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На международном уровне для оценки рисков избыточного поступления загрязняющих веществ в
экосистемы активно используется концепция критических нагрузок, разработанная в рамках Кон-
венции о трансграничном загрязнении воздуха на большие расстояния под эгидой Европейской
экономической комиссии ООН. В обзоре рассмотрены основные принципы концепции критиче-
ских нагрузок и методы ее применения для оценки текущих рисков избыточного накопления тяже-
лых металлов (ТМ) в почвах как компонентах наземных экосистем с точки зрения экотоксикологи-
ческого воздействия (на растения, почвенные беспозвоночные и микроорганизмы). В рамках кон-
цепции критические концентрации Cd, Pb, Cu и Zn для почв впервые оцениваются с помощью
функций критических концентраций, учитывающих свойства почв (прежде всего, кислотность, со-
держание органического вещества и илистой фракции). Основное внимание уделено обоснованию
и развитию моделей оценки критических концентраций и функций преобразования, связывающих
концентрации соединений ТМ в почвах и почвенных растворах. Современные экологические рис-
ки избыточного накопления ТМ оцениваются путем сравнения с их критическими концентрация-
ми. Текущие проблемы и дальнейшие перспективы анализа современных экологических рисков на
основе концепции критических нагрузок включают снижение неопределенности оценок, совмест-
ное воздействие разных металлов при многокомпонентном загрязнении, полевую проверку про-
цессов и результатов моделирования, влияние изменений климата и землепользования.
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ВВЕДЕНИЕ

В последние десятилетия растущее загрязне-
ние окружающей среды тяжелыми металлами
(ТМ) в результате интенсивной индустриализа-
ции, урбанизации и агропроизводства сопровож-
дается их накоплением в почвах и токсичным
воздействием на растения, почвенную биоту и, в
конечном итоге, на человека [43, 50, 102]. Широ-
кое распространение подверженных негативному
антропогенному воздействию земель в Европе
[76, 101] и в мире [43] свидетельствует о глобаль-
ном характере загрязнения. Экологическая опас-
ность загрязнения почв ТМ особенно велика для
территорий, прилегающих к большим индустри-
альным комплексам [3, 6, 42, 60], мегаполисам
[26] и/или подверженных длительной сельскохо-
зяйственной обработке [52, 53], где поступление
ТМ из антропогенных источников намного пре-
вышает природное.

Антропогенное загрязнение почв относится к
числу приоритетных экологических проблем,
разрешение которых требует фундаментальных
знаний и научно-обоснованных методологиче-
ских подходов. При взаимодействии биосферы с
загрязняющими веществами почвам принадле-
жит особая роль, поскольку их буферные свой-
ства определяют не только степень изменения
самих почв под влиянием антропогенной на-
грузки, но и количество поллютантов, поступа-
ющее в другие компоненты экосистем – живые
организмы, грунтовые и поверхностные воды,
почвообразующие породы и, потенциально, в
океаны [50]. Аккумуляция поллютантов в поч-
вах сопровождается долговременным негатив-
ным воздействием на экосистемы. Проблема за-
частую усугубляется неблагоприятным сочета-
нием природных и антропогенных факторов,
приводящим к превышению токсичных для био-
ты уровней загрязняющих веществ. Возникает не-
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обходимость количественного анализа, оценки и
прогноза пределов трансформации и устойчивости
почв по отношению к поллютантам, рисков их из-
быточного накопления в почвах с учетом совокуп-
ности воздействия многих факторов с целью регу-
лирования негативного воздействия на экосисте-
мы, установления приоритетов и эффективности
ремедиации загрязненных почв.

Цель работы – проанализировать возможно-
сти, достоинства и ограничения концепции кри-
тических нагрузок для оценки современных рис-
ков избыточного накопления ТМ в почвах как
компонентах наземных экосистем на настоящем
этапе развития.

КОНЦЕПЦИЯ КРИТИЧЕСКИХ НАГРУЗОК

На международном уровне идеи постепенного
внедрения современных естественно-научных
подходов в экологическое нормирование нашла
реальное воплощение в разработке и развитии
концепции критических нагрузок в рамках Кон-
венции о трансграничном загрязнении воздуха на
большие расстояния (CLRTAP) под эгидой Евро-
пейской экономической комиссии ООН.

Критическая нагрузка – это наибольшая ско-
рость поступления загрязняющих веществ (с вы-
падениями, удобрениями и из других источни-
ков), меньше которой не будет происходить вред-
ное воздействие на здоровье человека, а также на
структуру и функции экосистемы на интересую-
щем участке в долгосрочной перспективе, соглас-
но имеющимся данным [54]. Расчет критических
нагрузок ТМ основан на балансе всех существен-
ных входящих и исходящих потоков металлов для
рассматриваемой экосистемы в состоянии устано-
вившегося равновесия [27]. Потенциальные риски
или превышения критических нагрузок при раз-
личных сценариях выбросов загрязняющих ве-
ществ могут быть использованы для разработки
стратегий сокращения выбросов, которые урав-
новешивают экологические риски и экономиче-
ские затраты [54].

Первоначально концепция была разработана
и с середины 1980-х гг. широко используется для
оценки критических нагрузок кислотообразую-
щих загрязняющих веществ (S и N), сравнения с
современной атмосферной нагрузкой и выработ-
ки стратегии сокращения выбросов поллютантов
в атмосферу [27, 29, 70, 95]. Первые подходы к
оценке критических нагрузок ТМ для наземных
[31] и водных [32] экосистем были предложены в
1990-е гг. Современное методическое руковод-
ство, разработанное в рамках СLRTAP, было при-
нято для “приоритетных металлов” Cd, Pb и Hg
[27, 38, 104]. Основное внимание этим металлам
связано с их включением в Протокол по тяжелым
металлам 1998 г. к СLRTAP, который был ратифи-

цирован 29-ю странами и вступил в силу в конце
2003 г. Внимание фокусируется не только на эко-
токсикологических рисках для наземных экоси-
стем, где атмосферные выпадения металлов яв-
ляются преобладающим внешним источником,
но и на токсикологических рисках для человека,
включая агросистемы. В агросистемах под на-
грузкой понимается внесение удобрений, навоза
(иногда осадка сточных вод) и атмосферных вы-
падений. В настоящее время перечень металлов и
металлоидов расширен до Cd, Pb, Cu, Ni, Zn, Cr,
Hg, As, Se [62, 82]. Разработка и согласование ме-
тодов расчета, создание единой базы данных и
карт критических нагрузок и их превышений
проводятся Координационным центром по воз-
действиям (Coordination Centre for Effects (CCE):
https://www.umweltbundesamt.de/en/Coordina-
tion_Centre_for_Effects) и международной про-
граммой сотрудничества по моделированию и
картографированию (International Cooperative
Programme on Modelling and Mapping of Critical
Levels and Loads and Air Pollution Effects, Risks
and Trends (ICP M&M): https://unece.org/model-
ling-and-mapping).

Развитие и применение этих научно-обосно-
ванных подходов позволили оценить долговре-
менное допустимое поступление ТМ в наземные
экосистемы Европы [34–37, 51, 81, 90, 92] и Кана-
ды [40, 67]. В нашей стране регулярную оценку
трансграничного переноса и выпадений ТМ вы-
полняет Метеорологический Синтезирующий
Центр-Восток (МСЦ-В) (http://www.msceast.org).
Однако критические нагрузки для наземных эко-
систем были оценены лишь в единичных случаях
для кислотных выпадений [1, 4, 7, 12, 19, 58] и еще
реже – для ТМ [5, 51], и никак не отразились в ре-
альной практике нормирования.

ОЦЕНКА СОВРЕМЕННЫХ РИСКОВ 
ИЗБЫТОЧНОГО НАКОПЛЕНИЯ 

ТЯЖЕЛЫХ МЕТАЛЛОВ В ПОЧВАХ
Рассмотренный выше подход к анализу рисков

путем сравнения с критическими нагрузками, от-
ражающими допустимые скорости поступления
загрязняющих веществ в наземные экосистемы,
предназначен для превентивной оценки рисков,
связанных с будущими поступлениями поллю-
тантов. Однако он не позволяет проводить оцен-
ку современных рисков избыточного содержания
ТМ в почвах в результате накопленного загрязне-
ния [62]. Эта задача решается путем сравнения с
пороговыми значениями (критическими концен-
трациями или стандартами качества окружающей
среды). Критическими считаются такие концен-
трации ТМ в почвах и/или почвенных растворах,
которые не оказывают заметное неблагоприятное
воздействие на растения и почвенную биоту [35,
37]. Критическое (пороговое) воздействие соответ-
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ствует договорному значению вероятности наблю-
дения негативных биологических эффектов или,
другими словами, условно допустимому риску.

Ключевые этапы оценки современных рисков
избыточного накопления ТМ включают: 1) выбор
реципиентов; 2) определение критических кон-
центраций ТМ для растений, микроорганизмов и
беспозвоночных в почвах; 3) нахождение функ-
ций преобразования, описывающих связи раз-
личных форм ТМ в твердой и жидкой фазах почв
в зависимости от их свойств [35, 37].

Выбор реципиентов. Озабоченность по поводу
поступления металлов в наземные экосистемы
связана с: 1 – экотоксикологическим воздействи-
ем на почвенные организмы и растения и на вод-
ные организмы из-за стока в поверхностные во-
ды; 2 – поглощением животными через пищевые
цепи, что может иметь последствия для здоровья
животных и человека [35, 37]. Воздействие на
почвенные организмы, включая микроорганиз-
мы и беспозвоночные, такие как нематоды и дож-
девые черви, приводит к уменьшению видового
разнообразия, численности и биомассы [20]. Воз-
действие на сосудистые растения проявляется в
токсических (замедление развития и роста корней
и побегов), физиологических (повышение концен-
трации крахмала и общего сахара, снижение содер-
жания питательных веществ в листовых тканях) и
биохимических (снижение активности ферментов)
[17, 18, 23, 80] симптомах. Воздействие на гидро-
бионты, включая водоросли, ракообразных и
рыб, включает воздействие на функцию дыха-
ния, нервную систему, а также скорость роста и
воспроизводства. Основанные на этих воздей-
ствиях стандарты качества окружающей среды
или критические пределы для металлов в почвах
и поверхностных водах используются в процес-
се оценки экологических рисков [35].

Помимо прямого воздействия на почвенные
организмы, металлы могут передаваться через пи-
щевые цепи, оказывая негативное воздействие на
животных и людей (вторичное отравление). На-
копление ТМ в пищевых цепях особенно важно
для Cd и Hg и, в меньшей степени, для Pb, био-
логические функции которых в наземных орга-
низмах неизвестны [35]. В некоторых странах
также существует озабоченность по поводу из-
быточного поступления Cd, Cu и Zn в сельско-
хозяйственные культуры [52, 53]. Избыток этих
металлов может привести к снижению урожай-
ности сельскохозяйственных культур и качества
пищевых продуктов [35].

В целом широкий выбор реципиентов обу-
словлен целями защиты окружающей среды и по-
тому имеет политический аспект. Выбор перво-
очередных реципиентов и определение приори-
тетных путей воздействия может происходить
априори на основе таких факторов, как земле-

пользование и социально-политические сообра-
жения [62]. Представленный обзор ограничен ис-
ключительно почвами как компонентами назем-
ных экосистем, а критические концентрации ТМ
обосновываются в зависимости от соотношения
прямых и косвенных воздействий на такие реци-
пиенты, как растения, почвенные микроорганиз-
мы и беспозвоночные.

Выбор пороговых или критических концентраций,
гарантирующих защиту наиболее чувствительных
компонентов экосистем, представляет исключи-
тельно важную и сложную задачу. Такие концен-
трации, установленные в лабораторных исследо-
ваниях растений и почвенных организмов, харак-
теризуются широким диапазоном в зависимости
от вида организмов-реципиентов и типа биогеохи-
мических процессов (табл. 1).

В качестве идеальных пороговых значений кон-
центраций воздействия поллютанта в экотоксико-
логии часто используются концентрации, не вызы-
вающие наблюдаемого эффекта (No Observed Effect
Concentrations, NOECs), вызывающие минималь-
ный наблюдаемый эффект (Lowest Observed Effect
Concentrations, LOECs) или максимально допусти-
мые концентрации токсиканта (maximum acceptable
toxicant concentration, MATC) – средние геометри-
ческие между NOEC и LOEC. К этим критериям
количественно близки, как правило, более на-
дежно экспериментально определяемые токсико-
логические показатели ЕС5 и EC10 (или вычисляе-
мые из наиболее надежно определяемой величи-
ны EC50), где концентрация эффекта ЕСX – это
концентрация поллютанта, при которой эффект
негативного воздействия наблюдается в x% слу-
чаев по сравнению с контрольной группой изме-
рений. Договорные показатели ЕС5 и EC10 все ча-
ще стали использоваться в качестве пороговых
значений концентраций воздействия поллютан-
та, вызывающих минимальную долю негативного
эффекта [109]; на английском они также образно
называются суррогатными NOEC.

Следует отметить, что большинство принятых
в нормировании пределов в основном связано с
валовым содержанием металлов в органогенных
или минеральных слоях почв [8, 17, 103]. Кроме
того, эти пределы по-прежнему часто выражают-
ся как единое значение для почв или рассчитыва-
ются как средневзвешенное для почвенных ком-
понентов, не основанное на экотоксикологиче-
ских оценках [35].

Применение единого значения валового со-
держания металлов в почвах не соответствует тре-
бованиям корректной индикации возможных не-
гативных воздействий и вызывает справедливую
критику [2, 10, 15, 35, 37, 93]. Действительно, ис-
пользование единой концентрации металлов в
качестве критического предела для экотоксико-
логического воздействия на почвенные организ-
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мы не учитывает наблюдаемые различия в ток-
сичности металлов в почвах разного состава [94].
В настоящее время большинство ученых убежде-
но, что различия токсичности для многих орга-
низмов обусловлены поглощением металлов из
почвенного раствора [83]. Только растворимая и
мобильная фракция может вымываться или по-
глощаться растениями и попадать в пищевую це-
почку [84]. Растворимость, подвижность и биодо-
ступность металлов зависят от множества поч-
венных, микробных и растительных факторов, а
также от свойств самих металлов. Такие свойства
почв, как рН, емкость катионного обмена, содер-
жание органического вещества и илистых частиц
значительно влияют на биодоступность и токсич-
ность металлов для биоты [13, 37, 48, 94, 108].

Обоснование и развитие моделей оценки крити-
ческих концентраций. В основе оценок риска за-
грязнения наземных экосистем ТМ лежит пред-
ставление об опасности их накопления в живых
организмах, об их непосредственном поступле-

нии в почвенную биоту и в растительность при
корневом поглощении и о дальнейшем влиянии
на животных по цепям питания. При этом опре-
деляющими оказываются процессы, протекаю-
щие на границе живого организма с водой [9, 71],
а концептуальные основы химической модели
токсичности совпадают для водных и наземных
(почвенных) экосистем. Вначале считалось, что
среди подвижных форм ТМ концентрация сво-
бодных ионов ТМ, или их химическая активность
в почвенном растворе наилучшим образом корре-
лирует с их поглощением растительностью и функ-
ционированием микроорганизмов [25, 79] и, как
следствие, в целом определяет токсическое воз-
действие на экосистемы.

Активность ТМ может и не являться оптималь-
ным химическим показателем их токсического
воздействия; так, например, биологический от-
клик гидробионтов лучше коррелирует с накоп-
лением ТМ в отдельных органах, чем с концен-
трацией свободных ионов ТМ в окружающей во-

Таблица 1. Критические концентрации тяжелых металлов, найденные в ранних экотоксикологических исследо-
ваниях, мг/кг

* мг/л; ** полевые эксперименты с подстилкой, минеральной частью почвы, торфом; *** L – ил, H – органическое вещество, %.

Индикатор (среда) Cd Cu Ni Pb Zn Ссылка

Среднее содержание в почвах 0.35 30 50 19 70 [49]
Критические/экотоксилогические концентрации

Растения (почва) 3–5 60–125 100 50–400 70–400 [55]
Растения (раствор*) 0.01–0.11 0.02–0.1 – 0.1–0.21 0.1–1.0 [103]
Разложение и аккумуляция 
опада**

1.1–885 41.4–1400 640–1300 255.6–8500 282–25750 [17]

Минерализация углерода** 1.1–600 25–1400 6.6–1200 78–11872 71–2000 [17]
Трансформация азота** 2–200 15–1445 2–50 200–8000 30–26000 [17]
Ферментативная активность** 1.56 25–1900 1200 78–1700 71–1900 [17]
Ферментативная активность 3–>100 – – 700–>1000 300–>10000 [8]
Биомасса микроорганизмов** 4.7–1120 15–61139 6.6–1900 22–21320 139–75826 [17]
Биомасса микроорганизмов 
(подстилка)

19–1120 71–2600 1900 260–7562 300–41100 [103]

Почвенные беспозвоночные:
подстилка – 657–2509 – 132–230 1165–3585 [103]
минеральная часть 26–885 78–2500 – 34–4800 171–25750

Почвенные беспозвоночные 10–50 <100 – 100–200 <500 [20]
Почвенные организмы (под-
стилка)

1.7 – – 320 110 [107]

Предельно допустимые концентрации
Валовое содержание в почве 3–3.5 50–100 30–50 50–100 150–300 [55]

0.4 + 0.007 × 
× (L + 3H)***

15 + 0.6 ×
× L + H)***

– 50 + L + H*** 50 + 1.5 ×
× (2L + H)***

[32]

Концентрация в почвенном рас-
творе*

0.02 0.02 – 0.1 0.2 [32]

Подвижные металлы в почве 3.0 4.0 23.0 [11]
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де [25]. Стало ясно, что необходимо учитывать
химические взаимодействия ТМ непосредствен-
но с биомолекулами органов-мишеней организ-
ма, рассматриваемых как ансамбль отдельных по-
зиций, к которым металлы могут присоединяться
[56, 77]. Химическая модель связывания ионов ТМ
с биомолекулами [39, 91, 96] является одним из
наиболее продвинутых инструментов анализа ток-
сичности ТМ. Она позволяет одновременно учи-
тывать, как комплексообразование ТМ с абиотиче-
скими лигандами (растворенным органическим
веществом, карбонатами, хлоридами, сульфидами
и т. д.), так и конкуренцию между свободными ка-
тионами токсичных ТМ и всегда присутствующи-
ми в поверхностных и почвенных водах другими
катионами (Ca2+, Mg2+, H+, K+, Na+ и т. д.) за свя-
зывание с биотическими лигандами. Свободные
ионы ТМ сначала взаимодействуют с физиологи-
чески активными зонами биомембран (например,
в ионных каналах, транслоказах), затем обычно,
хотя и необязательно, проникают в живой орга-
низм. Поглощение токсичных ТМ и конкурент-
ное ингибирование проникновения необходи-
мых организму катионов в основном и определя-
ют токсическое действие ТМ [72, 91].

Ключевые публикации [39, 78, 88] заложили
концептуальные и технические основы процесс-
ориентированного моделирования биотического
лиганда и продемонстрировали полезность этой
модели в прогнозировании острой токсичности
ТМ для гидробионтов. Хотя эти статьи основыва-
лись на предположении о кратковременной на-
грузке ТМ на биотический лиганд как ключевом
факторе, вызывающем долговременную токсич-
ность, они показали, что нагрузку ТМ проще не
измерять, а для целей создания модели ее можно
оценить, решая обратную задачу из эксперимен-
тальных данных о токсичности. По сравнению с
количеством моделей, лежащих в этом русле и
разработанных позднее, существует относитель-
но немного исследований, в которых были бы
определены физиологические механизмы факти-
ческого накопления ТМ в биотическом лиганде.
Переход к такому моделированию взаимосвязи
нагрузки на биотический лиганд и токсичности
окружающей среды, по сути, поддерживает толь-
ко концептуальную механистическую основу, что
теоретическая критическая нагрузка ТМ на ли-
ганд вызывает критический уровень токсично-
сти. Такой подход возник частично по соображе-
ниям целесообразности, связанным с трудоемко-
стью, технической сложностью и дороговизной
экспериментальных измерений нагрузок ТМ, а
частично обусловлен тем, что во многих случаях
подобные измерения просто практически невоз-
можно провести. Даже при измерении концен-
трации ТМ в ткани или органе концентрация ТМ
в месте токсического действия, скорее всего, не
является единственным измеряемым накоплени-

ем; вместо этого обычно предполагается, что из-
меренная концентрация в ткани или органе про-
порциональна неизмеримой в настоящее время
концентрации в месте воздействия. Для боль-
шинства ТМ механизмы хронической токсично-
сти и, следовательно, биотические лиганды-ми-
шени все еще остаются плохо изученными [68].

Именно адекватность сделанных упрощений
как химической, так и, особенно, биологической
подмоделей (рассмотрение чрезвычайно слож-
ных живых систем – отдельных организмов и со-
обществ – как “математической конструкции”,
описываемой теми же закономерностями, что и
обычный молекулярный лиганд) привели к не-
плохой аппроксимации наблюдаемых связей и, в
конечном итоге, к признанию моделей биотиче-
ского лиганда. При таком подходе, естественно,
биотический лиганд рассматривается как эффек-
тивный параметр/оператор модели, а химическая
нагрузка – как эффективная переменная, то есть
это не реальные, непосредственно измеряемые ве-
личины, а величины, которые надо оценивать на
основе наблюдаемых эффектов. Отклик биологиче-
ской системы (токсическое действие) на внешнюю
химическую нагрузку остается единственной непо-
средственно измеряемой переменной.

В первоначальной формулировке модели (рис. 1)
биотический лиганд, несущий отрицательный за-
ряд, рассматривался как набор монодентатных по-
зиций для связывания катионов, главным образом,
для простоты рассмотрения и ввиду недостаточно-
сти экспериментальных данных для включения в
модель более сложных взаимодействий. Природа
образования комплексов полагается электростати-
ческой – связь возникает за счет притяжения
ионов с зарядами разных знаков. Законы действу-
ющих масс, связывающие между собой равновес-
ные активности исходных веществ и продуктов
реакции в химической термодинамике, в случае
связывания различных катионов с определенны-
ми позициями биотического лиганда, могут быть
записаны как

(1)

где  – константы устойчивости комплексов
катион – биотический лиганд,  и  –
соответственно концентрации связанных на био-
тическом лиганде катионов Mi и общего числа до-

ступных для их связывания позиций, а  –
активность свободного иона в окружающей воде
(z – заряд иона). В условиях существенного вкла-
да неопределенностей, обусловленных ограни-
ченностью нашего знания, как и в расчетах, не
требующих особой точности, значения активно-
стей обычно заменяются на соответствующие
значения концентраций для реакций в растворах.
Наряду с уравнениями (1) в общую систему урав-
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нений входят аналогичные уравнения связыва-
ния катионов с другими неорганическими и орга-
ническими лигандами почвенных вод и уравнения
баланса, связывающие все реакции воедино. Под-
черкнем, что в уравнение (1) совершенно равно-
правно входят как катионы жизненно необходимых
растениям элементов питания, так и оказывающие
негативное воздействие на растения катионы ТМ: и
те, и другие просто конкурируют за одни и те же
позиции связывания.

Связывание катионов с другими органически-
ми лигандами или с трансформированным в почве
растворенным органическим веществом исходно
биологического происхождения количественно
представляет собой весьма существенную часть
общего комплексоообразоания, а сложность этого
модуля может быть сопоставима со сложностью
самой модели, он выделен на рис. 1 в отдельный
блок. Модели биотического лиганда гидробионтов
в качестве такого механистического модуля хими-
ческих равновесий использовали модели WHAM
разных поколений [99], модель NICA-Donnan [58]
и Стокгольмскую гумусовую модель [47]. Посколь-
ку концентрации растворенного органического ве-
щества в почвенных водах зачастую превышают
соответствующие концентрации в поверхностных
водах, удачный выбор модуля химических равно-
весий, настроенного на моделирование почвенных
вод, представляется не менее важным, чем при мо-
делировании водных сред.

Выше отмечалось, что концептуальной хими-
ческой мерой биологического отклика живого на
химическое воздействие токсичных ТМ является
их связывание с наиболее критичными органами
живых организмов, или соответствующие вели-
чины  для ТМ. Предполагая слабую зави-
симость общего числа доступных для связывания
позиций  от  естественно ожидать ли-

[ ]iM BL

[ ]BL ( )+ ,z
iM

нейную зависимость между концентрациями свя-
занных на биотическом лиганде и свободных ка-
тионов, но такой вывод не очевиден, ввиду слож-
ного, строго говоря, нелинейного характера
модели. Вскоре после работы [39] было показано
[30], что эта модель в широких диапазонах изме-
нения наблюдаемых активностей обусловливает
хорошую линейную аппроксимацию зависимо-
стей между химическими активностями конкури-
рующих катионов и активностью свободных
ионов ТМ, соответствующей эффекту ЕСx, на-
блюдаемому с вероятностью x (выраженной в %).
Соответственно, было показано, что константы
устойчивости конкурирующих катионов можно
оценить с помощью обычной линейной регрессии.
Введение в модель экотоксикологических показа-
телей и определенных на их основе констант устой-
чивости ТМ явным образом отражает биологиче-
скую составляющую модели биотического лиганда.

Работа [30] спровоцировала лавинообразный
рост интереса к модели и относительно простых
однофакторных экспериментальных определе-
ний эффективных констант устойчивости для
многих ТМ, разных видов организмов, химиче-
ского состава соединений исследованных вод.
Как результат такого развития исследований и
наполнения модели фактическим содержанием
(константами), модель из чисто теоретической
постепенно стала преобразовываться в рабочий
инструмент анализа вод и предсказания экологи-
ческой ситуации. Дальнейшее развитие модели
шло параллельно двумя противоположно направ-
ленными путями. С одной стороны, происходило
ее некоторое усложнение за счет включения ра-
нее не учтенных явлений. А с другой стороны, по
мере постепенного накопления в исследователь-
ских группах рабочих баз данных, связывающих
исходные измеренные концентрации и экотокси-
кологические показатели с рассчитанными ак-
тивностями, начался противоположный процесс
кардинального упрощения модели на базе до-
стигнутого нового уровня знаний.

В настоящее время модели биотического ли-
ганда включают как классические, предсказыва-
ющие острую токсичность на основе измеренных
накоплений [28, 39], так и адаптированные к дан-
ным об острой и хронической токсичности моде-
ли [73, 89], а также модели, прогнозирующие ток-
сичность с использованием гуминовой кислоты
или других поверхностей в качестве заменителей
биотических лигандов [100]. Хотя принципиаль-
ная возможность применения моделей биотиче-
ского лиганда к оценкам токсичности смесей ТМ
была понятна с самого начала исследований мо-
дели [39], практические исследования в этом на-
правлении затруднены комбинаторно большим
числом требуемых вариантов опытов. Однако в
последние годы наметился прогресс и в этом [44,
45, 69, 74].

Рис. 1. Схема модели биотического лиганда (по [39],
модифицировано).
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Высокая требовательность моделей биотиче-
ского лиганда к детальности знания входных хи-
мических параметров среды, с одной стороны,
огранивает широкое практическое использова-
ние моделей для оценок качества окружающей
среды, а с другой, делает невозможным непосред-
ственное использование уже созданных баз гео-
химических данных ввиду отсутствия ряда пара-
метров, необходимых для моделирования. Вместе
с тем постепенное накопление опыта и результа-
тов моделирования с помощью механистических
моделей биотического лиганда с неизбежностью
повлекло поиск эмпирических закономерностей
связей предсказываемой переменной с массивом
смоделированных активностей различных соеди-
нений, а не всех доступных данных, включаю-
щих концентрационные. Это привело к созда-
нию обобщенных моделей, которые могут быть
такими же простыми, как регрессия с одной пе-
ременной, например, токсичность свободных
ионов ТМ в зависимости от pH [68, 106]. Суще-
ственное преимущество такого подхода заклю-
чается в том, что исследуются только перемен-
ные, включенные в механистическую модель, то
есть происходит выбраковка переменных, кото-
рые не могут быть связаны с предсказываемой
переменной модели причинно-следственными
связями (разумеется, в рамках достаточно об-
щих концептуальных ограничений механисти-
ческой модели).

Широкое признание моделей биодоступности
ТМ в научном сообществе не всегда выражается в
их соответствующем применении регулирующи-
ми органами [68]. Модель биотического лиганда
была включена в нормативную базу для меди в
водных объектах Агентством защиты окружаю-
щей среды США [41]. В Европейском союзе стан-
дарты качества окружающей среды в соответ-
ствии с Рамочной директивой по водным ресур-
сам и оценке рисков основаны на использовании
нескольких подобных моделей, разработанных
для защиты водорослей/растений, беспозвоноч-
ных и рыб (см. [73] для Ni; [105] для Cu и Zn; и
[106] для Pb; [68]). В России, как и в ряде других
стран, законодательно утверждены категориаль-
ные нормы максимально допустимого загрязне-
ния как водных объектов, так и почв. Несмотря
на общепризнанный факт, что изменчивость
почвенных свойств непосредственно влияет на
биодоступность и токсичность ТМ в почвах, для
каждого нормируемого потенциально-опасного
металла установлено единое значение предельно
допустимой концентрации (ПДК) для всей тер-
ритории страны или ограниченный набор значе-
ний ориентировочно допустимых концентраций
(ОДК), каждое из которых характеризует широ-
кий класс почв [11]. Принятие такого упрощен-
ного подхода связано, в конечном итоге, с огра-
ниченностью имеющихся знаний о влиянии пол-

лютантов на живые организмы. В этих условиях в
экологическом регулировании более предпочти-
тельными являются сравнительно простые, осно-
ванные на моделях биодоступности, регрессион-
ные модели. По мере накопления знаний появля-
ется возможность более детальным, для наиболее
изученных свойств – непрерывным образом учи-
тывать изменчивость окружающей среды при
нормировании. Развитие рассмотренного конти-
нуального подхода имеет целью постепенный пе-
реход к нормированию в масштабе экосистемы.

Ниже представлено описание эмпирических
моделей распределения металлов между почвой и
почвенным раствором, которые связывают кон-
центрации металлов в растворе с их концентра-
циями в твердой фазе и свойствами почвы (так
называемые функции преобразования). Изложен
подход к использованию этих моделей для опре-
деления критических пределов, связанных с эко-
токсикологическим воздействием, для Cd, Pb, Cu
и Zn в почвах и почвенных растворах.

Kритические пределы концентраций металлов в
почвах, связанные с экотоксикологическим воздей-
ствием. Критические концентрации свободных
ионов металлов в почвенном растворе в принципе
могут быть оценены из критических концентра-
ций химически активных металлов с использова-
нием функций преобразования [35]. Формально
это просто эмпирические решения типа (2) (см.
ниже), но они аппроксимируют решения описан-
ных выше химических моделей для эксперимен-
тальных данных разных авторов и различных вод
при одновременном учете экотоксикологиче-
ских ограничений, и тем самым одновременно
отражают и причинно-следственный (а не толь-
ко корреляционный), и геохимический, и эко-
логический характер прогнозируемых связей.
Критические концентрации свободных ионов
металлов ([M]free; crit) были получены как функция
pH почвенного раствора в соответствии с:

(2)

Авторы [63, 64] разработали алгоритм опреде-
ления параметров функции преобразования (2),
связывающей вычисленные (соответствующие
имеющимся данным по критическим концентра-
циям ТМ для почвенных организмов и растений,
а именно NOEC, LOEC и их “суррогатам”) кри-
тические активности свободных ионов металлов
с активностями основных катионов в почвенном
растворе, влияющих на доступность ТМ. Вычис-
ленные в соответствии с описанной логикой пара-
метры уравнения для Cd и Pb приведены в табл. 2.
Отметим, что определенные таким образом вели-
чины  никоим образом не отражают рас-
четный вклад в них ионов водорода. В действи-
тельности, уравнение (2) характеризует суммар-
ный результат действия всех катионов, включая

[ ] = α + γ;lg .free crit crit critM pH

[ ];free critM
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H+; вклад же собственно H+ составляет лишь не-
которую поправку к суммарному эффекту. Легко
измеряемая переменная pH является только удоб-
ной мерой, агрегирующей действие всех катионов
раствора. По знаку коэффициента  суммарный
результат можно также назвать защитным эффек-
том, обусловленным, наряду с H+, основными ка-
тионами (Ca2+, Mg2+, K+, Na+).

Эти критически важные функции свободных
ионов металлов в растворе основаны на: (а) набо-
рах данных по токсичности NOEC или EC10 для
основных организмов в почвах, включая инфор-
мацию о свойствах почв, влияющих на биодо-
ступность, (б) функциях преобразования, описы-
вающих связи между концентрацией свободных
ионов металлов в растворе и содержанием хими-
чески активного металла в твердой фазе почв
(предполагается, что оно равно содержанию до-
бавленного металла в токсикологических опы-
тах), и (в) статистических подходах для нахожде-
ния предельных функций и уровня защиты 95%
[35]. Набор данных, взятых из отчетов по проек-
там оценки рисков в Европейском Союзе для ТМ,
включал (а) редуцентов (микроорганизмы или
связанные с ними почвенные процессы, напри-
мер, ферментативная активность), (б) консумен-
тов, таких как беспозвоночные (дождевые черви
и членистоногие) и (в) первичных продуцентов, в
частности растения. Более подробная информа-
ция приведена в [35, 37, 64].

Критические общие концентрации металлов в
почвенном растворе, исходя из критических кон-
центраций свободных ионов металлов, должны
определяться как сумма концентраций (а) свобод-
ных ионов металлов [Mfree], (б) растворенных неор-
ганических комплексов [MDIC], таких как MOH+,

α ,crit

 MCl+ и (в) металлов [MDOM], связанных с
растворенным органическим веществом [DOM], а
именно:

(3)

где [M]tot – общая концентрация металла (моль/м3),
[M]DOM – концентрация металла, связанного с
растворенным органическим веществом (моль/кг
DOM), а [DOM] – концентрация растворенного
органического вещества (кг/м3). Предполагая уста-
новление химического равновесия, можно рассчи-
тать распределение металлов по фракциям. Учиты-
вая активность свободных ионов металлов, кон-
центрации их других соединений можно оценить
с помощью равновесной геохимической модели.
Для этой цели часто используются модели семей-
ства WHAM [97, 99]. В расчетах учитывается зави-
симость связывания металла с DOM от pH и кон-
курентные эффекты, обусловленные катионами
Mg, Al, Ca и Fe [98].

Критические концентрации химически актив-
ных (потенциально доступных) металлов в почвах,
связанные с экотоксикологическим воздействи-
ем на почвенные организмы и растения, были по-
лучены в лабораторных экспериментах на основе
NOEC добавленных металлов [64]. Предполага-
ется, что эти концентрации равны концентраци-
ям химически активных металлов в почвах, кото-
рые потенциально доступны для обмена с поч-
венным раствором (рис. 2). В эту фракцию не
входят металлы, которые включены в кристалли-
ческие решетки минералов и непосредственно не
доступны для растворения. Химически активная
фракция в почвах часто определяется экстракци-
ей 0.43 М раствором HNO3 [46]. Влияние почвен-
ных свойств, определяющих биодоступность и
токсичность металлов, было учтено путем соот-
несения критических значений с pH почвенных
растворов и содержанием органического веще-
ства в почвах [64, 37]:

(4)

где Mre, crit – критическая концентрация химиче-
ски активного металла в почве (мг/кг); pH – pH
почвенного раствора, а SOM – содержание орга-
нического вещества в почве (%). Значения для b0,
b1 и b2, приведены в табл. 3. Результаты основаны
на тех же наборах данных, что и для критических
концентраций свободных ионов металлов.

Критические валовые концентрации металлов,
которые важны для регулирующих органов, могут
быть получены с помощью функций преобразо-
вания на основе концентраций химически актив-
ных металлов согласно [35, 86]:

(5)

+
3MHCO ,

[ ] [ ] [ ] [ ] [ ]= + + × ,tot free DIC DOMM M M M DOM

= + +, 0 1 2lg lg ,re critM b b pH b SOM

= + +
+ +

, 0 1 ,

2 3

lg lg
lg lg ,

tot crit re critM c c M
c SOM c clay

Таблица 2. Значения коэффициентов  и  (моль/л)
в уравнении (2) для расчета критических концентраций
свободных ионов металлов в почвенных растворах
(по [35])

Металл

Cd 0.32 6.34
Pb 1.23 2.05

αcrit γcrit

αcrit γcrit

Таблица 3. Значения коэффициентов b0–b2 в уравне-
нии (4) для расчета критических концентраций хими-
чески активных (потенциально доступных) Cd и Pb
(Mre, crit, мг/кг) как функции почвенных свойств (по
[35, 37])

Металл b0 b1 b2

Cd 2.27 0.33 1.00
Pb 0.58 0.11 0.11
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где Mtot, crit – критическая общая (добавленная)
концентрация металла в почве (мг/кг), clay – со-
держание ила (%); а значения c0–c3 приведены в
табл. 4. Регрессионные уравнения основаны на
голландском наборе данных, содержащем 630 об-
разцов, которые охватывают широкий круг почв,
различающихся по своим свойствам, в том числе
по содержанию органического вещества и ила, и
включают как фоновые, так и загрязненные поч-
вы. Во всех образцах были определены металлы,
экстрагированные как 0.43 М HNO3, так и царской
водкой [35, 86]. Разумеется, в связи с широким раз-
нообразием почв в зависимости от различных гео-
химических и биоклиматических условий, функ-

ции преобразования должны быть предварительно
проверены для учета региональных особенностей в
случае необходимости.

ПРОБЛЕМЫ И ПЕРСПЕКТИВЫ

Ключевыми в контроле поведения ТМ, вклю-
чая их воздействие на реципиенты, являются про-
цессы мобилизации и связывания, возможности ко-
личественных оценок которых варьируют. Ос-
новные процессы связывания ТМ в почвах –
комплексообразование, сорбция, ионный обмен
и осаждение – достаточно хорошо изучены в лабо-
раторных условиях. Однако трудности в изучении

Рис. 2. Распределение общего пула тяжелых металлов в почвах: легкодоступная фракция (свободные ионы металлов,
комплексы с растворенным органическим веществом), химически активная фракция (осадки, металлы, сорбирован-
ные илом и органическим веществом, аморфные оксиды металлов, карбонаты, металл-органические комплексы) и
инертная фракция (встроенные в кристаллическую решетку, сульфидные минералы, кристаллические оксиды метал-
лов). Размер различных фракций и интенсивность наиболее важных почвенных процессов варьируют в зависимости
от металла и условий окружающей среды (по [85], модифицировано).

Биота

Инертная фракция

Растения, микроорганизмы,
беспозвоночные 

Легкодоступная фракция 
Миграция/ 
вымывание

Почвенный
раствор 

выветривание/ 
фиксация

растворение/осаждение, 
десорбция/адсорбция, 
восстановление/окисление, 
микробные процессы

Химически 
активная фракция 

поглощение

Твердая
фаза почв

Таблица 4. Значения коэффициентов с0–с3 в уравнении (5), связывающем валовое содержание Cd и Pb
(Mtot, crit, мг/кг) с содержанием их химически активных (потенциально доступных) соединений (Mre, crit),

почвенного органического вещества (SOM, %) и ила (clay), квадрат коэффициента детерминации  и
среднеквадратичная ошибка (se(Y)) (по [35, 86])

Металл c0 c1 c2 c3 se(Y)

Cd 0.028 0.877 0.009 0.081 0.96 0.10
Pb 0.323 0.810 0.035 0.136 0.92 0.13

( )2
adjR

2
adjR
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распределения ТМ между твердой фазой почв и
почвенным раствором сохраняются при реальных
соотношениях почва : раствор в полевых условиях.
К последним, в частности, относится добавление
растворимых солей ТМ в адсорбционных и экоток-
сикологических лабораторных экспериментах, не
учитывающих долговременные процессы связыва-
ния металлов и снижения их биодоступности, ха-
рактерные для полевых условий [61, 65, 75, 87, 93].
Необходимы усилия по моделированию процесса
старения в зависимости от свойств почв и време-
ни взаимодействия [110]. Полевые исследования,
в частности, распределения металлов между поч-
вой и почвенным раствором, обладают несо-
мненным приоритетом [62].

Пространственные масштабы и разрешение. Яв-
ляясь функциями почвенных свойств, критиче-
ские концентрации заметно меняются в простран-
стве. Пространственное разрешение для оценки
критических концентраций и их превышений за-
висит от разрешения входных данных – простран-
ственной доступности свойств почв с учетом их
природной изменчивости и неопределенности
из-за отсутствия данных. Данные по TМ имеют
разрешение, варьирующее от местного до регио-
нального и континентального [62].

В перспективе пространственные масштабы
оценки критических концентраций и их превы-
шений должны зависеть от характера решаемой
проблемы загрязнения. По мере сокращения ат-
мосферных выбросов крупными промышленны-
ми источниками загрязнения возникнет необхо-
димость иметь дело с прямым поступлением пол-
лютантов с удобрениями, навозом и твердыми
биологическими веществами, а также с диффуз-
ными атмосферными источниками, такими как
выбросы транспортных средств [35, 62]. Более
точное пространственное разрешение критиче-
ских концентраций может стать важным в ло-
кальных масштабах; например, рассеивание цин-
ка в результате износа шин в пределах 10–100 м от
автомагистралей может потребовать крупномас-
штабного картографирования. Однако преиму-
щества более точного разрешения необходимо
сопоставить с вероятными более высокими затра-
тами на мониторинг [62].

Большая часть неопределенности оценок со-
временных рисков избыточного накопления ТМ
с точки зрения экотоксикологического воздей-
ствия проистекает из неопределенности исполь-
зуемых критических концентраций, на которую,
в свою очередь, влияют неопределенности функ-
ций критических концентраций [34, 82]. Крити-
ческие концентрации Cr, As и Se основаны на
очень небольшом числе источников и поэтому
весьма неопределенны. Для более надежных
оценок критических нагрузок этих элементов
необходим тщательный анализ существующих

экотоксикологических данных [82]. Неопреде-
ленность критических концентраций в значи-
тельной степени зависит от неопределенности
функций преобразования, связывающих метал-
лы в твердой фазе почв с металлами в почвенных
растворах, и от свойств почв, влияющих на эту
связь (в частности, pH и содержания органиче-
ского вещества) [34].

Отдельного внимания требует проблема оценки
экологических рисков при многокомпонентном за-
грязнении. В реальных условиях многокомпонент-
ного загрязнения возникает необходимость учета
различных синергических эффектов: комбиниро-
ванного (одновременное или последовательное
действие нескольких веществ при одном и том же
пути поступления), комплексного (поступления
одного вредного вещества в организм различными
путями и с различными средами — с воздухом, во-
дой, пищей, через кожные покровы) и сочетанного
воздействия всего многообразия физических, хи-
мических и биологических факторов. В этих случа-
ях измерение токсической нагрузки – сложная
проблема, не имеющая однозначного решения [45,
48, 74]. Решение проблемы оценки отклика экоси-
стемы на совместное воздействие стрессовых фак-
торов в условиях многокомпонентного загрязне-
ния требует дальнейших исследований.

В свете оценки экологических рисков особую
актуальность приобретает анализ возможного
влияния изменения климата на мобильность, био-
логическую доступность и токсичность ТМ. Про-
явление такого влияния вполне ожидаемо в Арк-
тике, подверженной в настоящее время наиболее
быстрой трансформации. К российскому сектору
относится не менее трети площади циркумполяр-
ной Арктики; суша арктической зоны занимает
18% территории страны [14]. Многие аспекты
функционирования природных экосистем в высо-
ких широтах чувствительны к изменениям клима-
та. Основными механизмами, с помощью которых
изменение климата влияет на экологические риски
загрязнения почвы, являются вероятные измене-
ния экотоксикологического воздействия загряз-
няющих веществ и трансформация путей их пере-
носа, связанных с изменениями количества осад-
ков, поверхностного стока, испарения [21, 57].
Кроме этого, изменение климата вызывает транс-
формацию почвенных условий – температуры,
влажности, pH, окислительно-восстановительного
потенциала, содержания органического вещества,
азота, фосфора, минеральных фракций, микро-
биологической активности, приводящих к измене-
нию процессов связывания/высвобождения, окис-
ления/восстановления и состава соединений ТМ
в почвах [21]. Так, современный климат Арктики
определяет медленное разложение органического
вещества, что приводит к его аккумуляции вместе
со связанными элементами, несмотря на низкое
поступление. Потепление климата с быстро нарас-
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тающей температурой в высоких широтах [16] мо-
жет ускорить круговорот углерода и других элемен-
тов, особенно в почвах, что может сопровождаться
первоначальным высвобождением ТМ [24].

Изменение климата может изменить водный
режим, типы растительности и вызвать изменения
в землепользовании. Изменения количества удоб-
рений и твердых биологических веществ, вноси-
мых на сельскохозяйственные угодья, скорость и
степень индустриализации и урбанизации, есте-
ственные сукцессии растительности также могут
повлиять на поведение ТМ [62]. Традиционно воз-
действия атмосферного загрязнения и климата
рассматривались по отдельности. Однако совмест-
ное воздействие может значительно отличаться от
суммы отдельных воздействий [22, 33].

ЗАКЛЮЧЕНИЕ
Обзор приведенных работ показывает, что кри-

тические концентрации ТМ в почвах и почвенных
растворах, связанные с экотоксикологическими
эффектами, следует определять как функцию ос-
новных свойств почв и почвенных растворов. Воз-
действие на микроорганизмы, растения и, в значи-
тельной степени, на беспозвоночных происходит
через почвенный раствор [83]. В соответствии с
принципами модели активности свободных ионов
[25, 71] и модели биотического лиганда [39, 96], по-
глощение ТМ, вызывающее токсический эффект,
можно рассматривать как происходящее при вза-
имодействии свободных ионов металлов в почвен-
ном растворе с организмом. Степень этого взаимо-
действия и, следовательно, степень токсического
воздействия данной концентрации свободных
ионов металлов, будет также зависеть от концен-
траций других катионов раствора, которые конку-
рируют с токсичным металлом за связывание с ор-
ганизмом. Таким образом, основой оценки эколо-
гических рисков служит подход к установлению
критических пределов для свободных ионов метал-
лов. В частности, pH-зависимая функция критиче-
ских значений активности свободных ионов метал-
лов является подходящим инструментом для опи-
сания воздействия Cd, Pb, Cu и Zn [35, 37, 64].
Наиболее важными переменными функций преоб-
разования для расчета критических значений ТМ в
почвах являются pH, содержание органического
вещества и ила [35, 86]. Поскольку эти свойства
сильно различаются в зависимости от типа почв,
диапазон критических концентраций металлов
может быть большим [37]. Уменьшение неопре-
деленностей в функциях критических концентра-
ций металлов является важнейшим направлением
дальнейших исследований. Полевая проверка по-
лученных оценок относится к неоспоримым прио-
ритетам [62].

Новый вызов представляет совместное воз-
действие антропогенного загрязнения и других

изменений окружающей среды, таких как изме-
нения климата. Процессы, определяющие пове-
дение ТМ в экосистемах, подвержены влиянию
климатических изменений, что, в свою очередь,
влияет на уровень их интегрального воздействия.
Эта фундаментальная задача почвоведения и эко-
логии к настоящему времени практически не ис-
следована, хотя актуальность и практическая по-
требность понимания климатических эффектов
для обеспечения безопасности почвы и рацио-
нального природопользования не вызывает со-
мнений [66]. В связи с этим исследования устой-
чивости почв к ТМ, рисков их избыточного на-
копления в наземных экосистемах, приоритетов
для восстановления техногенных территорий и
реакции на климатические изменения имеют не-
оспоримое фундаментальное и прикладное зна-
чение.
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At the international level, the concept of critical loads developed within the framework of the Convention on
Long-Range Transboundary Air Pollution under the auspices of the United Nations Economic Commission
for Europe is actively used to assess the risks of excessive inputs of pollutants into ecosystems. The review con-
siders the main principles of the concept of critical loads and methods of its application for assessing the cur-
rent risks of excessive accumulation of heavy metals (HMs) in soils as components of terrestrial ecosystems
from the point of view of ecotoxicological effects (on plants, soil invertebrates, and microorganisms). Within
the framework of the concept, the critical concentrations of Cd, Pb, Cu, and Zn for soils were first estimated
using the functions of critical concentrations taking into account the properties of soils (first of all, acidity,
content of organic matter and clay fraction). The main attention is paid to the rationale and development of
models for assessing the critical concentrations and transfer functions that bind the concentrations of HM
compounds in soils and soil solutions. Current environmental risks of excessive accumulation of HMs are as-
sessed by comparing them with their critical concentrations. Present challenges and future prospects for an-
alyzing current environmental risks based on the concept of critical loads include reducing the uncertainty of
estimates, the combined effect of different metals in multicomponent pollution, field validation of processes
and modeling results, the impact of climate change and land use.

Keywords: environmental risks, critical limit functions, bioavailability, ecotoxicity, biotic ligand models
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