, необходи-
мую теоретическую дозу реагента можно 
определить, умножив 1,06 на концентрацию 
фосфат-ионов. Литературные данные свиде-
тельствуют о том, что оптимальные дозы 
реагентов значительно превышают стехио-
метрические и составляют 1,5-2:1 (Аl:Р) в 
зависимости от требуемой степени очистки 
СВ от ортофосфатов [2]. 
Результаты наших исследований подтверди-
ли литературные данные. Оптимальные 
дозы коагулянта определяли в процессе про-
бного коагулирования сточной жидкости, 
отобранной из вторичного отстойника. 
Исходная концентрации ортофосфатов – 4,5 
мг/дм3, температура обрабатываемой воды 
– 16 °С; рН 6,8-7,5. Методики проведения 
пробного коагулирования и определения 

ортофосфатов стандартные [3].Эффектив-
ными дозами коагулянта полагали те, кото-
рые позволяют достигнуть ПДК фосфатов в 
фильтрате. Фактическая потребность в реа-
генте превысила теоретически опреде-
ленную в 1,3-2,2 раза в зависимости от вида 
коагулянта. Результаты исследований пред-
ставлены в табл. 1. Установлено, что филь-
трование СВ после процесса коагуляции 
позволяет сократить дозу коагулянта ориен-
тировочно на 30-40 % по сравнению с необ-
ходимой дозой для получения того же 
эффекта дефосфатизации в осветленной 
воде. 
Дальнейшие исследования были направлены 
на определение оптимальной дозы коагулян-
та при высоких значениях ортофосфатов, 
которые обнаруживаются в иловой жидкос-
ти (в аэротенке). Исследования проводили 
на пилотной установке, смонтированной на 
очистных сооружениях ст. Кущевская. В 
качестве коагулянта использовали сернокис-
лый алюминий, модифицированный углем, с 
содержанием активной части (Al2О3) в тех-
ническом продукте 15 %. Раствор коагулянта 
вводили в аэротенк-смеситель. С учетом 
результатов исследований, представленных 
в табл. 1, дозу коагулянта, обеспечиваю-
щую концентрацию РО4

3- в осветленной 
жид кости от 0,8 до 1,2 мг/л, можно считать 
оптимальной, так как при этих значениях 
кон центрация РО4

3- в фильтрате будет соот-
ветствовать нормативной. Результаты иссле-
дований представлены в табл. 2. 
Оптимальная экспериментально определен-
ная доза коагулянта по Al2О3 превышает 
теоретическую дозу ориентировочно в 1,6 
раза. Если добиваться достижения норма-
тивной концентрации РО4

3- в осветленной 

Рис. 1. Концентрации общего фосфора в сточных водах на кана-
лизационных очистных сооружениях станицы «Кущевская».

Таблица 1
Результаты коагулирования надиловой жидкости 

Вид коагули-
рующего 
агента

Доза реаген-
та по Al2O3, 

мг/дм3

Отношение 
Аl:Р, по 
массе

Концентрация 
фосфатов 

в осветленной воде/
фильтрате, мг/дм3 

(Эффект очистки, %)

Сульфат 
алюминия 

2,5 0,44:1 4,0 (11 %)

5,0 0,88:1 1,8 (60 %)/0,9(80 %)

7,0 2,1:1 0,8(82%)/0,4 (89 %)

10 1,76:1 0,8 (82 %)/0,3 (93 %)

Оксихлорид 
алюминия

3,4 0,6:1 2,8 (37 %)

5,0 0,88:1 2,0 (55 %)/0,7 (84 %)

9,0 1,6:1 0,8 (82 %)/0,4 (91 %)

12 2,1:1 0,7 ( 84 %)/0,2 (93 %)

Новофлок
5 0,88:1 3,5 (22 %)/1,4 (69 %)

10 1,76:1 1,6 (64 %)/0,6 (87 %)
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жидкости, а не в фильтрате, то соответствую-
щее превышение увеличится до 2,2, что при-
ведет и к повышению дозы коагулянта ори-
ентировочно на 30 %. 
В соответствии с рекомендациями справоч-
ного пособия к СНиП концентрацию вводи-
мого оксида металла следует ограничивать, 
так как возможно угнетение микроорганиз-
мов активного ила при введении реагента в 
иловую смесь. При использовании сернокис-
лого алюминия рекомендуется принимать не 
более 18 мг/л по Al2O3, [4]. По данным табл. 
1 и 2 несложно рассчитать, что указанная 
доза реагента может быть эффективной, если 
концентрация РО4

3- в аэротенке будет не 
более 9-13 мг/л. Однако, как показано выше, 
концентрация ортофосфатов в аэротенке и в 
СВ небольших населенных пунктов может 
значительно превышать указанные значе-
ния, поэтому целесообразно установить при-
оритетные факторы, способствующие воз-
растанию или снижению негативного 
влияния алюминийсодержащих коагулянтов 
на биоценоз активного ила. Прежде всего, 
речь идет о значении рН системы, так как 
величина этого показателя определяет рас-
творимость соединений алюминия, что, в 
свою очередь, влияет на токсичность соеди-
нения для биоценоза ила [5]. Так, наиболее 
токсичным является Al3+, а менее токсич-
ным – Al(ОН)3. 
Исходное значение рН городских СВ, как 
правило, не ниже 7,0-7,2, однако в процессе 
их очистки рН может понижаться в резуль-
тате протекания процесса нитрификации и 
(или) при введении коагулянта в сточную 
жидкость. Влияние на рН системы кислот-
ности раствора коагулянта было установле-
но в процессе соответствующих исследова-
ний, результаты которых представлены в 
табл. 3. Анализ результатов исследований 
свидетельствует о том, что использование 

сульфата алюминия в дозах, значительно 
превышающих среднестатистическую, суще-
ст венно не снижает рН среды. Значи тельное 
понижение рН иловой жидкости – до 4,5-5 
происходит в процессе нитрификации, про-
текающем с выделение азотной кислоты 
(HNO3 = H++NO3

-). Для оценки влияние 
дозы алюминия на жизнеспособность микро-
организмов активного ила при различных 
значениях рН были проведены исследова-
ния. Жизнеспособность биоценоза в целом 
определяли по состоянию простейших, их 
активности и подвижности. Для этого была 
использована методика визуального контро-
ля, в соответствие с которой оценка состоя-
ния простейших активного ила производится 
в %. Принято: 100% – ил с высокой степенью 
видового разнообразия, с активными, под-
вижными микроорганизмами в общей сово-
купности; 0% – движение и активность мик-
роорганизмов полностью отсутствуют в 
исследуемой пробе [6]. 
Моделирование различных исходных пара-
метров СВ осуществляли путем изменения в 
аликвотном объеме иловой жидкости рН и 
дозы алюминийсодержащего коагулянта. 
Значения рН среды устанавливали соответ-
ственно: 1 проба – рН 7,0; 2 проба – рН 4,0; 
3 проба – рН 9. Были исследованы четыре 
варианта: 1 – контрольный – без введения 
коагулянта; 2, 3 и 4 – с введением коагулян-
та, при этом во 2 и 3 вариантах дозу коагу-
лянта принимали из расчета содержания 
фосфатов в иловой жидкости 15 и 40 мг/л, 
соответственно. В 4 варианте использовали 
дозу коагулянта, заведомо превышающую 
потребную, для получения более полного 
представления о тенденциях негативного 
влияния коагулянта на биоценоз активного 
ила. Коагулирование осуществляли сульфа-
том алюминия техническим очищенным 
модифицированным (ТУ 2163-173-05795731-
2005), с массовой долей оксида алюминия 
15 %. В процессе исследований получены сле-
дующие результаты по жизнеспособности 
простейших активного ила: вариант 1 (конт-

Таблица 2
Данные результатов исследований по реагентной дефосфотиза-
ции в присутствии активного ила

Концентрация 
РО4

3- в исходной 
воде, мг/дм3

Доза коагулянта 
по Al2О3, мг/л

Концентрация РО4
3- 

в осветленной воде, 
мг/дм3

16 20 1,0

16 26,7 0,87

15 10 4,25

15 16,7 1,4

13,75 33,3 0,425

13,75 50,0 0,24

13,75 66,7 0,075

13,75 83,3 0,075

Таблица 3
Изменение величины рН в зависимости от дозы коагулянта

Доза коагулянта 
по Al2O3 мг/л

Изменение значения рН 
при введении коагулянта

Исходное значение рН

3,8 7,4 9,6

33,3 3,72 7,2 9,25

116,6 3,68 6,8 8,95

283,3 3,62 6,6 8,67
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рольный): 1 проба – рН 7 – 100 %; 2 проба – 
рН 4 – 100 %; 3 проба – рН 9 – 100 %. 
Вариант 2 (введение коагулянта дозой 33,3 
мг/л по Al2О3): 1 проба – рН 7 – 100 %; 2 
проба – рН 4 – 50 %; 3 проба – рН 9 – 100 %. 
Вариант 3 (введение коагулянта дозой 83,3 
мг/л по Al2О3): 1 проба – рН 7 – 100 %; 2 
проба – рН 4 – 30 %; 3 проба – рН 9 – 70 %. 
Вариант 4 (введение коагулянта дозой 166,7 
мг/л по Al2О3): 1 проба – рН 7 – 80 %; 2 
проба – рН 4 – 0 %; 3 проба – рН 9 – 70 %. 
Результаты исследований представлены на 
рис. 2. 
Анализ полученных зависимостей показыва-
ет, что жизнеспособность микроорганизмов 
резко снижается при введении коагулянта в 
систему с кислой реакцией среды, что можно 
объяснить тем, что при рН<5 в системе пре-
валируют растворимые соединения алюми-
ния, которые оказываются более токсичны-
ми, чем малорастворимые, следовательно, 
реагентная дефосфатизация с введением 
коагулянта в аэротенк-нитрификатор без 
предварительного подщелачивания безопас-
на для биоценоза ила только при концентра-
ции фосфатов менее 5 мг/л (рис. 2). В работе 
[1] предложено уравнение, позволяющее 
определять расчетным способом концентра-
цию растворенного фосфата алюминия при 
известном значении рН: 

рН2РО4
- = 10,7 – рН 

Если концентрация рН2РО4
- будет выше 

расчетной, то присутствуют растворимые 

соединения. Можно решить и обратную 
задачу – зная концентрацию фосфора в очи-
щаемой воде, можно определить оптималь-
ное значение рН, при котором образуется 
наименее растворимое соединение фосфата 
алюминия. Нами были рассчитаны мини-
мальные значения рН для различных значе-
ний концентраций фосфатов в исходной 
воде или в аэротенке. В табл. 4 приведены 
значения рН2РО4

- при различном содержа-
нии РО4

3- в исходной воде, а в табл. 5 пред-
ставлены значения рН, выше которых 
отсутствует алюминий в растворенном виде. 
Если рН среды опустится до значений, ниже 
указанных в табл. 5, то приоритетным нега-
тивным фактором влияния коагулянта на 
процесс очистки СВ будет не его токсичное 
действие на биоценоз активного ила, а повы-
шение содержания растворенного алюминия 
и фосфатов в очищенной воде в концентра-
циях, превышающих ПДК. 
Дальнейшие исследования были направлены 
на определение влияния различных доз алю-
минийсодержащего коагулянта при его вве-
дении в аэротенк на седиментационные 
свойства активного ила. В качестве коагу-
лянта применяли сульфат алюминия, моди-
фицированный углем с содержанием в тех-
ническом продукте активной части – Al2О3 

Рис. 2. Жизнеспособность простейших активного ила при введе-
нии алюминесодержащего коагулянта при разных значениях рН 
среды.

Таблица 4
Значения рН2РО4

- при различном содержании РО4
3- в исход-

ной воде

[PO4
3-], мг/л

[ рН2РО4
- ], моль/л 

(мг/л)
-lg[рН2РО4

-]= рН2РО4
-

1 0,0000105 (1,02) 4,98

3 0,0000315 (3,06) 4,50

5 0,0000526 (5,1) 4,28

10 0,000105 (10,18) 4,00

15 0,000158 (15,32) 3,80

20 0,00021 (20,37) 3,68

Таблица 5
Оптимальные значения рН для формирования труднораствори-
мых фосфатов алюминия

 Вид коагулянта  рН2РО4
- Формула для 

расчета рН
Оптимальное 
значение рН

Алюминий-
содержащие

4,98
рН = 10,7 - 
рН2РО4

- 5,72

4,50 6,2

4,28 6,42

4,00 6,70

3,80 6,90

3,68 7,07
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(15 %). Дозы коагулянта по оксиду алюми-
ния составляли 7-70 мг/л. Из аэротенка 
было отобрано 8 порций иловой жидкости, 
каждая помещена в цилиндр объемом 1000 
мл, высотой 415 мм, диаметром 76 мм. 
Первая проба является контрольной и в нее 
коагулянт не вводили, в остальные пробы 
был введен коагулянт, дозы которого по 
оксиду алюминия соответственно составили: 
– во втором цилиндре 7 мг/л, в третьем – 20 
мг/л, в четвертом – 30 мг/л; пятом – 40 мг/л; 
в шестом – 50 мг/л; в седьмом – 60 мг/л и в 
восьмом – 70 мг/л. Результаты динамики 
осаждения активного ила фиксировали каж-
дые 5 мин, соответствующие кривые седи-
ментации представлены на рис. 3. 
Установлено, что значительное (более 20 %) 
изменение илового индекса наблюдается при 
концентрации коагулянта по Al2О3 30 мг/л и 
более. Наибольшее изменение илового 
индекса (в сторону его уменьшения) наблю-
дается при введении коагулянта дозой 70 
мг/л и достигает 44 %. Интерпретируя полу-
ченные результаты с точки зрения концент-
рации фосфатов, можно заключить, что 
седиментационные свойства ила изменяются 

в процессе реагентной дефосфотизации при 
содержании фосфатов в иловой жидкости 
аэротенка более 15 мг/л. Эти изменения 
могут иметь как отрицательное, так и поло-
жительное влияние на процесс обработки 
СВ. Например, если иловый индекс высокий 
и наблюдается вспухание ила, то его умень-
шение в результате изменения седиментаци-
оных свойств может благоприятно сказаться 
на работе системы аэротенк – вторичный 
отстойник (что мы наблюдали в процессе 
проведения исследований на очистных 
сооружениях в ст. Кущевская). Если иловый 
индекс имеет значение около 80, введение 
коагулянта может провоцировать утяжеле-
ние ила и образование застойных зон в аэро-
тенке, что следует учитывать при расчете 
систем аэрации и расчете кратности рецир-
куляции иловой жидкости в системе аэро-
тенк – вторичный отстойник. Для определе-
ния влияния коагулянта на структуру 
осевшего ила были проведены следующие 
исследования: из аэрационной зоны аэротен-
ка – отстойника было отобрано две пробы 
объемом 1000 мл каждая, первая проба была 
контрольной (в нее коагулянт не вводился), 
во вторую пробу был введен коагулянт дозой 
70 мг/л по оксиду алюминия, выбранная 
доза обусловлена ее значительным влиянием 
на седиментационные свойства ила. Через 30 
мин после начала опыта исследовали состоя-
ние осевшего активного ила. В первой пробе 
осадок состоит из двух слоев, имеющих 
четко выделенную поверхность раздела. 
Верхний слой (25 %) имеет обводненный 
слоистый вид, нижний слой (75 %) имеет 
вид плотного, однородного осадка. Во вто-
рой пробе осадок также образован двумя 
слоями. Верхний слой (66 %) объема осадка 
имеет обводненную структуру, нижний слой 
(34 %) имеет вид плотного, однородного 
осадка (рис. 4, 5). Обе системы можно отнес-

Рис. 3. Седиментационые свойства ила при введении различных 
доз алюминесодержащего коагулянта.
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ти к кинетически неустойчивым суспензиям. 
Формирующаяся пространственная сетка из 
хлопьев ила захватывает большое количест-
во дисперсионной среды. Осевший осадок 
занимает большой объем, так как частицы 
сохраняют то случайное взаимное располо-
жение, в котором они оказались при сопри-
косновении во время осаждения, в осадках 
наблюдаем большое количество дисперсион-
ной среды. При наличии коагулянта иловая 
жидкость становится не только кинетически, 
но и агрегативно неустойчивой, так как 
известно, что в диапазоне рН от 4 до 9 хло-
пья активного ила заряжены отрицательно, а 
продукты гидролиза коагулянта положи-
тельно. Следовательно, при реагентной 
дефосфатизации СВ с применением высоких 
доз коагулянта (свыше 70 мг/л) возможна 
частичная нейтрализация заряда хлопьев 
ила за счет сорбции на них ПГК, в результате 
этого формирование пространственной 

сетки происходит быстрее, а жидкостные 
прослойки утолщаются (рис. 5). Очевидно, 
что осадки, сформированные активным 
илом, близки по строению и свойствам к 
коагуляционным структурам. В частности, 
мы наблюдали явление синерезиса, то есть 
самопроизвольное уменьшение объема осад-
ка с одновременным выделением дисперси-
онной среды, содержащейся в петлях струк-
туры. На фотографиях отчетливо видны два 
слоя осадка – нижний уплотненный (с 
выдавленной жидкостью) и верхний более 
обводненный. Образующиеся осадки можно 
отнести к тиксотропным системам [7]. 
Сущность тиксотропии заключается в том, 
что связи между частицами, которые были 
разрушены в результате механического воз-
действия, восстанавливаются, и сформиро-
ванные вновь агрегаты способны к осажде-
нию. Способность осадков, образованных 
при осаждении активного ила из иловой 
жидкости, не обработанной и обработанной 
коагулянтом, к разрушению и тиксотропии 
была проверена в результате эксперимента. 
В иловые осадки были погружены аэраторы 
с идентичными рабочими параметрами. В 
первой пробе (без коагулянта) ил мгновенно 
занял весь объем цилиндра. После прекра-
щения аэрирования ил начал осаждаться, 
образовавшийся осадок имел те же характе-
ристики, что и до механического разруше-
ния. Во второй пробе (с коагулянтом) 150 мл 
осадка остались без изменений, в исходно-
плотном состоянии, остальная часть распро-
странилась по всему объему. После прекра-
щения аэрирования ил вновь начал 
осаждаться, при этом объем образовавшего-
ся осадка увеличился относительно первона-
чального объема, сохранив характеристики 
своего первоначального состояния – объем 
осевшего ила также был пронизан линзами 
воды.

Заключение

Д
оза коагулянта, необходимая для реа-
гентной дефосфатизации СВ возраста-
ет в зависимости от увеличения исход-

ной концентрации фосфора. Установлено, 
что оптимальная доза превышает теорети-
ческую дозу в 1,6-2,2 раза. 
Жизнеспособность микроорганизмов при 
одних и тех же дозах коагулянта в кислой 
среде резко снижается, это связано со степе-
нью растворимости фосфатов алюминия при 
различных значениях pH среды. Сущест-
венное влияние коагулянта на жизнеспособ-
ность микроорганизмов обнаруживается при 
дозе коагулянта более 33 мг/л.

Рис. 4. Контрольная проба без введенного коагулянта.

Рис. 5. Проба с дозой коагулянта 70 мг/л по Al2O3.
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седиментация

Коагулянт, введенный в аэротенк в дозе 
более 70 мг/л, способствует изменению 
седиментационных свойств и структуры 
осадка, что следует учитывать при расчете 
системы аэрации (или перемешивающих 
устройств) и параметров вторичных отстой-
ников. 
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И
з всего спектра существующих на 
сегодняшний день пассивных пробоо-
тборников ППМУ характеризуются 

наиболее широким применением. Для этих 
пассивных аккумулирующих устройств 
накоплен целый ряд экспериментальных 
калибровочных данных, позволяющий с 
необходимой точностью и воспроизводи-
мостью осуществлять количественную оцен-
ку водных концентраций широкого спектра 
соединений. 
Большинство представленных в литературе 
пределов обнаружения веществ с использо-
ванием пассивных аккумулирующих уст-
ройств относятся к ППМУ. Пределы обна-
ружения, достигаемые с помощью ППМУ, 
отвечают требованиям, установленным для 
мониторинговых программ, ставящих зада-
чей определение хлорсодержащих органи-
ческих пестицидов, полихлорированных 
бифенилов, полиароматических углеводоро-
дов и других гидрофобных соединений.
На точность определения концентраций 
гидрофобных веществ с помощью ППМУ 
большое влияние оказывают такие факторы, 
как температура и скорость течения воды, её 
турбулентность, биообрастание поверхности 
ППМУ при его экспозиции, а также воз-
можная фотодеградация аккумулированных 
в ППМУ соединений. Оценка и учёт влия-
ния этих факторов на процесс пробоотбора 
во многом зависит от понимания самого 
процесса.
При сравнении уровня загрязнения двух 
независимых водных источников гидрофоб-
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ными органическими веществами, опре-
делёнными с помощью ППМУ, также необ-
ходимо принимать во внимание различие 
экспозиционных условий. Повышенное 
содержание этих веществ в ППМУ, разме-
щённых в одном месте пробоотбора, не обя-
зательно означает их количественное преоб-
ладание в этом месте. Этот факт может быть 
связан с более высокими значениями скоро-
сти пробоотбора гидрофобных органических 
веществ с помощью ППМУ в рассматривае-
мом месте. Для решения этой дилеммы 
могут быть использованы референсные 
соединения (РС), которые обычно добавля-
ют в треолин ППМУ. Данные по высвобож-
дению РС из пробоотборников во время их 
экспозициии позволяют однозначно отве-
тить на вопрос, какое из двух мест является 
более загрязнённым, даже в случае сущест-
венного различия экспозиционных условий. 
В этой связи открываются перспективы 
дальнейшего комплексного исследования в 
этом направлении.
Таким образом, правильное понимание про-
цесса пробоотбора с помощью ППМУ и вли-
яния на него различных экспозиционных 
факторов является определяющим при про-
ведении грамотного мониторинга и при 
сравнительной оценке различных мест про-
боотбора. 

Механизм пробоотбора с помощью 
полупроницаемых мембранных устройств
ППМУ были созданы с целью имитации 
природных диффузионных и распредели-
тельных этапов биоконцентрирования, обес-
печивая при этом полуколичественную или 
количественную оценку концентраций гид-
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рофобных органических веществ (ГОВ) в 
окружающей среде. 
Хотя ППМУ довольно просты в дизайне, 
механизм, описывающий их работу в качест-
ве пассивных пробоотборников ГОВ, 
довольно сложен. Полиэтилен низкого дав-
ления (ПНД) состоит из кристаллической 
(50 %) и аморфной (50 %) частей. В безпо-
рых полимерах, таких как ПНД, свободный 
объём образуется благодаря случайному 
тепловому движению полимерных цепей в 
аморфных частях матрицы. Объём, ассоции-
рованный с “фиксированными порами” 
кристаллических областей полимера, очень 
незначителен [1] по сравнению с объёмом, 
ассоциированным с его аморфными облас-
тями. Таким образом, пассивный пробоот-
бор растворённых компонентов представля-
ет собой растворение индивидуальных 
молекул в аморфных частях полимера. 
Диаметры “проезжих” полимерных полос-
тей (полостей, пропускающих молекулы 
растворённых компонентов извне) разнятся 
в пределах 10 Å [2], что исключает отбор 
компонентов, ассоциированных с твердо-
фазным органическим углеродом или рас-
творённым органическим углеродом, напри-
мер с гуминовыми кислотами. Частота 
образования таких полостей в основном 
контролируется зависящей от температуры 
подвижностью сегментов цепи. Следует 
отметить, что размер “проезжих” полостей в 
биомембранах составляет 9,8 Å [3]. Ограни-
чения молекулярных размеров в безпорых 
полимерах позволяют предположить, что 
только растворённые вещества (с молеку-
лярным весом менее 600 Д) будут отбирать-
ся ППМУ, что было подтверждено в работе 
Эллиса [4]. Такая “размерная” характерис-
тика безпорых полимеров объясняет доволь-
но медленную диффузию треолина в ПНД, 
т.е. его небольшие потери при использова-
нии ППМУ.

Ионные формы органических и неоргани-
ческих веществ не аккумулируются в 
ППМУ, поскольку заряженные частицы 
являются гидрофильными и в заметной сте-
пени не растворяются в неполярном ПНД. 
Характеристики водных сред, такие как pH 
и солёность [5], могут влиять на раствори-
мость некоторых компонентов в воде 
(например, растворимость органических 
соединений со значениями pKa более 4 и 
менее 9).

Области применения полупроницаемых 
мембранных устройств
ППМУ не являются универсальными про-
боотборниками органических веществ, хотя 
они и аккумулируют широкий спектр гидро-
фобных органических соединений. ППМУ 
не работают в случае очень больших органи-
ческих молекул, ионизированных органи-
ческих соединений и металлов. Для таких 
соединений, как хлорированные фенолы, 
значение pH окружающей среды определяет 
соотношение их ионизированных и ней-
тральных форм, что непосредственно влияет 
на способность ППМУ аккумулировать эти 
соединения. Селективность ППМУ ограни-
чивается пропускной способностью ПНД 
мембраны и полярностью среды. Гидро-
фобные соединения характеризуются 
отсутствием полярных функциональных 
групп и очень низкой способностью к иони-
зации при pH, характерных для окружаю-
щей среды (область 4,5-9). ППМУ заметно 
аккумулируют почти все гидрофобные 
соединения с log KОВ (KОВ – коэффициент 
распределения вещества в системе октанол-
вода), равными или более 3. Характе рис-
тики качества воды, такие как солёность [6], 
могут влиять на концентрацию растворён-
ных гидрофобных соединений в окружаю-
щих водах и, следовательно, на их количест-
во, аккумулируемое в ППМУ. Однако эти 
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характеристики не должны влиять на конс-
танты скоростей отбора.
Для соединений с log KОВ менее 3 использо-
вание ППМУ может быть не таким успеш-
ным, как использование интегрирующего 
пробоотборника для полярных гидрофиль-
ных органических соединений (POCIS) [7]. 
Следует ожидать, что только небольшие 
количества соединений с log KОВ более 7,5 
могут определяться с помощью ППМУ, пос-
кольку большая часть этих соединений сор-
бируется на частицах и растворённом орга-
ническом углероде. ППМУ были успешно 
использованы для определения веществ с 
очень высокими значениями KОВ в водных 
системах [8, 9]. В этих случаях может воз-
никнуть необходимость комбинирования 
образцов ППМУ, то есть объединение и ана-
лиз экстрактов от трёх до девяти устройств, 
размещённых в одном месте.
На сегодняшний день ППМУ используют в 
следующих целях: 
 установление присутствия, источников и 
направлений передвижения гидрофобных 
газообразных органических загрязнителей;
  оценка средней временной (в пределах 
экспозиционного периода) концентрации 
растворённых компонентов в окружающей 
водной или воздушной средах;
 определение потоков растворённых в воде 
или газообразных гидрофобных органичес-
ких веществ в окружающей среде со вре-
менем;
  биоимитирующая экстракция легко 
доступных веществ в месте пробоотбора для 
последующей оценки их токсичности;
 оценка влияния загрязнителей на живые 
организмы и оценка биоконцентрационных 
факторов (БКФ) растворённых и газообраз-
ных соединений;
 диализ полимерных мембран в органичес-
ком растворителе, направленный на увели-
чение количества гидрофобных веществ, 
выделяемых из различных объектов окружа-
ющей среды с помощью экстракции.
Важное значение при использовании ППМУ 
имеет среда пробоотбора. Оценка концентра-
ций загрязняющих компонентов в окружаю-
щей среде на основе их содержания в ППМУ 
существенно разнится в зависимости от 
характеристик пробоотборных сред. Важное 
допущение метода пассивного пробоотбора 
состоит в том, что процесс пробоотбора 
существенно не изменяет концентрацию 
компонента в окружающей среде. Это допу-
щение является фундаментальным при 
использовании математических моделей для 
экстраполяции концентраций. Проводимые 
до настоящего времени теоретические и 
практические исследования показывают, что 

это допущение не нарушается в случаях про-
боотбора в поверхностных водах и воздухе. 
Исключения могут наблюдаться в случае 
пробоотбора в почве, грунтовых водах и 
небольших закрытых помещениях. В случае 
пробоотбора в грунтовых водах для подде-
ржания концентрации компонентов в воде 
необходим их постоянный приток в пробоот-
борную среду благодаря десорбции с частиц 
и растворённого органического углерода, 
причём десорбция должна происходить быс-
трее, чем пробоотбор [10]. 
ППМУ являются биоимитаторами только 
тогда, когда распределительно-диффузион-
ные процессы приводят к концентрирова-
нию компонента. Корректность использова-
ния данных, полученных с помощью 
ППМУ, для предсказания равновесных кон-
центраций способных к биоаккумуляции в 
организмах загрязнителей зависит от цело-
го ряда факторов [11]. ППМУ, как и другие 
пассивные пробоотборники, не могут учи-
тывать физиологические различия, а также 
особенности поведения различных видов 
живых организмов, приводящие к возмож-
ному метаболизму загрязнителей, их 
непосред ственному поглощению с пищей и 
даль нейшему передвижению в организме, 
при водящему к концентрированию в тканях 
в количествах, значительно отличных от 
равновесных [11, 12]. В отличие от многих 
гидробионтов, ППМУ, как правило, не 
дости гают равновесия с гидрофобными 
химическими веществами (т.е. с соедине-
ния ми с log KОВ более 5) при экспозиции в 
течение 42 сут или менее. Таким образом, 
непосредственное сравнение коэффициен-
тов распределения в системе ППМУ-вода 
(KПВ) и биоконцентрационных факторов 
зачастую невозможно.
Однако ППМУ позволяют проводить 
довольно правильную оценку усреднённой 
во времени концентрации растворённых 
компонентов. Комбинирование методов 
оценки концентраций компонентов в воде 
путём определения их концентраций в тка-
нях организмов с методами пассивного про-
боотбора (ППМУ) позволяет разработать 
модель для оценки реальных значений био-
концентрационных факторов ГОВ. Такое 
заключение основано на том, что некоторые 
недостатки современных моделей оценки 
БКФ связаны с проблемой определения 
усреднённых во времени концентраций 
биологически доступных загрязняющих 
веществ в экспозиционных водах. Несмотря 
на трудности определения соотношения кон-
центраций компонентов в ППМУ и БКФ, 
ППМУ обеспечивают правдивую оценку 
экспозиции устойчивых гидрофобных орга-
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нических веществ на живые водные организ-
мы через растворённую фазу [11, 13]. 

Основы пробоотбора микрозагрязнителей 
с помощью полупроницаемых мембранных 
устройств
В 1993 г. Хакинс показал [14], что процесс 
пробоотбора с помощью ППМУ является 
кинетическим процессом первого порядка. 
Такие типы кинетического обмена характери-
зуются величинами “полужизни” (t1/2 – 
время, необходимое для аккумуляции компо-
нента в количестве, равном половине его 
равновесного значения), являющимися пос-
тоянными для определённых веществ и опре-
делённых условий, и константами скоростей, 
не зависящими от концентрации. Скорость 
изменения концентрации компонента в 
ППМУ (СП) описывается уравнением (1):

dCП /dt = kО СВ – kВ СП   (1)

kО – константа скорости отбора (поглоще-
ния) компонента из водной среды с помо-
щью ППМУ;
kВ – константа скорости высвобождения 
компонента из ППМУ в водную среду;
СВ – концентрация компонента в водной 
среде;
t – время нахождения ППМУ в воде (время 
пробоотбора или экспозиции).
На первоначальной стадии пробоотбора 
величина kВCП гораздо меньше величины 
kОСВ. Следовательно, уравнение (1) можно 
записать в виде:

dCП /dt ~ kО СВ  (2)

Из уравнения (2) видно, что концентрация 
компонента в пассивном устройстве ППМУ 
CП увеличивается линейно со временем в 
случае, когда его концентрация в водной 
среде (среде пробоотбора) остаётся постоян-
ной. Поэтому первоначальная стадия про-
цесса отбора компонента с помощью ППМУ 
называется линейной стадией пробоотбора. 
Интегрирование уравнения (2) показывает, 
что CП линейно пропорциональна средней 
концентрации компонента в воде в течение 
промежутка времени t (средней концентра-
ции за время пробоотбора) – CВ,СР.

CП(t) = ∫ dCП = kО ∫ CВ dt = kО CВ,СР t   (3)

При достижении равновесия скорость отбо-
ра балансирует скорость высвобождения. 
Следовательно, уравнение (1) можно пред-
ставить в виде:

CП = CВ kО / kВ   (4)

Эта стадия пробоотбора, соответственно, 
называется равновесным пробоотбором.
Время, необходимое для достижения 50 %-ой 
равновесной концентрации компонента в 
ППМУ, соотносится с константой скорости 
его высвобождения следующим образом:

t 1/2 = ln 2 / kВ  (5)

Таким образом, процесс аккумуляции ком-
понента с помощью ППМУ может соот вет-
ствовать линейной, криволинейной или 
равновесной стадиям пробоотбора в зависи-
мости от типа компонента, условий окружа-
ющей среды и продолжительности экспо-
зиции (рис. 1). На рис. 1 показано, что 
пробоотбор является интегральным (нако-
пительным) в основном до момента дости-
жения времени t = t1/2 , т.е. при t < t1/2 . К 
моменту времени t > 4 t1/2 система достига-
ет равновесия на более чем 94 %.
Рассмотрение ППМУ в качестве двухкомпо-
нентной системы (мембрана и липид) при 
моделировании процесса обмена представ-
ляется довольно комплексным [5, 14]. Такой 
обмен можно описать и с помощью одноком-
понентной модели в случаях, если использу-
ется величина KПВ – коэффициент распре-
деления определяемого компонента между 
ППМУ и водой, сопротивляемость массопе-
реносу контролируется пограничным слоем 
и между мембраной и липидной массой уста-
навливается равновесие. Величина KПВ 
представляет собой усреднённый по объему 
коэффициент распределения компонента 
между мембрано –липидной массой и водой:

KПВ = (VМKМВ + VЛKЛВ) / (VМ + VЛ)   (6)

где: KМВ и KЛВ – коэффициенты распреде-
ления компонента в системе мембрана-вода 

Рис. 1. Зависимость концентрации определяемого компонента в 
ППМУ от времени экспозиции, представляющая три стадии 
пробоотбора – линейную, криволинейную и равновесную.
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и липидная масса-вода, соответственно, VМ 
и VЛ – объёмы мембраны и липидной массы, 
соответственно.
В простых однокомпонентных моделях кон-
центрация компонента в любой момент вре-
мени определяется соотношением скоростей 
его отбора и высвобождения (рис. 2).
Эта обобщенная модель широко использует-
ся для оценки концентрации гидрофобных 
веществ в липидной составляющей организ-
мов, обитающих в водной среде.
До изобретения ППМУ и твердофазных 
микроэкстракционных волокон пассивные 
аккумулирующие устройства в своей основе 
ограничивались интегрирующими “диффу-
зионными” или “проницаемыми” образцами 
[15] с установленными барьерами, контроли-
рующими скорость отбора. Скорость контро-
лирующие барьеры этих классических образ-
цов представляли собой неподвижную 
водную среду (в случае диффузионных 
образцов) или безпорые полимерные мемб-
раны (для проницаемых образцов). В обоих 
случаях эти барьеры обеспечивали более 
90 % общего сопротивления образца пробо-
отбору. Преимуществом использования 
таких барьеров являлось то, что любые изме-
нения скорости поверхностной воды или 
турбулентности значительно не влияли на 
скорость пробоотбора и, следовательно, не 
принимались во внимание. Кроме того, диф-
фузионные образцы относительно просты 
для калибровки, поскольку уравнения для 
расчёта коэффициентов диффузии в воде и 
воздухе хорошо известны и соответствую-
щий диффузионный путь или длина диффу-
зии является фиксированной величиной для 
каждого конкретного случая. Недостаток 
таких образцов состоял в том, что их погло-
щающие (пробоотборные) потоки (нг см-2 
сут-1) были гораздо ниже (обычно более чем 
на порядок) скоростей пробоотбора с помо-
щью ППМУ, обладающего внешним погра-
ничным контролирующим слоем.
Все пассивные мониторинговые устройства 
работают на основе диффузионного массопе-
реноса, независимо от их классификации 
(диффузионные, проницаемые или такие как 
ППМУ), и барьер, контролирующий ско-
рость массопереноса (контролирующий 
барьер) – это часть пробоотборной системы, 

характеризующаяся самой большой сопро-
тивляемостью массопереносу. Первый закон 
Фика является фундаментальным законом 
диффузии. Он утверждает, что поток какого-
либо компонента в направлении Х (jХ, нг 
см-2 сут-1) является пропорциональным кон-
центрационному градиенту (dC/dx):

jХ = – Di (dC/dx) = -Di ∆C/ δi    (7)

где Di – коэффициент диффузии в контро-
лирующем барьере, δi – эффективная толщи-
на контролирующего барьера и ∆С – разли-
чие концентраций в пограничных точках.
Первый закон Фика также применим и в 
случае диффузии следовых количеств гидро-
фобных органических соединений через 
мембраны ППМУ и ассоциированные с 
ними пограничные слои. Следует, однако, 
отметить, что в некоторых работах (напри-
мер [2]) утверждается, что коэффициенты 
диффузии мембран не являются постоянной 
величиной, что требует применения второго 
закона Фика.
В отличие от упомянутых выше классичес-
ких образцов, ограниченный барьером (пог-
раничным слоем) пробоотбор с помощью 
ППМУ зависит от физико-химических 
свойств определяемых компонентов и усло-
вий экспозиции. Например, в условиях сла-
бого течения и низкой турбулентности 
(менее 1 см сек-1 ) водный пограничный 
слой (ВПС) является довольно широким и 
соединения с log KОВ ≥ 4,5, как правило, 
находятся под контролем ВПС, и δВ пред-
ставляет собой эффективную толщину ВПС. 
В этом случае ППМУ работают как диффу-
зионные пробоотборники [5]. Однако в тех 
же самых условиях соединения с log KОВ < 
4,5 находятся под контролем мембраны (δМ) 
и ППМУ работают как проницаемые мемб-
раны. Причиной такого двухмодельного кон-
троля является то, что порядок коэффициен-
та распределения в системе мембрана–вода 
влияет на сопротивляемость массопереносу 
через мембрану. Более точно, высокие коэф-
фициенты распределения значительно 
сокращают сопротивляемость массопереносу 
через мембрану. Граница перехода между 
мембранными и пограничными скорость 
контролирующими процессами меняется в 
зависимости от скорости течения и турбу-
лентности воды вдоль внешней поверхности 
мембраны. Уменьшение пограничного слоя 
сокращает сопротивляемость массопереносу. 
Поскольку скорости пробоотбора с помощью 
ППМУ зависят от условий окружающей 
среды, их величины в определённые момен-
ты времени могут заметно разниться в раз-
личных местах пробоотбора. В связи с этим 

Рис. 2. Однокомпонентная модель отбора и высвобождения гид-
рофобных органических соединений в водных средах. 
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было предложено использование РС с целью 
учёта влияния условий экспозиции на ско-
рость пробоотбора.
С точки зрения процесса пробоотбора вели-
чину kО можно представить как объём воды, 
“очищенный” от определяемых компонентов 
единицей массы или объёма пассивного про-
боотборника за единицу времени (мл г-1 
сут-1 или мл мл-1 сут-1), а RП (скорость про-
боотбора компонента с помощью ППМУ) 
как объём воды, “очищенный” от опреде-
ляемых компонентов за единицу времени (л 
сут-1). Таким образом, единственное разли-
чие между величинами kО и RП в том, что 
RП не нормализована на единицу массы или 
единицу объёма пассивного образца. В кон-
тексте экспозиции химических веществ на 
живые организмы величина kО эквивалентна 
“объёму соприкасаемой с телом воды”, умно-
женному на их биодоступность (в этом слу-
чае поглощение химических веществ через 
пищевой тракт не учитывается). 
Константа скорости высвобождения (сут-1) 
эквивалентна величине kО × KПВ-1. Сорб-
ционная способность ППМУ по отношению 
к неполярным органическим соединениям 
EП может быть представлена как VП KПВ 
(где VП – объём ППМУ). Эта величина 
представляет собой объём воды, очищенный 
от определяемых компонентов к моменту, 
когда ППМУ достигло равновесия с окружа-
ющей средой. Для соединений со средними 
или высокими значениями KОВ величина EП 
обычно не достигается в большинстве экспо-
зиционных случаев, что представляется 
вполне возможным в случае соединений с 
относительно низкими значениями KОВ при 
идентичных условиях экспозиции. Зная 
величины KПВ и допуская равенство KОВ ~ 
KПВ, возможна оценка объёма воды EП. Эти 
величины EП можно использовать для 
сопоставления с объёмами воды, необходи-
мыми при её анализе другими методами с 
точки зрения достаточности определяемого 
компонента для достижения пределов обна-
ружения методов последующего аналитичес-
кого или биологического анализа. Кроме 
того, знание ЕП может быть полезно при 
оценке необходимости комбинирования 
ППМУ (объединения двух или более экстра-
ктов ППМУ в один образец для последую-
щей количественной оценки).
В случае пробоотбора в воздушной среде 
Као [16] установил, что сорбенты, “очищаю-
щие” более 0,1 м3 г-1 (т.е. с коэффициентом 
распределения [KПВ] ~ 105 в системе 
ППМУ-воздух), способны к интегрирован-
ному пробоотбору органических соедине-
ний. Для водных сред этот минимальный 
предел соответствует величине 0,12 л г-1 (т.е. 

KПВ ~ 120). Для большинства пассивных 
образцов величины коэффициентов распре-
деления в системе пассивный образец-вода/
воздух слишком незначительны, чтобы обес-
печивать линейную стадию пробоотбора 
более недели. Следовательно, соответствую-
щие величины E для таких пробоотборников 
будут низкими и пробоотборники не смогут 
аккумулировать минимальное количество 
загрязняющих компонентов, необходимое 
для превышения пределов обнаружения 
последующих методов количественного ана-
лиза.
В случаях, когда целью исследования явля-
ется определение средней концентрации 
компонента в воде в определённый промежу-
ток времени, необходимо использовать 
интегрирующие пробоотборники. В этом 
случае время отклика tо даёт полезную 
информацию о работе образца в окружаю-
щей среде, где концентрации компонентов 
изменяются со временем. При изменении 
экспозиционной концентрации tо можно 
рассматривать в качестве времени, необхо-
димом для того, чтобы поток загрязняющего 
вещества в пассивный пробоотборник (RП 
CВ) количественно отреагировал на полное 
изменение концентрации этого компонента в 
экспозиционной среде [15]. Величины tо 
представляют собой усреднённое время, 
которое вещество проводит в пределах конт-
ролирующего барьера. В случае, когда пред-
полагается линейное изменение концентра-
ций через контролирующий барьер:

tо = δi
2 / 2Di   (8) 

где tо – время отклика как интегрирующих, 
так и обычных отборников.
Другая, нелинейная интерпретация величи-
ны tо, основанная на втором законе Фика, 
состоит в том, что tо – это время, необходи-
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мое для ≈ 63 %-ого увеличения концентра-
ции вещества в контролирующей зоне (по 
отношению к его конечной изменённой кон-
центрации), происходящего благодаря изме-
нению его концентрации в окружающей экс-
позиционной среде.
Для большинства случаев использования 
пассивных пробоотборников величины tо 
находятся в пределах нескольких минут [15]. 
В случае, когда целью исследователя являет-
ся определение равновесных концентраций 
компонентов в пробоотборнике, подходя-
щим параметром для сравнения пассивных 
пробоотборников является время жизни tЖ 
(residence time). Время жизни tЖ – это сред-
нее время, которое молекула проводит 
(живёт) в пассивном образце, где обменный 
процесс подчиняется кинетическим законам 
первого порядка. Эта величина определяется 
уравнением:

tЖ = 1/kВ    (9)

где tЖ составляет около 1,5 t1/2 . Этот пара-
метр можно оценить с помощью кривой, 
описывающей три стадии пробоотбора (рис. 
1), путём экстраполяции концентраций ком-
понента, приближающихся к криволинейной 
или равновесной стадиям кинетического 
обмена. Кроме того, его можно рассчитать, 
зная величины kО и KПВ. Времена жизни 
веществ в ППМУ гораздо больше, чем вре-
мена отклика. Например, в условиях слабого 
течения и при температуре 18 °С в случае 
ППМУ время жизни фенантрена составляет 
45,4 сут. Величина kВ для бензо[g,h,i] пери-
лена настолько мала, что её очень трудно 
измерить. Это означает, что время его жизни 
достаточно высоко – более 103 сут.
Величина tL – время, необходимое для 
достижения стабильного потока определяе-

мого компонента через барьер. Эта величина 
близко соотносится с величиной tЖ, но 
обычно используется для описания диффу-
зионных процессов с мембранным контро-
лем. Она определяется по уравнению:

tL = δi
2/6Di   (10)

В случае, когда сопротивляемость погранич-
ного слоя незначительна, уравнение (10) 
позволяет рассчитать коэффициенты диф-
фузии мембраны или полимера. 

Математическое моделирование процесса 
обмена между полупроницаемыми 
мембранными устройствами 
и средой пробоотбора
Прежде чем детально рассмотреть математи-
ческую модель кинетического обмена между 
ППМУ и средой пробоотбора, полезно оста-
новиться на понятии сопротивления массо-
переносу – силы, которую растворённые 
загрязнители должны преодолеть, чтобы 
достичь аккумулирующую составляющую 
пассивного устройства, находящегося в экс-
позиционной среде. На расстоянии несколь-
ких миллиметров от поверхности ППМУ 
любое передвижение компонента определя-
ется конвекцией. По мере приближения ком-
понентов к поверхности ППМУ значимость 
молекулярной диффузии значительно воз-
растает по сравнению с конвекцией. 
Область, где преобладает молекулярная 
диффузия, обычно называют водным диф-
фузионным слоем или водным пограничным 
слоем (ВПС), диффузионным подслоем или 
диффузионным пограничным слоем. После 
пересечения ВПС молекулы загрязнителя 
могут столкнуться с довольно сложным 
слоем или покрытием на внешней поверх-
ности мембраны ППМУ, часто называемым 
биоплёнкой. Материальная композиция 
этого слоя может быть органической и/или 
неорганической в зависимости от места экс-
позиции и сезона. Транспортировка загряз-
нителей через биоплёнку происходит благо-
даря молекулярной диффузии или, в 
некоторых случаях, благодаря жизнеде-
ятельности присутствующих в ней организ-
мов. После пересечения биоплёнки загряз-
нитель подходит к поверхности мембраны, 
проходит через неё и концентрируется в 
ПНД, после чего окончательно переходит и 
аккумулируется в треолине.
Существуют два типа моделей для количест-
венного описания обмена ГОВ в системе 
ППМУ-вода: кинетическая модель и модель 
с использованием коэффициента массопере-
носа (КМ). Отличие этих моделей связано с 
определением констант скоростей.
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1. Кинетическая модель
Этот тип моделирования основан на модели, 
описывающей биоконцентрирование по ана-
логии с кинетикой химических реакций. По 
этой причине этот тип модели называется 
моделью кинетики химических реакций или 
кинетической моделью. Процесс обмена 
представляется как результат прямой 
(отбор) и обратной (высвобождение) реак-
ций, которые являются реакциями первого 
порядка по отношению к концентрации реа-
гирующего компонента. Следовательно, ско-
рость изменения концентрации компонента 
в ППМУ (CП) определяется в соответствии 
с уравнением (11):

dCП / dt = kОCВ – kВCП   (11)

где СВ – концентрация компонента в воде; 
kО и kВ – константы скорости процессов 
отбора и высвобождения определяемого 
компо нента, соответственно.
Уравнение (11) для начальных условий CП= 
0 при t = 0 записывается в следующем виде:

CП = KПВ CВ [1-exp(-kВ t)]   (12)

где коэффициент распределения в системе 
ППМУ-вода (KПВ) равен соотношению двух 
констант скоростей (kО/kВ).
Единственным допущением этой модели 
является то, что оба процесса (отбор и 
высвобождение) подчиняются кинетике пер-
вого порядка. Уравнение (12) можно исполь-
зовать для сравнения кинетик пробоотбора с 
помощью ППМУ и биоконцентрирования, 
а также для определения степени близости 
пассивного пробоотбора к биоконцентриро-
ванию для конкретных случаев экспозиции 
ППМУ [11]. Эта модель является чисто 
эмпирической, поэтому существует необхо-
димость представления констант скоростей 
реакций отбора и высвобождения с точки 
зрения фундаментальных процессов.

2. Использование коэффициента 
массопереноса при моделировании
В основе этой модели лежит моделирование 
с использованием КМ. Эта модель базирует-
ся на математическом описании массопере-
носа определяемого компонента через после-
довательные, отличные друг от друга фазы 
или области экспозиционной среды. В слу-
чае ППМУ такими фазами являются водный 
пограничный слой, биоплёнка (может при-
сутствовать не во всех случаях), мембрана и 
треолин. КМ (k) может рассматриваться как 
скорость (например, см сек-1) компонента, 
движущегося через фазу/регион, и является 
эквивалентом величины D/δ, где D – коэф-

фициент диффузии и δ – эффективная тол-
щина фазы.
Допущением настоящей модели является 
утверждение, что потоки компонента через 
какую-либо область/фазу линейно пропор-
циональны разнице его концентраций в 
начальной и конечной точках данной фазы 
или области. 
Предполагается, что поток компонента (масса 
через единицу площади поверхности в едини-
цу времени) через водный пограничный слой 
(jВ) пропорционален разнице его концентра-
ций в окружающей воде (CВ) и водном слое у 
границы биоплёнка-вода (CВ

-):

jВ = kВ (CВ – CВ
-)   (13)

где kВ – КМ для водного пограничного слоя.
Аналогично, поток компонента через био-
плёнку(jб) определяется по формуле:

jб = kб (Cб+ – Cб- )   (14)

где Cб+ и Cб- – концентрации компонента в 
биоплёнке со стороны воды и у мембраны, 
соответственно, и kб – КМ для биоплёнки.
И, наконец, поток компонента через мембра-
ну (jМ) определяется как:

jМ = kМ (CМ+ – СМ-)  (15)

где CМ+ и CМ- – концентрации компонента в 
мембране со стороны биоплёнки и треолина 
соответственно и kМ – КМ для мембраны.
При использовании этой модели принима-
ются следующие допущения: на всех грани-
цах (биоплёнка-вода, биоплёнка-мембрана и 
мембрана-треолин) устанавливается сорбци-
онное равновесие; потоки через различные 
фазы равны (jВ = jб = jМ); фаза треолина 
хорошо перемешана (однородна). Допу ще-
ние о равновесии на границах и равен -
стве потоков через фазы используется 
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для исклю чения из рассмотрения величин 
концент раций компонента у границ [17], 
соответственно представляя выражение для 
потока компонента (j) между фазами как:

j = k0 (CВ – СЛ/KЛВ)  (16)

где CЛ – концентрация компонента в липид-
ной фазе, KЛВ – коэффициент распределе-
ния в системе липид-вода, k0 – общий КМ. 
Величина k0 также известна как общая про-
водимость, поскольку она представляет 
собой постоянную пропорциональности 
между потоком компонента и его концентра-
ционной разницей, которая приводит к 
этому потоку. Аналогично, величина 1/k0 
известна как общее сопротивление переносу 
(препятствие I0), которая также является 
суммой сопротивлений для каждой отде-
льной рассмотренной фазы – вода, биоплён-
ка, мембрана (IВ, Iб, IМ , соответственно):

I0 =IВ + Iб + IМ  (17)

Соответственно уравнение (17) можно пред-
ставить в виде:

1/k0 = 1/kВ + 1/(kб KбВ) + 1/(kМ KМВ)  (18)

Из уравнения (18) следует, что сопротивле-
ние переносу является суммарной величи-
ной и что высокие значения коэффициентов 
распределения компонента в системе био-
плёнка-вода и мембрана-вода (KбВ и KМВ, 
соответственно) сокращают сопротивление 
массопереносу в соответствующих фазах. 
Как было упомянуто ранее, КМ можно пред-
ставить в виде D/δ. Влияние толщины фазы 
на сопротивляемость массопереносу можно 
оценить, представив уравнение (18) в следу-
ющем виде:

1/k0 = δВ/DВ + δб/(DбKбВ) +δМ/(DМKМВ) (19)

Из уравнения (19) следует, чем больше тол-
щина (δ) каждой фазы, тем больше её сопро-
тивляемость переносу компонента. 
В настоящее время стало привычным анали-
зировать гидрофобные органические соеди-
нения в мембране и липидной фазах одно-
временно в противоположность анализу 
только липидной фазы. Предполагая, что 
концентрации в липидной фазе и мембране 
близки к равновесной, уравнение (16) мож-
но представить в следующей форме: 

j = k0 (CВ – CП /KПВ )  (20)

где СП – концентрация в обеих составляю-
щих (мембрана и липид) ППМУ, а KПВ 

пред ставляет собой усреднённую по объёму 
величину коэффициентов распределения в 
системах мембрана-вода и липид-вода:

KПВ = (VМKМВ + VЛKЛВ)/(VМ + VЛ)   (21)

Из уравнения (20) скорость изменения кон-
центрации компонента в ППМУ (CП) мож-
но представить как:

dCП /dt = A j/Vп = 
= A k0 /VП (CВ- CП/KПВ )  (22)

где А – площадь поверхности ППМУ, а VП 
– его объём. При начальных условиях CП = 0 
и t = 0 уравнение (22) принимает следую-
щий вид:

CП = KПВ СВ [1- exp(-kВt)]   (23)

Уравнение (23) идентично уравнению (12). 
Константа скорости обмена kВ соответствует 
следующему выражению:

kВ = A k0 / VП KПВ   (24)

Преимуществом модели КМ над кинетичес-
кой моделью является то, что константа ско-
рости обмена kВ не является эмпирической 
постоянной, эта величина определена с точки 
зрения фундаментальных процессов, которые 
могут быть отдельно смоделированы.
Уравнения (11) и (22) можно объединить в 
следующее соотношение:

kO = k0 A / VП  (25)

Уравнение (25) представляет величину kО в 
единицах времени (напр. сут-1) в случае 
выражения CП в единицах объёма. В случае 
представления CП в единицах массы, величи-
на kО выражается в единицах объёма на еди-
ницу массы в единицу времени (например, мл 
г-1 сут-1). Константа скорости отбора, пред-
ставленная в этих единицах, может быть 
переведена в константу скорости отбора в 
единицах времени (сут-1) путём простого 
умножения на плотность ППМУ (0,91 г мл-1). 
Многие авторы предлагали более сложные 
математические модели пробоотбора. 
Например, Хофманс [18] представил модель 
пробоотбора, основанную на втором законе 
Фика. Гейл [19] предложил модель, позволя-
ющую изучать влияние переходных экспози-
ционных концентраций, а также изменения в 
физико-химических свойствах компонента и 
дизайне ППМУ. Бойдж [20] представил ана-
литическое решение уравнения пробоотбора 
для случая водных концентраций, линейно 
изменяющихся со временем.
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Пробоотбор при равновесии
В соответствии с уравнением (23) концент-
рация определяемого компонента в ППМУ 
постепенно увеличивается со временем до 
достижения максимального (равновесного) 
значения. В случае, когда величина kВt 
много больше 1, CП достигает равновесного 
значения:

CП = KПВ СВ  (26)

В этом случае процесс пробоотбора называ-
ется равновесным пробоотбором. В случае, 
когда kВt много меньше 1 (короткое время 
экспозиции и/или высоко гидрофобные 
соединения), выражение внутри квадратных 
скобок в уравнении (23) приближается к 
величине kВt и СП можно представить как:

CП = KПВ CВ kВ t   (27)

Поскольку CП увеличивается линейно со 
временем, эта стадия экспозиции называется 
кинетическим пробоотбором или линейным 
пробоотбором.
Количество компонента (N), аккумулирован-
ное в ППМУ во время кинетического пробо-
отбора, определяется по уравнению (28):

N = VП KПВ kВ CВ t   (28)
N = RП CВ t  (29)

Уравнение (29) определяет скорость пробоо-
тбора (RП) для кинетического пробоотбора. 
Следовательно,

RП = VП KПВ kВ   (30)

Величина скорости пробоотбора обеспечива-
ет концептуальную связь между классичес-
ким методом экстракции больших объёмов 
воды и пассивным пробоотбором с помощью 
ППМУ, поскольку величина RП t эквивален-
тна объёму экстрагированной воды. 
Путём замещения величины RП (уравнение 
(30)) в общей модели пробоотбора, описыва-
емой уравнением (23), можно установить 
связь между калибровочными данными 
(величинами RП и KПВ), адсорбированным 
количеством компонента в ППМУ после 
экспозиции и концентрацией этого компо-
нента в экспозиционной среде.

N = VПKПВСВ (1 – exp (- RПt/VПKПВ)) (31)

Следовательно, концентрация компонента в 
воде может быть определена по уравнению 
(32) после определения содержания опреде-
ляемого компонента в ППМУ (величины N) 
после его экспозиции. 

CВ = N/VПKПВ (1- exp (- RПt/VПKПВ))  (32)

В пограничных случаях, когда t стремится к 
нулю или t стремится к бесконечности, урав-
нение (32) представляется в форме, соот-
ветствующей этим случаям – линейному 
пробоотбору и равновесному пробоотбору 
(уравнения (29) и (26)), соответственно. 

Использование референсных соединений 
при пассивном пробоотборе 
Для того чтобы правильно оценить момент-
ную кинетику обмена в системе пассивный 
пробоотборник (ППМУ) – вода, в треолин, 
являющийся аккумулирующей составляю-
щей ППМУ, добавляют РС перед непосред-
ственной его экспозицией [4, 21-23]. Обяза-
тельным условием применения этого 
подхода является отсутствие в природе 
соединений, используемых в качестве рефе-
ренсных (например, полихлорированные 
бифенилы 14, 29, 50 или ряд соединений, 
меченных дейтерием 13С или 14С).
Высвобождение РС из ППМУ описывается 
следующим уравнением:

N = N0 exp(- kВ t)  (33)

где N0 – количество РС, находящееся в 
ППМУ в момент времени t = 0. Если N и N0 
известны, постоянная скорости высвобожде-
ния РС (kВ) может быть определена из урав-
нения (34):

kВ = – ln (N/N0) / t  (34)

В случае, когда kВ и коэффициент распреде-
ления референсного соединения в системе 
ППМУ-вода известны, его скорость пробоот-
бора RП может быть рассчитана из уравнения 
(30). В случае использования референсных 
соединений предполагается, что их скорость 
пробоотбора представляет собой моментные 
скорости пробоотбора определяемых компо-
нентов с близкими к референсным соедине-
ниям физико-химическими свойст вами.

Коэффициенты распределения в системе 
полупроницаемые мембранные 
устройства – вода
Поскольку ПНД и треолин являются непо-
лярными органическими фазами, объек-
тивно предположить, что распределение в 
системе ППМУ-вода регулируется гидро-
фобными взаимодействиями, и что суще-
ствует сильная корреляция между коэффи-
циентами распределения в системах 
ППМУ-вода и октанол-вода (KПВ и KОВ). 
Экспериментальные значения величин KПВ 
для полиароматических углеводородов 
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(ПАУ), полихлорированных бифенилов 
(ПХБ) хлорбензолов и неполярных и уме-
ренно полярных пестицидов широко пред-
ставлены в литературе [5, 11, 20, 23, 30, 
31-34]. Экспериментальные данные свиде-
тельствуют, что величины KПВ не зависят от 
температуры в области 2–30 °С. Хакинс [23] 
установил, что фенантрен не подчиняется 
общим правилам – при изменении темпера-
туры от 8 до 30 °С значение коэффициента 
распределения уменьшается на 0,4 log перво-
начальной величины. Величины log KПВ 
наилучшим образом описываются квадрат-
ным уравнением (35). Использование раз-
личных постоянных для умеренно полярных 
и неполярных соединений значительно 
улучшает соответствие уравнения с реаль-
ными величинами.

logKПВ = a0 + 2,321 logKОВ – 
– 0,1618 (logKОВ)2   (35)

Для ПХБ, ПАУ и 4,4’-ДДЕ величина а0 = 
- 2,61, а для полярных пестицидов a0 = - 3,20. 
В случае умеренно полярных пестицидов, 
например гексахлорциклогексанов, диэлдри-
на, хлорпирифоса, гептахлора и трифлура-
лина, величины KПВ на 0,6 log величины 
меньше, чем аналогичные значения для ПАУ 
и ПХБ с близкими значениями KОВ. 
Хакинс [35] привёл зависимость log KОВ – 
log KПВ для соединений с log KОВ > 5 и 
обнаружил, что эта зависимость теряет 
линейность. Такое поведение наблюдали 
также и для зависимости биоконцентраци-
онного фактора от log KОВ [12]. Чиоу [34] 
показал, что похожее отклонение от линей-
ности происходит и в системе треолин-вода 
в случае компонентов с log KОВ > 5,5 в 
результате их несовместимости с треолином. 
Бенерджи и Баухман [36] утверждали, что 
величины БКФ для больших молекул мень-
ше, чем должны быть в соответствии с их 
гидрофобностью, что является следствием 
их разрушающего воздействия на структуру 
липидной фазы. Маловероятно, что откло-
ненние от линейной зависимости вызвано 
сорбцией компонентов на растворённом 
органическом углероде в эксперименталь-
ных системах, поскольку такие отклонения 
наблюдали уже для компонентов с log KОВ 
около 5, в то время как эффект адсорбции 
компонента на растворимом органическом 
углероде (РОУ) проявляется только при 
log KОВ > 7.

Скорость пробоотбора
Скорости пробоотбора как в лабораторных, 
так и в полевых условиях были определены 
для целого ряда соединений, представляю-

щих собой несколько классов – ПАУ [5, 11, 
14, 20, 28], ПХБ [13, 14, 20], хлорбензолы 
[20, 31], полихлорированные дибензоди-
оксины (ПХДД)/полихлорированные 
дибен зофураны (ПХДФ) [29] и ряд поляр-
ных пестицидов [30, 31]. Сравнение экспери-
ментальных скоростей пробоотбора затруд-
нено из-за различий в экспериментальных 
условиях – температуры, скоростей течения 
и геометрии устройств для укрепления пас-
сивных пробоотборников (так называемых 
клеток). При оценке скоростей пробоотбора 
следует учитывать тот факт, что возможная 
сорбция определяемого компонента на рас-
творённом органическом углероде приводит 
к переоценке концентрации его растворён-
ной формы, а следовательно к недооценке 
скоростей пробоотбора.
Влияние температуры на скорости пробоот-
бора можно представить с точки зрения 
энергии активации (∆Еа) массопереноса в 
соответствии с уравнением Аррениуса:

RП = RП,∞ exp(-∆Eа /RT)  (36)

где RП,∞ – скорость пробоотбора при гипоте-
тическом верхнем пределе, где температура 
близка к бесконечности; R – газовая посто-
янная; T – абсолютная температура.
Величины ∆Еа можно определять по графи-
ку зависимости натурального логарифма 
величины RП (ln RП) от обратной величины 
абсолютной температуры (1/T). Энергия 
активации в этом случае соответствует произ-
ведению наклона линии регрессии и газовой 
постоянной. Величины ∆Еа незначительно 
увеличиваются с увеличением коэффициен-
тов распределения веществ в системе окта-
нол-вода: от 20 кДж моль-1 (log KОВ ~ 4) до 
40 кДж моль-1 (log KОВ ~7) [5, 20]. Исклю-
чения представляют ПХДД /ПХДФ и ПХБ 
с незамещённым орто-положением. Для этих 
соединений величины энергий активации 
лежат в области 40-100 кДж моль-1 [29]. 
Среднее значение всех энергий активации 
составляет 37 кДж моль-1 со стандартным 
отклонением 21 кДж моль-1. Это означает, 
что увеличение температуры от 10 до 20 °С 
вызывает увеличение скорости пробоотбора 
примерно в 1,7 раз. Самое высокое (103 кДж 
моль-1) и самое низкое (-3 кДж моль-1) зна-
чение энергии активации соответствует изме-
нениям в скорости пробоотбора соответствен-
но в 4,5 и 1 раз в пределах указанного выше 
температурного интервала. Следова тельно, 
влияние температуры на скорость пробоот-
бора с помощью ППМУ в полевых условиях 
незначительно при отсутствии большой тем-
пературной разницы между точками пробо-
отбора или сезонных колебаний температур.
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Для низко и среднегидрофобных соедине-
ний (log KОВ = 3-5) величины log RП увели-
чиваются линейно с увеличением log KОВ. 
Максимальное значение RП наблюдается 
для соединений с log KОВ от 5 до 6, а затем 
величины RП уменьшаются с увеличением 
log KОВ. Как следует из упомянутой выше 
литературы, скорости пробоотбора соедине-
ний с величинами log KОВ в интервале 6-7 
находятся в пределах от 2 до 12 л/сут при 
скоростях течения воды (скоростях потока) 
ниже 10 см/сек (или 4,2 л/сут). Эти данные 
подчеркивают важность использования 
референсных соединений для учёта влияния 
экспозиционных условий на результаты 
определения концентраций компонентов в 
воде с помощью ППМУ.

Биологические образования (биообрастание) 
на поверхности полупроницаемых 
мембранных устройств в водной среде 
Толщина биоплёнки на ППМУ, погружён-
ном в воду, является неравномерной вдоль 
его поверхности и изменяется от экспозиции 
к экспозиции. Биоплёнки толщиной около 
1 мм наблюдали на мембране ППМУ при 
длительной экспозиции (более 30 сут) в тёп-
лой воде. Состав биоплёнок может значи-
тельно меняться в зависимости от водной 
системы. Биоплёнки могут включать в себя 
не только биологические составляющие, но и 
мелкие частицы и осадки. Хакинс [5] опреде-
лил скорости пробоотбора ПАУ с помощью 
свежеприготовленных ППМУ и ППМУ, 
которые перед использованием помещали в 
пруд для образования биоплёнок на их 
поверхности. Соотношение скоростей пробо-
отбора (ППМУ с биоплёнками к ППМУ без 
биоплёнок) изменялось от 0,7 при log KОВ = 
4 до 0,3 при log KОВ = 7. С точки зрения 
диффузии органических загрязнителей в 
ППМУ биоплёнку можно рассматривать как 
слой неподвижной воды с рассеянными сор-
бционными местами, представляющими 
собой органический углерод.
Из уравнения (18) следует, что проводи-
мость биоплёнки определяется как:

1/Iб = kб KбВ  (37)

Благодаря сходству передвижения компо-
нента в биоплёнках и неподвижных осадоч-
ных породах, информация о параметрах, 
контролирующих проводимость биоплёнки, 
может быть получена из моделей, представ-
ляющих диффузию компонента в грунтовых 
водах. Предположив, что молекулярная диф-
фузия является доминирующим механизмом 
переноса компонента и что существует мгно-
венное сорбционное равновесие между свя-

занным с частичками и растворённым ком-
понентом, вертикальный поток (j) через 
неподвижную осадочную породу определя-
ется по следующему уравнению [37]:

j = ф DВ / ѳ (1+K) dC/dt  (38)

где ф – пористость, ѳ – извилистость диф-
фузионного пути в осадках, DВ – молекуляр-
ный диффузионный коэффициент в сво-
бодной от частичек воде, K – общий 
коэффи ци ент распределения компонента в 
системе осадок-вода, определяемый как 
соотношение концентраций сорбированного 
и растворённого компонента (в расчёте на 
общий объём осадка или воды, соответствен-
но). Поскольку KбВ определяется как кон-
центрационное соотношение сорбированно-
го плюс растворённого компонента (в 
расчёте на объём биоплёнки) к растворённо-
му компоненту (в расчёте на свободный от 
частичек объём воды), величина 1+K опреде-
ляется как:

1+K = KбВ /ф  (39)

Объединяя уравнения (38) и (39) и предпо-
лагая линейный концентрационный гради-
ент через биоплёнку толщиной δб, поток 
определяемого компонента через биоплёнку 
можно представить в виде:

j = (ф2 DВ / ѳ KбВ δб)∆С = kб ∆С  (40)

Из уравнения (40) следует, что проводи-
мость биоплёнки определяется как:

1/ Iб = ф2 DВ /ѳ δб  (41)

Уравнение (41) указывает на то, что био-
плёнка ведёт себя аналогично неподвижному 
водному слою с сопротивлением, не завися-
щим от коэффициента распределения ком-
понента в системе биоплёнка-вода. В случае, 
когда скорость роста биоплёнки и скорость 
диффузии компонентов являются близкими 
величинами, такая идеализированная 
модель перестаёт работать. Следует ожидать, 
что процесс движения компонента к мембра-
не в случае высоко гидрофобных соединений 
будет происходить гораздо сложнее, чем в 
случае менее гидрофобных (более подвиж-
ных) соединений. Кроме того, уравнение 
(41) не сможет предсказать передвижение 
компонентов в биоплёнке с ощутимой попу-
ляцией биовидов из-за сложности происхо-
дящих в ней процессов, влияющих на диф-
фузию компонентов.
Изменение скорости пробоотбора (RПбиоп / 
RПнебиоп) существенно не зависит от степени 
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гидрофобности соединений с log KОВ в пре-
делах 4,5–7. Первоначальное резкое падение 
соотношения RПбиоп / RПнебиоп в случае 
ПАУ с log KОВ ниже 4,5 является показате-
лем того, что влияние контролируемого мем-
браной пробоотбора сокращается и возраста-
ет влияние водного пограничного слоя и 
биоплёнки. Уменьшение скоростей пробо-
отбора в 3 раза благодаря биообрастанию 
является довольно ощутимым. В этом случае 
следует также ожидать аналогичного умень-
шения скорости удаления (вымывания) 
референсных соединений из пассивного 
образца, хотя существует ограниченное 
число экспериментальных данных, под-
тверждающих это предположение. Хакинс 
[23, 38] показал, что в случае ППМУ с био-
плёнками скорости пробоотбора, оценённые 
из данных для референсных соединений 
(дейтерированных аценафтена, фенантрена 
и пирена), в 1,5 раза отличались от скоро-
стей пробоотбора соответствующих природ-
ных соединений. 

Заключение

Т
аким образом, ППМУ не являются уни-
версальными пробоотборниками органи-
ческих веществ, хотя они и аккуму лируют 

широкий спектр гидрофобных органических 
соединений. Селективность ППМУ ограни-
чивается пропускной способностью ПНД 
мембраны и полярностью среды. 
Важное значение при использовании ППМУ 
имеет среда пробоотбора. Оценка концентра-
ций загрязняющих компонентов в окружаю-
щей среде на основе их содержания в ППМУ 
существенно разнится в зависимости от 
характеристик пробоотборных сред.
Важное допущение метода пассивного про-
боотбора с помощью ППМУ состоит в том, 
что процесс пробоотбора существенно не 
изменяет концентрацию компонента в окру-
жающей среде. Это допущение является 
фундаментальным при использовании мате-
матических моделей для экстраполяции кон-
центраций. 
ППМУ позволяют проводить довольно пра-
вильную оценку усреднённой во времени 
концентрации растворённых компонентов. 
Процесс пробоотбора с помощью ППМУ 
является кинетическим процессом первого 
порядка. В случае диффузии следовых коли-
честв гидрофобных органических соедине-
ний через мембраны ППМУ и ассоцииро-
ванные с ними пограничные слои применим 
первый закон Фика.
Аккумуляция компонента из пробоотборной 
среды с помощью ППМУ может соответ-

ствовать линейной, криволинейной или 
равновесной стадиям пробоотбора в зависи-
мости от типа компонента, условий окружа-
ющей среды и продолжительности экспози-
ции. Каждая из этих стадий пробоотбора 
характеризуется своим набором количест-
венных характеристик, используемых для 
расчёта концентрации определяемого компо-
нента в экспозиционной среде на основе его 
количества, аккумулированного в ППМУ.
Данные, полученные при использовании 
ППМУ, заполняют пробел между оценками 
экспозиции, основанными на непосредствен-
ном аналитическом определении общего 
содержания загрязнителей в воде и опреде-
лением загрязнителей, присутствующих в 
биологических организмах (биомониторин-
гом). ППМУ обеспечивают биоимитацион-
ный подход (т.е. имитируют более комплекс-
ный биологический процесс) при 
определении концентраций ГОВ в окружаю-
щей среде и их источников. Степень аккуму-
ляции загрязнителей в ППМУ отражает их 
биологическую доступность в окружающей 
среде. Концентрации загрязняющих компо-
нентов, оценённые с помощью ППМУ, 
можно легко сравнить с данными токсиколо-
гического анализа воды (обычно основанны-
ми на концентрациях растворенной фазы 
компонентов), а экстракты ППМУ можно 
использовать для оценки токсичности гид-
рофобных органических веществ с помощью 
биологических тестов.
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Введение

В 
настоящее время проблема удаления 
биогенных элементов из коммунально-
бытовых сточных вод остается весьма 

актуальной. При этом в компактных, 
модульных системах водоочистки предпоч-
тение отдается биофильтрационным систе-
мам благодаря возможности создания в них 
условий, благоприятных для протекания 
разнообразных биотрансформаций, в част-
ности, как аэробных, так и анаэробных про-
цессов. Последнее особенно актуально для 
биотрансформации соединений азота, пос-
кольку для удаления азота ключевым про-
цессом является нитрификация с окислени-
ем аммонийного азота в нитриты и нитраты 
в аэробных условиях с их последующим вос-
становлением в анаэробных или аноксичес-
ких условиях.
Микробиоценоз очистного сооружения 
является ключевым элементом, определяю-
щим эффективность биологической очистки. 
Поэтому анализ развития различных групп 
микроорганизмов в биоценозе очистного 
сооружения и выявление закономерностей 
процессов биологического превращения суб-
страта являются приоритетными направле-
ниями в области исследования процессов 
очистки сточных вод. 

Представлены результаты идентификации 

микроорганизмов, участвующих в процессах 

биотрансформации соединений азота в объеме 

биофильтрационной системы при биофильтрации 

коммунально-бытового стока. Качественно и количественно 

идентифицированы нитрифицирующие, денитрифицирующие 

и анаммокс-бактерии. Проанализирована корреляция 

микробного состава микробиоценоза с особенностями 

потребления субстрата.

* Адрес для корреспонденции: tvkirilina@gmail.com 

В соответствии с этим цель работы заключа-
лась в выявлении закономерностей распре-
деления микроорганизмов, участвующих в 
биотрансформации соединений азота, в про-
цессе биофильтрации в объеме биофильтра-
ционной системы и их корреляции с особен-
ностями потребления субстрата.  
Метод флуоресцентной in-situ гибридизации 
(FISH), основанный на связывании специ-
фических флуоресцентно окрашенных оли-
гонуклеотидных зондов с комплементар-
ными участками 16S или 23S рРНК 
биологических объектов, является полезным 
инструментом для идентификации микроор-
ганизмов в составе микробиоценоза очист-
ных сооружений [1]. 

Материалы и методы исследования 

Э
кспериментальные исследования прово-
дились на базе трех последовательно 
соединенных биофильтров (рис. 1). 

Биофильтры представляли собой выполнен-
ные из органического стекла цилиндри-
ческие резервуары высотой 250 мм и внут-
ренним диаметром 90 мм, оснащенные 
индивидуальными системами аэрации. 
Нижняя и верхняя части биофильтров оста-
вались свободными от загрузки керамзитом, 
что обусловливало простоту отбора проб 
образцов биомассы. 
Непрерывный процесс биофильтрации про-
должался на протяжении более 120 сут. 
Гидравлическое время пребывания сточной 
воды в системе поддерживалось в диапазоне 
от 6 до 7 ч [2]. 
Осуществлялась аэрация всех биофильтров. 
Концентрация растворенного кислорода 
составляла в среднем 1,0 мг/дм3, 3,0 мг/дм3 
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и 3,5 мг/дм3 на выходе из 1-го, 2-го и 3-го 
биофильтров, соответственно. 
Инокуляция и накопление биомассы на 
керамзите осуществлялись выдерживанием 
загрузочного материала в сточной воде 
городских очистных сооружений в среднем в 
течение 10 сут. В последующие сутки в био-
фильтр подавался модельный раствор сточ-
ной воды, основные компоненты которого 
соответствовали характеристике сточной 
воды (табл. 1) [3]. 
В процессе непрерывной биофильтрации 
периодически проводился отбор проб мик-

робных пленок из биофильтров для последу-
ющей идентификации микроорганизмов в их 
составе. Идентификация микроорганизмов в 
составе биопленок производилась методом 
флуоресцентной in-situ гибридизации [1]. 
Для идентификации нитрифицирующих, 
денитрифицирующих и анаммокс-бактерий 
использовались генные зонды, указанные в 
табл. 2 [4]. 
Для контроля всей совокупности микробных 
клеток в образцах биопленки использова-
лось окрашивание раствором 4’,6’–диамиди-
но-2-фенилиндолдигидрохлорида (DAPI).
Контролируемые показатели потребления 
субстрата и накопления продуктов метабо-
лизма оценивались по изменению концент-
рации аммонийного азота, азота нитритов и 
нитратов. В экспериментах использовались 
стандартные методы определения вышеука-
занных показателей.

Результаты и их обсуждение

В 
процессе экспериментальных исследо-
ваний в составе биопленок системы 
трех последовательных биофильтров 

было выявлено наличие аммонийокисляю-
щих -протеобактерий, нитритоокисляющих 
бактерий р. Nitrospira, денитрифицирующих 
бактерий рр. Сurvibacter, Azoarcus, а также 
анаммокс-бактерий Brocadia anammoxidans и 
Kuenenia stuttgartiensis. При этом количество 
бактерий и форма их существования изменя-
лась и в объеме системы биофильтров и в 
процессе непрерывной биофильтрации, кор-
релируя с эффективностью потребления 
субстрата и накоплением продуктов метабо-
лизма.
На начальном этапе экспериментальных 
исследований, в период первоначального 
накопления биомассы в системе была отме-
чена высокая эффективность удаления 
аммонийного азота (рис. 2). При этом 58 % 
от удаляемого количества аммонийного 

Рис. 1. Экспериментальная биофильтрационная установка, Б1, 
Б2, Б3 – биофильтры.

Таблица 1
Характеристика сточной воды и ее модельного раствора

Показатель Сточная вода Модельный раствор

pH 6,7-7,5 6,7-7,5

ХПК 100-160 100-340

БПК5
* 65-80 65 до 225

N-NH4
+, мг/дм3 18,1-38,5 12,1-40,0

N-NO2
-, мг/дм3 не более 1,2 не обнаружено

N-NO3
-, мг/дм3 0,3–2,2 не более 2,2

PO4
3-, мг/дм3 5,7–10,2 8,4-13,4

*БПК5 = 0,7 БПКполн

Таблица 2 
Перечень и характеристика использованных генных зондов

Наименование зонда Последовательность нуклеотидов 3’–5’ Определяемые микроорганизмы

Nso 1225 CGC CAT TGT ATT ACG TGT GA
все аммонийокисляющие -протеобактерии

Nso 190 CGA TCC CCT GCT TTT CTC C

Ntspa 712 CGT CTT CGC CAC CGG CCT TCC р. Nitrospirae

NIT3 CCT GTG CTC CAT GCT CCG р. Nitrobacter

Curvi 997 CTC TGG TAA CTT CCG TAC р. Curvibacter

AZA 645 GCC GTA CTC TAG CCG TGC р. Azoarcus

Amx 368 CCT TTC GGG CAT TGC GAA все Anammox-бактерии

Amx 820 AAA ACC CCT CTA CTT AGT GCC C Brocadia anammoxidans, Kuenenia stuttgartiensis
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азота потреблялось гетеротрофным микро-
биоценозом 1-го биофильтра для клеточного 
роста, о чем свидетельствовало отсутствие 
продуктов нитрификации после прохожде-
ние этого биофильтра в данный период.
На заключительном этапе 120-ти суточной 
биофильтрации, по мере адаптации микроор-
ганизмов к условиям, в процессах удаления 
аммонийного азота в равной степени участ-
вует микробиоценоз 1-го и 2-го биофиль-
тров. При этом если на протяжении всего 
процесса непрерывной биофильтрации нит-
риты и нитраты были обнаружены в воде 
после 2-го и 3-го биофильтров, то накоп-
ление азота нитратов в количестве более чем 
5 мг/дм3 уже после прохождения 1-го био-
фильтра начиная с 118 сут свидетельствует о 
смещении зон развития нитрифицирующего 
микробиоценоза на ранние этапы биофиль-
трации (рис. 3). 
 
Качественный анализ образцов биопленок 
биофильтрационной системы
Нитрифицирующие бактерии
Аммонийокисляющие бактерии (АОБ) пред-
ставлены, главным образом, сферическими 
компактными микробными агрегатами бак-
терий р. Nitrosomonas (рис. 4 а), которые, 
согласно литературным данным, являются 
доминирующими нитрификаторами, окисля-
ющими аммонийный азот, в системах очист-
ки сточных вод [4].

В составе биопленок на протяжении всего 
эксперимента не было идентифицировано 
нитритоокисляющих бактерий (НОБ) р. 
Nitrobacter, что согласуется с информацией о 
незначительном вкладе бактерий этого рода 
в процессы очистки коммунально-бытовых 
стоков [4]. Бактерии р. Nitrospira были обна-
ружены в составе микробных агрегатов сфе-
рической и неправильной форм, часть из 
которых была пронизана узкими «каналами» 
(рис. 4 б).
Диаметр клеточных агрегатов АОБ, обна-
руженных в составе образцов биопленок, 
культивированных в непрерывном процессе 
биофильтрации сточных вод, изменялся в 
диапазоне от 4 мкм до 35 мкм; НОБ – от 4 
мкм до 18 мкм (табл. 3).
Обнаружено, что в процессе длительной 
биофильтрации в 1-м биофильтре количест-
во микробных агрегатов АОБ изменилось от 
одиночных агрегатов на начальном этапе 
биофильтрации (12 сут) до их скоплений на 
последующих этапах, что коррелирует с дан-
ными об удалении аммонийного азота, явля-
ющегося субстратом для АОБ, и накоплении 
продуктов их метаболизма – азота нитритов 
в этот период (рис. 2, 3). При этом наблюда-
лось увеличение размеров агрегатов в сред-
нем в 3 раза (табл. 3). 
Нитритокисляющие бактерии в составе био-
пленок этого биофильтра на протяжении 

Рис. 2. Кинетика концентрации азота на 12 сут непрерывной 
биофильтрации.

Рис. 3. Кинетика концентрации азота на 118 сут непрерывной 
биофильтрации.

Рис. 4. Клеточный агрегат: а – АОБ р. Nitrosomonas, зонд Nso 
1225 (Cy3, красный); б – НОБ р. Nitrospira, зонд Ntspa 712 (Cy3, 
красный).
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всего процесса биофильтрации были обнару-
жены в составе скоплений микробных агре-
гатов, размеры которых в процессе биофиль-
трации увеличились в 2 раза от размеров на 
начальном этапе (табл. 3).
На протяжении 120-ти суточного процесса 
непрерывной биофильтрации максимальное 
количество клеточных агрегатах АОБ и 
НОБ было идентифицировано в составе био-
ценоза образцов биопленок 2-го биофильтра, 
о чем свидетельствует и эффективность уда-
ления аммонийного азота и азота нитритов в 
этом биофильтре. На протяжении всего экс-
перимента АОБ были обнаружены в составе 
скоплений крупных (табл. 3) агрегатов, раз-
меры которых в процессе эксперимента уве-
личивались в среднем в 2 раза. Размеры мик-
робных агрегатов НОБ уменьшились 
относительно обнаруженных на начальном 
этапе в среднем в 2 раза, но их количество 
увеличилось в десятки раз. 
В 3-м биофильтре в течение 40 сут от начала 
биофильтрации наблюдалось увеличение 
размеров микробных агрегатов АОБ и НОБ 
в среднем в 1,5 раза. В последующие сутки 
были обнаружены лишь отдельные мелкие 
агрегаты (до 4 мкм) и бактериальные клетки. 
Данный факт обусловлен ингибированием 
нитрификаторов 3-го биофильтра продукта-
ми нитрификации, активно протекающим во 
2-м биофильтре (рис. 3) и обусловливающим 
снижение рН сточной воды, поступающей в 
3-й биофильтр, до 5,8 при увеличении 
нагрузки по аммонийному азоту с 20 мг/дм3 

до 30 мг/дм3 (рис. 2. 3). 
В составе образцов биопленок 3-го биофиль-
тра количество нитрификаторов уменьша-
лось в процессе эксперимента. Так, в начале 
исследований АОБ и НОБ были представле-
ны скоплениями крупных микробных агре-
гатов, а на завершающем этапе – отдельны-
ми бактериальными клетками и небольшими 
одиночными агрегатами.

Денитрифицирующие бактерии
Согласно экспериментальным результатам, 
на 12 сут непрерывной биофильтрации в 
системе трех биофильтров были идентифи-
цированы отдельные бактериальные клетки 
денитрификаторов р. Сurvibacter. Начиная с 
43 сут биофильтрации в объеме биомассы 
системы трех биофильтров были обнаруже-
ны денитрифицирующие бактерии рр. 
Сurvibacter, Azoarcus.
Бактерии р. Сurvibacter представлены как 
отдельными бактериальными клетками, так 
и клеточными агрегатами (рис. 5 а). Бакте-
рии р. Azoarcus обнаружены, главным обра-
зом, в форме отдельных бактериальных кле-
ток (рис. 5 б). 

Таблица 3 
Идентификация нитрифицирующих бактерий в процессе био-
фильтрации сточной воды

Бактерии
Место отбора 
образцов био-

пленки

Форма существования 
микробных клеток

О
тд

ел
ьн

ы
е 

к
л

ет
к

и

Микробные агрегаты

Диаметр, 
мкм

Скопления/
одиночные

12 сут непрерывного процесса биофильтрации сточной воды

p. Nitrosomonas

1 биофильтр - до 5 одиночные

2 биофильтр - до 16 скопления

3 биофильтр - до 12 скопления

р. Nitrospira

1 биофильтр - до 8 скопления

2 биофильтр - до 18 скопления

3 биофильтр - до 11 скопления

43 сут непрерывного процесса биофильтрации сточной воды

p. Nitrosomonas

1 биофильтр - до 4 скопления

2 биофильтр - до 18 скопления

3 биофильтр - до 20 одиночные

р. Nitrospira

1 биофильтр - до 14 скопления

2 биофильтр - до 10 одиночные

3 биофильтр + -

84 сут непрерывного процесса биофильтрации сточной воды

p. Nitrosomonas

1 биофильтр - до 10 скопления

2 биофильтр - до 30 скопления

3 биофильтр + до 4 -

р. Nitrospira

1 биофильтр - до 4 скопления

2 биофильтр - до 10 скопления

3 биофильтр - до 9 скопления

118 сут непрерывного процесса биофильтрации сточной воды

p. Nitrosomonas

1 биофильтр - до 15 скопления

2 биофильтр - до 35 скопления

3 биофильтр + до 4 одиночные

р. Nitrospira

1 биофильтр - до 17 скопления

2 биофильтр - до 12 скопления

3 биофильтр + до 4 -
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Анаммокс-бактерии
Отдельные бактериальные клетки Brocadia 
anammoxidans и Kuenenia stuttgartiensis были 
обнаружены в составе биоценоза биопленок 
всех трех биофильтров экспериментальной 
системы. Бактериальные клетки имеют 
характерную для анаммокс-бактерий «буб-
ликообразную» форму (рис. 6). На завер-
шающем этапе экспериментальных иссле-
дований, в частности, начиная с 84 сут 
био фильтрации в биоценозе образцов биоп-
ленок 3-го биофильтра не было идентифици-
ровано анаммокс-бактерий.

Количественный анализ образцов биопленок 
биофильтрационной системы
Результаты подсчета всей совокупности бак-
териальных клеток в составе биоценоза 
образцов биопленок, иммобилизованных на 
поверхности керамзита, биофильтрационной 
системы на 70 сут непрерывного экспери-
мента представлены на рис. 7.
Результаты определения количественного 
состава азоттрансформирующих микроорга-
низмов по результатам FISH-анализа, пред-
ставлены на рис. 8.

Результаты количественной идентификации 
свидетельствуют о том, что численность нит-
рифицирующих бактерий (рис. 8) на поря-
док ниже, чем гетеротрофных бактерий (рис. 
7), а количество НОБ в системе превосходит 
количество АОБ в среднем в 4,5 раза (рис. 8). 
Полученные данные наглядно подтверждают 
известный факт лимитирования процесса 
нитрификации 1-й стадией с окислением 
аммонийного азота в азот нитритов за счет 
меньшей чувствительности нитритоокисля-
ющих бактерий к токсикантам и более высо-
кой скорости роста [5]. При этом наиболь-
шее количество АОБ и НОБ обнаружено во 

Рис. 5. Денитрифицирующие бактерии в 
составе образцов биопленок 2-го биофильтра 
на 43 сут непрерывной биофильтрации: а – р. 
Curvibacter, зонд Curvi 997 (Cy3, красный); б 
– р. Azoarcus , зонд AZA 645 (Cy3, красный).

Рис. 6. Анаммокс-бактерии в составе образцов биопленок 2-го 
биофильтра на 84 сут непрерывной биофильтрации, зонд Amx 
820 (Cy3, красный).

Рис. 7. Количество микробных клеток в составе образцов биоп-
ленок системы трех биофильтров.

Рис. 8. Количество клеток нитрифицирующих, денитрифициру-
ющих и анаммокс-бактерий в составе образцов биопленок систе-
мы трех биофильтров. 
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2-м биофильтре, что согласуется с результа-
тами удаления аммонийного азота и накоп-
ления азота нитратов в этот период. 
Количество денитрифицирующих бактерий 
было практически одинаково в 1-м и 2-м 
биофильтрах, что связано с наличием анок-
сических микрозон в объеме биопленок этих 
реакторов, доступности органических 
веществ и нитратов. В целом, количество 
денитрификаторов рр. Сurvibacter, Azoarcus в 
системе уступает количеству нитрификато-
ров рр. Nitrosomonas, Nitrospira в 2 раза.
Наибольшее количество анаммокс-бактерий 
обнаружено в составе образцов биопленок 
1-го биофильтра, что связано с присутстви-
ем, главным образом, в этом реакторе, в объ-
еме развитой гетеротрофной биопленки ана-
эробных микрозон, необходимых для 
существования этих бактерий. При этом в 
системе в целом анаммокс-бактерий в 4,2 
раза меньше, чем денитрификаторов.
Незначительное количество бактериальных 
клеток характеризует 3-й биофильтр. При 
этом количество в нём АОБ, НОБ, денитри-
фицирующих и анаммокс-бактерий оценочно 
составляло 6 %, 15 %, 5 % и 1 %, соответст-
венно, от общего количества клеток (рис. 7).

Заключение

Т
аким образом, проанализировано про-
странственное распределение авто- и 
гетеротрофных азоттрансформирующих 

микроорганизмов в объеме биофильтрацион-
ной системы в процессе биофильтрации. В 
условиях аэрируемой биофильтрации наря-
ду с нитрифицирующими бактериями качес-
твенно и количественно идентифицированы 
анаэробные микроорганизмы – денитрифи-
цирующие и анаммокс-бактерии, участвую-

щие в процессах комплексной биотрансфор-
мации соединений азота. 
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Министерства образования и науки Россий-
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службы академических обменов (DAAD) 
(2010-2011 гг.).
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biofiltration in household stream flow 
have been presented in the article. 
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bacteria have been qualitatively and 
quantitatively identified. The 
correlation between the microbial 
composition of the microbiota with the 
consumption patterns of the substrate 
has been analyzed.
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Введение

И
сследование антропогенных воздейс-
твий на водные экосистемы – одно из 
важнейших направлений современной 

науки, необходимых для устойчивого соци-
ально-экономического развития и экологи-
ческой безопасности. Среди потенциально 
опасных воздействий на водные экосистемы 
– загрязнение их химическими веществами 
[1-5].
При анализе проблем химического загрязне-
ния водоемов и водотоков среди важнейших 
загрязняющих веществ с полным основани-
ем рассматривают тяжелые металлы (ТМ), 
пестициды, нефтепродукты, хлорорганичес-
кие соединения и ряд других веществ, кото-
рые являются приоритетными при экологи-
ческом и гидробиологическом мониторинге 
[1, 3, 5].
В последнее время все острее стоит пробле-
ма загрязнения окружающей среды вредны-
ми компонентами. К их числу прежде всего 
относятся некоторые ТМ [1, 4-6]. Было уста-
новлено, что основным путем (до 70 %) пос-
тупления их в организм человека являются 
пищевые продукты [5]. 
Вследствие антропогенного влияния в окру-
жающую среду, и в частности в пресновод-
ные системы, в глобальном масштабе посту-
пают большие количества токсичных 
металлов, включая особо опасные: Hg, Cu, 
Zn, Pb, Cd и др. [1-4].
Ранее были опубликованы работы по изуче-
нию взаимодействия ТМ с водными макро-
фитами [4].

Изучены изменения концентраций тяжелых металлов в 

растворах экспериментальных систем. Концентрации 

тяжелых металлов (Zn, Сu, Pb, Cd) измеряли методом 

инверсионной вольтамперометрии. После двух суток 

инкубации, концентрации тяжелых металлов во всех 

микрокосмах с макрофитами (Lilaeopsis brasiliensis, 

Utricularia gibba) уменьшались.

* Адрес для корреспонденции: ar55@yandex.ru 

Цель работы – изучить фиторемедиацион-
ный потенциал двух видов макрофитов в 
микрокосмах с ТМ. 

Материалы и методы исследования

В 
работе использовали два вида макрофи-
тов: лилеопсис бразильский (Lilaeopsis 
brasiliensis Affolter) и пузырчатку горба-

тую (Utricularia gibba Linne). 
Использован исходный раствор металлов 
следующего состава: Zn (3 мг/л), Cu (3 
мг/л), Pb (0,2 мг/л) , Cd (0,1 мг/л); рН рас-
твора 6,5.
Температура растворов в микрокосмах во 
время эксперимента составляла 20,5 ± 2,5 °С.
Были созданы семь микрокосмов. Из них 3 
микрокосма содержали Lilaeopsis brasiliensis, 
3 микрокосма – Utricularia gibba и один мик-
рокосм был без растений, но с раствором 
ТМ. (табл. 1). В микрокосмы добавляли рас-
творы ТМ (начальные концентрации в мик-
рокосмах: Zn 3 мг/л, Cu 3 мг/л, Pb 0,2 мг/л, 
Cd 0,1 мг/л). В микрокосме без растений 
тоже содержался этот раствор. Во всех мик-
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рокосмах было по 100 мл водной среды. 
Микрокосмы инкубировали в течение 2 сут. 
Из воды микрокосмов и контрольных инку-
бационных сосудов отбирались образцы для 
проведения химического анализа. За время 
инкубации образцы для анализа брали 3 раза 
– спустя 3 ч после начала инкубации, далее 
через 1 и 2 сут. Анализ проводился на инвер-
сионном вольтамперометрическом анализа-
торе АКВ-07МК (ООО Аквилон, РФ) с 
трехэлектродной системой, представленной 
следующими электродами: 
1) вращающийся углеситаловый измери-
тельный электрод; 
2) хлорсеребряный электрод сравнения, 
заполненный насыщенным раствором KCl; 
3) третьим электродом служил стеклоугле-
родный тигель, в котором происходил элект-
ролиз [4]. 

Результаты и их обсуждение

Н
аблюдения показали, что во время 
инкубации испытуемые макрофиты 
сохраняли жизнеспособность. 

Оба вида макрофитов способствовали сни-
жению концентрации металлов в водной 
среде (табл. 2 и 3). После 2 сут инкубации в 
микрокосмах с L. brasiliensis концентрация 
меди снижалась на 90,2 %, свинца – на 92,3%. 
В микрокосмах с Utricularia gibba концентра-
ция меди снижалась на 88,8 %, концентрация 
свинца на 91,5 %. Макрофиты удаляли из 
воды цинк медленнее, чем остальные метал-
лы. Удаление кадмия из воды макрофитами 
L. brasiliensis составило 71 %, U. gibba 68 %. 
Наибольшее количество цинка было удалено 
на 2 сут в микрокосмах с Utricularia gibba 
(70%). В микрокосм с Lilaeopsis brasiliensis 
максимальное удаление цинка было только 
на 40 %.
По результатам этого эксперимента можно 
провести ранжирование металлов по степени 

их удаления макрофитами из водной среды. 
Ниже металлы расположены в ряд в поряд-
ке, который соответствует степени снижения 
их концентрации в водной среде в присутс-
твии макрофитов. Ряды начинаются со свин-
ца, снижение концентрации которого при 
инкубации было максимальным.
Для U. gibba: Pb> Cu> Zn> Cd.
Для L. brasiliensis: Pb> Cu> Cd> Zn.
Таким образом, особенно яркий фитореме-
диационный эффект наблюдался для свинца 
и меди.
Необходимо отметить, что водные растения 
являются важным компонентом водных эко-
систем, существенным для их функциониро-
вания [7]. Высшие водные растения вносят 
вклад в функционирование системы само-
очищения воды в водных экосистемах [8-10]. 
Поэтому получение дополнительной инфор-
мации о роли двух конкретных видов вод-
ных растений в снижении концентрации 
опасных загрязняющих веществ (ТМ) в воде 
вносит вклад в дальнейшую детализацию 
представлений о биотическом самоочище-
нии воды, подтверждает теорию, сформули-
рованную в работах [8, 10].

Заключение

В 
условиях экспериментальных микро-
космов макрофиты Lilaeopsis brasiliensi 
и Utricularia gibba сохранили жизне-

способность при загрязнении водной среды 
растворами ТМ. Оба вида макрофитов про-
демонстрировали способность к эффектив-
ному удалению ТМ и могут использоваться 
для фиторемедиации.
Полученные результаты полезны для пони-
мания экологической роли водных организ-
мов – высших растений Lilaeopsis brasiliensi и 
Utricularia gibba при загрязнении водных 
экосистем ТМ для детализации теории их 
биотического самоочищения. 

Таблица 1
Макрофиты в экспериментальных микрокосмах, сырой вес рас-
тений. Указаны виды, использованные в эксперименте

№ микро-
косма

Вид растения
Биомасса растений, 

сырой вес, г

1 Lilaeopsis brasiliensis 6,9

2 Lilaeopsis brasiliensis 5,6

3 Lilaeopsis brasiliensis 6,5

4 Utricularia gibba 4,6

5 Utricularia gibba 7,0

6 Utricularia gibba 5,0

7 0
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Таблица 2
Динамика концентраций тяжелых металлов (Cu, Zn, Pb, Cd ) в 
водной среде микрокосмов при инкубации в присутствии макро-
фитов двух видов

№ микро-
косма

Виды макрофитов в составе 
микрокосмов

Концентрации тяжелых металлов, мг/л Темпера-
тура +°C

Длитель ность 
инкубации

Cu Zn Pb Cd

7 Без макрофитов контроль) 2,9 2,1 0,14 0,1

18  3 ч 

1 Lilaeopsis brasiliensis 0,9 1,43 0,09 0,06

2 Lilaeopsis brasiliensis 1 1,7 0,12 0,07

3 Lilaeopsis brasiliensis 0,8 1,9 0,1 0,06

Среднее значение 0,9 1,67 0,1 0,06

4 Utricularia gibba 1,3 1,4 0,14 0,04

5 Utricularia gibba 1,5 1,6 0,09 0,045

6 Utricularia gibba 1,3 1,6 0,09 0,055

Среднее значение 1,36 1,53 0,1 0,04

7 Без растений (контроль) 2,7 2 0,13 0,076

21 1 сут

1 Lilaeopsis brasiliensis 0,57 1,34 0,09 0,058

2 Lilaeopsis brasiliensis 0,53 1,68 0,1 0,065

3 Lilaeopsis brasiliensis 0,49 1,9 0,1 0,059

Среднее значение 0,53 1,64 0,09 0,06

4 Utricularia gibba 0,48 1,18 0,01 0,028

5 Utricularia gibba 0,36 1,4 0,01 0,03

6 Utricularia gibba 0,36 1,4 0,01 0,026

Среднее значение 0,4 1,32 0,01 0,028

7 Без растений (контроль) 2,5 1,9 0,13 0,074

23 2 сут

1 Lilaeopsis brasiliensis 0,24 0,95 0,01 0,022

2 Lilaeopsis brasiliensis 0,2 1,15 0,01 0,02

3 Lilaeopsis brasiliensis 0,25 1,36 0,01 0,021

Среднее значение 0,23 1,15 0,01 0,021

4 Utricularia gibba 0,3 0,8 0,013 0,025

5 Utricularia gibba 0,28 0,5 0,01 0,02

6 Utricularia gibba 0,28 0,4 0,012 0,024

Среднее значение 0,28 0,56 0,011 0,023

Таблица 3
Средние значения концентраций тяжелых металлов в водной 
среде микрокосмов после 2 сут инкубации. В качестве контроля 
использовали микрокосм без макрофитов (микрокосм № 7)

№ № мик-
рокосмов

Вид макрофитов 
в микрокосме

Единицы 
измерения

концентрации 
металлов

Концентрация тяжелых металлов 
(в указанных слева единицах)

Cu Zn Pb Cd

7
Без макрофитов 

(контроль)
мг/л 2,5 1,9 0,13 0,074

1, 2, 3 Lilaeopsis brasiliensis мг/л 0,23 1,15 0,01 0,021

4, 5, 6 Utricularia gibba
мг/л

0,28 0,56 0,011 0,023

7
Без макрофитов 

(контроль)
% от контроля 100 100 100 100

1, 2, 3 Lilaeopsis brasiliensis % от контроля 9,2 60,5 7,7 28,4

4, 5, 6 Utricularia gibba % от контроля 11,2 29,5 8,5 31,1
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Сhanges in concentrations of 
heavy metals in the solutions of 

experimental systems have been 
studied. The concentrations of the 
heavy metals (Zn, Сu, Pb, Cd) were 
measured by the method of inversion 

voltamperometry. After two days of 
incubation, the concentrations of the 
heavy metals in all microcosms with 
the macrophytes  (Lilaeopsis 
brasiliensis, Utricularia gibba) 
decreased.
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Введение

В 
результате многочисленных экспери-
ментальных исследований было уста-
новлено, что процесс сорбции нефти и 

нефтепродуктов с водной поверхности раз-
личными пенополимерными сорбентами 
зависит от множества факторов. В совокуп-
ности все эти факторы способствовали фор-
мированию их максимально допустимой 
сорбционной емкости [1-4]. Поэтому возни-
кала необходимость четкого формулирова-
ния критериев, позволяющих с максималь-
ной эффективностью подойти к решению 
проблем по локализации аварийных разли-
вов и очистке водной поверхности от нефти 
и нефтепродуктов. В связи с этим, для про-
ведения эффективного и экономически 
оправданного комплекса работ по обеспече-
нию оперативных мероприятий для локали-
зации и ликвидации аварийных разливов 
остановимся на некоторых базовых критери-
ях выбора пенополимерного сорбента.

Приводятся результаты оценки критериев, 

определяющих качество и эффективность использования 

пенополимерных сорбентов в процессе локализации 

и ликвидации аварийных разливов. Для выработки 

эффективного комплекса мероприятий, направленных на 

локализацию и ликвидацию аварийных разливов были 

определены базовые критерии выбора пенополимерных 

сорбентов. Дано подробное описание этих критериев 

с учетом специфики самого процесса сорбции 

на водной поверхности.

* Адрес для корреспонденции: ibush@rambler.ru 

Результаты и их обсуждение

О
писание критериев для селективного 
подбора сорбентов
В процессе использования сорбентов 

на водной поверхности требуется, чтобы сор-
бент был изготовлен в гранулированном 
виде. Это необходимо для удобства:
 перевозки сорбентов всеми видами транс-
порта и хранения в складских условиях; 
 распыления и сбора сорбентов с водной 
поверхности и их регенерации.
Следует иметь ввиду, что в ряде случаев в 
процессе транспортировки и хранения пено-
полимерных сорбентов они могут слежи-
ваться и создавать тем самым определенные 
трудности с их распылением. Для решения 
проблемы слеживаемости весьма эффектив-
ным средством является использование гид-
роэжекторов, которые в результате высокой 
скорости распыления сорбентов позволяют 
произвести их равномерное нанесение на 
поверхность воды. 
Высокая плавучесть сорбента необходима 
для проведения сорбции нефтепродуктов с 
водной поверхности и их сбора после дли-
тельной экспозиции. Длительность нахожде-
ния сорбента на водной поверхности будет 
зависеть от масштаба аварии, толщины слоя 
нефти и погодных условий. Поэтому необхо-
димо, чтобы сорбенты обладали постоянно 
высокой плавучестью.
Максимально высокая скорость сорбции 
важна для проведения быстрого и оператив-
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ного сбора нефти и нефтепродуктов с водной 
поверхности. Дело в том, что нефть и 
нефтепродукты с течением времени могут 
растворяться в воде, а более тяжелые их 
фракции оседать на дно водоемов. Так, напри-
мер, установлено, что с увеличением контакта 
от 2 до 120 ч количество растворенной нефти 
в воде возрастает от 0,2 до 1,4 мг/л, дизель-
ного топлива – от 0,2 до 0,8 мг/л, а бензина 
А76 – от 1,4 до 11,9 мг/л. Последнее обстоя-
тельство может привести к весьма опасным 
последствиям для флоры и фауны морского 
пространства. Поэтому, чем с большей ско-
ростью будет протекать сорбция, тем выше 
будет эффективность сорбции и меньше 
риск экологически опасного загрязнения 
морей и океанов. Кроме того, высокая ско-
рость сорбции позволяет за весьма короткий 
промежуток времени добиться максималь-
ной нефтенасыщенности сорбента и тем 
самым повысить эффективность сорбента и 
свести до минимума количество используе-
мого сорбционного материала.
Максимально высокая сорбционная емкость 
– это одна из главных характеристик сорбен-
та, являющаяся мерой его качества и эффек-
тивности использования. Чем больше сорб-
ционная емкость сорбента по нефти и 
нефтепродуктам, тем меньше сорбционного 
материала расходуется для ликвидации 
аварийного разлива. Это обстоятельство 
существенно сказывается на повышении 
эффективности и экономической целесооб-
разности применения пенополимерных сор-
бентов.
 Объемная масса сорбента для нефти и каж-
дого типа нефтепродукта подбирается инди-
видуально. На основании проведенных 
исследований нами было установлено, что 
сорбция нефти и мазута наиболее эффектив-
но протекает на сорбентах с минимальной 
объемной массой, равной 15-75 кг/м3. Эти 
сорбенты, как правило, характеризуются 
большим диаметром ячеек, порядка 0,75-
1,0 мм, при котором достигается высокая 
скорость миграции сорбата в пенополимер-
ный объем. Для компрессорного и трансфор-
маторного масел наибольший эффект сорб-
ции достигается на сорбентах с объемной 
массой 280-340 кг/м3 и с диаметром ячеек 
0,1-0,3 мм, а для дизельного топлива – с объ-
емной массой, равной 480-550 кг/м3, и диа-
метром ячеек 0,02-0,04 мм. Последнее обсто-
ятельство имеет важное значение, так как 
позволяет осуществить селективный подбор 
сорбента с учетом типа нефтепродукта и 
масштаба аварии.
Гидрофобность является одним из определя-
ющих факторов, влияющих на эффектив-
ность сорбционного процесса. Поэтому при 

изготовлении сорбентов в состав пенополи-
мерной композиции вводили нефтяной 
битум, еще больше увеличивающий водоот-
талкивающие свойства сорбента. Чем боль-
ше гидрофобность сорбента, тем меньше 
содержание воды в сорбируемой нефти и 
нефтепродукте и, тем самым, выше селектив-
ность процесса сорбции. В то же время, 
высокая селективность процесса сорбции 
способствует существенному увеличению 
производительности технологического обо-
рудования по нефти и нефтепродуктам, в 
особенности на стадии сбора и регенерации 
сорбента (выделения углеводорода и восста-
новлении сорбента). Низкое содержание 
воды (до 5 %масс.) в составе собранного 
углеводорода приводит к существенному 
снижению суммарного объема емкостей, 
предназначенных для хранения собранной с 
поверхности воды нефти и нефтепродуктов. 
Кратность регенерации является одним из 
важных технологических и качественных 
показателей сорбента, характеризующих 
эффективность и экономическую целесооб-
разность его использования. При этом чем 
больше кратность регенерации, тем выше его 
производительность из расчета на единицу 
массы сорбента. При одной и той же сорбци-
онной емкости, если кратность регенерации 
сорбента равен 10, то количество сорбиро-
ванного 1 кг сорбента сырья ориентировочно 
в 8-10 раз превышает количество сорбиро-
ванного продукта у сорбента одноразового 
использования. 
Токсичность пенополимерного сорбента 
практически отсутствует. Связано это с тем, 
что полимерные сорбенты не выделяют 
какие-либо вредные вещества, которые 
могли бы нанести вред окружающей среде, 
т.е. являются экологически чистыми. При 
длительном воздействии воды полимерные 
сорбенты в них не растворяются.
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Температурный диапазон использования 
полимерных материалов довольно широкий 
– от 243 до 363 К. В этом диапазоне полиме-
ры не претерпевают какие-либо химические 
или физические изменения. Есть полимеры, 
которые могут работать и при более широ-
ком интервале температур. В реальных усло-
виях температура морской воды колеблется 
в пределах 277-298 К и поэтому полимерный 
сорбент не представляет какой-либо опас-
ности для окружающей среды. При этом сле-
дует отметить, что температура воздуха на 
поверхности воды изменяется в сравнитель-
но широких пределах, включая минусовые 
(менее 273 К). При низких температурах, 
сорбирующая способность сорбентов бывает 
сравнительно ниже и связано это с увеличе-
нием вязкости сорбата. Вследствие гидро-
фобности рассматриваемых сорбентов 
содержание воды в нефти и нефтепродуктах 
бывает чрезмерно низким и обмерзание нич-
тожного содержания воды в ячейках и порах 
не приводит к каким-либо разрушениям 
макроструктуры сорбента. 
Технологичность пенополимерных сорбен-
тов заключается в их перевозке всеми вида-
ми транспорта, длительности хранения, в 
возможности распыления и сбора сорбентов 
с водной поверхности существующими 
стандартными средствами и оборудованием. 
Имеющиеся на службе у морских нефтяни-
ков различного типа плавсредства – само-
ходные суда нефтесборщики, сегодня явля-
ются основными техническими средствами 
по сбору нефти с водной поверхности и 
прибрежных зон. Такие суда оснащены 
соответствующей технической оснасткой, 
предназначенной, в основном, для опера-
тивной установки бонового заграждения, а 
также, локализации нефтяных разливов и 
быстрого сбора нефти. Для увеличения 
мобильности судов-нефтесборщиков необ-
ходимо, чтобы они были бы оснащены 
дополнительно техническими приспособле-
ниями, позволяющими им распылять, соби-
рать и подвергать регенерации пенополи-
мерные сорбенты.
Наиболее перспективным является примене-
ние судна нефтесборщика, на котором име-
ются гидроэжекторы для распыления сор-
бентов на поверхности воды, сеточные 
ковши для сбора нефтенасыщенных сорбен-
тов, центрифуга для отделения нефти от сор-
бента, емкости для предварительного хране-
ния собранной нефти и нефтепродуктов, 
химическая лаборатория. Использование 
такого судна позволяет оперативно и доста-
точно мобильно осуществлять последова-
тельность операций по ликвидации аварий-
ных разливов. 

Последовательность мероприятий 
по локализации и очистке водной 
поверхности от нефти и нефтепродуктов
При аварийном разливе нефти на морском 
пространстве очень важно, чтобы своевре-
менно были определены масштабы распро-
странения нефтяного пятна, позволяющие 
предпринять комплекс технических и техно-
логических мероприятий по оперативному 
сбору нефти. Первичные замеры должны 
заключаться, прежде всего, в определении 
радиуса нефтяного пятна или количества 
разлитой нефти, а также в замере толщины 
слоя нефти на водной поверхности. 
Предварительные замеры позволят произ-
вести ориентировочный расчет масштаба 
аварии и, тем самым, подготовить техничес-
кие средства и подобрать соответствующие 
сорбенты для очистки водной поверхности 
от нефти и нефтепродуктов.
В связи с этим нами в данной работе предло-
жены формулы расчета диаметра нефтяного 
пятна на водной поверхности, а также необ-
ходимой длины бонового заграждения. Или 
же, наоборот, по установленному диаметру 
пятна на водной поверхности и толщине 
слоя нефти определить количество разлитой 
нефти или нефтепродукта.
Объем разлитой нефти на поверхности воды 
определяется по формуле:

V= Gн /ρн=π•D2•h/4=0,785•D2•h  (1)

где: Gн – общее количество разлитой неф-
ти, кг;
ρн – плотность нефти, кг/м3;
D – диаметр нефтяного пятна, м;
h – толщина слоя нефти на поверхности 
воды, м.
Согласно формуле (1) диаметр нефтяного 
пятна рассчитывается следующим образом: 

                                                      (2)

Таким образом, зная плотность нефти, коли-
чество разлитой нефти и толщину слоя 
нефти над водой можно определить диаметр 
нефтяного пятна. Зная диаметр нефтяного 
пятна, можно определить длину бонового 
заграждения (L, м), необходимую для предо-
твращения дальнейшего распространения 
нефти на водной поверхности:

L = k•π•D=3,45•D   (3)

где k – это коэффициент, равный 1,1, предус-
матривающий 10 % запас длины бонового 
заграждения на момент установления диа-
метра пятна или количества разлитой нефти.
Необходимый суммарный объем емкостей 
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для хранения собранной смеси нефти с 
водой определяется из условий обеспечения 
бесперебойной работы технических средств 
и рассчитывается по формуле:

 Vi=V/a   (4)

где V – объем одной емкости, м3; a – коэф-
фициент эффективности работы техничес-
ких средств сбора, характеризующий содер-
жание нефти (нефтепродукта) в собираемой 
смеси (нефть+вода). Величина ее будет 
зависеть от содержания нефти в воде. Чем 
меньше воды в смеси собираемой нефти, тем 
выше должно быть значение (a). Принимая 
во внимании, что при механическом сборе 
нефти с водной поверхности с помощью 
насосов или лопастной техники содержание 
воды в собранной смеси, как правило, бывает 
высоким, порядка 50-80 %, значение (a), 
соответственно, составляет 0,5-0,2. 
При использовании гидрофобных пенополи-
мерных сорбентов содержание воды в сорби-
рованной смеси нефть+вода бывает низким 
и колеблется в пределах 3-5 %, ориентиро-
вочно – 5,0 %. Поэтому, в этом случае коэф-
фициент эффективности сбора нефти соста-
вит 0,95. 
На практике будет целесообразным одновре-
менное и последовательное использование 
обеих методов сбора нефти. Разница заклю-
чается лишь в том, что использование чисто 
механических методов сбора требует исполь-
зования гораздо большего числа емкостей 
для хранения нефти, в то время как приме-
нение пенополимерных сорбентов позволя-
ют прибегнуть к использованию емкостей в 
3-4 раза меньшей суммарной емкости (Vi). 
Таким образом, высокая селективность гид-
рофобных пенополимерных сорбентов по 
нефти и нефтепродуктам подчеркивает 

высокую эффективность их использования в 
процессе ликвидации аварийных разливов. 
Следует учесть также, что при аварийных 
ситуациях сорбенты применяются преиму-
щественно в тех случаях, когда эффектив-
ность работы технических средств становит-
ся ниже 40 %. При этом допускается, чтобы 
применение сорбентов в течение 3 ч обеспе-
чивало бы сбор 50 % разлитой нефти на вод-
ной поверхности. Для этого важно, чтобы 
подобранные сорбенты отличались достаточ-
но высокой сорбционной емкостью по 
нефти. На основании проведенных экспери-
ментальных исследований по изучению сор-
бционных особенностей пенополимерных 
сорбентов нами было установлено, что 
наиболее эффективными являются сорбенты 
с минимальной объемной массой, равной 
20-75 кг/м3 и диаметром ячеек 0,8-1,0 мм. К 
примеру, сорбенты на основе пенополиви-
нилхлорида и с объемной массой, равной 25 
кг/м3 в течение 3 ч экспозиции обладают 
сорбционной емкостью по нефти в пределах 
25 кг/кг, т.е. 1 кг сорбента может сорбиро-
вать 25 кг нефти. 
Расчет количества обычных минеральных и 
органических сорбентов одноразового 
использования с сорбционной емкостью 5-7 
кг/кг, предназначенных для сбора 50 % раз-
литой нефти в первые 3 ч, проводится из 
следующего соотношения:

 Gc = 0,5•Gн/Vc (5)

где: Vc – сорбционная емкость сорбента, кг/кг;
Gc – количество пенополимерного сорбен-
та, кг.
Сорбенты разового применения после сорб-
ции, как правило, сжигаются.
Так, например, согласно полученной форму-
ле (5), в процессе аварийного разлива 100 т 
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нефти на водной поверхности необходимо 
одноразовое использование органического 
или минерального сорбента в количестве 
13,0-17,0 т сорбента. 
В случае с пенополимерными сорбентами, 
если принять во внимание их способность 
к многократному использованию (по мень-
шей мере, 10-ти кратному), можно опреде-
лить, что для сбора этого же количества 
нефти потребуется гораздо меньше сорбента, 
порядка 400-500 кг ППВХ, в общей сложнос-
ти в течение 25-30 ч сорбции.
Поэтому для пенополимерных сорбентов 
будет правильным формулу (5) дополнить 
коэффициентом, характеризующим крат-
ность регенерации:

 Gc = 0,5•Gн/Vc •n (6)

где n – кратность регенерации. Чем больше 
кратность регенерации, тем больше суммар-
ная сорбционная емкость пенополимерного 
сорбента и меньше масса потребляемого сор-
бента.
Конечно, при использовании сорбентов 
необходимо располагать данными о макси-
мально возможной сорбционной емкости 
того или иного пенополимерного сорбента. 
При этом сорбционный объем не может 
быть более свободного газового объема, 
образовавшегося после вспенивания поли-
мерной массы. Кроме того, часть ячеек в 
пенополимерах являются закрытыми для 
доступа сорбата и поэтому обеспечивают, в 
основном, плавучесть сорбентов. Пенополи-
мер представляет собой вспененный, сши-
тый, гидрофобный материал, в макрострук-
туре которого ячейки подразделяются на 
замкнутые, тупиковые и сквозные. Под 
сквозными ячейками пони мают каналы, 
капилляры, связанные друг с другом и с 
поверхностью сор бента, которые служат 
своеобразными транспортными артериями 
для переноса вещества. Под замкнутыми 
понимают ячейки, изолированные друг от 
друга и не имеющие выхода на поверхность, 
а тупиковыми – поры, имеющие связь толь-
ко с поверхностью и не имеющие связи друг 
с другом. При этом каждая из этих пор 
выполняет свои функции: 
1) тупиковые осуществляют сорбцию в 
поверхностных слоях; 
2) сквозные поры способствуют доставке 
сорбата в более глубоко расположенные 
ячейки сорбента; 
3) замкнутые ячейки обеспечивают плаву-
честь сорбента на водной поверхности. 
Поэтому при формировании макроструктуры 
сорбентов необходимо было соблюдать опре-
деленный баланс в соотношении пор и ячеек, 

в результате которого достигалась бы высокая 
эффективность их использования. На основа-
нии экспериментальных исследований было 
установлено, что наиболее оптимальным счи-
тается содержание пор в пенополимерном 
сорбенте в пределах 13-16 %. При более высо-
ком содержании пор плавучесть сорбента 
падала, что создавало определенные техноло-
гические сложности в процессе сорбции 
нефтяного слоя и их сборе с водной поверх-
ности для последующей регенерации.
На практике при оценке сорбционных осо-
бенностей сорбентов в некоторых случаях 
пользуются таким критерием, как коэффици-
ент динамической нефтеемкости (VDн), кото-
рый зависит от толщины нефтяной пленки 
(h) и способности сорбента и сорбата расте-
каться на поверхности воды. Опреде ляется 
VDн по нижеприведенной формуле [5-7]:

VDн = k1/k2 , (7)

где k1 – коэффициент растекаемости 1 кг 
сорбента на поверхности воды, м2/кгсорб.; 
k2 – коэффициент растекаемости 1 кг нефти 
или нефтепродукта на поверхности воды 
(м2/кгнефти) при определенном значении 
плотности нефти (ρн) или нефтепродукта 
(ρнп). Значение k2 определяется из следую-
щей зависимости:

k2 = 1/h •ρн (8)

Согласно этой зависимости, чем больше тол-
щина нефтяного слоя и плотность нефти, тем 
меньше значение k2 и, соответ ственно, боль-
ше величина динамической нефтеемкости.
После небольшой арифметической переста-
новки формулы (8) в зависимость (7) значе-
ние коэффициента динамической нефтеем-
кости примет следующий вид:

VDн = k1 •h •ρн (9)

Следует при этом отметить, что с увеличени-
ем толщины нефтяного слоя наблюдается 
возрастание коэффициента динамической 
нефтеемкости сорбента, но при этом его 
величина не превышает значения его сорб-
ционной емкости. В работах [5-7] было пока-
зано, что VDн приближается к значению ста-
тистического коэффициента нефтеемкости 
или сорбционной емкости (Vc) только при 
толщине нефтяной пленки свыше 1.1 мм, т.е. 

Vc = VDн = Gн /Gс  (10)

В этом случае масса сорбента (кг), необходи-
мая для сорбции разлитой нефти, определит-
ся из зависимости:

Êëþ÷åâûå ñëîâà: 

пенополимерный 
сорбент, 

объемная масса, 
сорбционная емкость, 

макроструктура
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Gс = Gн / VDн = Gн / k1 •h • ρн, (11) 

Подставив значение массы разлитой нефти 
(Gн) из формулы (1) в формулу (11), можно 
получить развернутую формулу для расчета 
количество сорбента, необходимого для сор-
бции разлитой нефти: 

Gc = 0,785 • D2/ k1 (12) 

Заключение

Р
езультаты многочисленных эксперимен-
тальных исследований однозначно сви-
детельствуют о преимуществе пенопо-

лимерных сорбентов в процессе сорбции 
нефти и нефтепродуктов с водной поверх-
ности. Стало очевидно, что для своевремен-
ной локализации аварийных разливов на 
поверхности воды необходимо располагать 
данными относительно сорбционной емкос-
ти и макроструктуры сорбентов, а также 
иметь информацию о масштабе аварийного 
разлива. Согласно приведенным формулам, 
представляется возможным провести раз-
личные варианты расчета необходимых 
материальных и технических ресурсов для 
быстрой локализации аварийного разлива. 
Зная диаметр нефтяного пятна (м) и коэф-
фициент растекаемости сорбента (м2/кг) на 
поверхности воды, можно определить коли-
чество сорбента (кг), необходимое для сорб-
ции разлитой нефти. При подборе сорбентов 
по установленным критериям и приведен-
ным формулам расчета можно оценить 
эффективность сорбции в процессе локали-
зации и сбора нефтяного пятна.

Литература

1. Кахраманлы Ю.Н. Исследование влияния 
кажущейся плотности и кратности регенера-
ции полимерного сорбента на его сорбцион-
ную емкость //Процессы нефтехимии и 
нефтепереработки. 2009. Т. 10. № 3-4 (39-40). 
С. 299-304.
2. Кахраманлы Ю.Н. Исследование влияния 
кратности регенерации и плотности пенопо-
лимерных сорбентов на основе УПС на их 
сорбционную емкость по нефти и нефтепро-
дуктам // Транспорт и хранение нефтепро-
дуктов и углеводородного сырья. 2010. № 1. 
С. 30-35.
3. Кахраманлы Ю.Н. Изотермы сорбции 
нефти и нефтепродуктов пенополивинил-
хлоридом // Нефтепереработка и нефтехи-
мия. 2010. № 12. С. 42-45. 
4. Гусейнов Э.Ю. Исследование процессов 
сорбции, переработки и утилизации нефтя-
ных отходов. Автореф. дисс. канд. техн. наук. 
Баку. 2009.
5. Каменщиков Ф.А. Нефтяные сорбенты / 
Ф.А. Каменщиков, Е.И. Богомольный. 
Москва-Ижевск: НИЦ «Регулярная и хаоти-
ческая динамика». 2005. 288 с.
6. Мерициди И.А. Локализация – один из 
важнейших этапов в ликвидации чрезвычай-
ных ситуаций, обусловленных разливами 
нефти и нефтепродуктов на акваториях./ 
И.А. Мерициди, А.В. Шлапаков // Террито-
рия нефтегаз. 2005. № 12. С. 64-67.
7. Темирханов А.Д. Оценка некоторых 
свойств сорбентов при ликвидации нефтя-
ных загрязнений./ А.Д. Темирханов, З.А. 
Темердашев, О.Л. Шпигун // Защита окру-
жающей среды в нефтегазовом комплексе. 
2005. № 2. С. 16-19.

    

The results of evaluation criteria 
that determine the quality and 

efficiency of polymer foam sorbents 
in spills are presented. To develop an 
effective set of measures aimed at 
localization of emergency floods, the 

basic criteria for the selection of 
polymer foam sorbents were 
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these criteria, taking into account the 
peculiarities  of  water surface 
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Введение

Р
еакторные установки, использующие в 
качестве теплоносителя как лёгкую, так 
и тяжёлую воду, оснащены системой 

очистки воды. Данные установки предназна-
чены для предотвращения загрязнениия 
поверхности теплообмена (особенно тепло-
выделяющих элементов) и ограничения 
активности в воде. На фильтрах спецводо-
очистки удаляются:
  неактивные и радиоактивные продукты 
коррозии из реакторной воды
 коррозионно-агрессивные ионные приме-
си
 продукты деления 
Обычно используются два, иногда три ионо-
обменных фильтра, находящихся под высо-
ким давлением, установленные параллельно 
так, чтобы они могли быть эксплуатированы 
поочередно или одновременно. Исполь-
зуются фильтры смешанного действия 
(ФСД). В реакторах типа PWR поддержива-
ется щелочной водно-химический режим. В 
качестве подщелачивающего агента обычно 
используется гидроокись лития (изотопичес-
ки чистый 7Li). Также дозируется водород 
для снижения радиолиза. В теплоноситель 
дозируется борная кислота для нейтронного 
регулирования. С помощью дозирования 
гидроокиси лития или удаления лития 
можно адаптировать рабочие условия (опти-
мальное значение pH) так, чтобы количество 
взвешенных продуктов коррозии приблизи-
лось к минимуму. Это называют скоордини-
рованным методом B/Li.
Были проведены комплексные лаборатор-
ные испытания на немецкой атомной элект-
ростанции (АЭС) типа PWR. Реакторная 

Использование нового поколения ионообменных смол 

Lewatit® концерна LANXESS обеспечивает высокие 

эксплуатационные данные работы первого контура 

немецких АЭС по снижению количества продуктов 

коррозии и референтного изотопа Со-60.

* Адрес для корреспонденции: ООО LANXESS, Россия, 
Сергей Шилов sergey.shilov@lanxess.com

вода пропускалась через колонки со смешан-
ным слоем (сильнокислотный катионит/
сильноосновный анионит), наполненные 
несколькими комбинациями смолы ядерного 
класса (макропористый/макропористый, 
гель/гель, макропористый/гель). Использо-
вался сильнокислотный катионит с различ-
ной степенью сшивки дивинилбензолом, 
которая менялась в пределах от 10 до 16 %. 
На основании этих лабораторных испытаний 
были сделаны предположения о работе 
ионитов с точки зрения коэффициентов 
очистки от продуктов деления, активации и 
коррозии и сравнены с текущими эксплуата-
ционными результатами.
Результаты, полученные в ходе лаборатор-
ных испытаний, были полностью подтверж-
дены при реальных условиях эксплуатации. 
При использовании специально разработан-
ного смешанного слоя, состоящего из нового 
поколения смол ядерного класса Lewatit® – 
монодисперсного гелевого катионита и 
монодисперсного гелевого анионита – были 
получены превосходные эксплуатационные 
данные работы первого контура немецкой 
АЭС по снижению количества продуктов 
коррозии и увеличению коэффициента очис-
тки от референтного изотопа Со-60.

Результаты и их обсуждение

Д
ля определения коэффициентов очист-
ки были отобраны образцы охлаждаю-
щей воды из первого контура. 1 л необ-

работанного образца использовался в 
каждом случае как стартовое измерение для 
вычисления коэффициентов очистки. 
Далее образцы охлаждающей воды первого 
контура пропускались через колонки, запол-
ненные различными смешанными слоями 
ионитов. Каждый из компонентов сооответс-
твующего смешанного слоя был предвари-



77
Материалы для водоподготовки

Таблица 1
Сравнение различных смесей для ФСД в системе очистки 
реакторной воды (активность в Бк/м3)

Смесь 
для ФСД 
(кат/ан)

Исх
Смесь 1
( 10 %)

Коэфф.
очистки

Смесь 2
(12 %)

Коэфф.
очистки

Смесь 3
(16 %)

Коэфф.
очистки

Матрица  Гель / Гель  Макро/гель  Макро/гель  

Продукты деления

Cs-134 <1,2 E+05 <1,0 E+04  <1,7 E+04  <2,4 E+04  

Cs-137 1,50 E+05 <1,2 E+04 > 12,5 <1,9 E+04 > 7,8 <2,6 E+04 > 5,8

I-131 <1,0 E+05 <9,1 E+03  <1,4 E+04  <2,0 E+04  

Np-239 <1,3 E+05 <1,2 E+04  <2,0 E+04  <2,6 E+04  

Ru-103 <1,1 E+05 <9,2 E+03  <1,7 E+04  <2,1 E+04  

Ru-106 <1,1 E+06 <9,7 E+04  <1,7 E+05  <2,2 E+05  

Продукты активации

Ag-110m 3,50 E+06 <1,4 E+04 > 250 <2,5 E+04 > 140 <3,1 E+04 > 112

Mo-99 <4,1 E+04 <3,6 E+03  <6,3 E+03  <7,9 E+03  

Na-24 1,20 E+05 <8,5 E+03 > 14,1 <9,7 E+03 > 12,4 <1,3 E+04 > 9,2

Nb-95 8,20 E+06 1,60 E+05 51,3 6,00 E+05 13,7 1,00 E+06 8,2

Sb-122 3,20 E+06 <1,4 E+04 > 229 <2,6 E+04 > 123 <3,6 E+04 > 88,9

Sb-124 4,70 E+06 <1,1 E+04 > 427 <1,7 E+04 > 276 <2,6 E+04 > 181

Sb-125 <3,5 E+05 <2,1 E+04  <4,3 E+04  <6,0 E+04  

Tc-99 m <4,4 E+04 <4,4 E+03  <8,4 E+03  <1,2 E+04  

Te-123 m 5,10 E+05 <4,3 E+03 > 119 <7,7 E+03 > 66,2 <9,6 E+03 > 53.1

Te-125 m <1,3 E+07 <1,3 E+06  <1,8 E+06  <2,5 E+06  

W-187 <3,9 E+05 <3,8 E+04  <6,7 E+04  <8,9 E+04  

Zn-65 2,60 E+05 <9,5 E+03 > 27,4 <2,0 E+04 > 13 <2,7 E+04 > 9,6

Zn-69 m <3,7 E+04 <3,1 E+03  <7,4 E+03  <1,1 E+04  

Zr-95 6,30 E+06 1,10 E+05 57,3 4,50 E+05 14 7,80 E+05 8,1

Продукты коррозии

Co-58 7,50 E+07 1,10 E+05 682 4,80 E+05 156 1,20 E+06 62,5

Co-60 4,30 E+07 3,50 E+05 123 1,80 E+06 24 3,40 E+06 12,6

Cr-51 3,30 E+06 2,60 E+05 13 1,90 E+06 2 3,30 E+06 1,0

Fe-59 <4,9 E+04 <6,7 E+03  3,30 E+04  4,10 E+04  

Mn-54 1,20 E+06 8,10 E+03 148 5,10 E+04 24 1,10 E+05 10,9

Mn-56 <1,3 E+05 <1,5 E+04  <5,5 E+04  <1,4 E+05  

Zr-97 2,50 E+05 <1,0 E+03 > 250 <2,1 E+04 > 11,9 <3,0 E+04 > 8,3

тельно насыщен борной кислотой и раство-
ром LiOH. Испытания повторялись в 
течение двух суток. 
В табл. 1 приведены результаты лаборатор-
ных испытаний.
Полученные результаты позволили вычис-
лить коэффициенты очистки для типичного 
качества реакторной воды на немецкой АЭС 
во время остановок реактора. Результаты 
получены на колонках, заполненных различ-
ными комбинациями ионитов.
Смесь, состоящая из двух гелевых монодис-
персных ионитов, Lewatit® MonoPlus S 200 

KR и Lewatit® MonoPlus M800 KR, показала 
самые высокие коэффициенты очистки от 
продуктов деления, а, также от продуктов 
активации и коррозии. Особенно высокие 
коэффициенты очистки были получены для 
референтных изотопов Со-58 и Со-60 (98 % 
от суммарной дозы Со-60). Эти результаты 
имели решающее значение при принятии 
решения об использовании смеси гелевых 
смол в ФСД на спецводоочистке реакторной 
воды.
Две другие смеси, содержащие комбинации 
макропористых катионитов с различной сте-
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пенью сшивки (12 % и 16 %) и гелевых анио-
нитов показали низкие коэффициенты очис-
тки от Со-60, составляющие только 9-22 % 
от аналогичного показателя у смеси гелевых 
смол, Lewatit® MonoPlus S 200 KR и Lewa-
tit® MonoPlus M800 KR.
Также у смеси, содержащей макропористую 
смолу, коэффициенты очистки по остальным 
продуктам распада и коррозии составляли 
приблизительно 40-50 % от аналогичных 
показателей у новых гелевых ядерных смол 
Lewatit®.

Практическое применение на АЭС 

в Германии

Н
а основании результатов лабораторных 
испытаний два ФСД спецводоочистки 
первого контура АЭС были засыпаны 

28 апреля 2007 г. новыми ядерными смолами 
Lewatit®. 
На рис. 1 показана схема спецводоочистки 
АЭС после засыпки смолами Lewatit® 
MonoPlus S 200 KR и Lewatit® MonoPlus 
M800 KR.®

Оценка работы смолы на протяжении 26 
фильт роциклов (время эксплуатации 12 

месяцев) проводилась еженедельным конт-
ролем соответствующих коэффициентов 
очистки, с помощью анализа образцов воды 
на входе и выходе из ФСД. Особое внимание 
уделялось снижению количества референт-
ных изотопов Со-60 и Со-58, а также ста-
бильности и обменной емкости ионообмен-
ной смолы. 
На рис. 2 показаны концентрации Со-60 в 
реакторной воде и в фильтрате ФСД на 
спецводоочистке охлаждающей воды реакто-
ра. Коэффициенты очистки от загрязнений 
для cо-60 фактически удвоились по сравне-
нию с данными за предыдущий год. В целом 
получен низкий разброс данных по актив-
ности на выходе с ФСД при работе на пол-
ную мощность. Также была продемонст-
рирована высокая обменная емкость и 
температурная устойчивость в условиях пер-
вого контура АЭС.
На рис. 3 показаны концентрации изотопов 
коррозионного происхождения Со-58, Со-60, 
Мn-54, Мn-56, Cr-51 и Fe-59.
Здесь также тенденция к снижению концен-
трации является легко распознаваемой для 
некоторых продуктов коррозии. Кроме того, 
Cr-51 и Мn-56 не были обнаружены в конту-
ре, начиная с пуска ФСД, засыпанных новы-
ми смолами Lewatit. Кратковременные пики 
Cr-51 и Мn-56 обусловлены колебаниями 
нагрузки, кратковременными остановами и 
эффектами пробоотбора.

Рис. 1. Система очистки реакторной воды 3-х ФСД в работе + 
1 ФСД резервный на АЭС в Германии.
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Рис. 2. Снижение Со-60 в теплоносителе реактора при очистке 
на смолах ядерного класса Lewatit на АЭС типа PWR в Германии.

Рис. 3. Содержание изотопов коррозионного происхождения 
в теплоносителе немецких АЭС с реактором типа PWR 
при использовании для очистки смол Lewatit.
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Заключение

Р
езультаты, полученные в ходе лабора-
торных испытаний, были полностью 
подтверждены при реальных условиях 

эксплуатации АЭС. При использовании спе-
циально разработанного смешанного слоя, 
состоящего из нового поколения смол ядер-
ного класса Lewatit® – монодисперсного 
гелевого катионита и монодисперсного геле-
вого анионита – были получены превосход-
ные эксплуатационные данные работы пер-
вого контура немецкой АЭС по снижению 
количества продуктов коррозии и увеличе-
нию коэффициента очистки от референтного 
изотопа Со-60.
Различные ионообменные смолы, используе-
мые в смешанном слое, были близко скоор-
динированы друг к другу. Полимерные мат-
рицы, на которых базируются отдельные 

ионообменные смолы, были улучшены, 
чтобы дать им высокую осмотическую и 
механическую стабильность, улучшенную 
кинетику обмена и высокую селективность к 
продуктам коррозии, которые необходимо 
удалять из первого контура. Смолы имеют 
крайне высокий коэффициент монодисперс-
ности (коэффициент однородности 1,1). 
Показатель разделения смол в ФСД был 
также улучшен.
В итоге можно сказать, что с помощью двух 
новых смол Lewatit® ядерного класса (рис. 
4) и правильного подбора смол для смешан-
ного слоя, были получены следующие 
результаты на АЭС:
 более низкий разброс данных по активнос-
ти в фильтрате ФСД на спецводоочистке 
первого контура при работе на полную мощ-
ность;
 тенденция к снижению количества рефе-
рентного изотопа Со-60;
 почти двукратное увеличение отдельных 
коэффициентов очистки;
 Cr-51 и Мn 56 фактически не наблюдают-
ся в охаждающей воде раектора начиная с 
момента постоянной работы с новыми ионо-
обменными смолами Lewatit®

 чрезвычайно высокая степень очистки по 
цирконию и ниобию (частицы загрязнения 
от тепловыделяющих элементов).

Дополнительная информация – 
на www.lanxess.ru и www.lewatit.com

Рис. 4. Смолы Lewatit® ядерного класса, отличающиеся моди-
фикацией полимерной матрицы, увеличенной степенью сшивки, 
новой технологией производства, чрезвычайно низким уровенем 
примесей металлов,  коэффициентом монодисперсности 1,1.
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Введение

Д
ля очистки жидких сред (в том числе и 
малоконцентрированных водных рас-
творов) широко используются сорб-

ционные методы, при этом в качестве 
ад сорбентов часто выбирают различные 
углеродные материалы. При использовании 
пористых адсорбентов для удаления погло-
щённых при хранении газообразных 
веществ и паров воды рекомендуется их 
предварительный прогрев. Температура 
прогрева углеродных материалов варьиру-
ется от 105 до 300 °С [1].
При термической обработке углеродных сор-
бентов в окислительной атмосфере (напри-
мер, в присутствии кислорода воздуха), как 
и при любом окислительном модифицирова-
нии, возможно параллельное протекание 
двух процессов: деструкция органической 
части за счёт её окисления и образование 
непрочных соединений типа CxOy благода-
ря хемосорбции кислорода. При этом отме-
чается [2], что структура образующихся 
фазовых оксидов должна зависеть от усло-
вий прогрева.
Поскольку адсорбционные, каталитические, 
ионообменные и химические свойства актив-
ных углей (АУ) зависят не только от струк-
турных характеристик, но и состояния 
поверхности (в основном от наличия кисло-
родсодержащих групп), необходимо учиты-
вать процессы, происходящие при термичес-
кой обработке адсорбентов.
Целью данной работы являлось изучение 
зависимости состояния поверхности АУ, т.е. 
изменения общего содержания кислорода и 
функционального состава кислородсодержа-
щих поверхностных групп, от условий пред-
варительного термического прогрева.

Исследовано влияние условий предварительного 

прогрева активного угля в окислительной атмосфере 

на изменение содержания кислорода и функциональный 

состав кислородсодержащих поверхностных групп.

* Адрес для корреспонденции:   ecolog1528@yandex.ru 

Материалы и методы исследования

О
бъектом исследования был выбран 
активный уголь марки АГ-ОВ-1 (НПО 
«Сорбент», г. Пермь), который предва-

рительно отмывался дистиллированной 
водой от пылевых фракций и высушивался 
до воздушно-сухого состояния (образец I). 
Затем одна часть подготовленного таким 
образом АУ подвергалась прогреву в термо-
статируемом шкафу с принудительной вен-
тиляцией при 120±1,0 °С в течение 8 ч (обра-
зец II), а другая – при 250±1,0 °С в течение 
5 ч (образец III). 
Интервал возможных температур предвари-
тельной термической обработки выбирался 
согласно данным термогравиметрических 
исследований. Дифференциальные кривые 
потери массы (ДТГ) (дать расшифровку) 
регистрировались на дериватографе марки 
NETZSCH STA 409 PG/PC с масс-спект-
рометрической приставкой в интервале 
тем ператур 20-400 °С со скоростью подъёма 
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температуры 2,5 град/мин в атмосфере 
кисло  родно-гелиевой смеси с содержанием 
кислорода 21 % (имитация воздуха).
ИК-спектры диффузного отражения (ИК 
ДОФП-спектры) регистрировали на Фурье-
спектрометре System 2000 (Perkin-Elmer). 
Образцы АУ исследовались без предвари-
тельного разрушения, число сканов спектра 
50. Полученные спектры подвергались пре-
образованию Кубелки-Мунка с помощью 
прилагаемого к прибору программного паке-
та IRDM.
Изменение общего содержания кислорода, 
входящего в состав органической части АУ, 
изучалось по данным элементного анализа и 
рассчитывалось по разности общего коли-
чества органического вещества и суммы эле-
ментов C, H и N.
Содержание кислорода в "активной" форме 
рассчитывали по сумме его количества в виде 
карбоксильных, лактонных, фенольных и кар-
бонильных групп, в "неактивной" форме – по 
разнице между общим количеством и коли-
чеством "активного" кислорода. Количество 
карбонильных (альдегидные и кетонные) 
групп определяли по реакции с гидроксила-
мином солянокислым, карбоксильных, лак-
тонных и фенольных групп – потенциометри-
ческим титрованием по Бёму [3, 4].

Результаты и их обсуждение

П
редварительные термогравиметричес-
кие исследования показали (рис. 1), 
что в интервале температур до 110 °С 

происходит удаление поверхностной влаги. 
Процесс горения адсорбента начинается при 
температуре 310 °С и более интенсивно про-

текает при температурах выше 350 °С. В 
интервале температур 110-310 °С заметных 
изменений массы АУ не наблюдается. 
Поэтому для предварительного термическо-
го прогрева адсорбента были выбраны тем-
пературы 120 и 250 °С.
Согласно результатам элементного анализа, 
в выбранных экспериментальных условиях 
термической обработки процесс формирова-
ния поверхностных групп кислорода преоб-
ладает над процессом деструкции углерод-
ной поверхности. Об этом свидетельствуют 
как рост доли органической массы угля 
(ОМУ) (рис. 2), так и увеличение общего 
содержания кислорода (рис. 3). При темпе-
ратуре 120 °С доля общего кислорода возрас-
тает незначительно (в пределах 5 %), тогда 
как его прирост при 250 °С составляет около 
80 %.
ИК ДОФП – спектры образцов АУ пред-
ставлены на рис. 4. Термическая обработка 
повышает относительную интенсивность 
полос при 3010 см-1 и 2920 см-1 (валентные 
колебания -С-Н связи ароматических и али-
фатических групп, соответственно), что в 
совокупности с ростом интенсивности при 
800 см-1 позволяет предположить изменение 
соотношения заместителей бензольного 
кольца. Этот процесс активнее протекает 
при 120 °С. Для всех термически окис-
ленных образцов появляется полоса при 
1130 см-1 (-С-О- связь простых эфиров), 
отсутствующая у промышленного АУ. 
Интенсивность колебаний >С=О ангидри-
дов (1950 см-1) растёт, а -С-О- связей слож-
ных эфиров (1275 и 1050 см-1) уменьшается. 

Рис. 1. Дифференциальная кривая потери массы активного угля 
марки АГ-ОВ-1 в кислородно-гелиевой атмосфере.

Рис. 2. Изменение соотношения органической массы (ОМУ) и 
минеральной части (МУ) активного угля [ОМУ/МЧ] марки 
АГ-ОВ-1 в результате термического окисления.
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Увеличивается интенсивность полос при 
3500 см-1 (-О-Н связь в составе карбоксиль-
ных и фенольных групп), 1730 см-1 (>С=О 
связь карбоксильной группы) и 1670 см-1 
(>С=О связь карбонильной/хиноидной 
групп). Можно предположить, что прогрев 
приводит не только к дегидратации поверх-
ности АУ, но и частичной конверсии поверх-
ностных групп кислорода.

Рис. 3. Изменение содержания кислорода [О] (масс. % от ОМУ) 
активного угля марки АГ-ОВ-1 в результате термического окис-
ления: 1- общего; 2- активного.

Сопоставление данных элементного анали-
за с результатами количественного опреде-
ления поверхностных групп кислорода 
показало, что прогрев при любой темпера-
туре приводит к росту преимущественно 
"неактивного" кислорода (рис. 3). При этом 
для образца II общее содержание "активно-
го" кислорода уменьшается.
Исследования функционального группового 
состава "активного" кислорода (рис. 5) пока-
зали более глубокие различия воздействия 
кислорода воздуха при повышенной темпе-
ратуре на углеродную поверхность. Моди-
фи цирование практически не изменяет 
содержания титруемых карбонильных групп 
(рис. 5 б). Прогрев при 120 °С не изменяет 
содержания лактонных (слабокислотных) 
групп, однако количество фенольных групп 
резко снижается. Обработка при 250 °С 
повышает содержание фенольных групп по 
сравнению как с образцом II, так и с исход-
ным АУ, при этом доля лактонных групп 
снижается. Содержание карбоксильных 
групп с изменением температуры окисления 
монотонно возрастает (рис. 5 а). Совокуп-
ность данных титрования и ИК-спект ро-
скопии позволяет предположить, что при 
температуре 120 °С происходит, в основном, 
дегидратация поверхностных групп с образо-
ванием простой эфирной связи, тогда как 
при 250 °С преобладает процесс окисления 
углеродной поверхности с образованием 
хиноидных групп.

Рис. 4. ИК ДОФП – спектры образцов активного угля марки 
АГ-ОВ-1: I – исходного; II – прогретого при 120 °С; III – прогре-
того при 250 °С.

Êëþ÷åâûå ñëîâà: 

активные угли, 
термическая 
обработка, 

состояние 
поверхности
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Заключение

П
редварительная термическая обработка 
АУ изменяет состояние его поверхнос-
ти. Функциональный групповой состав 

поверхностных кислородсодержащих групп 
(КФГ) зависит от температуры прогрева. 
Накопление КФГ как в виде "неактивного" 
(простые эфирные и хиноидные структуры), 
так и "активного" кислорода, наиболее 
интенсивно протекает при температуре 250 
°С. Термическое окисление при данной тем-
пературе повышает содержание карбоксиль-
ных и фенольных групп. Можно предполо-
жить, что данная обработка благоприятно 
сказывается на адсорбции из водных раство-

Рис. 5. Изменение функционального группового состава "актив-
ного" кислорода n (ммоль-экв/г) АУ марки АГ-ОВ-1 в результа-
те термического окисления: а – карбоксильные и лактонные 
группы; б – карбонильные и фенольные группы.

ров азотсодержащих органических веществ, 
содержащих аминный азот. Наличие непо-
делённой пары электронов азота может при-
водить к образованию водородной связи с 
карбоксильными и фенольными поверхност-
ными группами АУ.
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The effect of prior heating of activated 
carbon in an oxidizing atmosphere, 

changing the oxygen content and the 

functional composition of surface 
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ОПРЕДЕЛЕНИЕ ЭФИРОВ 
ФТАЛЕВОЙ КИСЛОТЫ В ПИТЬЕВОЙ 
И ПРИРОДНОЙ ВОДЕ МЕТОДОМ 

ГАЗОВОЙ ХРОМАТОГРАФИИ 
с масс-селективным детектированием
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контроля качества 

воды, МУП 
«Уфаводоканал»

Введение

Э
фиры фталевой кислоты относятся к 
наиболее распространенным продуктам 
химической промышленности, которые 

наносят ущерб окружающей среде на всех 
этапах производства, использования и ути-
лизации содержащей их продукции. 
Основное применение фталаты нашли в про-
мышленности пластических масс, которая 
потребляет приблизительно 87 % всех эфи-
ров фталевой кислоты для создания «мягко-
го» поливинилхлорида. Оставшиеся 13 % 
используются для производства лаков, 
эмульсионной краски, целлюлозы, полисти-
рола, пигментов, синтетического и натураль-
ного каучука, смазочных материалов, поли-

Разработана методика определения шести эфиров 

фталевой кислоты - диметил-, диэтил-, дибутил-, 

бензилбутил-, ди(2-этилгексил)- и ди-н-октил-фталатов 

методом газовой хроматографии с масс-селективным 

детектированием в питьевой и природной воде (МП УВК 

1.89-2008 ФР.1.31.2010.08835). Диапазон определения 

составляет 0,8-20 мкг/дм3. Измерение фталатов проводится 

в режиме полного сканирования ионов после 

предварительной жидкость-жидкостной экстракции 

хлористым метиленом с добавлением двух суррогатных 

стандартов. Методика позволяет проводить определение 

фталатов в диапазонах концентраций, отражающих 

реальный уровень загрязнения воды, одновременно с 

большим числом ограниченно-летучих органических 

загрязнителей воды. Проведен мониторинг содержания 

фталатов в природной и питьевой воде основных 

водозаборов г. Уфа за период 2007-2010 гг. 

* Адрес для корреспонденции:    al-pochta@mail.ru 

амидов, средств от насекомых, фиксажей для 
духов, замораживающих агентов для взрыв-
чатых веществ и рабочих жидкостей для 
высоко-вакуумных насосов [1]. Агентством 
по охране окружающей среды США (ЕРА) в 
список приоритетных загрязнителей воды, 
получивших глобальное распространение, 
включены шесть эфиров фталевой кислоты: 
диметилфталат, диэтилфталат, ди-н-бутилф-
талат, н-бутилбензилфталат, ди(2-этилгек-
сил)фталат, ди-н-октилфталат. Ведущую 
роль по производству и применению среди 
фталатов занимают дибутил- и ди(2-эти-
лгексил)фталаты. 
К концу XX века эфиры фталевой кислоты 
(преимущественно ди-н-бутилфталат и 
ди(2-этилгексил)фталат) были обнаружены 
во всех исследованных поверхностных водах 
и внутренних водоемах различных районов 
мира [1]. Миграция фталатов в окружающую 
среду при использовании полимерных мате-
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риалов происходит ввиду непрочности их 
связей с молекулой полимера [1]. Другой 
путь попадания фталатов в воду – наличие 
загрязнения воды нефтепродуктами, транс-
формация которых ведет к образованию 
эфиров фталевой кислоты [2].
Кроме водной среды, фталаты обнаружены в 
пищевых продуктах, воздухе, почве, а также 
в живых организмах. В силу своей термо- и 
фотостабильности, устойчивости к химичес-
кому гидролизу они долгое время сохраня-
ются в окружающей среде в неизменном 
виде, нанося ущерб окружающей среде и 
здоровью человека [3]. Попадая в живые 
организмы, эфиры фталевой кислоты могут 
проявлять кумулятивные свойства, при этом 
нарушается работа эндокринной и репродук-
тивной систем, увеличивается риск возник-
новения раковых и сосудистых заболеваний 
вследствие их мутагенных, канцерогенных и 
эмбриотоксических эффектов. Наиболее 
токсичными признаны фталаты с короткоце-
почечными радикалами, с увеличением 
длины последних токсичность загрязните-
лей данного класса уменьшается [3].
В России, согласно нормативным докумен-
там [4, 5], в питьевой воде и воде водоемов 
регламентируется содержание пяти эфиров 
фталевой кислоты (табл. 1).
Особенностью определения эфиров фтале-
вой кислоты в различных типах вод является 
их повсеместное распространение и, как 
следствие, высокая вероятность загрязнения 
образца при пробоподготовке фталатами 
фона лаборатории. Поэтому следует уделять 
особое внимание процедуре отбора образцов, 
предварительной очистке реагентов и посу-
ды от фоновых фталатов и проведению 
холостых и контрольных опытов, а также 
корректному выбору метода их определения. 
Большинство разработанных методов опре-
деления фталатов основаны на извлечении 
их из воды с помощью жидкость-жидкост-

ной экстракции (ЖЖЭ), твердофазной или 
микроэкстракции. В качестве растворителей 
обычно используют хлористый метилен, гек-
сан, этилацетат [6-11], диэтиловый эфир и 
этанол [12], а также сочетание различных 
растворителей при проведении реэкстра-
кции. Анализ экстракта проводят методами 
газовой хроматографии в комбинации с 
масс-селективным (ГХ-МС), пламенно-
ионизационным и электронозахватным 
(ЭЗД) детекторами [6-12]. Реже используют 
высокоэффективную жидкостную хроматог-
рафию (ВЭЖХ), где в качестве элюента 
выступает смесь ацетонитрил-вода или мета-
нол-вода в соотношении 9:1 [13, 14].
Наши многолетние наблюдения показали, 
что содержание фталатов в питьевой и при-
родной воде г. Уфа, используемой в процессе 
водоподготовки, ниже установленных значе-
ний ПДК. В связи с этим целью настоящей 
работы была разработка методики определе-
ния эфиров фталевой кислоты в диапазонах 
концентраций, приближенных к реальным 
уровням загрязнения воды фталатами, кото-
рая позволяет одновременно проводить 
мониторинг большого числа ограниченно-
летучих органических загрязнителей воды, 
принадлежащих другим классам, но извлека-
емым из воды и элюируемым из хроматогра-
фической колонки при выбранных условиях 
пробоподготовки и анализа.

Материалы и методы исследования

М
етодика выполнения измерений эфи-
ров фталевой кислоты, разработанная 
в Центральной химико-бактериологи-

ческой лаборатории МУП «Уфаводоканал», 
основана на экстракции аналитов хлористым 
метиленом при рН 2 в присутствии хлорида 
натрия из пробы воды объемом 1 дм3, обез-
воживании экстракта безводным сульфатом 
натрия, концентрировании экстракта и опре-

Таблица 1
Предельно допустимые концентрации (ПДК) фталатов в питье-
вой воде и воде водоемов

Показатель
Класс

опасности
ПДК, мг/дм3

Диметилфталат 3, с-т* 0,31)

Диэтилфталат 3, с-т 32)

Дибутилфталат 3, с-т 0,22)

Ди(2этилгексил)фталат 1, с-т 0,008 2)

Ди-н-октилфталат 3, с-т 1,62)

* санитарно-токсикологический

1) СанПиН 2.1.4.1074-01

2) ГН 2.1.5.2280-07
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делении 6 фталатов (диметил-, диэтил-, 
дибутил-, бензилбутил-, ди(2-этилгексил)- и 
ди-н-октилфталаты) методом ГХ-МС в 
режиме сканирования по полному ионному 
току. Хроматографическое разделение иссле-
дуемых образцов проводится на кварцевой 
капиллярной колонке НР-5MS 25 м × 0,25 мм 
× 0,25 мкм. Температура испарителя 250 °С, 
температура термостата колонок программи-
руется от 35 до 60 °С со скоростью 20 о/мин, 
далее до 280о со скоростью 6 о/мин. Общее 
время анализа 47 мин. Проба объемом 2 мм3 
вводится в режиме split (деление потока 
1:10). Анализ проводится при постоянной 
скорости газа-носителя через колонку – 
2 см3/мин. Условия детектирования: тип 
ионизации – электронный удар, энергия 
ионизирующих электронов – 70 еВ, темпера-
тура ионного источника – 230 °С, температу-
ра квадрупольного фильтра масс – 150 °С, 
диапазон сканирования масс – 45-600 а.е.м. 
Идентификацию осуществляют по абсолют-
ным или относительным временам удержи-
вания компонентов на ионных масс-хрома-
тограммах. Расчет массовой концентрации 
фталатов проводят на основании градуи-
ровочных зависимостей, установленных 
методом внутреннего стандарта, с помощью 
программного обеспечения. В качестве внут-
ренних стандартов выбраны 3,4,5,6-d4-диме-
тилфталат и 3,4,5,6-d4-ди-н-октилфталат.
Выбранный метод ГХ-МС, используемый в 
режиме полного сканирования масс, позво-
ляет проводить не только идентификацию 
компонентов образца, но и повысить точ-
ность количественного определения ана-
литов, благодаря возможности работы с 
реконструированными масс-хроматограмма-
ми их характеристичных ионов. Применение 
ЖЖЭ с использованием только одного рас-
творителя позволяет снизить влияние лабо-
раторного фона, т.к. увеличение числа рас-
творителей, также как и использование 
дополнительных реактивов и материалов, 
неизбежно ведет к искажению реальных кон-
центраций определяемых соединений. 
Введение двух суррогатных стандартов в 
пробу воды до начала пробоподготовки поз-
воляет более точно смоделировать поведе-
ние «легких» и «тяжелых» аналитов, что 
повышает точность их определения. Так, 
содержания диметил- и диэтилфталатов рас-
считываются по градуировке, построенной 
по 3,4,5,6-d4-диметилфталату, содержания 
остальных фталатов – по градуировке по 
3,4,5,6-d4-ди-н-октилфталату. Ниже приве-
дены сравнительные характеристики мето-
дов определения фталатов в воде, включая 
вышеописанную методику выполнения 
измерений (табл. 2).

Рис. 1. Сезонное распределение суммарного содержания фтала-
тов в воде р. Уфа у поверхностного водозабора г. Уфа.

При проведении мониторинговых исследо-
ваний нами изучен характер распределения 
6 фталатов (диметилфталата, диэтилфтала-
та, ди-н-бутилфталата, бензилбутилфталата, 
ди(2-этилгексил)фталата и диоктилфтала-
та) в питьевой и природной воде г. Уфа за 
период январь 2007-май 2011 гг. Для анали-
за ежемесячно отбирались пробы воды р. 
Уфа у четырех водозаборов города – трех 
инфильтрационных (ИВ): ИВ1, ИВ2, ИВ3 и 
водозабора поверхностного типа: ПВ, а 
также пробы воды из скважин и питьевой 
воды водозаборов города. 

Результаты и их обсуждение

З
акономерности в динамике сезонных 
изменений концентраций выбранных 
фталатов в водоисточнике выявить не 

удалось, что связанно с техногенным харак-
тером поступления их в воду (рис. 1). 
По среднегодовому суммарному содержа-
нию шести фталатов за исследуемый период 
наиболее загрязненной является природная 
и питьевая вода инфильтрационного водоза-
бора – ИВ1, расположенного за чертой горо-
да, выше по течению реки (рис. 2). 
Содержание фталатов в воде из скважин и в 
речной воде, отобранной в районе водозабо-
ра, отличается несущественно. Это свиде-
тельствует о невысокой сорбционной актив-
ности фильтрующих пластов водозабора к 
исследуемому виду загрязнения. Питьевая 
вода инфильтрационных водозаборов за 
исследуемый период по содержанию фтала-
тов незначительно отличается от нехлориро-
ванной (сырой) воды этих водозабороав, а 
порой является и более загрязненной, что 
может быть объяснено насыщенностью 
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фильтрующих пластов исследуемым видом 
загрязнения (рис. 2). 
За весь период наблюдения максимальный 
вклад в общую загрязненность воды р. Уфа 
фталатами приходится на ди(2этилгексил)- 
и дибутилфталаты. Максимальное значение 
концентрации ди(2этилгексил)фталата 
достигает 5,5 мкг/дм3 (0,69 ПДК) в речной 
воде, отобранной у инфильтрационного водо-
забора, расположенного в черте города – 
ИВ3, при среднемноголетнем значении (за 4 
года) не превышающем 0,4 ПДК; максималь-
ное значение концентрации дибутил фталата 
– 6,4 мкг/дм3 (0,032 ПДК) наблюдается в 
воде р. Уфа, отобранной у инфильт-
рационного водозабора, расположенного за 
чертой города – ИВ1. Их концентрации на 
два порядка выше содержания остальных 
фталатов. В питьевой воде города макси-
мальные значения концентрации для 
ди(2этилгексил)фталата достигают значения 
4,1 мкг/дм3 (0,51 ПДК) для инфильтрацион-
ного водозабора, расположенного за чертой 
городом – ИВ1, при среднемноголетнем зна-
чении (за 4 года), не превышающем 0,2 ПДК; 
для дибутилфталата – 8 мкг/дм3 (0,04 ПДК), 
при среднемноголетнем значении (за 4 года), 
не превышающем 0,003 ПДК. Многолетние 

Рис. 2 Среднегодовое суммарное содержание шести фталатов в 
природной и питьевой воде г. Уфа.

Рис. 3. Суммарное содержание фталатов в питьевой и природной 
воде г. Уфа в 2010 г.

наблюдения показывают, что среднегодовое 
суммарное содержание фталатов остается 
ниже уровня самого жесткого норматива из 
нормируемых фталатов (ди(2-этилгексил)
фталата) – 8 мкг/дм3 (рис. 3).
Минимальный вклад в общее загрязнение 
воды фталатами вносят диметил-, диэтилф-
талат; бензилбутилфталат и диоктилфталат, 
которые присутствуют в питьевой и природ-
ной воде г. Уфа на уровне следов. 
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Заключение

Т
аким образом, разработанная методика 
позволяет определять шесть эфиров 
фталевой кислоты в диапазоне от 0,0008 

мг/дм3 до 0,02 мг/дм3 методом газовой хро-
матографии с масс-селективным детектиро-
ванием, дает возможность одновременно 
выполнять исследования большого числа 
ограниченно-летучих органических соедине-
ний, экстрагируемых из воды при опреде-
ленных условиях пробоподготовки. 
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A method for determination of the six 
esters of phthalic acid - dimethyl-, 

diethyl-, dibutyl-, benzilbutil-, di 
(2-ethylhexyl) - and di-n-octyl-phthalate 
by gas chromatography with mass 
selective detection in drinking and 
natural water has been developed. 
The range of detection is 0,8-20 mkg/
dm3. Phthalate measurement was 

conducted in full scan ion after a 
preliminary liquid-liquid extraction with 
methylene chloride with the addition of 
two surrogate standards. The 
technique allows the determination of 
concentrations in the range reflecting 
the actual level of water pollution, 
phthalates, together with a large 
number of limited-volatile organic 

pollutants in water. A monitoring of the 
content of phthalates in natural and 
drinking water intakes major city of Ufa 
in the period 2007 – 2010 years.

Key words:  оrganic pollutants of 
environment, phthalates, methods of 
analysis, monitoring

GAS CHROMATOGRAPHY WITH MASS SELECTIVE DETECTION 
FOR OF PHTHALIC ACID ESTERS DETERMINATION IN DRINKING 
AND NATURAL WATER

A.R. . Kholova, M.Yu. Vozhdaeva,, L.I. Kantor, E.A. Kantor, I.A. Melnitskiy, N.V. Trukhanova
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Введение

ТМ, такие как Cu, Zn, Cd, Pb, Hg, Mn, Cr, Co, 
Ni, Mo и др., являются одними из основных 
загрязнителей окружающей среды. Они 
содержатся в твердых промышленных отхо-
дах, шламах сточных вод, активном иле, дон-
ных отложениях и пр. Ремобилизация ТМ из 
отложений под воздействием различных 
факторов приводит к вторичному загрязне-
нию водной среды [1, 2]. Одними из потен-
циальных ремобилизующих агентов являют-
ся комплексоны, образующие со многими 
ТМ устойчивые водорастворимые комплек-

Ремобилизация тяжелых металлов (ТМ) из различных 

минеральных и органических отложений (почва, промышленные 

отходы, шламы сточных вод и др.) под действием комплексонов 

является одним из путей миграции ТМ в природных водах. 

Наряду с экспериментальными исследованиями процесса 

ремобилизации возникает необходимость теоретического 

моделирования равновесий в системе катион металла-

комплексон-адсорбент. В настоящей работе на основании 

известных адсорбционных и комплексообразующих 

характеристик металлов, комплексонов и комплексонатов 

рассмотрено ремобилизирующее действие ЭДТА на двухзарядные 

катионы ТМ, адсорбированных на поверхности ферригидрита. 

Выявлены факторы, влияющие на степень ремобилизации. 

Показано, что ремобилизация происходит в интервале рН 5-8, с 

максимальной эффективностью в мягкой воде при рН 8,0. В более 

кислой среде ЭДТА растворяет ферригидрит за счет образования 

комплексонатов Fe(III). По способности к ремобилизации под 

действием ЭДТА катионы располагаются в ряд: Ni(II) > Co(II) > 

Cd(II) > Cu(II) > Zn(II) > Mn(II) > Pb(II). Установлено, что увеличение 

содержания в воде катионов Ca(II) и Mg(II) приводит к снижению 

ремобилизации, причем с увеличением щелочности среды 

влияние жесткости воды на ремобилизацию усиливается. 

Полученные результаты сопоставлены с экспериментальными 

данными по состоянию ЭДТА в окружающей среде.

* Адрес для корреспонденции: krop@uni.udm.ru 

сы [3, 4]. В настоящее время среди комплек-
сонов наибольшее практическое применение 
находит этилендиаминтетрауксусная кисло-
та (ЭДТА), годовое потребление которой в 
мире составляет около 110 тыс.т (по данным 
за 1999-2002 гг.). ЭДТА практически не уда-
ляется при традиционных способах очистки 
воды и попадает в окружающую среду с 
бытовыми и промышленными сточными 
водами. В промышленно развитых странах 
содержание ЭДТА в поверхностных водах 
находится в диапазоне 1-100 мкг/л, а в 
неочищенных сточных водах – в 100-1000 
раз больше [5-7]. В последнее время прово-
дится большое количество эксперименталь-
ных исследований ремобилизации ТМ из 
различных осадков под действием комплек-
сонов [5-9]. При этом условно можно выде-
лить два основных направления этих иссле-
дований – экологическое, связанное с 
оценкой возможности загрязнения природ-
ных вод ТМ, и практическое, связанное с 
оптимизацией процесса деметаллизации 
загрязненных осадков с применением комп-
лексонов. Обоснование полученных резуль-
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татов требует теоретического рассмотрения 
термодинамики и кинетики процесса ремо-
билизации ТМ под действием хелатирую-
щих агентов, что является непростой задачей 
с учетом многокомпонентности реальных 
систем. Вместе с тем накопленная информа-
ция по адсорбционным и комплексообразу-
ющим характеристикам ТМ, комплексонов и 
комплексонатов может служить хорошей 
основой для моделирования равновесий в 
системах, в которых адсорбированный 
металл находится в контакте с водным рас-
твором комплексона. В связи с этим целью 
настоящей работы являлось детальное тео-
ретическое рассмотрение равновесий в гете-
рогенной системе, содержащей адсорбиро-
ванные двухзарядные катионы некоторых 
ТМ (Cu(II), Cd(II), Zn(II) и др.) и ЭДТА. 
Выбранный для моделирования в качестве 
адсорбента ферригидрит (Fe2O3·2FeOOH· 
·2,5H2O), наряду с гетитом (α-FeOOH), 
лепидокрокитом (Ȗ-FeOOH), гематитом 
(α-Fe2O3), магнетитом (Fe3O4), относится к 
фракции (гидр)оксидов железа(III), которая 
оказывает сильное влияние на сорбционные 
свойства глинистых и бедных гумусом почв, 
а также содержится в больших количествах в 
шламах сточных вод. В задачи работы входи-
ло установление влияния на ремобилизацию 
ТМ таких факторов, как кислотность среды, 
концентрация комплексона, природа метал-
ла, наличие в растворе катионов жесткости. 
Полученные результаты моделирования поз-
воляют в некоторой степени обосновать воз-
можность попадания ТМ в природные воды 
за счет ремобилизации ЭДТА. 

Материалы и метод исследования

Р
асчет равновесий комплексообразова-
ния в гомогенных системах катион 
металла-комплексон и в гетерогенных 

системах адсорбированный катион металла-
комплексон был проведен с использованием 
компьютерной программы Visual MINTEQ 
(A Geochemical Assessment Model for Envi-
ron mental Systems), версия 2.61. Процесс 
адсорбции катионов на различных сорбентах 
рассматривается как реакция комплексооб-
разования с функциональными группами 
поверхности с учетом электростатического 
фактора (наличие потенциала, связанного с 
зарядом поверхности). Для расчета возмож-
но использование различных моделей, 
незначительно отличающихся друг от друга 
по форме учета электростатических взаимо-
действий. Нами была использована модель 
двойного электрического слоя (DLM model), 
разработанная для поверхности ферригидри-

та. При расчетах использовались константы 
адсорбционных равновесий с участием раз-
личных металлов, приведенные в [10]. 
Расчеты основаны на базе данных [11] по 
термодинамическим константам устойчивос-
ти комплексов ЭДТА. Влияние ионной силы 
(I) на константы учитывалось расчетом 
коэффициентов активности ионов по урав-
нению Дэвиса. Все расчеты были проведены 
для I=0,1 и температуры 25 °С.

Результаты и их обсуждение

К
омплексоны, находящиеся в контакте с 
(гидр)оксидами железа(III), могут 
вызывать их растворение. Поэтому 

перед рассмотрением возможности ремоби-
лизации адсорбированных на ферригидрите 
ТМ нами было исследовано состояние ЭДТА 
(H4Edta), находящейся в равновесии с фер-
ригидритом (бесконечная твердая фаза). 
Выбранная для моделирования концентра-
ция ЭДТА (10 мкМ или 2,9 мг/л ЭДТА) не 
встречается в природных водах, но может 
наблюдаться в промышленных стоках. Из 
рис. 1 видно, что в широком интервале 
0<рН<9 в гетерогенной системе ЭДТА-
ферригидрит в равновесном растворе при-
сутствуют различные комплексонаты Fe(III) 
(FeHEdta, FeEdta-, Fe(OH)Edta2-). Образо-
вание комплексонатов приводит к частично-
му растворению ферригидрита; доля ЭДТА, 
участвующей в растворении, выраженная 
как суммарное содержание всех комплексо-
натов, отражает растворимость ферригидри-
та (рис. 1). При рН<9 практически 100 % 
ЭДТА участвует в растворении, но в более 
щелочной среде процесс растворения ферри-

Рис. 1. Диаграмма мольного распределения ЭДТА и раствори-
мости ферригидрита для системы ферригидрит-ЭДТА. 
CЭДТА=10мкМ.
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гидрита ухудшается, и растет доля свобод-
ных форм ЭДТА (HEdta3-, Edta4-). Таким 
образом, ЭДТА взаимодействует с ферригид-
ритом, что является конкурирующим про-
цессом по отношению к комплексообразова-
нию с катионами адсорбированных ТМ. 
Далее нами было рассмотрено влияние ком-
плексонов на адсорбцию двухзарядных кати-
онов ТМ на поверхности ферригидрита 
(≡FeOH). Адсорбция катионов металлов 
(Me2+) на поверхности ферригидрита проис-
ходит с участием поверхностных ОН-групп 
по схеме:

≡FeOH + Me2+ ļ ≡FeOMe+ + H+ 
 
Поверхность ферригидрита амфотерна, ее 
состояние описывается кислотно-основны-
ми равновесиями протонирования и диссо-
циации [10]: 

≡FeOH2
+ ļ ≡FeOH + H+ (pKa1 =7,3)

≡FeOH ļ ≡FeO- + H+ (pKa2 = 8,9) 
 
Адсорбционная модель для поверхности 
гидр(оксидов) железа(III) учитывает два 
типа поверхностных ОН-групп с сильным и 
слабым взаимодействием. Константы соот-
ветствующих равновесий для ферригидрита 
определены для многих катионов [10]. 
Расчеты были проведены для систем, содер-
жащих 10 г/л ферригидрита, что соответс-
твует общей концентрации адсорбционных 
центров, равной 23 мМ, что намного превы-
шает концентрацию остальных компонентов 
и обеспечивает отсутствие конкуренции при 
адсорбции. Поскольку адсорбция свободных 
комплексонов и комплексонатов на поверх-
ности ферригидирита характеризуется конс-
тантами на несколько порядков ниже, чем 
адсорбция катионов металлов [12], то она 
при расчетах не учитывалась. 

В качестве представителей ТМ, присутству-
ющих в окружающей среде в виде устойчи-
вых двухзарядных катионов, нами были рас-
смотрены катионы Pb(II), Cu(II), Cd(II), 
Zn(II), Ni (II), Co(II) и Mn(II). В зависимос-
ти от кислотности среды данные катионы 
образуют c ЭДТА комплексонаты различно-
го состава: MeH2Edta, MeHEdta-, MeEdta2-, 
Me(OH)Edta3-. Интервалы рН, для которых 
более чем 95 % Me(II) находится в закомп-
лексованном состоянии, приведены на рис. 
2. По сравнению с комплексонатами Fe(III), 
комплексонаты двухзарядных катионов 
имеют меньшую устойчивость (табл. 1). 
Вследствие этого интервалы рН их сущест-
вования смещены в более щелочную область 
(рис. 2). В области 4(5)<рН<10 (12) в рас-
творе преобладают средние комплексонаты 
MeEdta2-, устойчивость которых понижается 
в ряду: Cu(II)> Ni(II)>Pb(II)>Zn(II)>Cd(II
)>Co(II)>Mn(II) (табл. 1).
На рис. 3 приведены рассчитанные кривые 
сорбции нескольких катионов металлов на 
поверхности ферригидрита. Для всех катио-
нов с уменьшением кислотности среды 
адсорбция увеличивается, причем резкий 
рост наблюдается в узком диапазоне рН, 
составляющем приблизительно две едини-
цы. Значение рН, соответствующее 50 % 
адсорбции (рН50), характеризует устойчи-
вость адсорбированного состояния. Для рас-
сматриваемых металлов прочность поверх-
ностных комплексов уменьшается в ряду:

Рис. 2. Области рН существования комплексов ЭДТА с различ-
ными катионами (указаны интервалы, соответствующие более 
чем 95 % связыванию катионов в различные по составу комплек-
сы). CMe(II) = CЭДТА = 10мкМ.

Таблица 1
Константы устойчивости комплексов ЭДТА 
(I=0,1, t=25 °С) [3].

Комплекс lg ȕ
FeEdta- 25,0

CuEdta2- 18,70

NiEdta2- 18,52

PbEdta2- 17,88

ZnEdta2- 16,44

CdEdta2- 16,36

CoEdta2- 16,26

MnEdta2- 12,81

CaEdta2- 10,61

MgEdta2- 8,83
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Pb(II) (рН50 = 3,2) > Cu(II) (рН50 = 4,0) > 

Zn(II) (рН50 = 5,1) > Cd(II) (рН50 = 5,4)>

> Ni (II) (рН50 = 5,5) > Mn(II) (рН50 = 5,9)  

=  Co(II) (рН50 = 5,9)

Таким образом, при 5<рН<9 (большинство 
природных вод) при контакте с ферригидри-
том катионы всех металлов находятся в 
адсорбированном состоянии. В присутствии 
эквимолярного количества ЭДТА происхо-
дит уменьшение адсорбции, представленное 
на рис. 3 в качестве примера для катионов 
Cu(II). Степень ремобилизации катионов 
металлов, рассчитанная как разность адсорб-
ции в отсутствии и присутствии ЭДТА, для 
всех рассматриваемых катионов максималь-
на при рН 8,0 (рис. 3). Диаграмма распреде-
ления выбранных для примера катионов 
Cu(II) (рис. 4) показывает, что в кислой 
среде значительная часть ЭДТА связывается 
в комплекс с Fe(III), растворяя ферригид-
рит. Однако с дальнейшим увеличением рН 
среды в растворе образуется комплекс 
CuEdta2-, что и приводит к снижению адсор-
бции катионов Cu(II). Содержание этого 
комплекса максимально при рН 8,0; с даль-
нейшим ростом рН ЭДТА образует гидроксо-
комплекс Fe(OH)Edta2-, а также присутству-
ет в виде свободных форм (HЕdta3-, Edta4-). 
По способности к ремобилизации под дейст-
вием ЭДТА при рН 8,0 катионы располага-
ются в ряд: Ni(II) > Co(II) > Cd(II) > Cu(II) 
> Zn(II) > Mn(II) > Pb(II) (рис. 5). На ремо-
билизацию ТМ влияют как константы адсор-
бции на ферригидрите, так и устойчивость 
комплексонатов с ЭДТА. Так, несмотря на 
то, что катионы Pb(II) образуют более 
устойчивые комплексы, чем Zn(II), Co(II) и 
др., ремобилизация Pb(II) крайне незначи-
тельна вследствие прочного связывания 
Pb(II) с поверхностью ферригидрита (рис. 3). 
Наиболее слабо связанные с ферригидритом 
катионы Mn(II) (рис. 3) ремобилизуются 
хуже, чем катионы Cu(II), Ni(II) и др., пос-

Рис. 3. (А) Зависимость адсорбции катионов тяжелых металлов 
на ферригидрите от кислотности среды. 1 – Pb(II); 2 – Cu(II); 3 
– Mn(II); 4 – Cu(II) + ЭДТА (1:1). CMe(II) = 10мкМ.
(Б) Зависимость ремобилизации катионов тяжелых металлов 
под действием ЭДТА от кислотности среды. 1 – Cu(II); 2 – 
Mn(II); 3 – Pb(II). CМe(II) = CЭДТА = 10мкМ.
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кольку комплекс MnEdta2- менее устойчив 
по сравнению с комплексонатами других ТМ 
(табл. 1). 
На ремобилизацию ТМ в природных усло-
виях может оказать влияние наличие в воде 
катионов Ca(II) и Mg(II), концентрация 
которых может варьироваться от 0-4 ммоль-
экв/л (мягкая вода) до более, чем 12 ммоль-
экв/л (очень жесткая вода). Комплексонаты 
Cа(II) и Mg(II) с ЭДТА менее прочные по 
сравнению с комплексонатами ТМ (табл. 1), 
и устойчивы только в щелочной среде (рис. 2). 
Можно ожидать, что ремобилизация катио-
нов ТМ под действием ЭДТА в присутствии 
катионов Ca(II) и Mg(II) будет уменьшаться 
вследствие конкурирующего образования 
комплексонатов CaEdta2- и MgEdta2-. Для 
примера на рис. 6 представлено влияния 
Ca(II) и Mg(II) на ремобилизацию Cu(II) 
при различных значениях кислотности 
среды. С увеличением рН раствора роль 
Cа(II) усиливается, что связано с увеличе-
нием степени связывания ЭДТА в комплекс 
CаEdta2-. Так, при рН 6 наличие в воде 
Ca(II) не влияет на ремобилизацию меди 
(II), в то время как при рН 8 в воде средней 
жесткости ремобилизация снижается с ~80 % 
до ~20 %. Снижение ремобилизации в при-
сутствии катионов Mg(II) незначительно 
даже при рН 8 (рис. 6) ввиду меньшей устой-
чивости комплексоната MgEdta2- по сравне-
нию с CaEdta2- (рис. 2, табл. 1). В жесткой 
воде максимальная ремобилизация катионов 
ТМ под действием ЭДТА наблюдается при 
рН 7,0, а не при рН 8,0, как это наблюдалось 
в отсутствии Ca(II) и Mg(II). 

Заключение

П
роведенные расчеты показывают, что 
под действием ЭДТА наблюдается 
ремобилизация катионов многих двух-

зарядных металлов с поверхности (гидр)
оксидов железа(III) в интервале рН 5-8. 
Максимальная эффективность действия 
ЭДТА наблюдается в мягкой воде при рН 
8,0, а в жесткой воде при рН 7,0 . На основа-
нии полученных результатов можно сделать 
некоторые практические заключения о воз-
можности ремобилизации ТМ под действи-
ем комплексонов в природных системах. 
При этом следует иметь в виду, что эти сис-
темы являются более сложными, чем рас-
смотренная модельная система, по ряду при-
чин: 
1) природные осадки являются многокомпо-
нентной гетерогенной системой, включаю-
щей помимо гидроксида железа (III) и дру-
гие сорбенты (глина, гумус); 
2) в растворах, контактирующих с осадками, 
помимо комплексонов присутствуют другие 
неорганические и органические лиганды, 
участвующие в связывании катионов метал-
лов; 
3) некоторые комплексонаты (FeEdta-, 
NiEdta2-) являются кинетически инертными, 
так что равновесия с их участием в природ-
ных условиях могут и не устанавливаться. 
Проведенные нами расчеты показывают, что 
при рН<7 значительная часть ЭДТА участ-
вует в растворении (гидр)оксида железа 
(III), а образованию комплексов ЭДТА с 
другими ТМ благоприятствует повышение 
рН до 8. Действительно, данные по анализу 
различных форм ЭДТА в природных и сточ-
ных водах показывают, что содержание ком-

Рис. 4. Диаграмма мольного распределения ЭДТА в системе 
Cu(II)-ЭДТА-феррригидрит. CCu(II) = CЭДТА = 10мкМ.

Рис. 5. Ремобилизация тяжелых металлов под действием ЭДТА 
при рН 8,0.  СMe(II) = СЭДТА = 10мкМ.
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плекса FeEdta- составляет 20-90 % от общего 
количества (речная и подземные воды – 
30 %, сточные воды – 60-70 % [5, 13]). Сле-
дует иметь в виду, что в природных системах 
содержание FeEdta- может значительно 
отличаться от ожидаемого равновесного зна-
чения, во-первых, из-за низкой скорости 
реакций катионного обмена (FeEdta- + Men+ 
= MeEdtan-4 + Fe3+) [14] и, во-вторых, вслед-
ствие фоторазложения FeEdta- (главный 
способ деградации ЭДТА в природе) [5]. 
Было установлено, что в поверхностных и 
подземных водах при низких рН наблюдает-
ся растворение (гидр)оксидов железа(III); а 
ремобилизация ТМ (Zn, Cd, Pb) происходит 
в кальций-содержащих водах, имеющих сла-
бощелочную реакцию [15]. В подземных 
водах содержится много ZnEdta2- (40-60 % 
от общего количества); содержание других 
комплексонатов незначительно (PbEdta2- 
(3 %), CuEdta2- (<1 %). Анализ показал, что 
в речной воде содержатся: FeEdta- (32 %), 
ZnEdta2- (32 %), MnEdta2- (15 %), CaEdta2- 
(13 %), NiEdta2- (6 %), PbEdta2- (2 %), 
CuEdta2- (<1 % ) [15]. Низкое содержание 
PbEdta2- в природных системах коррелирует 
с нашими данными и связано с сильной 
адсорбцией Pb(II) на различных поверхнос-
тях, включая (гидр)оксиды Fe(III). Однако 
низкое содержание CuEdta2- в природных 
водах, а также обнаруженная плохая ремоби-
лизация Cu(II) под действием ЭДТА из реч-
ных отложений расходятся с данными расче-
тов. Вероятно, это связано с наличием 

сильного взаимодействия между Cu(II) и 
природными лигандами (гуминовые вещест-
ва) [16], которое нами не рассматривалось. 
Хотя данные по содержанию CaEdta2- и 
MgEdta2- в природных системах зачастую 
отсутствуют (ввиду неустойчивости этих 
комплексов в условиях хроматографическо-
го анализа [17]), расчеты показывают сте-
пень влияния Ca(II) и Mg(II) на ремобили-
зацию ТМ: в жесткой щелочной воде 
ремобилизация под действием ЭДТА значи-
тельно снижается. В оптимальных условиях 
70-90 % от общего содержания ЭДТА в при-
родных или сточных водах может участво-
вать в ремобилизации таких катионов как 
Сu(II), Cd(II), Zn(II), Co(II), Ni(II), что 
может привести к повышению их концентра-
ций сверх предельно допустимых. Таким 
образом, несмотря на значительные упроще-
ния, моделирование равновесий в гомоген-
ных и гетерогенных системах, содержащих 
катионы металлов и комплексоны, позволяет 
прогнозировать поведение комплексонов в 
окружающей среде с точки зрения возмож-
ности растворения природных минералов и 
ремобилизации адсорбированных катионов 
металла. 
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Remobilization of heavy metals from 
a variety of mineral and organic 

sediments (soil, industrial waste, 
sewage sludge, etc.) under the action 
of chelating agents is one of the ways 
of heavy metal migration in natural 
waters. Along with experimental 
studies of the process of 
remobilization, there is a need for 
theoretical modeling of equilibria in 
the metal cation-chelating-adsorbent. 
In this work chelating agents and 

considered complexone remobiling 
effect of EDTA on the doubly charged 
heavy metal cations adsorbed on the 
surface of ferrihydrite has been 
overviewed. Remobilization was shown 
to occur at pH 5-8, with maximum 
efficiency in soft water at pH 8.0. In 
more acidic solutions EDTA dissolves 
ferrihydrite by formation Fe (III) 
complexones. By the ability to partition 
under the action of EDTA, cations are 
arranged in series: Ni (II)> Co (II)> Cd 

(II)> Cu (II)> Zn (II)> Mn (II)> Pb (II). A Ca 
(II) and Mg (II) cation increase leads to 
a decrease in remobilization, with an 
increase in alkalinity of the medium 
effect of water hardness on the 
remobilization. The results compared 
with experimental data have been 
presented.

Key words:  heavy metals, EDTA, 
ferrihydrite, remobilization, modelling

REMOBILIZATION OF HEAVY METALS UNDER 
THE ACTION OF EDTA
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Введение

Э
лектрический метод обработки жидкос-
тей от органических веществ привлекает 
все большее внимание исследователей 

[1, 2]. Применение электрического поля поз-
воляет разрушить чрезвычайно устойчивую 
водяную эмульсию и одновременно приме-
нять высокопроизводительные аппараты в 
инверторном (инвентарном) исполнении при 
достаточно высокой степени очистки [3, 4]. 
Одним из основных условий ведения про-
цесса очистки сточных вод с использованием 
гидроксидов анодно-растворяющихся элект-
родов является генерация оптимального 
количества гидроксидов алюминия и железа, 
полученных электрохимическим путем. 
Несмотря на то, что электрохимический 
эквивалент алюминия значительно меньше, 
чем у железа, в реальных условиях выход его 
по току может значительно превышать тео-
ретическое значение. Такое явление обуслов-
лено химическим растворением алюминия 
вследствие электрохимического разрушения 
защитной окисной пленки, а сам металл 
довольно активен химически. К недостаткам 
этого материала следует отнести его высо-
кую стоимость и узкие условия образования 
гидроксидов. 
Железо намного легче алюминия переходит 
в раствор и в зависимости от условий может 
растворяться с образованием двух- или трех-
валентных катионов.

Изучены параметры электрообработки жидкостей 

в неоднородном поле с использованием гидроокиси 

анодно-растворяющихся электродов. Установлены 

оптимальные значения межэлектродного расстояния, 

активной реакции среды, напряжения на электродах. 

Изучены условия извлечения из жидкостей примесей 

бензинов различных марок методом электрокоагуляции.

* Адрес для корреспонденции:  faikazeri@rambler.ru

Электрохимические методы обработки воды 
обладают комплексом воздействия на 
загрязнения. Из анализа источников инфор-
мации следует, что в настоящее время нет 
достаточного количества экспериментально-
го материала для создания принципов элект-
рохимической очистки сточных вод и, следо-
вательно, общих основ для технологического 
и конструктивного обеспечения необходи-
мой эффективности процессов электрохими-
ческой обработки жидкостей. 

Материалы и методы исследования

Э
кспериментальные исследования анод-
ного растворения алюминия и железа 
проводили на модели электрокоагулято-

ра с двумя электродами. При этом один из 
электродов был неподвижным, а другой при 
помощи специального приспособления 
можно было уставить на любом заданном 
расстоянии от неподвижного электрода. 
Эксперименты проводились при комнатной 
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температуре. Для проведения исследования 
процесса анодного растворения использова-
лась нефтесодержащая сточная вода с опре-
деленной величиной рН и концентрацией 
нефтепродуктов, равной 150 мг/л. После 
подачи напряжения на электроды фиксиро-
вали время начала работы аппарата. В про-
цессе исследований контролировали величи-
ну тока, напряжения, рН среды, расстояние 
между электродами.
Особое внимание уделяли вопросу подготов-
ки поверхности электродов, которые перед 
каждым экспериментом тщательно очищали, 
шлифовали наждачной бумагой и обезжири-
вали в ацетоне.
После обработки в 30 %-ном растворе азот-
ной кислоты электроды промывали дистил-
лированной водой, высушивали и взвеши-
вали.
Количество растворенного алюминия и 
железа определяли по известной методике 
[5, 6]. С целью подтверждения точности 
результатов, полученных аналитическим 
определением, в отдельных случаях произво-
дили взвешивание анода до и после электро-
лиза. 

Результаты и их обсуждение

П
роведенными исследованиями были 
установлены зоны эффективного влия-
ния технологических факторов на рас-

творение анодов. Так, было установлено, что 
диапазоны измерения межэлектродного рас-
стояния следует выбирать в пределах от 3 до 
30 мм, напряжение на электродах – от 5 до 
25 В, рН среды – от 4 до 6. Результаты иссле-
дований приведены на рис. 1-4.
На рис. 1 представлены зависимости выхода 
металлов по току от расстояния между элек-
тродами. Как видно из приведенных резуль-
татов с увеличением расстояния между элек-
тродами выход по току ионов алюминия 
растет и достигает своего максимума при 
расстоянии между электродами ~15 мм. 
Далее с увеличением расстояния выход по 
току монотонно снижается. Аналогичный 
ход зависимостей наблюдается и при приме-
нении стальных электродов. В связи с этим 
расстояние между электродами целесообраз-
но принимать в пределах 10-15 мм, так как 
при увеличении этого расстояния расход 
электроэнергии будет увеличиваться.
На рис. 2 приведены зависимости влияния 
величины напряжения на выход алюминия 
по току при различном межэлектродном рас-
стоянии. Установлено, что оптимальной 
величиной напряжения является значение в 
пределах 10-15 В. Отклонение величин 

Рис. 1. Зависимость влияния расстояния между электродами на 
выход алюминия (1-4) и железа (5-8) по току при рН 6 и величи-
не напряжения, В: 1,5-5; 2,6-10; 3,7-15; 4,8-20.

Рис. 2. Зависимость влияния величины напряжения на электро-
дах на выход алюминия по току при рН 6 и межэлектродном рас-
стоянии, мм: 1-5; 2-10; 3-15; 4-25; 5-30.
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напряжения на электродах в ту или иную 
сторону приводит к снижению выхода 
металла по току. Следует отметить, что ана-
логичная зависимость получена также и при 
применении стальных электродов. 
Исследования по влиянию активной реак-
ции среды на процесс электрохимического 
растворения алюминиевого и стального 
анода проводились в интервале рН 4-6. В 
процессе исследований определена граница 
рН, в которой образуется твердая дисперс-
ная фаза гидроксидов алюминия и железа. 
Эксперименты проводились при величине 
напряжении на электродах 5 и 20 В и при 
различных межэлектродных расстояниях. 
Как видно из рис. 3 и 4, выход алюминия и 
железа по току в кислых и щелочных средах 
резко снижается по сравнению с областью 
рН 5.
Таким образом, изучено влияние основных 
факторов электрообработки жидкостей с 
применением анодно-растворившихся элект-
родов на выход по току ионов алюминия и 
железа. Установлено, что оптимальными 
параметрами электрообработки являются: 
межэлектродное расстояние 10-15 мм, 
напряжение между электродами 10-15 В и 
рН среды, равной 5.

Рис. 3. Зависимость влияния рН среды на выход алюминия 
(1-4) и железа (5,6) по току при величине напряжения на элект-
родах 5 В и межэлектродном расстоянии, мм: 1-5; 2,5-10; 3-15; 
4-20; 6-25.

Рис. 4. Зависимость влияния рН среды на выход алюминия 
(1-4) и железа (5,6) по току при величине напряжения на элект-
родах 20 В и межэлектродном расстоянии, мм: 1-5; 2,5-10; 3-15; 
4-20; 6-30.

 Рис. 5. Эффективность извлечения приме-
сей бензинов марок АИ-93 (1) и АИ-95 (2-4) 
при электрокоагуляции ионами железа (1,2) 
и алюминия (3,4) при рН 6 и продолжитель-
ности обработки, мин: 1,2,4-15; 3-10.
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На основании оптимальных параметров экс-
периментальных данных по влиянию техно-
логических факторов на анодное раство рение 
алюминия и железа проведены исследования 
по извлечению примесей бензинов различ-
ных марок из модельных растворов методом 
электрокоагуляции. Продолжительность 
электрообработки каждого раствора состав-
ляла 15 мин. Различия в экспериментах 
состояли в величине силы тока, что давало 
возможность получать в исследуемом раство-
ре концентрацию ионов железа от 20 до 
150 мг/л и ионов алюминия от 5 до 50 мг/л. 
После электрообработки очищенная вода 
подвергалась отстаиванию с целью отделе-
ния коагулирующих гидроксидов. 
Результаты исследований представлены на 
рис. 5. Установлено, что извлечение примесей 
бензинов описывается гладкими кривыми. С 
увеличением концентрации ионов железа до 
120-160 мг/л и алюминия до 70 мг/л степень 
извлечения возрастает и достигает предель-
ного значения (55-60 %). Дальнейшие увели-
чения дозы металлов не привело к возраста-
нию эффективности извлечения.

Заключение

П
олученные данные свидетельствуют о 
неэффективности применения отстаи-
вания в сочетании с электрокоагуляци-

ей, так как значительное количество нефтеп-
родуктов остается в растворе. Поэтому 
дальнейшее внимание привлекает изучение 
метода электрофлотации в сочетании с элек-
трокоагуляцией не только для очистки сточ-
ных вод от нефтепродуктов, но и для отделе-
ния коагулирующих гидроксидов металлов.
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The parameters of fluid 
electroprocessing in a nonuniform 

field with the hydroxide dissolving 
anode-electrode has been studied. 
The optimal values of the 
interelectrode distance, the active 

response of the medium, the voltage 
across the electrodes were established. 
The conditions for extraction of 
impurities from liquids of different 
brands of gasoline by electro-
coagulation have been analyzed.
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Т
ерритория Таджикистана более чем на 90 
% представлена горами. Четко проявля-
ется высотная поясность с набором ланд-

шафтно-климатических зон, от субтропиков 
на равнинах до снежников и ледников гор-
ной тундры. Жаркий аридный климат на 
равнинах сменяется холодным гумидным 
климатом на горах с развитием снежников и 
оледенения, сформировавшихся в горах 
Таджикистана в позднем плейстоцене [1]. 
Мощность оледенения достигала 2,5 км. 
Таяние льдов превращало долины из 
V-образных в троговые и U-образные. Из 
материала отступившего ледника сформиро-
вались перемычки на днищах долин высотой 
до 150 м и протяженностью до 5 6 км, напри-
мер, вблизи устья р. Муксу на Памире. С 
ними связано формирование горных озер 
(Яшилькуль, Зардев, Риваккуль и др.). При 
наличии в составе конечной морены большо-
го количества льда происходят прорывы в 
плотинах с катастрофическими паводками, 
например, на озерах Карадара, Чаканкуль и 
Кукджигит. Таяние ледников сопровождает-
ся одновременно образованием и ликвида-
цией озер. 
Учитывая глобальное потепление климата, 
Генеральная Ассамблея ООН в 1988 г. при-
няла специальную Резолюцию, отметив, что 
проблема климата должна решаться в гло-
бальном аспекте [2]. Установлено, что это 
отрицательно скажется на экологических и 
социально-экономических условиях Таджи-

Таджикистан обладает богатыми водными ресурсами 

благодаря горному рельефу. Но, несмотря на это, существует 

их дефицит из-за широкого развития процессов загрязнения 

и неравномерного территориального распространения. 

Будущее водного хозяйства должно базироваться 

на комплексном использовании водных ресурсов с 

частичным переводом поверхностного стока в подземный 

сток и на применении современных технологий 

водопользования и защиты водохозяйственных объектов.
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кистана [3]. С 1940 по 2000 гг. в долинах рек 
средняя температура воздуха увеличилась на 
0,3 °С в г. Худжанде и на 1,2 °С в г. Дангара. В 
большинстве горных районов изменения 
температуры были также положительными 
(0,4-0,5 °С). В районах выше 2500 м над 
уровнем моря рост среднегодовой темпе-
ратуры достиг 0,2-0,4 °С за исключением 
высокогорной котловины у оз. Булункуль 
(-1,1 °С). Тренды средней годовой темпера-
туры воздуха за период наблюдений с 1940 
по 1960 гг. были отрицательными, а с 60-х гг. 
сменились на положительные [4]. 
В Таджикистане насчитывается порядка 
1450 озер с общей площадью 716 км2 (около 
0,5 % площади республики) и запасами воды 
более 46 км3. По прогнозам на 2100 г. средне-
годовая температура может увеличиться на 
3,0 °С, а величина осадков на 54 %, если тен-
денция потепления сохранится в ближай-
шем столетии [5]. Ледники и их взаимосвязь 
с озерами требуют режимных наблюдений 
для водохозяйственного освоения и регули-
рования.
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Западная часть Ферганского артезианского 
бассейна на северо-востоке Таджикистана с 
севера и юга отделена глубинными разлома-
ми от гидрогеологических массивов Тянь-
Шаня. Здесь распространены пластовые 
воды мезозойских и кайнозойских осадоч-
ных пород. Воды современных аллювиаль-
ных отложений (QIV), слагают низкие акку-
мулятивные террасы р. Сырдарьи, образуя у 
г. Худжанда узкую полосу по правому берегу 
и окаймляя Кайраккумское водохранилище 
по левобережью. Аллювий представлен рус-
ловой и пойменной фациями песков, галеч-
ников, супесей и суглинков мощностью до 
400 м [6]. Коэффициент фильтрации галеч-
ников и песков составляет 40-65 м/сут, а 
супесей и суглинков 0,2-7 м/сут. Воды аллю-
вия взаимосвязаны с р. Сырдарьей и водо-
хранилищем. Глубина залегания грунтовых 
вод у г. Худжанда составляет от 0,5-3 до 7-13 
м. Мощность водоносного горизонта, вскры-
тая скважинами, достигает 180 м, а удельные 
дебиты 40-60 л/сек на 1 м. Естественные 
ресурсы аллювиальных вод составляют 
около 2 м3/сек и они широко используются 
[4, 6]. Грунтовые воды S04-Na подтипа 
имеют химический состав гидрокарбонатно-
сульфатный или сульфатно-гидрокарбонат-
ный кальциево-магниевый, близки к реч-
ным, с минерализацией 0,5-0,9 г/л. Но 
отдельные колодцы в г. Худжанде имеют 
минерализацию до 2,2 г/л, несколько снижа-
ющуюся в паводок, когда уровень реки под-
нимается на 1-1,5 м и река подпитывает 
грунтовые воды. В межень родники с сум-
марным дебитом около 10 л/с разгружаются 
в реку вдоль уступа первой террасы.

У Кайраккумского водохранилища грунто-
вые воды залегают на глубине 0,2-3 м. 
Минерализация (1,5-13,5 г/л) и пестрота 
химического состава их растут с удалением 
от водохранилища. При выходе грунтовых 
вод на поверхность (впадина Хашимкуль) 
формируются хлоридно-сульфатные и суль-
фатно-хлоридные натриевые солончаки, и 
происходит заболачивание с минерализаци-
ей воды летом до 419 г/л. По правобережью 
р. Сырдарьи, в зоне подтопления водохра-
нилища и на ирригационной сети также 
имеют место типичные солончаки с суммой 
солей ≥ 5 %. 

Воды нерасчлененных верхнечетвертичных и 
современных пролювиально-аллювиальных 
отложений (QIII-IV) представлены песчано-
галечно-щебнистым материалом конусов 
выноса и аллювия. Они распространены в 
Нау-Костакозской впадине Южной Ферга-
ны и в долинах рек на северных склонах 
Туркестанского хребта. Мощность их растет 
к долине р. Сырдарьи, с юга на север от 20 до 
500 м и более. Из-за неоднородности литоло-
гического состава коэффициент фильтрации 
в зоне аэрации варьирует от 0,2 до 16, а в 
зоне насыщения от 1,8 до 69 м/сут. Засо-
ленность пород небольшая (0,5 %).
В Нау-Костакозской впадине выделяются 
зоны поглощения, погружения и разгрузки, 
которые последовательно сменяют друг 
друга с юга на север. В зоне поглощения 
воды движутся отдельными потоками по 
легко проницаемым пескам и галечникам 
оврагов и русел рек, стекающих с Турке-
станского хребта. Грунтовые воды в речных 
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долинах залегают не глубже 10 м с расхода-
ми потоков 25-90 л/сек. В центральной 
части впадины воды погружаются до глубин 
в 30 м, а между конусами выноса до 90 м. В 
северной части впадины, вдоль долины р. 
Сырдарьи и Дигмай-Исписарской гряды 
установлена зона разгрузки, приуроченная к 
периферии конусов выноса (рис. 1) [6]. 
Из-за неоднородности литологического 
состава пород водный поток расслаивается и 
в нижних горизонтах, на глубинах 30-60 м, 
воды приобретают напорный характер, с 
самоизливом и дебитом скважин до 15 л/сек 
и минерализацией ≤ 1 г/л. Безнапорные 
воды залегают на глубинах 0,5-10 м, дебиты 
их родников достигают десятков литров в 
секунду, а Дигмайский родник у подножия 
одноименной возвышенности имеет дебит 
порядка 1500 л/сек.
В зону поглощения попадают воды речных 
потоков с разным составом – в р. Аксу вода 
гидрокарбонатно-щелочноземельная с мине-
рализацией 0,3-0,4 г/л, а в р. Исфара гидро-
карбонатная магниево-кальциевая с минера-

лизацией 0,75-1 г/л. Воды р. Сулюкта 
солоноватые, с минерализацией 1,3-1,4 г/л, 
а в родниках на конусе ее выноса сульфат-
ные щелочноземельные с минерализацией до 
2,4 г/л.
Из воды многих родников и скважин часто 
интенсивно выделяются спонтанные газы 
азота с примесью кислорода и углекислоты. 
Растворенные газы имеют азотно-кислород-
но-углекислый состав с величиной газонасы-
щенности вод до 30 мл/л и гелий-аргоновым 
коэффициентом в 0,0007-0,0025. Выявлены 
группы бактерий, развивающиеся на мясо-
пептонном бульоне (МПБ), денитрификато-
ры и нитрификаторы.
Режим грунтовых вод формируется в усло-
виях водного стока со склонов Туркестан-
ского хребта и интенсивного орошения с 
инфильтрацией оросительных вод. В верх-
ней части конусов выноса, где преобладают 
атмосферные осадки и поверхностный сток, 
повышенный уровень вод отмечен в февра-
ле-мае, а минимальный в сентябре-октябре. 
В периферических частях конусов выноса, 
испытывающих влияние поливных вод, 
наблюдается прогрессирующий подъем 
уровня со скоростью до 2 м/год с подтопле-
нием и заболачиванием значительных пло-
щадей.
Согласно [6] естественные ресурсы этих вод 
в Нау-Костакозской впадине составляют 
22 м3/сек. Они широко используются и пот-
ребность в них ежегодно растет, но с ростом 
водопользования ухудшается их качество. 
Поэтому актуальными становятся задачи 
оптимизации их использования и управле-
ния режимом.
Дефицит водных ресурсов усугубляется 
незащищенностью подземных вод от загряз-
нения, неравномерным паводковым и ливне-
вым характером водного стока, суховеями и 

Рис. 1. Схематический гидрогеологический разрез Нау-
Костакозской и Самгарской впадин [6].
Отложения верхнечетвертичные: 1 – мелкий галечник с сугли-
нистым заполнителем; 2 – валунно-галечные с песчано-гравий-
ным заполнителем; 3 – щебнисто-галечные с песчаным заполни-
телем. Среднечетвертичные: 4 – валунно-галечные, уплотненные 
с суглинистым заполнителем; 5 – щебнисто-галечные, уплотнен-
ные с суглинистым заполнителем. Неоген-древнечетвертичные: 
6а – конгломераты на известково-кремнистом цементе; 6б – раз-
нозернистые песчаники на глинистом и известковом цементе; 
6в – глины песчанистые. Палеозойские породы: 7 – гранодиори-
ты. Гидрогеологические характеристики: 8 – уровень грунтовых 
вод; 9 – родник; 10 – опорные скважины; интервал опробования: 
слева – в числителе – удельный дебит (л/сек), в знаменателе – 
минерализация  (г/л);  справа – наличие напора
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пыльными бурями. Вода высокого качества 
формируется в прибрежной зоне водохра-
нилищ, поскольку они играют роль не толь-
ко отстойников и накопителей воды, но и 
восполняют запасы подземных вод. Так, 
ресурсы подземных вод в нижнем бьефе 
Кайрак кумского водохранилища после его 
заполнения резко возросли, а качество воды 
в скважинах улучшилось. Накопленный 
опыт показал, что аллювиальные и аллюви-
ально-пролювиальные воды в нижнем бьефе 
и в зоне затопления стали эксплуатировать-
ся более эффективно. Можно разрабатывать 
подземные воды и из-под водохранилища, 
используя опыт эксплуатации субмаринных 
месторождений подземных вод. С берега или 
с надводной платформы бурят кусты 
наклонных эксплуатационных скважин (рис. 
2) и получают воду высокого качества и в 
достаточном количестве в любой сезон года 
в связи с постоянным восполнением подзем-
ных вод за счет поверхностных [7]. Опыт 
такого строительства в мировой практике 
свидетельствует о целесообразности его рен-
табельной реализации и в Таджикистане. 
При его применении отпадает необходи-
мость водопроводов большой протяженнос-
ти, а значительная часть поверхностных вод 
переводится в подземные резервуары, что 
сокращает потери на испарение и повышает 
качество воды в процессе ее фильтрации 
через песчано-галечный коллектор. Это 

согласуется с традиционной для Таджики-
стана практикой магазинирования воды при 
помощи кяризов и галерей.
Строительство некогда крупнейшего в 
Таджикистане Кайраккумского водохрани-
лища вызвало глубокие преобразования при-
родного комплекса и изменило за последние 
десятилетия экологическую ситуацию в 
Согдийской области. Но при этом ухуд-
шились условия хозяйственно-питьевого 
водоснабжения населения г. Худжанда, 
Чкаловского горно-химического комбината 
и прилегающих районов. Развитие здесь про-
мышленности, сельского хозяйства, добыча 
и обогащение руд привели к загрязнению 
окружающей среды тяжелыми металлами и 
органическими веществами. Воды р. Сыр-
дарьи на отдельных участках загрязнены 
тяжелыми металлами, нефтепродуктами, 
фенолами, имеют повышенный коли-индекс, 
цветут и непригодны для хозяйственно-
питьевого водоснабжения и ведения рыбно-
го хозяйства. Нами предложены специаль-
ные технические средства для защиты и 
управления качеством водохозяйственных 
объектов [8] и рекомендуется восполнять 
ресурсы подземных вод за счет вод водохра-
нилища с использованием эффектов комп-
лексных [7] и геохимических [9] барьеров. 
Моделирование химического состава смесей 
подземных и поверхностных вод показало, 
что восполнение запасов подземных вод за 
счет поверхностных будет сопровождаться 
процессами их глубокого самоочищением. 

Заключение

Н
есмотря на то, что Таджикистан обла-
дает богатыми водными ресурсами 
благодаря горному рельефу, сущест-

вует их дефицит из-за широкого развития 
процессов загрязнения и неравномерного 

Рис. 2. Надводная платформа для строительства наклонных гид-
рогеологических эксплуатационных скважин на аллювиальный 
водоносный горизонт под водохранилищем [6].
1 – река (нижний бьеф); 2- аллювиальный водоносный горизонт 
пойменной террасы; 3, 4 и 5 – аллювиальный водоносный гори-
зонт надпойменных террас; 6 – подстилающие породы; 7 – плат-
форма для строительства куста наклонных гидрогеологических 
скважин; 8 – буронабивные сваи платформы; 9 – наклонные 
скважины; 10 – водохранилище (верхний бьеф)
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территориального распространения. Выпол-
ненные исследования свидетельствуют о 
том, что будущее водного хозяйства респуб-
лики следует ориентировать на комплексное 
использование водных ресурсов с частичным 
переводом поверхностного стока в подзем-
ный сток, и шире применять современные 
технологии водопользования и защиты водо-
хозяйственных объектов, включая комплекс-
ные гидродинамические и геохимические 
барьеры.
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Введение

Сведений о накоплении тяжелых метал-
лов (ТМ) водорослями в природных 
пресноводных экосистемах мало [1, 2], 

для северных регионов и Урала такие дан-
ные отсутствуют. Биогеохимическая индика-
ция загрязнения окружающей среды хими-
ческими элементами используется пока 
незначительно как в нашей стране, так и за 
рубежом [1]. Горные экосистемы характери-
зуются повышенными концентрациями ТМ, 
высвобождающимися в результате сложных 
геохимических процессов, связанных с раз-
рушением горных пород и миграцией хими-
ческих элементов [3, 4]. Это особенно акту-
ально для Уральского кряжа, который 
является одной из древних горных систем 
планеты, трансформация пород здесь проте-
кает уже многие миллионы лет [5]. ТМ 
включаются в круговороты веществ в биоге-
оценозах. Неизбежна аккумуляция ТМ в 
живых компонентах экосистем. 
На современном этапе развития актуальной 
становится проблема загрязнения наземных 
и водных экосистем, в том числе ТМ в связи 
с функционированием самых различных 
отраслей промышленности, прежде всего 
горнодобывающей, в результате деятельнос-

Приведены результаты сравнительного исследования 
содержания тяжелых металлов в водорослях-макрофитах 
и водной среде горно-долинного озера на Приполярном 

Урале, подверженного антропогенному воздействию. 
Показано, что водоросли хорошо аккумулируют тяжелые 

металлы из водной среды и могут служить показателями ее 
качества. Составлены ряды накопления тяжелых металлов 

в водной среде и в водорослях-макрофитах.

* Адрес для корреспонденции:  patova@ib.komisc.ru

ти объектов которой в экосистемы поступает 
значительное число поллютантов [4]. 
Вскрытие рудных тел месторождений повер-
хностными горными выработками – канава-
ми, шурфами, штольнями и т.д. при проведе-
нии поисковых и геологоразведочных работ 
приводит к разрыхлению приповерхностных 
горизонтов почвогрунтов и способствует уве-
личению скорости миграции и объема 
(массы) перемещаемого минерального 
вещества за счет твердой и жидкой фаз 
(внутрипочвенные растворы и грунтовые 
воды). При буровзрывных работах происхо-
дит рассеивание рудосодержащего минераль-
ного вещества на десятки, сотни метров и 
даже километры по долинам рек и ручьев [1]. 
Водоросли наряду с другими биообъектами 
являются высокочувствительными индика-
торами состояния водных экосистем, в том 
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числе содержания в воде ТМ. Ряд микроэле-
ментов, таких, как медь, железо, марганец, 
цинк и др., присутствующих в водоемах в 
малых концентрациях, необходимы для нор-
мальной жизнедеятельности споровых и 
сосудистых растений [6]. Они являются 
составной частью энзиматических систем, 
участвуют в переносе кислорода, энергии, в 
передвижении электронов через мембраны 
клеток, влияют на синтез и передачу 
наследственной информации [7]. В неболь-
ших концентрациях они оказывают стиму-
лирующее действие на водоросли, при повы-
шении концентраций ТМ действуют как 
поллютанты и оказывают угнетающее дейс-
твие на рост и развитие водорослей. 
Цель работы – проведение сравнительной 
оценки содержания ряда ТМ в воде и макро-
скопических талломах водорослей в горно-
долинном озере на Приполярном Урале, 
испытывающем влияние месторождения по 
добыче жильного кварца.

Материалы и методы исследования

Отбор проб воды и водорослей проведен 
в июле-августе 2006 г. Исследованное 
оз. Большое Балбанты расположено в 

бассейне р. Балбанъю на территории нацио-
нального парка «Югыд ва» (65о12’52” с.ш., 
60о15’33” в.д.) на Приполярном Урале. 
Озеро горно-долинное (высота 684 м над 
ур.м.), проточное (рис. 1). Площадь озера 
равна 0,66 км2, наибольшая длина – 2,06 км, 
ширина – 0,65 км. Ванна озера состоит из 
двух котловин, разделенных подводным 
порогом. В северо-восточной части озеро 
достигает максимальной глубины (19 м). 
Средняя глубина его 6,3 м. Дно озера с глу-
бины 4-5 м покрыто слоем ила, из-под кото-
рого местами выступают каменные глыбы. 
Вода прозрачная до глубины 6-9 м зеленова-
то-голубого цвета [8, 9] (рис. 2). 

Рис. 1. Карта-схема района исследований. А – расположение 
национального парка Югыд ва. Б – схема станций отбора проб. 
Ст. 1-3 – станции. Стрелка – место расположения месторожде-
ния «Желанное».

Рис. 2. Оз. Большое Балбанты. На склоне г. Баркова видны 
штольни кварцевого рудника.



116
Е.Н. Патова и др. // ВОДА: ХИМИЯ И ЭКОЛОГИЯ  №5, май 2012 г.  с. 114-121

Основным источником загрязнения являет-
ся месторождение «Желанное» по добыче 
жильного кварца штольным методом. Озеро 
испытывает влияние подземных вод, излива-
ющихся из штолен месторождения. 
Выполнен отбор проб воды в местах сбора 
водорослей-макрофитов на трех станциях 
(ст. 1 – начало оз. Б. Балбанты, условно чис-
тый участок, фон; ст. 2 – конец озера, пос. 
Желанный, добыча кварца; ст. 3 – р. Бал-
банью, ниже пос. Желанный 2 км) (рис. 1). 
Для анализа были взяты водоросли, образу-
ющие макроскопические разрастания в водо-
емах из разных таксономических групп: 
Ulothrix zonata (Web. et Mohr.) Kütz. (рис. 3) 
– нитчатая зеленая водоросль, образует мак-
роскопические разрастания в виде мягких 
нежных слизистых дерновинок на различ-
ных подводных предметах, в т.ч. каменистом 
субстрате [10]. Предпочитает пресные чис-
тые, хорошо аэрируемые проточные воды. В 
оз. Б. Балбанты встречается в массе на всех 
станциях отбора проб. Может иметь две 
формы сапробности: олигосапробионт – 
форма чистых вод и альфа-мезосапробионт 
– форма загрязненных вод [11]. 
Nitella opaca (Bruz.) Ag. (рис. 4) – харовая 
водоросль, 20-30 см высотой, обитает в пре-
сных, преимущественно стоячих водоемах, а 
также в реках, на илистом, каменисто-илис-
том, илисто-песчаном дне [12]. В оз. Б. 
Балбанты (в юго-западной части), обнаруже-
ны заросли на дне озера; олигосапробионт 
[13].
Tetraspora cylindrica (Wahl.) Ag. (рис. 5) – 
колониальная зеленая водоросль, колонии 
до 1 м длиной, в форме длинноцилиндричес-
кой, на концах немного утолщенной слизис-
той трубки, прикрепленной к субстрату с 
помощью короткой плотной тонкой ножки. 

Обитает в холодных реках, ручьях и озерах 
[14]. В оз. Б. Балбанты встречается часто, в 
массе на камнях на участках с быстрым тече-
нием; олигосапробионт [13]. 
Макроскопические талломы водорослей 
собирали вручную, очищали от посторонних 
примесей, высушивали и растирали до воз-
душно-сухого состояния. В водорослях и 
воде определено девять элементов, относя-
щихся к ТМ: Mn, Ni, Co, Cr, Cu, Pb, Zn, Cd, 
Fe (в воде в мкг/кг, в водорослях в мг/кг); 
превышение концентраций этих элементов 
отмечается при проведении горных работ 
при добыче полезных ископаемых [4]. 
Химический анализ выполнен в аналитичес-
кой лаборатории «Экоаналит» Института 
биологии с использованием метода мокрого 
озоления на СВЧ-минерализаторе «Мино-
тавр» и атомно-адсорбционной спектрофо-
тометрии с индуктивно-связанной плазмой 
(ICP-AES). Построены ряды накопления 
ТМ в водорослях с использованием коэффи-
циента аккумуляции, который был рассчи-
тан по соотношению содержания микроэле-
мента в талломах к его содержанию в водной 
среде в местах отбора проб. Для оценки 
содержания ТМ в воде использованы 
ПДКрбхз. и ПДКсанит.-токс. [15]. 

Результаты и их обсуждение 

Обследованный водоем по гидрохими-
ческим показателям отнесен к олигот-
рофному типу: воды низкоминерали-

зованные гидрокарбонатно-кальциевого 
состава, удельная электропроводность 
составляет 19,7-21,8 мкС/см, рН 6,0-6,7, 

Рис. 3. Улотрикс поясной (Ulothrix zonata) – макроскопические 
разрастания на камнях и нити под микроскопом. 

Рис. 4. Нителла тусклая (Nitella opaca) – талломы и оогоний 
(орган размножения).
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содержание О2 2,08-3,78 мг/л. Невысокие 
показатели цветности (15,6-33,0о) и перман-
ганатной окисляемости (0,78-1,18 мг/л) сви-
детельствуют о небольшом содержании орга-
нических веществ в воде. Концентрация 
соединений биогенных элементов, в том 
числе азота и фосфора, не превышает пре-
делов, характерных для северных водоемов, 
а в ряде случаев снижается до аналитическо-
го нуля.
Количественное содержание изученных 
химических элементов металлов в водной 
среде озера по станциям приведено в табл. 1, 
из которой видно, что максимальные кон-
центрации наблюдаются для Fe, минималь-
ные – для Cd. Ряд элементов (Ni, Co) был 
обнаружен лишь на одной станции, а кон-
центрация Pb во всех пробах была ниже 
чувствительности метода анализа. Для неко-
торых элементов, таких как Fe, Zn и Cu, 
отмечено повышенное содержание ТМ, пре-
вышающее ПДКрбхз., а для Fe и ПДКсанит.-
токс. (табл. 1). Построен ряд содержания ТМ 
в воде: Fe>Mn>Zn>Cu>Cr>Ni>Co>Cd. 
Сравнение полученных данных о содержа-
нии ТМ в воде с данными литературы [16] 
показало сходство с природными водами 
тундрового и таежного типа (Fe>Mn> 
Ni>Zn>Cu>Cr>Pb>Cd>Co). 
Содержание ТМ в водорослях по станциям 
приведено в табл. 2. Выявленные значения 
превышают показатели, полученные для 
водной среды в 103-106 раз. Максимальные 
концентрации отмечены для Fe, минималь-
ные – для Cd. Для сравнения результатов 
были взяты из литературы кларки этих эле-
ментов в растениях [17], так как для водо-
рослей таких данных найти не удалось. По 

содержанию Fe и Cd в водорослях наблюда-
лось превышение кларковых значений на 
всех станциях, а для Pb – на двух станциях.
Ряды содержания ТМ оказались примерно 
одинаковыми для разных видов водорослей 
на всех станциях отбора проб, незначительно 
варьировало содержание Pb, Cr, Ni и Co, что 
позволило выстроить общий ряд содержания 
ТМ в водорослях: Fe>Mn>Zn>Cu>Pb>Cr> 
Ni>Co>Cd. Ряды накопления для улотрикса 
и нителлы были схожими: Mn>Fe>Zn>Cu, и 
немного отличались для тетраспоры: 
Fe>Mn>Cr>Cu>Cd. Рассмотрим особеннос-
ти содержания ТМ в водорослях и воде по 
станциям. 
Фоновые содержания Fe в улотриксе состав-
ляют 4400 мг/кг сухой массы, что от 1,3 до 
1,9 раз меньше его количества в пробах с тех-
ногенных участков (табл. 2). Содержание Fe 
возрастает от ст. 1 к ст. 2 и уменьшается к ст. 
3. Однако фоновые содержания Fe в нителле 
в 3 раза выше, чем в улотриксе, что, вероят-
но, связано с большей поглотительной 
(акку мулятивной) способностью харовых 
водорослей [6]. Максимальные содержания 
Fe в водорослях выше в 4-13 раз кларковых 
значений этого металла в растениях, равного 
1000 мг/кг сухой массы. В водной среде его 
содержание было выше ПДКрбхз. и 
ПДКсанит.-токс. в 5 и 1,5 раза, соответственно, 
что может быть связано с поступлением в 
водоем растворяемых форм железа из гор-
ных ландшафтов с ливневыми потоками 
после интенсивных дождей, прошедших в 
период отбора проб [4]. 
Фоновые содержания Mn в улотриксе 
составляют 200 мг/кг, что в 4,8-8 раз меньше 
его количества в пробах с техногенных учас-
тков (табл. 2). Содержание Mn как и Fe воз-

Рис. 5. Тетраспора цилиндрическая (Tetraspora cylindrica) – мак-
роскопические разрастания на камнях и фрагмент колонии под 
микроскопом.

Таблица 1
Содержание тяжелых металлов в водной среде оз. Б. Балбанты 
(мкг/дм3)

Тяжелые
металлы

Ст. 1 Ст. 2 Ст. 3 ПДКрбхз. ПДКсанит.-токс.

Fe 500 560 490 100 300

Mn 7,3 8,0 9,0 10 100

Zn 19,6 6,1 0,16* 10 1000

Cu 0,9 1,3 1,6 1 1000

Cr 0,4 0,6 0,5 1 50

Ni н/о 2,2 н/о 10 100

Co н/о 0,4 н/о 10 100

Cd 0,3 0,3 0,4 0,5 1

Pb н/о н/о н/о 10 30

Примечание: * означает, что результат измерения меньше нижней границы диапа-

зона определяемого содержания; н/о означает, что данный элемент не обнаружен; 

ПДК даны по [15].
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растает от ст. 1 к ст. 2 и уменьшается к ст. 3. 
Фоновые содержания Mn в нителле в 20 раз 
выше, чем в нитчатках. Однако следует отме-
тить, что максимальные содержания Mn в 
водорослях в 1,85 раза ниже кларковых зна-
чений этого металла в растениях, равного 
7500 мг/кг [17]. Содержание Mn в водной 
среде возрастает от фоновых участков к 
загрязненным, где почти достигает ПДКрбхз. 
(табл. 1). Как было показано другими 
исследователями, больше всего марганца 
накапливают погруженные гидрофиты, 
причем как в загрязненных, так и в относи-
тельно чистых водоемах в водных растени-
ях его концент рация колебалась в пределах 
от следовых до 3180 мг/кг сухого веса 
(харовые водоросли) [6]. 

Содержание Zn в водорослях возрастает от 
фона (ст. 1) к антропогену (ст. 2), но концен-
трации этого элемента во всех пробах ниже 
рассчитанных кларков (табл. 2). Для нител-
лы, как уже отмечалось ранее для других 
металлов, содержание Zn в 3,5 раза выше, 
чем в улотриксе. Для Zn не было отмечено 
увеличения содержания в водной среде от 
фона к антропогену, но на фоновом участке 
оно оказалось выше ПДКрбхз. в 1,9 раза 
(табл. 1). Для сравнения – содержание 
цинка в нитчатой зеленой водоросли Zygne-
ma sp. в малых реках Карелии составляет 
4-14,5 мг/кг сухого веса [18], в перифитоне 
– 25,7-366,1 мг/кг [2].
Содержание Cu в улотриксе на ст. 1 и ст. 2 
почти одинаковое, затем возрастает пример-

Таблица 2
Содержание тяжелых металлов в водорослях оз. Большое 
Балбанты в сравнении с литературными данными и кларками в 
растениях (в мг/кг сухой массы)

Тяжелые
металлы

Ст.1,
Nitella opaca

Ст.1,
Ulothrix 

zonata

Ст.2, 
Ulothrix 

zonata 

Ст.3,
Tetraspora 
cylindrica

Zygnema 
sp.1

Chara 
vulgaris2*

Chara 
vulgaris2**

Кларк 
в растениях

Fe 13400±4000 4400±1200 8400±2400 5600±1600 — 15150 8299 1000

Mn 4000±1200 200±60 1600±500 970±290
2240-
13240

6749 1542 7500

Zn 71,0±14,0 21,0±4,0 55,0±11,0 360,0±70,0 110-266 28,84 42,86 500

Cu 25,0±5,0 9,6±1,9 9,0±1,8 24,0±5,0 35,8-107 17,49 15,04 200

Pb 20,0±5,0 2,3±0,6 8,2±2,1 17,0±4,0 18-60 5,24 4,36 10

Cr 11,7±2,3 8,3±1,7 7,3±1,5 15,0±3,0 10-20 3,95 10,93 250

Ni 11,0±4,0 3,3±1,2 6,8±2,4 9,0±3,0 11-20 0,64 9,01 50

Co 8,0±3,0 1,3±0,5 7,0±3,0 5,1±2,0 7-14 0,093 11,7 15

Cd 1,40±0,07 0,41±0,21 0,6±0,3 0,6±0,3 1,0-2,0 1,44 0,45 0,1

Примечание: кларки в растениях даны по [17], прочерк означает отсутствие дан-

ных; 1Малые реки Республики Карелия [18]; 2 оз. Севан [19] - 2*- сентябрь, 2**- 

август.
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но в 3 раза к ст. 3 (табл. 2). Наибольшее 
содержание этого металла отмечено в нител-
ле (ст. 1) и тетраспоре (ст. 3), что также ниже 
кларка в 8 раз. В воде изменяется содержа-
ние Cu от фона к техногенным участкам, на 
которых концентрация этого элемента пре-
вышает ПДКрбхз. 1,3 и 1,6 раз (табл. 1). По 
данным литературы среднее фоновое содер-
жание меди в гидрофитах относительно чис-
тых водоемов составляет 3,5 мг/кг сухого 
веса [6]. В загрязненных водоемах содержа-
ние меди в водных растениях намного пре-
вышает фоновые величины, причем макси-
мальные концентрации зафиксированы у 
воздушно-водных растений (136 мг/кг у 
сусака зонтичного) [6].
Содержание Pb в водорослях немного завы-
шено по сравнению с кларковыми величина-
ми, но не на всех станциях (табл. 2), при 
этом в воде этот элемент не был обнаружен. 
Содержание Pb в нителле на фоновом участ-
ке и содержание этого же элемента в тетрас-
поре на техногенном участке в 2 и 1,7 раза, 
соответственно, превышают кларковые зна-
чения. В улотриксе содержание Pb увеличи-
вается от фона к антропогену, но не превы-
шает кларковое значение. Высокое 
содержание свинца наблюдается у разных 
видов гидрофитов загрязненных водоемов. 
При средней фоновой величине содержания 
свинца в гидрофитах 2,4 мг/кг (в относи-
тельно чистых водоемах) максимальные зна-
чения отмечаются у воздушно-водных расте-
ний, в частности тростнике – 833 мг/кг 
сухого веса. Вблизи промышленных городов 
содержание свинца в растениях составляет 
6-56 мг/кг сухого веса, что в 3-20 раз превы-
шает фоновые величины [6].
Наибольшее содержание Cr (15 мг/кг) 
харак терно для водорослей техногенного 

участка (ст. 3), что в 1,8 раза превышает 
фоновые значения для улотрикса и в 1,28 
раза для нителлы (табл. 2). Эти значения 
примерно в 20 раз ниже кларка в растениях. 
В воде содержание хрома возрастает от ст. 1 
к ст. 2 и немного уменьшается к ст. 3, что 
ниже ПДКрбхз. примерно в 2 раза. 
Содержание хрома у водных растений в 
среднем составляет 0,3 мг/кг сухого веса, 
однако у гидрофитов (элодея, рдесты, рого-
листник, уруть), произрастающих вблизи 
промышленных городов, зафиксированы 
высокие концентрации хрома, в 125 раз пре-
вышающие средние фоновые значения [6].
Фоновые для улотрикса (3,3 мг/кг), для 
нителлы (11 мг/кг) и техногенные концент-
рации Ni для улотрикса (6,8 мг/кг) и тетрас-
поры (9,0 мг/кг) меньше его кларка в расте-
ниях [17]. Хотя необходимо отметить, что 
наибольшее содержание никеля, в 2-3 раза 
превышающее его фон, характерно для тех-
ногенных участков 2 и 3. В перифитоне 
малых рек Карелии, в частности в нитчатой 
зеленой водоросли Zygnema sp., содержание 
никеля колеблется от 11 до 20 мг/кг сухого 
веса, что также ниже кларка этого элемента в 
растениях [18]. Cодержание никеля в вод-
ных растениях некоторых водоемов 
Беларуси колеблется от следовых количеств 
до 41 мг/кг сухого веса (максимальное зна-
чение отмечено у частухи подорожниковой), 
что в 135 раз превышает среднее фоновое 
содержание никеля в гидрофитах [6]. 
Содержание Co в улотриксе возрастает от 
фонового участка (ст. 1) к техногенному (ст. 
2) и немного снижается к ст. 3. В нителле Co 
содержится в 6 раз больше, чем в нитчатках 
фоновых участках, что ниже кларка пример-
но в 2 раза. Для сравнения можно отметить, 
что содержание кобальта в нитчатой зеленой 
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водоросли Zygnema sp. в малых реках Каре-
лии составляет 7-14 мг/кг сухого веса [18], в 
перифитоне – 3,5-54,9 мг/кг [2]. В водной 
среде Ni и Co были обнаружены в незначи-
тельных концентрациях (2,2 и 0,4 мкг/дм3, 
соответственно) лишь на ст. 2) (табл. 1).
Резко повышено содержание Cd в водорос-
лях-макрофитах. На фоновых участках в 
улотриксе оно равно 0,41, а на техногенных 
– 0,6 мг/кг, что, соответственно, в 4 и 6 раз 
больше кларка (0,1 мг/кг). В нителле кон-
центрация Cd в 14 раз выше кларка. 
Содержание Cd в водной среде на всех стан-
циях практически одинаковое, немного воз-
растает от фона к антропогену и находится в 
пределах ПДКрбхз. Содержание кадмия в 
Zygnema sp. малых реках Карелии составляет 
1-2 мг/кг [18], в водорослях перифитона – 
0,1-3,3 мг/кг [2]. 

Заключение

Результаты исследований показали, что 
накопление большинства изученных 
ТМ как в водной среде, так и в водорос-

лях возрастает от фоновых участков к антро-
погенным. Аккумуляция элементов зависит 
от таксономической принадлежности водо-
рослей. Наибольшие концентрации ТМ 
были отмечены в талломах харовой водорос-
ли – нителлы, наименьшие – для улотрикса 
и тетраспоры. Изученные макроскопические 
виды водорослей являются хорошими высо-
кочувствительными биогеохимическими 
индикаторами состояния водной среды как 
фоновых, так и техногенных условий. 
Сравнение содержания изученных ТМ в 
водорослях с их кларковыми величинами в 
растениях показало, что концентрации Fe, 
Pb и Cd заметно выше кларков практически 
на всех станциях. Все остальные ТМ содер-
жатся в водорослях в количествах, не превы-

шающих кларковые значения. В некоторых 
пробах водорослей с фоновых участков 
отмечены повышенные содержания ТМ на 
уровне кларков и даже выше их. 
По-видимому, это связано с поступлением 
этих металлов в водную среду в результате 
выветривания коренных пород [4], а также с 
техногенным загрязнением, связанным с 
деятельностью горнорудного месторождения 
«Желанное», оказывающего воздействие на 
водные экосистемы более 50 лет. В результа-
те происходит накопление ТМ в донных 
отложениях горного озера и водоросли акку-
мулируют их в макроскопических талломах. 
Наши данные являются первыми сведения-
ми по накоплению ТМ в водорослях-макро-
фитах Приполярного Урала, исследования 
будут продолжены в дальнейшем.
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A comparative study of heavy 
metals in algae, macrophytes, 

and aquatic mountain-valley lakes in 
the Urals under anthropogenic 
influence has been carried out It is 

shown that algae can accumulate 
heavy metals from the aquatic 
environment and can serve as 
indicators of quality. Ranges of 
heavy metal accumulation in water 

and algae macrophytes have been 
made.
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