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Обобщен и критически рассмотрен литературный материал по фазо-
вым, физико-химическим и химическим формам следовых элементов (мик-
роэлементов) в абиотических фазах природных водных сред — атмосфере,
поверхностном микрослое воды, природных водах, взвешенных и коллоид-
ных частицах, донных осадках и поровых водах, а также по механизмам
взаимопревращений этих форм. Рассмотрены пути и причины поглощения
и удаления следовых элементов через поверхности раздела этих фаз и при
эстуарном смешении. Показано, что в фазах всех типов природных вод
(океанских, морских, речных, эстуарных, озерных и болотных) форма сле-
довых элементов играет решающую роль в их переносе, биодоступности и
биогеохимических циклах.
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I. ВВЕДЕНИЕ

Во многих промышленно развитых странах в настоящее время сте-
пень загрязнения отдельных внутренних водоемов и районов прибреж-
ных морских вод химическими веществами антропогенного происхож-
дения превышает экологически безопасный уровень. При этом особую
опасность, наряду с хлорорганическими соединениями и нефтью, пред-
ставляют токсичные Hg, Pb, Cd, As, Cu, Se и другие элементы, имеющие
концентрацию в природных водах (ПВ) менее 1 мг/кг (lppm). Их на-
зывают следовыми элементами (СЭ). В это число не входят биогенные
и радиоактивные элементы, а также растворенные газы.

Определение таких чрезвычайно низких концентраций СЭ в природ-
ных водных средах представляет собой весьма трудную аналитическую
задачу. Положение значительно осложняется тем, что на любой стадии
анализа, особенно при отборе и предварительной обработке проб, очень
легко внести в них загрязнение из пробоотборника, воздуха, реактивов,
посуды и других источников. Это особенно важно для океанских вод, в
которых концентрации многих СЭ на несколько порядков ниже, чем в
поверхностных водах, и могут составлять единицы нг/кг (ppt). По мере
исключения перечисленных причин загрязнения проб при анализе и
повышения чувствительности и избирательности аналитических методов
определения СЭ измеряемое содержание их в ПВ за последнее десяти-
летие постоянно снижалось, в том числе для океанских вод на порядки
величин, несмотря на постоянно возрастающее антропогенное поступле-
ние СЭ в ПВ. Эта тенденция, однако, за последние годы резко замедли-
лась, и установленные к настоящему времени концентрации многих СЭ,
даже в океанских водах [1, 2], можно считать в достаточной степени
достоверными. Они будут приведены ниже в соответствующих разделах.
Основную же часть данных о содержании СЭ в морских водах, опубли-
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кованных до 1975 г. [1], а в речных водах, вероятно, до 1973 г., следует
отвергнуть.

Общее содержание СЭ в водных средах однако еще не отражает ис-
тинную степень загрязненности последних. Проведенные в разных
странах исследования причин многочисленных случаев отравления гид-
робионтов следовыми элементами уже много лет назад позволили сде-
лать важный вывод, что биодоступность и токсичность СЭ очень сильно
зависят от форм их существования. Накопленный к настоящему време-
ни материал позволяет также утверждать, что формы СЭ играют решаю-
щую роль в их переносе и биогеохимическом цикле. Поэтому знание
форм существования СЭ в водных средах приобрело первостепенное зна-
чение.

Для изучения форм СЭ в ПВ применяют два основных подхода. Пер-
вый из них является теоретическим и включает расчет равновесных
концентраций всех растворенных форм с помощью математических мо-
делей, основанных на использовании экспериментально найденных
концентраций СЭ и лигандов, а также опубликованных величин констант
стабильности связей СЭ-лиганд. Химическое моделирование охватывает
в настоящее время все возможные конкурентные равновесия; для термо-
динамических расчетов применяют компьютерные программы. Точность
компьютерного моделирования, однако, сильно снижается вследствие
неоднозначности опубликованных данных по константам стабильности
и коэффициентам активности. Кроме того, в расчет, как правило, не
включают многие параметры, влияющие на формы СЭ, ввиду отсутствия
для большинства из них качественных и количественных данных о рН,
редокс-потенциале, природе подавляющего числа органических лиган-
дов, о коллоидных частицах и адсорбции на них, о межфазных реакциях
осаждения, растворения и сорбции, о биологических и физических про-
цессах и др. Эти факторы, а также отсутствие информации о неравно-
весных условиях, существующих во многих ПВ, делают результаты,
полученные расчетными методами, весьма сомнительными. Достижения
в области химического моделирования изложены в работах [3—6].

Другой подход к изучению форм СЭ является аналитическим. Все
экспериментально найденные формы СЭ в абиотических фазах природ-
ных водных сред целесообразно подразделить на три большие группы—·
фазовые, физико-химические и химические. Принадлежность к той или
иной фазовой форме определяется нахождением СЭ в основных фазах
водных сред — приводном слое атмосферы, поверхностном микрослое
(ПМС) воды, ПВ, взвешенных и коллоидных частицах, донных осадках
и поровых водах. Классификация по физико-химическим формам зави-
сит от присутствия СЭ в определенных фракциях водных сред (напри-
мер, в растворенной органической, взвешенной неорганической и сорби-
рованной фракциях), которые подразделяются или по их размеру (уста-
навливаемому, например, ультрафильтрованием и гель-фильтрацией),
или по лабильности фракции относительно используемой аналитической
техники (для этого используют, например, ионный обмен или инверсион-
ную вольтамперометрию). Химические формы могут существовать в
водных средах в виде соединений СЭ с разной степенью окисления (на-
пример, неорганические As(III) и As(V)), элементоорганических соеди-
нений (например, MeHgCl и Bu2SnMe2) или комплексов (например,
витамин В12). По этой классификации химические формы СЭ являются
частью их физико-химических форм; количество СЭ в этих формах в
сумме дает общее содержание СЭ в каждой фазе природных водных
сред.

Распределение СЭ и их форм между перечисленными выше фазами
водных сред происходит по очень сложным путям в результате протека-
ния различных химических, физико-химических, физических и биологи-
ческих процессов, механизмы которых до сих пор мало понятны. Имею-
щиеся химические данные и феноменологические модели не позволяют
предсказать распределение СЭ, а тем более их форм, между различны-
ми фазами водных сред, которые представляют собой весьма сложные
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системы, обладающие обычно переменным качественным и количествен-
ным составом.

Аналитическое определение форм СЭ в ПВ нельзя считать решенной
проблемой, во-первых, из-за чрезвычайно низких их концентраций, и,
во-вторых, вследствие их чувствительности к солевому составу, рН, со-
держанию растворенных органических и высокомолекулярных соеди-
нений, коллоидных и взвешенных частиц и другим условиям, зависящим
как от типа ПВ, так и от времени года. Важно отметить, что существую-
щие в ПВ равновесные концентрации форм СЭ неизбежно изменяются
при отборе проб вследствие их соприкосновения с кислородом воздуха
и стенками пробоотборника, изменений температуры и давления, а так-
же в процессе разделения (выделения) и анализа. Эти изменения неоп-
ределенны, однако в любом случае необходимо свести их к минимуму.
Опубликован ряд обзоров по методам определения физико-химических
[3, 7—14] и химических [7] форм СЭ в ПВ.

Целью данной работы является рассмотрение фазовых, физико-хими-
ческих и химических форм СЭ в абиотических фазах природных водных
сред — атмосфере, ПМС, ПВ, взвешенных и коллоидных частицах, дон-
ных осадках и поровых водах, а также механизмов их взаимопревраще-
ний. Ранее отдельные аспекты этого вопроса обсуждались применитель-
но к СЭ [15], Hg, Cd и Zn [16], Cd в морской среде [17], элементоор-
ганическим соединениям [18, 19], СЭ в океанских водах [20]. Рассмот-
рены также пути и причины поглощения и удаления форм СЭ через по-
верхности раздела указанных выше фаз и при эстуарном смешении.

Ввиду существования упомянутых выше проблем аналитического
определения СЭ и их форм в водных средах здесь, за редким исключе-
нием, будут рассмотрены только материалы, опубликованные за послед-
ние 5—7 лет. При этом из-за ограниченного размера статьи они изло-
жены кратко, не упомянуты многие работы, в которых затрагивалась
рассматриваемая тема. Предпочтение отдано самым последним, прин-
ципиальным, а также обзорным работам.

II. АТМОСФЕРА

Находящиеся в атмосфере вещества в жидком (вода), твердом (аэро-
золи) и газообразном состояниях существуют в изменяющихся концент-
рациях. Из них к примесям естественного происхождения относятся час-
тицы морских солей, пыль от действующих вулканов и континентального
выветривания и пр., а к антропогенным примесям — дымы и газы, вы-
брасываемые промышленными предприятиями, автотранспортом и др.
Химический состав аэрозолей и атмосферных осадков приобрел большое
значение как для изучения загрязнения окружающей среды в глобальном
масштабе, так и для установления их роли в формировании химического
состава ПВ.

Доказано, что Hg, Pb, Cd, Se, Sb и другие СЭ подвергаются атмо-
сферному переносу на большие расстояния над океанами [21]. Содер-
жание этих СЭ на 2—3 порядка превышает их среднюю концентрацию в
земной коре. Это относится, например, к эоловой взвеси над пелагиче-
скими районами Атлантического океана [22], имеющей, однако, природ-
ное происхождение [23].

В морских аэрозолях, содержание которых колеблется в диапазоне
0,003—30 мкг/м3 [24], определены многие СЭ [21—24]. Например, над
Атлантическим океаном концентрации Сг и Se равны 0,54 и 0,033 [24],
а РЬ — 0,98 и 0,15 нг/м3 в Южном и Северном полушариях [25], тогда
как над Тихим океаном концентрации этих СЭ соответственно равны
0,73, 0,028 [24] и 0,2 нг/м3 [26]. Следует отметить, что в приводных мор-
ских аэрозолях СЭ находятся преимущественно в водорастворимой, об-
менной и слабосвязанной формах [24].

Содержание СЭ и их форм в дождевой воде и в газовой фазе иссле-
довано в меньшей степени, чем в аэрозолях. В дождевой воде обнаруже-
но (нг/л): Hg 2 (открытый океан) [27], Cd 320 (озеро Мичиган) [28],
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Se(IV) 52,4 и Se(VI)<5 (Калифорния) [29], As(III)<2, As(V) 13,7,
MeAsO(OH)2<2, Me2AsO(OH) 1.2 (Калифорния) [30], As (III) 214 и
As(V) 4850 (Бельгия) 131], Ge(IV) 0,5—0,7, Me2Ge(IV) 1,0-5,9,
MesGe(IV) 0,2—1,0 (Флорида) [32], Sn(IV) 11, MeSn(IV) 5,9,
Me2Sn(IV) 7,4 и Me3Sn(IV) 0,22 (Флорида) [33], Me,Et»Pb(IV) (л, m =
= 0—3)<2—68 (Бельгия) [34], Hg (неорганической) и Hg (органиче-
ской) соответственно 12,2 и 0,8 (Япония) [35], РЬ (неорганического)
133-J03 и 280-Ю3 [34].

На долю ртути в газообразной форме приходится более 99% всего
ее содержания в атмосферных формах в приводной морской атмосфере
[27]. В Северном и Южном полушариях ее концентрации в чистой мор-
ской атмосфере равны соответственно ~ 1,5 и ~ 1,0 нг/м3 [27, 36], из них
~ 1 0 % находится в форме Me2Hg [36]. Около 50% ртути в прибрежной
морской атмосфере может находиться в органической форме [27]. Обоб-
щены данные, касающиеся образования и судьбы летучих молекуляр-
ных форм СЭ [37].

Через поверхность раздела океан — атмосфера постоянно происхо-
дит взаимный перенос СЭ, участвующих таким образом в формировании
химического состава обеих фаз. Направление и скорость переноса опре-
деляются формами СЭ. Оценки потоков для различных СЭ и районов
Мирового океана могут сильно отличаться. При атмосферном привносе
в океан, видимо, наибольшую роль играют дожди, несущие СЭ в водо-
растворимой форме. Полагают [38], что в воде северной Атлантики до
горизонта 100 м 100% РЬ, 50% Zn, Си, Μη и до 25% Cd, Cr, A1 и других"
СЭ имеют атмосферное происхождение. Это доказано для Мп [39] и
предположено для Se и Bi [40]. Особенно подробно исследован атмо-
сферный привнос РЬ [25, 26, 41, 42]. Подсчитано, например, что 24%
ежегодно попадающего в атмосферу свинца осаждается на океанскую
поверхность северной Атлантики [25].

Остаются неясными, однако, точные источники привнесенных атмо-
сферных СЭ. В некоторых областях Мирового океана РЬ, Νί, Си и Ζη.
имеют, вероятно, в значительной степени антропогенное происхождение.
Они образуются, например, при сжигании ископаемых топлив [38, 43].
Однако согласно [44] определяющим является естественный привнос
Pb, Hg и Cd, например, с атмосферной пылью и продуктами извержения
вулканов.

Перенос СЭ с поверхности океана в атмосферу осуществляется в ре-
зультате ветрового воздействия; СЭ содержатся в лопающихся на по-
верхности океана воздушных пузырьках и в парах. Обнаружено, что Си,
As, Hg, Pb и другие элементы в основном сосредоточены в субмикрон-
ной фракции морских аэрозолей [23], в формировании химического со-
става которых большую роль играет ПМС, обычно сильно обогащенный
СЭ по сравнению со всей толщей морской воды (см. гл. III).

Полагают, что значительные количества некоторых СЭ, особенно об-
разующих в морской среде газообразные метильные производные (Hg,
As, Pb и др.), поступают с поверхности морской воды в атмосферу, так
как иначе невозможно сбалансировать их глобальные циклы [23, 24].
Это можно считать доказанным для ртути [27].

III. ПОВЕРХНОСТНЫЙ тИКРОСЛОЙ ВОДЫ

Проведенные в последние годы исследования показывают, что весь-
ма важные химические и биологические процессы протекают на поверх-
ностях или границах раздела различных фаз ПВ. К числу последних
относится поверхность раздела между океаном и атмосферой — ПМС,
являющийся как местом концентрирования многих веществ естествен-
ного и антропогенного происхождения (СЭ, нефтяные и хлорированные
углеводороды, детергенты и пр.), так и местом обитания разнообразной
и обильной флоры и фауны (нейстон) с гораздо большей биологической
активностью по сравнению с расположенной ниже толщей воды. Особен-
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но важную роль играет морской ПМС со своими огромными размерами.
Ему посвящен ряд обзоров по химии и биологии [45, 46].

Физическую стабильность ПМС обеспечивают силы поверхностного
натяжения и присутствие органических пленок. Вместе с тем он являет-
ся климатически неустойчивой средой, подверженной значительно боль-
шим колебаниям температуры и солености (S) по сравнению с подпо-
верхностным слоем воды. Для объяснения имеющихся фактов предложе-
на модель [45], согласно которой верхний слой морского ПМС состоит
из мономолекулярной липидной пленки толщиной 10—20 А, ниже ее
находится полисахаридный белковый слой толщиной 100—300 А и тесно
связанный с ним слой абиотической взвешенной материи бактерионей-
стона, дрожжей и плесени (до глубины ~ 1 мкм). В маршах (соленых
приморских болотах) наблюдались два типа ПМС [47]. Наиболее рас-
пространенный из них непрозрачен и обогащен органическим веществом,
а другой, встречающийся гораздо реже, имеет голубоватый цвет и обо-
гащен железом.

Различные ПМС служат одновременно как источниками, так и ло-
вушками для веществ в атмосфере и в водной толще. Способы переноса
СЭ и их форм в системе океан — атмосфера описаны в гл. II. Из водной
толщи они поступают в ПМС в результате апвеллинга, конвекции, диф-
фузии и пузырьковой флотации.

В ПМС всех типов ПВ концентрации СЭ (Pb, Cu, Cd и др.) и их
форм обычно значительно выше, чем в подповерхностных слоях воды.
Это показано для озерных [48], речных [49], маршевых [50] и морских
[43, 51] вод. Указанное различие особенно велико для связанных рас-
творенных [49] и взвешенных [48] форм СЭ. Их концентрации могут
различаться на порядок и более (разница в концентрациях, достигающая
4-х порядков, обнаружена для Bu3Sn(IV), Bu2Sn(IV) и Sn (общего) в
различных ПВ Канады [52]), что отражает значительно большее содер-
жание взвеси и растворенного органического вещества в ПМС по срав-
нению с толщей воды. Хотя формы СЭ в ПМС и их обмен с водной тол-
щей и с атмосферой контролируется рядом еще не полностью понятых
процессов, вероятно, наиболее важными из них являются поверхностная
адсорбция на взвеси и комплексообразование с участием растворенного
органического вещества. Обсуждено влияние поверхностно-активного
растворенного или коллоидного органического вещества на химическую
форму и перенос РЬ, Си и Hg через морской ПМС [53]. В нем обнару-
жено уменьшение содержания Fe и Μη вследствие осаждения несущих
их минеральных частиц [43], а также отсутствие обогащения основными
ионами (К, Mg, Ca, C1, Вг) [51].

Необходимо отметить, что многие основные вопросы, связанные с
ПМС, включая поступление, перераспределение и судьбу СЭ и их форм
исследованы явно недостаточно. Например, остается неясным относи-
тельный вклад аэрозолей и пузырьковой флотации в обогащение мор-
ского ПМС взвешенными СЭ. По одним данным [43] они примерно оди-
наковы, по другим—превалирует флотация [54]. Кроме того, отсутствие
общепринятых пробоотборников и способов отбора проб ПМС, толщины
которых у разных исследователей могут отличаться на несколько поряд-
ков [45], делает очень трудным и нередко даже невозможным сравне-
ние экспериментальных результатов.

IV. ПРИРОДНЫЕ ВОДЫ

1. Общее содержание и распределение СЭ

Как уже отмечено выше, большие достижения аналитической химии
за последние 10 лет и исключение загрязнения на всех стадиях анализа
[2, 55, 56] позволили показать, что концентрации большинства СЭ в
незагрязненных океанских водах на самом деле на 1—3 порядка ниже,
чем считалось ранее [ 1 , 2 ] .
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Таблица 1

Элемент

Ag**
Cd
Ст
Ni
Ζπ
Ge**
As
Se
Be**
Cu
ΑΪ
V
Mn
Fe
Co
P b «

Sn**
Sb
Ti
A u "
Hg**

Концентрации и тип распределения СЭ в океанской воде [1]

Концентрация, нмоль/кг при

S = 35%„ ·

диапазон

(0,5—35)
0,001-1,1

2—5
2—12

0,05—9
===7-115
15—25

0,5—2,3
4- 30

0,5-6
(5-40)
20—35

0,2—3
0,1—2,5

(0,01—0,1)
5-175

(1-12)
(1,2)

«20)
(25)

(2-10)

средняя

(25)
0,7
4
8
6

70
23

1,7
20
4

(20)
30

0,5
1

(0,02)
10

(~4)
—
—
_
(5)

Тип распределения

биогенный
»
»
»
»
»
»
»

биогенный и скевинджинг
»

минимум на промежуточной глубине
слабое поверхностное истощение
истощение на глубине
истощение на поверхности и на глубине

»
высокое содержание в поверхностных водах,

истощение на глубине
высокое содержание в поверхностных водах
не установлено

»
»
»

• Круглые скобки указывают на ненадежность данных.
** Концентрации указаны в пмоль/кг.

Современные данные о концентрации всех элементов периодической
системы в открытых океанских водах приведены в работах [1, 57].
В первой из них для каждого элемента указаны рассчитанные по [4, 5]
неорганические формы в окисленной морской воде, диапазон и средние
значения концентраций, тип распределения, а во второй — концентрации
в поверхностных и глубинных (-—1000 м) водах, предсказанные средние
концентрации, тип распределения и связь с хлорностью. В табл. 1 при-
ведены концентрации и тип распределения наиболее важных СЭ [1].

Предложено подразделять вертикальные профили СЭ на 7 основных
типов в зависимости от особенностей контролирующих их процессов [ 1 ]:
1) консервативный, который соответствует случаю, когда концентрация
СЭ не зависит от солености вследствие их низкой реакционной способ-
ности в морской воде (наблюдается, например, для Pb, Cs и МоО4

2~);
2) биогенный, при котором имеет место истощение поверхностных и
обогащение глубинных слоев следовыми элементами в результате их
участия в биогеохимическом цикле: СЭ удаляются из верхних слоев воды
планктоном и образующимися биологическими взвешенными частицами,
которые опускаются на глубину, где происходит регенерация СЭ по-
средством их окисления или перевода в растворенное состояние (напри-
мер Cd, Zn, Se, Ni); 3) поверхностное обогащение и истощение на глу-
бине, когда СЭ поступают в верхние слои воды (например из атмосферы
и рек) и затем быстро и постоянно удаляются из воды (например РЬ и
Μη); 4) минимальная концентрация СЭ на промежуточной глубине,
когда СЭ поступают на поверхность океана и регенерируются вблизи дна
океана, или скевинджинг (адсорбция на погружающихся частицах)
через водную толщу (например А1 и Си); 5) максимальная концентра-
ция СЭ на промежуточной глубине, обусловленная гидротермальной
активностью (например Μη); 6) минимальная или максимальная кон-
центрация СЭ на промежуточной глубине внутри недоокисленных слоев,
связанная с протеканием восстановительных процессов в толще воды
или в осадках примыкающего материкового склона (например Μη(II),
Fe(II) я Cr(III)); 7) максимальная или минимальная концентрация СЭ

1028



Таблица 2
Концентрации СЭ в эпиконтинентальных морях и прибрежных водах (мкг/л)

Регион Cd Си Μη Ni Pb Zn ССЫЛКИ

Балтийское море
Северное море
Средиземное море
Красное море
Саргассово море
Гольфстрим
Шельфовые воды США
Бермудская платформа
Мексиканский залив

0,027
0,033
0,008
0,005
0,0002
0,017
0,022
0,047
0,022

0,661
0,925
0,090
0,090
0,08
0,16
0,25
0,2
0,57

0,341

0,13

1,15
0,19

0,810

0,12
0,23
0,33
0,14
0,53

0,016*
0,148
0,035
0,013

0,15

0,922

0,004

0,16
0,3

75]
711
76
71
70:

69
70 :

77'

• Из работы [79].
Таблица 3

Река

Св. Лаврентия
Миссисипи
Амазонка
Юкон
Гудзон

Концентрации

Fe

55
10
2,0

50
32

Μη

6,3
10
19
20

1,5

растворенных

Сг

_

0,3
2,0
2,3
—

Zn

8,6

—
4,6

СЭ в реках (мкг/л)

Ni

1,5
1
0,27
0,43
1,9

Си

2,5
2
1,8
2,0
3,2

cd

0,11
0,1

—.
—

0,20

ССЫЛКИ

[86]
[87]
[88]
[88]
[89]

в бескислородных водах, которая устанавливается в результате взаимо-
превращения пары SO4

2-—H2S (например Μη (II), Fe (II) и Сг (III)) ·
В дополнение к данным, приведенным в [1], описаны также верти-

кальные профили для Ni, Си, Cd [58, 59], Zn [58], Со [60], Ag [61],
Fe [62], Pb .[42], Hg [63], Cr [64, 65], Mn [66], V [67] и редкоземель-
ных элементов [68].

Необходимо отметить, что в разных океанах концентрации СЭ силь-
но отличаются [2, 55, 69—71] вследствие различий гидрографических
параметров, биологической продуктивности и атмосферного привноса.
Данные для одного и того же океана, полученные разными исследовате-
лями [2], не совпадают, кроме того, из-за отсутствия единого методо-
логического подхода к определению СЭ. Это было подтверждено срав-
нением различных пробоотборников [2, 72] и методов определения [73],
а также интеркалибрациями [74].

В эпиконтинентальных морях и прибрежных водах концентрации СЭ
обычно значительно выше, чем в открытых районах океанов (табл. 2).
Отметим также данные о содержании Hg (нг/л) в Японском (4,8) [80],
(16,7) [81], внутреннем Японском (6,3 и 12,4) [81], Беринговом (5,8),
Восточно- и Южно-Китайском (5,2) [80] морях, в прибрежных водах
США (0,2—1,0) [82], (12,7) [83] и Японии (2,9—12,5) [84], о содержа-
нии Сг в Японском море (~0,45 мкг/л) [85] и Со в заливе Сан-Фран-
циско (0,05—1,2 мкг/л) [60]. Проведено сравнительное изучение распре-
деления СЭ в океанах и прибрежных водах [71].

Содержание растворенных СЭ в некоторых реках приведено в
табл. 3. Важно отметить, что основная часть большинства СЭ связана со
взвесью (см. гл. V). В тропических реках в муссонный период концен-
трации СЭ могут уменьшаться в десятки раз [90]. Среднее содержание
Hg в 10 реках США равно —20 [83], поверхностных водах Японии
4.3—21,1 [35, 91], реках Темза 9,8 [92], Оттава 6,6 и Суимон 26,2 нг/л
[93].

2. Физико-химические формы СЭ

Растворенные СЭ могут находиться в ПВ в составе различных физи-
ко-химических форм, отличающихся своими размерами (табл. 4). Пред-
ложено несколько общих схем определения этих форм СЭ (см. [7, 10]),
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Таблица 4

Возможные физико-химические формы СЭ в ПВ и их размер [10]

Форма

Взвешенная
Простые гидратированные ионы элементов
Простые неорганические комплексы
Простые органические комплексы
Стабильные неорганические соединения
Стабильные органические комплексы
СЭ, адсорбированные на неорганических кол-

лоидах
СЭ, адсорбированные на органических кол-

лоидах
СЭ, адсорбированные на смешанных органи-

ческих и неорганических коллоидах

Пример

_

Cd (II) (HsO)e

Pb (HjOhCl,
Cu-глицинат
PbS, ZnCO3
Си-фульват
Си (II) - F e 2 O , ; Pb ( I I ) -

MnO2
Си (И)-гуминовая кислота

Си (Н)-гуминовая кисло-
Ta/Fe2O3

Примерный раз-
мер, мкм

>0,45*
0,0008
0,001

0,001—0,002
0,001—0,002
0,002—0,004
0,01—0,50

0,01-0,50

0,01—0,50

* Остается на фильтре с размером пор 0,45 мкм.

которые отличаются применяемыми аналитическими методами, а также
способами разделения и разложения.

Необходимо подчеркнуть, что главную роль в распределении раство-
ренных физико-химических форм играют растворенное органическое
вещество, основная часть которого (до 80%) состоит из высокоокислен-
ных, биологически стабильных высокомолекулярных соединений, похо-
жих на выделенные из почв гуминовые вещества (ГВ). Остальная часть
представляет собой смесь полипептидов, полисахаридов, амино- и жир-
ных кислот, углеводородов, витаминов и многих других соединений,
чрезвычайно низкие концентрации которых (обычно <10~ в моль/л)
создают серьезные аналитические трудности при их идентификации. Под-
робно рассмотрена роль органического вещества в речных [94] и мор-
ских [95, 96] водах.

Точная структура водных ГВ неизвестна. Они являются высокомоле-
кулярными полиэлектролитами переменного состава [97, 98]. На осно-
вании химических и спектральных данных полагают [98], что морские
фульво- и гуминовые кислоты (ГК), структурно очень близкие между
собой и отличающиеся в основном отсутствием ароматического характе-
ра у первых, представляют собой поперечносвязанные, самоокисленные,
полиненасыщенные жирные кислоты.

Механизм химического связывания ГВ ионов СЭ неизвестен, однако
считается, что это взаимодействие осуществляется за счет образования
комплексных связей различного типа в результате ионного обмена, по-
верхностной адсорбции н хелатирования [99—101]. Роль ГВ существен-
на в комплексообразовании СЭ, особенно Hg, в поверхностных водах
[102, 103] и значительно меньше в океанских водах (например, для Cd,
Pb и Zn [104]), что объясняется разной концентрацией ГВ в этих водах.

Конкретные органические формы СЭ в ПВ, за исключением витами-
на В12, хлорофиллов и ряда химических форм, в настоящее время не
удается определить вследствие чрезвычайно низкой концентрации. По-
этому или находят общее содержание органических форм СЭ, или ана-
лизируют фракции с определенной молекулярной массой (ММ). Следу-
ет отметить, что большое разнообразие методов определения этих форм
СЭ (с выделением или без выделения их из пробы) крайне затрудняет
сравнение результатов, полученных разными исследователями. Обнару-
жены органические формы различных СЭ в морских [53, 105—109] и
поверхностных [ПО] водах.

Наиболее подробно изучены эти формы для Си, Hg и Сг. Показано,
что среди растворенных форм органическая фракция Си может состав-
лять от 3 до 98% в морских [53, 105—109, 111 — 115] и 50% в поверх-
ностных [116] водах. На основании анализа спектров ЭПР полагают
[117], что Си связана в этих комплексах с различными реакционными
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центрами лиганда через атомы кислорода. Ртуть в связанном состоянии
составляет 4—50% в морских [53,.63, 83, 84] и 27—100% в поверхност-
ных [35, 83, 118] водах. Вертикальное распределение различных форм
ртути в океанских водах показано на рис. 1 [63]. В органической форме
в морской воде может находиться: Сг — 45-^60 [85]; Fe—12, Μη—11
[106], Ni —до 8% [107]; в ПВ Se —40^-60% [119], а в речных и эстуар-
ных водах РЬ —20-^80% [120]. Следует отметить, что обычно наиболь-
шие концентрации многих СЭ находятся в органической фракции с
ММ=10 3-М0 4 (см., например [63, 121, 122]). Рассмотрены роль органи-
ческого вещества в связывании СЭ в ПВ [99, 100] и методы определения
образующихся комплексов [3, 7, 10, 123, 124], а также вопросы измере-
ния комплексообразующей способности и условных констант стабиль-
ности для лигандов в ПВ [125].

Общая
10 20

Нд,нг/л
Орган.

О 10
Неорган.

О 10 20

Рис. 1. Вертикальное распределение форм ртути в севе-
ро-западной части Тихого океана [63]

Из других растворенных физико-химических форм СЭ следует отме-
тить лабильную форму, к которой обычно относят свободные ионы эле-
ментов и лабильные комплексы [7, 10]. Концентрации лабильной ртути
равны в Тихом океане 0,1—0,5 [82], в Северном море 6—60 нг/л [126].
На долю этой формы может приходиться основная часть Μη во фракции
<0,015 мкм в поверхностных водах [127]. Лабильную форму подраз-
деляют в свою очередь на очень лабильную, умеренно, слабо лабильную
и инертную формы [128, 129]. Эта классификация на кинетической ос-
нове может быть полезна при рассмотрении биодоступности СЭ. Пока-
зано, что в речных водах Cd и Zn существуют в более лабильных фор-
мах, чем Си и РЬ [128]. В целом на лабильные фракции СЭ приходится
лишь небольшая часть их общего содержания в ПВ.

Формы СЭ и их концентрации могут сильно изменяться в бескисло-
родных глубинных водах, которые существуют, например, в Черном и
Балтийском морях, фиордах Канады и Норвегии. Исследование верти-
кальных профилей растворенных СЭ в Балтийском море показало, что
при переходе через границу раздела О2—H2S (редоксклин) происходит
рост не менее чем в 100 раз концентраций Fe, Μη и Со и одновременно
уменьшение соответственно не менее чем в 100 и в 3—5 раз концентра-
ций Си и Zn, Cd, Ni по сравнению с окисленными водами [130]. При
этом растворимость ряда СЭ контролируется образованием би- и поли-
сульфидных комплексов, а сами элементы находятся в восстановленных
формах, например, Cu(I), Fe(II), Mn(II). Ранее были изучены редокс-
циклы Μη [131, 132], Fe и Сг [131]. Показано, в частности, что раство-
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Таблица 5
Вертикальные профили химических форм As, Sh и Ge (нмоль/л) в Балтийском море

(Готландская впадина) [143]

Глубина, м

10
40

100
150
175
200
215

MeAs

0,43
0,23
0,04

<0,04
0,06
0,08
0,04

Me2As

2,79
0,20
0,07
0,07
0,15
0,21
0,24

As (III)

1,44
0,18
0,11
0,18

12,3
11,2
10,7

As(V)

3,12
8,46

11,6
13,2
2,63
3,55
3,30

MeSb

0,032
0,030
0,022
0,019
0,013
0,034
0,032

Глубина, м

10
40

100
150
175
200
215

Me2Sb

<0,006
<0,006
<0,006
<0,006
<0,006
<0,006
<0,006

S b ( I I I )

0,008
0,002
0,003
0,004
0,008
0,150
0,137

Sb(V)

0,56
0,50
0,31
0,20
0,25
0,18
0,18

MeGe *

78,4
79,6
94,3

114
88,2
83,3

108

Me2Ge *

54,5
39,6
54,6
67,8
54,3
53,4
75,3

* в пмоль/л.

ренный Μη (II) аккумулируется в глубоких анаэробных водах в резуль-
тате восстановления взвешенного МпО2 при погружении его через редок-
склин.

3. Химические формы СЭ

Химические формы СЭ в ПВ стали определять недавно, и к настоя-
щему времени исследован ограниченный круг СЭ с разной степенью
окисления — Cr, As, Sb, Se и V. Следует отметить, что в окисленных ПВ
для каждого из этих СЭ преобладают формы с наивысшей степенью
окисления, а в восстановленных — наинизшей.

В морских и поверхностных водах концентрации неорганического
Cr(VI) найдены равными 0,1—1,0 [85, 133— 135J и 0,05—3,75 мкг/д
[133, 136], а неорганического С г ( Ш ) — 0,002—1,0 [65, 85, 133, 135] и
0,20—2,36 мкг/л [136]. Получены вертикальные профили этих форм в
океанских водах [64, 85]. Показано, что растворенный кислород окисля-
ет Сг(Ш) в термодинамически более стабильный Cr(VI), причем МпО2

является сильным катализатором этого процесса [137]. Однако соотно-
шение окисленной и восстановленной форм не очень понятно; считается,
что вероятно оно контролируется кинетически [138].

В разных типах ПВ найдены следующие формы As [30, 31, 139—
143] и Sb [143—146] (обозначенных общим символом Э): Э(Ш), Э(У),
МеЭ(У) и Ме2Э(У). Из неорганических форм в окисленных водах пре-
валирует Э(У), тогда как в восстановленных — Э(Ш), причем наблю-
дается резкое изменение отношения Э(Ш)/Э(У) при переходе редокс-
клина [143, 147], вызванное восстановлением Э(У) и возможным обра-
зованием тиокомплексов [143, 146]. В эстуарных окисленных водах
отмечены сильные сезонные колебания концентраций форм As [142]; в
частности, As (III) и метильные формы As отсутствуют в холодные меся-
цы при температуре воды ниже 9—12°, вероятно, из-за резкого пониже-
ния природного биометилирования.

Формы МеЭ(У) и Ме2Э(У) повсеместно встречаются в фотической
зоне океанов, но на их долю приходится только ~10% от общего содер-
жания соответствующих растворенных СЭ [141, 145]. Вертикальные про-
фили химических форм As, Sb и Ge в Балтийском море (где редоксклив
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Таблица 6

Содержание химических форм олова (пмоль/л) в некоторых реках США и Европы [154]

Река

Колорадо
Миссисипи
Оклокони
Рейн
Майн

MeSn(IV)

Следы
11,8

1,7
592,3

Me2Sn(IV)

1,7
26,1

0,8
1769

3,4

Me3Sn(lV)

1,7
0,8
0,8

13,5
2,5

Sn (неорг.)

21,1
1036

35,4
155
101,1

Sn (общ.)

24,5
1075

38,7
2530

107

находится на глубине 170 м) (табл. 5) [143] контролируются биогеохи-
мическими циклами.

Концентрации неорганических Se(IV) и Se(VI), возрастающие с
глубиной в океанах, находятся в диапазонах 4—64 и 40—120 нг/л соот-
ветственно [148, 149]. В бескислородной морской воде обнаружен
Se(—II), в основном в виде Se-аминокислот и (или) пептидов со связью
Se—С [150]. Показано, что Se(IV) и Se(VI) содержится больше в мор-
ской, чем в поверхностной воде [29, 151]; для Se(—II,0) справедливо
обратное утверждение [151]. Из форм ванадия определены в речных
водах V(IV) H V ( V ) [152].

Преобладающие растворенные формы других важных СЭ в некото-
рых степенях окисления не могут быть определены в ПВ с помощью
применяемых аналитических методов. К их числу относятся РЬ(П),
Мп(П), Со(П), Ni(II), Fe(III) и Sn(IV).

В настоящее время в ПВ найдены элементоорганические соединения
только для СЭ IV и V главных подгрупп, а также ртути, что обусловлено
гидролитической и окислительной неустойчивостью связи элемент —
углерод для других СЭ. При этом за редким исключением в ПВ обна-
ружены только метальные производные СЭ, хотя ежегодно в мире
химической промышленностью производятся тысячи тонн этильных,
бутильных и фенильных соединений наиболее токсичных СЭ — Hg, Pb,
As и Sn, часть которых в конечном итоге попадает в ПВ. Эти соедине-
ния, однако, неустойчивы и разлагаются в ПВ вследствие протекания
микробиологических и химических процессов, которые сопровождаются
последующим природным метилированием с образованием метальных
производных СЭ (см. гл. VII).

Метальные соединения As и Sn рассмотрены выше. Из метилртутных
производных MeHg(II) найдена в прибрежных морских водах Японии
в концентрации 0,1 [81], а в речных водах Японии и Канады 2—8 нг/л
[93], что составляет соответственно 1 и 30% от общего содержания рту-
ти в этих водах. Кроме того, в поверхностных водах Японии обнаружено
0—4 нг/л Me2Hg [153].

Более подробный материал собран для элементов IV группы. Ме-
тальные соединения германия найдены соответственно в Саргассовом и
Беринговом морях, а также в речных и эстуарных водах США и Порту-
галии в следующих диапазонах концентраций (нг/л): Ge(IV)—0,4-М2,3
и О.б-т-7,4, MeGe(IV) —18,2-7-24,5 и 0ч-19,6, Me2Ge(IV)—8-Ξ-11,5 и
О-т-12, Me3Ge(IV)—0 и следы [32]. Вертикальные профили MeGe(IV) и
Me2Ge(IV) в Балтийском море приведены в табл. 5.

Концентрации производных метилолова в реках США и Евдопы ука-
заны в табл. 6. Только 5% всего олова находится в метильной форме
[154], однако содержание его в виде этих соединений резко возрастает
в загрязненных реках Флориды (до 54%) [33] и Рейне (до 94%) [154].
В различных прибрежных морских и поверхностных водах в основном
США и Канады, найдено соответственно: MeSn(IV)—О-т-42 [33, 155,
156] и 04-1220 [33, 52, 156], Me2Sn(IV)—04-200 [33, 155—157] и 04-400
[33, 52, 156], Me3Sn(IV)—04-400 [33, 157] и 0—50 [33, 52], Me4Sn 480
и 930 нг/л [157].
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Громадные концентрации бутильных производных олова обнаруже-
ны в озере Мичиган и в поверхностных водах Канады: BuSn(IV)—56ч-
4-8480, Bu,Sn(IV)— Ю-т-7300 [52, 156] и Bu3Sn(IV) —10-f-2910 нг/л
[52]. В реках и озерах Швейцарии этой последней формы содержится
только 1 —15 нг/л [158]. Полагают, что эти бутильные соединения имеют
антропогенное происхождение и попадают в ПВ в результате, например,
вымывания из красок корпусов лодок и судов или переноса через атмо-
сферу [52]. Выявлено различие во взаимодействии разных форм олова с
минеральными и органическими веществами в ПВ [159]. Устойчивость
и степень разложения олово- и свинецорганических соединений в природ-
ных условиях в водных системах сильно зависят от числа органических
групп, связанных с металлом [160, 161]. В реках Японии обнаружены
силиконы в концентрации от 2,0 до 54,2 мкг/л [162].

V. КОЛЛОИДНЫЕ И ВЗВЕШЕННЫЕ ЧАСТИЦЫ

1. Состав, свойства и распределение частиц

Принято считать, что фильтрование проб ПВ через мембранные
фильтры с размером пор около 0,45 мкм позволяет отделять взвешенные
формы любых химических ингредиентов от растворенных. Неоднократно
отмечалось, однако, что растворенные формы обычно содержат доволь-
но много субмикронных частиц и органических макромолекул (см., на-
пример, [10, 163, 164]), являющихся по своему размеру коллоидными
частицами, происхождение, состав и природа которых до сих пор мало
исследованы. Показано, что состав и содержание коллоидных частиц
размером 0,0012—0,4 мкм, выделенных из речных и эстуарных вод, зави-
сит от времени года и солености [165]. При этом зимой пресноводные
коллоиды, представляющие собой в основном продукты континенталь-
ного выветривания (глинистые минералы и оксид железа), с повышени-
ем солености воды обогащаются углеродом, а содержание их резко па-
дает с 28,6 до 0,6 мг/л. Летом эти коллоиды обогащены углеродом в
основном биогенного происхождения, а с ростом солености воды их кон-
центрация изменяется незначительно с 1,9 до 0,7 мг/л. По данным пиро-
лиза органической фракции этих коллоидов полагают, что она в основ-
ном состоит из выделений и продуктов разложения фитопланктона и
микроорганизмов [166]. Показано [167], что в прибрежных морских
водах среднее содержание коллоидного углерода независимо от сезона
равно 0,15 мг/л, что составляет 11% от всего невзвешенного углерода.
Найдено, что Fe(III) в речных водах находится в виде коллоидов, ста-
билизированных органическим веществом [163, 164, 168, 169], детерген-
тами, силикатами и фосфатами, но не хлоридами, нитратами, гидрокар-
бонатами и сульфатами [169]. Основная часть коллоидного А1 также
покрыта органическим веществом; степень адсорбции этими коллоидами
СЭ зависит от прочности образующихся комплексов СЭ с органически-
ми лигандами [170].

Коллоиды в пресных водах являются электрически заряженными
частицами, заряд которых обусловлен наличием ненасыщенных и разру-
шенных связей на поверхности кристалла и замещением структурных
катионов в минеральной решетке катионами в другом валентном состоя-
нии. Заряд на поверхности неорганических коллоидов может быть как
положительным (гидроксид AI при высоком рН), так и отрицательным
(кварц или глинистые минералы), а у органических коллоидов (ГВ) —
только отрицательным. Уравновешивание отрицательного заряда кол-
лоидов достигается связыванием СЭ в результате ионного обмена, по-
верхностной адсорбции и хелатирования [99, 171].

Содержание взвеси в речных водах изменяется от долей миллиграм-
ма до десятков граммов в литре. Средняя концентрация ее в реках
мира — около 0,5 г/л, а максимальная и минимальная величины для рек
Азии и Южной Америки составляют 1,28 и 0,095 г/л соответственно
[172]. В водах открытого океана ее содержится на несколько порядков
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меньше: в поверхностных водах в зависимости от сезона — до несколь-
ких сот микрограммов в литре, а на глубинах свыше 200 м — в среднем
10 мкг/л [173]. Основная часть взвешенных частиц имеет размеры мень-
ше 10 мкм как в речных [94], так и в морских [173] водах, однако раз-
мер образуемых в океане биологических частиц может достигать 1 мм
[173].

В речной взвеси содержится органического вещества от десятых до-
лей до 20% [172, 174], а в океанской —30—70% [173]. В терригенной
(минеральной) речной взвеси преобладают кварц и глинистые минера-
лы (иллит, хлорит, монтмориллонит и каолинит) [172], а в прибрежной
морской — алгомосиликатные частицы, включающие глину и неводные
минералы, и неалюмосиликатные минералы — кварц, пирит, доломит,
барит, титанит, оксиды железа и титана [175].

Основная часть взвеси в поверхностных водах океана имеет биологи-
ческое происхождение— это карбонаты, опал, клеточное и аморфное
органическое вещество [173, 176]. На ее долю приходится 60—90% об-
щего количества взвеси, поступающей в глубокие воды вплоть до 5000 м
[177—180] (например, собранная в глубоководные ловушки взвесь со-
держала 0—25% глины, 60—70% СаСО3, 0—15% опала и 8—12% орга-
нического углерода [180, 181]), несмотря на то, что большая часть взве-
си минерализуется и потребляется гидробионтами при погружении.

Терригенная составляющая всей океанской взвеси равна лишь 0,5—
10% [176], но в отличие от биогенной взвеси она не растворяется и не
изменяется в толще воды и в донных осадках. В глубоких водах найдена
взвесь антропогенного происхождения [182].

Из данных об основном химическом составе взвеси многих рек мира
[94, 172], а также их средних значений [172, 183] следует, что речные
взвеси занимают по своему составу промежуточное положение между
осадочными породами и почвами. Это указывает на источник их проис-
хождения. Изучен также основной химический состав морской взвеси
[184, 185].

2. Общее содержание и распределение СЭ

В табл. 7 приведено содержание некоторых СЭ во взвеси крупных
рек мира. Из отдельных стран наиболее полно изучен этот вопрос в
Японии, где в 166 реках определено по 21 взвешенному СЭ [187]. Наи-
большие концентрации во взвеси обычно имеют Fe и Μη и, например,
в Миссисипи их содержание достигает 46,1 и 1,3 мг/г соответственно
[87].

Содержание взвешенных форм СЭ в поверхностных водах зависит
от концентрации взвеси, ее минералогического и гранулометрического
состава, климатической зональности и времени года. Так, концентрации
взвешенных СЭ на различных участках реки оказались обратно пропор-
циональны содержанию там взвеси [188], а в озере Онтарио они зависят
от расстояния от берега и в среднем могут составлять 50—80, 10—40,
20—60 и > 6 0 % от общей концентрации Си, Ni, Cd и Pb соответственно
[189]. Содержание взвешенных Hg и MeHg(II), превалирующих во вре-
мя весеннего половодья, резко падает в летний период [190].

Какая из двух основных фазовых форм СЭ, взвешенная или раство-
ренная, является основной в речных водах, заранее сказать нельзя.
Исключение составляет А1, взвешенная форма которого всегда является
преобладающей [86, 172, 183]. Показано, что в речной взвеси домини-
руют Fe, Μη [86], Fe [191, 192], Fe, Μη, Ni, Co, Cr, Pb [183], Cd, Pb,
Cu [193], содержится свыше 90% Fe, Μη, Cd, Cr, Cu, Ni, Pb и Zn
(p. Миссисипи) [87] и более 98% Hg (p. Темза) [92]. Относительная
важность взвешенных форм уменьшается в ряду A l > F e > M n > C o >
> Z n > N i > C u > C d [86]. С другой стороны, растворенная форма пре-
обладает для Ni, Cu, Zn и Cd [86], Μη [193, 194], в этой форме нахо-
дится - 7 0 % Mn, Cu, Zn и 100% Cd [191], более 75% Fe, Cd, Си и Zn
[195]. Для корректных выводов из геохимических исследований жела-
тельно проводить многолетние ежемесячные измерения концентраций
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Таблица 7

Река

Амазонка
Конго
Ганг
Гаронна
Меконг
Миссисипи
Нигер
Янцзы
Желтая
Дунай
Днепр
Дон
Волга

Содержание

Со

41
25
14
39
20
21
40
25
12
16

5
12
11

Сг

193
175

71
255
102

72
150
83
72

140
86

143
183

СЭ во взвеси некоторых рек

Си

266
—
30
51

107
42
60
70
33

189
90

200
86

№

105
74
80
33
99
55
—
78
38
89
93
—
76

РЬ

105
455

—
381
ИЗ
45
—
65
35
—
—
—

пира (мкг/г)

V

232
163

—
150
175

—
180

—
90
—

102

Zn

426
400
163
874
300
184

—
108

75
322
260
870
260

ССЫЛКИ

[183]
[183]
[183]
[183]
[1831
[183]
183]
186]
186]
172]
172]
172]
172]

этих форм СЭ в реках [86]. Тем не менее следует отметить, что подав-
ляющее большинство СЭ переносится в реках в основном во взвешенной
форме [88, 172, 183].

Вследствие низких концентраций взвеси в морских и особенно в
океанских водах в них содержится значительно меньше взвешенных СЭ
по сравнению с речными водами. Например, в поверхностных водах
центральной Атлантики они равны: А1 — 78, Μη — 3,5, F e — 222, Cr—3,1,
Ni—1,8, Си — 3,6, Pb — 4,5 и Zn—16 нг/л [22]; в южной части Индий-
ского океана найдено РЬ —35 и 260, Cd —3,5 и 26, Си —100 и 730,
Zn — 230 нг/л и 1700 мкг/г [196]. Определены также взвешенные СЭ в
водах Балтийского моря [184], залива Аляска [185, 197], в планктоне
Тихого океана [198]. Обращаясь к отдельным СЭ, отметим, что концен-
трации взвешенной ртути в прибрежных водах Японии равны 0,2—0,3
[84], в Тихом океане и Охотском море 0,5—0,9 [63], взвешенного Сг в
Японском море 80 и Тихом океане 70 нг/л [85]. На взаимодействие рас-
творенного А1 с неорганическими детритами в толще воды, донных осад-
ках и на поверхности раздела вода — осадок значительное влияние мо-
жет оказывать давление [199]. Подчеркивается значение адсорбции на
погружающейся органической взвеси для быстрого снижения концен-
трации Hg в прибрежных морских водах [122].

Взвешенные формы СЭ от их общего содержания могут составлять:
для Hg — 3-f-lO [63], для Ag— 104-30 (Тихий океан) [61] для Zn, Cd
и Си соответственно 1,7, 3,3 и 9,8% (Балтийское море) [200].

Для окончательного удаления в морские и океанские осадки боль-
шинство растворенных СЭ адсорбируется на взвешенных частицах. Осо-
бенно важную роль в контроле распределения СЭ в океанах имеют
биогенные частицы, образующиеся сначала в поверхностном слое из
фитопланктона и в конечном счете погружающиеся в глубины океанов в
виде детритового материала, основную часть которого составляют фе-
кальные пеллеты, скорость погружения которых равна от нескольких до
тысяч метров в день [1]. Определенная фракция каждого СЭ во взвеси
реминерализуется и переходит в толщу воды, тогда как другая фракция
СЭ оказывается в пелагических глинах и железо-марганцевых конкре-
циях, а затем апвеллингом переносится обратно в поверхностные воды.

Найдены скорости скевинджинга, являющегося важным фактором
ограничения концентрации некоторых СЭ в океанах, и удаления СЭ из
глубоких вод в донные осадки [181, 201—203]. Например, для Mn, Fe
эти скорости равны 20—50, а для Си, Со, Ni, Zn, V, Sr 0,1—0,4 мкмоль/
/см2· г [203]. ПОТОКИ взвешенных СЭ в глубокие воды могут претерпе-
вать сезонные колебания в связи с цикличностью образования первичной
продукции [202], причем биогенные частицы прочнее связывают СЭ по·
сравнению с минеральными [204].
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3. Физико-химические формы СЭ

Во взвеси СЭ могут находиться в неподвижных (кристаллические
решетки неразложившихся обломочных и глинистых минералов) и под-
вижных (поверхностная сорбция на органическом веществе и гидрокси-
дах Fe и Μη) формах, причем только последние биологически доступны.
Следует отметить, что в настоящее время отсутствуют методы независи-
мого определения отдельных физико-химических форм СЭ во взвеси, что
серьезно затрудняет сопоставление результатов, полученных разными
авторами [172, 205, 206].

В речных взвесях обычно наиболее важное значение имеют кристал-
лическая форма и гидроксиды Fe и Μη [172]. Например, в реках Ама-
зонка и Юкон эти формы вместе несут 65—92% Fe, Mn, Co, Cr и Си
[88]. Для ряда СЭ отмечено преобладание как подвижных [172, 207],
так и органической и Мп-гидроксидной [207] форм. Выявлено также
различие в соотношениях форм СЭ в разных гранулометрических фрак-
циях взвеси [207, 208].

В согласии с отмеченным выше существенным различием в составе
речных и морских взвесей показано [209], что во взвесях Индийского
океана до 70% ΑΙ, Μη, Ζη, Си, Pb и Li находятся в адсорбированной и
связанных с гидроксидами Fe и Μη формах, а в органической форме на-
ходится только 15% этих СЭ, тогда как во внутренних морях эта форма
достигает 30—70%, что связано, видимо, с интенсивным поглощением
СЭ фитопланктоном.

4. Механизмы связывания СЭ

Взвешенные частицы и донные осадки концентрируют СЭ по трем
основным механизмам [206]: путем физико-химической адсорбции из
толщи воды, биологического поглощения и седиментации обогащенной
СЭ взвеси. На степень физико-химической адсорбции, подразделяющей-
ся на физическую и химическую, а также на ионный обмен [210] влияет
природа поверхности взвеси или донного осадка.

Наибольшее значение имеет физико-химическая адсорбция СЭ в
различных типах ПВ на поверхностях глины, твердых органических ве-
ществ и оксидов металлов. Хотя ранее уделялось очень большое внима-
ние сорбции СЭ глинами, в настоящее время считают [206], что при
адсорбции СЭ из ПВ глины, вероятно, выступают только в роли под-
ложек, покрытых органическим веществом или оксидами металлов. По-
этому поверхность глины здесь не будет рассматриваться.

Существуют три типа органических поверхностей [206]: 1) поверх-
ность живых организмов, таких как бактерии и водоросли, а также, что
особенно важно, морского планктона, в котором основная часть СЭ
связана с нескелетными органическими фазами, а не с карбонатом каль-
ция и опалом [198]; 2) поверхность, возникающая при разложении рас-
тительной и животной материи, а также при конденсации низкомолеку-
лярных органических веществ с образованием высокомолекулярных ор-
ганических веществ; она обладает многими свойствами полиэлектролитов
и коллоидных частиц; 3) поверхность, образуемая низкамолекулярными
органическими веществами, сорбированными на глинистых или металл-
оксидных подложках [211,212].

Хотя различие между этими тремя типами органических поверхно-
стей не до конца выяснено с точки зрения способа концентрирования
ими СЭ, принято считать, что в связывании участвует салициловая кис-
лота. Предполагается также участие в механизме связывания СЭ кар-
боксильных и фенольных функциональных групп [212, 213], а также
пептидов [214].

Отметим, что модели реакций, протекающих на поверхности в отсут-
ствие органического вещества, нельзя применить к природным систе-
мам, поскольку в этом случае имеет место адсорбция природного орга-
нического вещества на поверхности взвеси [213, 215], которое, по край-
ней мере частично, ответственно за отрицательный электростатический
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заряд почти всех взвешенных частиц [211, 216]. При этом количестве
адсорбированного органического вещества зависит от химического со-
става поверхности взвеси [215].

На поверхности оксидов металлов, наиболее важными из которых
являются А12О3, FeOOH и МпО2, в воде имеются гидроксильные группы
[4]. Поэтому специфическую адсорбцию катионов и анионов рассматри-
вают как результат их взаимодействия с этими группами на поверхности
раздела вода — оксид. Степень связывания ионов СЭ на поверхности за-
висит от концентрации реагирующих форм и конкурирующих ионов, а
также от рН и ионной силы среды [206]. Предложено несколько меха-
низмов для объяснения сорбции СЭ [217], включая ионный обмен, по-
верхностную ионизацию и комплексообразование, в частности, образо-
вание фосфатов Zn и РЬ [218].

Картина еще больше усложняется при рассмотрении гетерогенных
оксидных поверхностей, где прочность связи СЭ с различными центра-
ми может отличаться на порядок по величине [219]. Гидратированные
оксидные поверхности могут адсорбировать органическое вещество так-
же за счет лигандного обмена. При этом степень адсорбции зависит от
р Н и М М [206].

Необходимо подчеркнуть, что природное органическое вещество,
связывающее СЭ, может находиться в ПВ как в растворенном состоя-
нии, так и в виде тонкой пленки, покрывающей взвешенные частицы.
Природное органическое вещество можно считать наиболее важным
фактором в цикле СЭ в ПВ [201, 205]. Это доказано для вод открытого
океана, в которых распределение большинства СЭ контролируется их
биологическим поглощением на поверхности и регенерацией в глубоких
водах из погруженных биогенных остатков [1].

VI. ЭСТУАРНОЕ СМЕШЕНИЕ

Эстуарии, представляющие собой любые акватории, где морская
вода смешивается с пресной водой материкового стока — устья рек, при-
брежные бухты, марши, водоемы позади берегового бара, являются од-
новременно зонами перехода от континента к океану и разрыва непре-
рывности свойств среды. В эстуариях на геохимическом барьере река —
море происходят разнообразные гидродинамические, физико-химические
и биологические процессы.

При эстуарном смешении в результате резкого снижения скорости
речного потока осаждается более 90% речной взвеси вместе со связан-
ными с ней СЭ [172, 220—223]. Мелкие частицы размером менее
2—5 мкм могут выводиться из толщи воды также за счет их укрупнения
вследствие коагуляции, возникающей при нейтрализации или перезаряд-
ке глинистых частиц в результате смешения речных вод с сильным
электролитом — морскими водами.

Концентрации неорганических и органических веществ, находящихся
во взвешенном, коллоидном и растворенном состояниях, изменяются,
часто весьма значительно, не только в результате взаимного разбавле-
ния пресных и морских вод, но и вследствие различных физико-химиче-
ских превращений, которые происходят в неустановившихся условиях
эстуарной среды за счет резкого изменения на малых расстояниях соле-
ности, рН, содержания взвеси и других факторов. К числу таких превра-
щений относятся осаждение, сорбция, флоккуляция, комплексообразова-
ние и другие процессы. Гидрохимической границей между речными и
морскими водами считают изогалину 2%0 [172], хотя относительное со-
держание основных ионов почти не изменяется только после 10%.

Причины наблюдаемых вариаций в содержании как взвешенных, так
и растворенных основных и следовых элементов в эстуарных водах,
однако, не совсем ясны ввиду отсутствия полной гидрохимической и гид-
родинамической информации [220, 224]. Нередко для объяснения этих
причин привлекают сорбционные процессы. Показано, что из числа ос-
новных катионов Са во взвеси обменивается на Na и, в меньшей степе-
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ни, на К, a Mg мало участвует в обменных реакциях [225]. Среди СЭ из
взвеси в воду десорбируются Fe [226], Μη [224, 227], Си [224, 228], Cd
[227, 229], Pb [120], Ва, Со, Cs, Zn [229]. Рост концентраций раство-
ренных СЭ, например Си, часто связывают с их мобилизацией из ресус-
пендированных донных осадков при высоких соленостях [228] (подроб-
ности см. в гл. VII).

В целом ясное представление о роли сорбции в эстуарных процессах
отсутствует. В то же время есть веские доказательства преобладающего
влияния физических [224, 230, 231] (например седиментационных и гид-
рологических [230]), а не физико-химических процессов на химический
состав взвеси в эстуариях.

При эстуарном смешении вод взвешенные или растворенные компо-
ненты ведут себя консервативно, когда они участвуют только в процес-
се физического (механического) смешения или неконсервативно, когда
они участвуют в различных физико-химических реакциях или в биоло-
гическом круговороте. В первом случае их концентрации линейно зави-
сят от солености и поэтому по степени наблюдаемых отклонений от
прямой можно оценить величину привноса или удаления компонентов
[220].

Для растворенных неорганических и органических веществ в эстуар-
ной зоне весьма важным процессом является флоккуляция, т. е. их
преобразование во взвешенные аморфные частицы, происходящее с
ростом солености и рН воды. Наиболее важной предпосылкой флокку-
ляции является присутствие в речных водах растворенного Fe, которое,
как полагают на основании ряда косвенных данных, находится в основ-
ном в виде гидроксидов Fe (III), стабилизированных в коллоидном со-
стоянии ГК за счет химического связывания [99, 163, 168] (хотя недав-
но появились возражения против этого последнего предположения
[232]). При эстуарном смешении вод коллоидные Fe и ГК. флоккули-
руют вследствие их дестабилизации катионами морской воды [163, 168].
Не совсем ясно, однако, связана ли эта дестабилизация речных коллои-
дов с полной [163] или только с частичной [233] нейтрализацией отрица-
тельного заряда. В отличие от Fe и ГК растворенное органическое ве-
щество ведет себя консервативно [164, 168, 233—235]. Скорость флокку-
ляции возрастает с увеличением солености вплоть до 15—18%о, а при
определенных ее значениях основная масса флоккул образуется в пер-
вые 0,5 ч после начала смешения [236, 237].

Флоккуляция является основным механизмом удаления растворен-
ных СЭ из речной воды посредством соосаждения и адсорбции на обра-
зующихся флоккулах гидроксидов Fe и ГК [236, 237]. Например, уда-
ление СЭ из речной воды может достигать [236]: для Fe — 95, ΑΙ — 20,
Си и Ni — 40, Μη — 254-45 и С о — 10%. Флоккулируют также As [142]
и Hg, Bi, Sn [229]. Отметим, что при этом теряется 65% ГК, что однако
соответствует только 3% растворенного органического вещества [168].
Содержание органического вещества в речных водах может быть регу-
лирующим фактором в удалении СЭ [238]: редкоземельные элементы
удаляются на 60—95% при высокой концентрации органического веще-
ства и остаются в воде при низкой. Удаление СЭ в эстуарной зоне под-
тверждено полевыми наблюдениями [115, 163, 172, 224, 239, 240]. Сте-
пень удаления может существенно зависеть от формы СЭ. Например,
неорганическая коллоидная форма Se удаляется количественно, а орга-
ническая— только на 50% [119]. Эстуарии представляют собой ловуш<
ки для СЭ в процессе их переноса из речной воды в морскую, что может
быть одним из объяснений относительно низких концентраций СЭ в мор-
ской среде по сравнению с речной [241]. Вместе с тем показано консер-
вативное поведение Μη [164, 172, 235], Си [115, 242, 243], Ni [242, 243],
Cd, Zn [242], Сг [244]. Форма СЭ может сильно влиять на его поведе-
ние: например, соединения состава R^Pb (где R — органический ради-
кал) ведут себя консервативно, а неорганический РЬ — наоборот [245].

В целом геохимия СЭ в эстуариях, зависящая также от их типа и
физико-географических условий среды, очень сложна и пока слабо изу-
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чена. Представления о поведении и оценки потерь растворенных и взве-
шенных СЭ в эстуариях разных рек нередко противоречивы и сильно
колеблются. Сказывается также атмосферный привнос СЭ [246]. Тем не
менее можно считать доказанным, что эстуарии являются ловушками
для большинства растворенных и взвешенных веществ на их пути в
•океан.

VII. ДОННЫЕ ОСАДКИ И ПОРОВЫЕ ВОДЫ

1. Общее содержание и распределение СЭ

Обычно морские, прибрежные и эстуарные осадки состоят из двух
слоев — верхнего окисленного красновато-коричневого цвета и нижнего
восстановленного оливково-зеленого цвета. Вариации в толщине поверх-
ностного окисленного слоя вплоть до 1 мм зависят от привноса на дно
органического вещества и скоростей его разложения (гибели). Кислород
диффундирует через окисленный слой вниз, а образовавшийся в восста-
новленном слое за счет восстанавливающих сульфаты бактерий свобод-
ный H2S (иногда и без его выделения [247]) —вверх. Восстановленный
слой содержит бентосные организмы. Недавно показано [248], что в
морских осадках цветовой переход от коричневого к зеленому сопровож-
дается восстановлением в поровых водах Fe(III) до Fe(II).

В акваториях с ограниченной циркуляцией, например, в Черном море
и фиордах, кислород не поступает в глубокие воды и поэтому даже в
придонном слое присутствует H2S. В этом случае осадки окрашены в
черный цвет и не содержат бентосных организмов.

Поровые воды, пропитывающие донные осадки, всегда отличаются
по химическому составу от покрывающих их (придонных) вод тем, что
в них концентрации растворенных О3 и SO4

Z~ понижены, а бикарбоната
повышены. В поровых водах восстановленных осадков могут восстанав-
ливаться не только SO/" до H2S, но также СО2 до СН4 и NO3~ до ΝΗ3.

Вследствие протекания диагенетических процессов в стареющих
осадках в основном в поровых водах, их химический состав важен для
выявления механизмов диагенеза. Однако несмотря на то, что поровые
воды обычно обогащены СЭ в десять и более раз по сравнению с основ-
ной водной толщей, их вклад в общее содержание СЭ в мокром осадке
незначителен (библиографию см. в [249]).

Донные осадки обогащаются СЭ в основном в результате протекания
трех процессов: 1) погружения на дно взвешенных частиц; 2) переноса
вдоль дна взвешенных частиц (в реках); 3) сорбции растворенных СЭ
из воды при ее контакте с осадком. Наиболее важным процессом явля-
ется седиментация взвеси, в которой можно выделить детритовую, био-
генную и осажденную фракции. Детритовые частицы содержат СЭ вну-
три кристаллических решеток, в адсорбированном состоянии на поверх-
ности, в обменных центрах глинистых минералов и в поверхностных
слоях, образованных гидроксидами металлов или органическим веще-
ством. Биогенные частицы могут содержать СЭ внутри скелетных неор-
ганических веществ, в адсорбированном состоянии на поверхностях, в
обменных центрах, в органическом веществе, в связанном виде и в обо-
лочках, покрывающих гидроксиды металлов. В осажденной фракции,
включающей карбонаты кальция, гидроксиды и сульфиды металлов,
адсорбированные СЭ находятся на поверхности [249].

Содержание СЭ в осадках различных акваторий сильно колеблется,
иногда на 2—3 порядка по величине, в основном в связи с различной
степенью их загрязнения. В ряде обзоров рассмотрены концентрации
СЭ в прибрежных [250], озерных и морских [249] осадках. В работе
[251] проанализировано содержание в различных типах осадков кадмия.
Имеются сведения о концентрации СЭ в речных [252, 253], озерных
[189, 254], прибрежных [197, 255—264] и океанских [265] осадках.

Эстуарные осадки, представляющие собой ловушки для выносимых
реками многих взвешенных и растворенных СЭ, относятся к числу наи-
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Таблица 8

Средние концентрации СЭ в эстуарных осадках (мкг/г сухой массы)

Эстуарий

Эмс
Рейн
Везер
Св. Лаврентия
Мирамиши
Койима
Нью-Джерси
Мерси
Сент-Джон

Мп

_

—
—
—

417
703
—
564
296

Си

24
99
42
24
27
37
66
41
16

Cd

0,7
5,0
2,4
0,22

—
0,61
2,24
5,3
0,16

Ni

27
31
58
33
45
—
36
—
16

Pb

47
213
154

30
83
27

128
57
24

Hg

_

—

0,45
0,34

0,G6
—

0,04

Zn

150
870
393
115
219
177
218
236

53

ССЫЛКИ

[206]
[206]
]267]
[268]
[269]
[270]
[271]
[272]
[273]

более загрязненных. Содержание в них некоторых СЭ приведено в
табл. 8. Обращают на себя внимание эстуарии Рейна и Нью-Джерси, в
осадках которых содержатся значительные концентрации РЬ и Си. Кон-
центрации As в осадках 27 эстуариев Великобритании отличаются по
величине на 3 порядка. В частности, в астуарии Темзы его содержится
4—6 мкг/г [274], тогда как максимальная концентрация достигает
2500 мкг/г.

Особенно подробно изучено в ряде стран Европы распределение рту-
ти. Так, в осадках свыше 30 эстуариев Великобритании ее содержится
0,018—29 [275—279], а в осадках 220 озер Швеции 0,05—0,5 мкг/г [280],
причем в исследованные озера никогда ранее не сбрасывались сточные
воды. В океанских осадках содержание Hg коррелирует с подводной
вулканической активностью [281].

Поступившие в различные акватории разнообразными путями — из
атмосферы, рек, при сбросах сточных вод и т. д.— СЭ неизбежно акку-
мулируются в донных осадках. Поэтому взятые без нарушения страти-
фикации керны дойных осадков могут отражать поступление СЭ в иссле-
дуемые водоемы за любой отрезок времени, до сотен лет включительно.
Геохронологию донных осадков обычно определяют, анализируя распре-
деление по глубине изотопа М0РЬ, однако для более точной датировки
применяют сочетания разных радиоизотопов, число которых довольно
значительно (например, 137Cs, 238Pu, 2 3 9 . 2 t 0 p u , 2 4 1 Am и 2 UCm) [282].

В поверхностных слоях озерных, эстуарных и прибрежных морских
осадков вблизи горнорудных, индустриальных и городских районов кон-
центрации СЭ могут быть в 5—10 и более раз выше, чем 50—100 и более
лет назад, что свидетельствует об их антропогенном происхождении.
Кроме сведений, которые содержатся в упомянутой ранее работе [16],
имеются данные о геохронологии СЭ в донных осадках прудов [283],
озер [282, 284—288], рек [282, 289], эстуариев [290, 291], фиордов
[292—294] и прибрежных районов морей [295—298]. Историческая за-
пись вертикальных профилей Zn, Pb, Сг, Си, As, Ni, Cd и Hg в осадках
Рейна более чем за 50 лет приведена на рис. 2 [289].

В осадках, однако, СЭ распределены неравномерно, причем их кон-
центрации обычно возрастают по мере уменьшения размера частиц
[249]. Разница в концентрациях достигает в некоторых случаях порядка
и более. Наблюдаемый разброс можно значительно снизить, если поль-
зоваться различными методами коррекции [15, 299]. Обычно анализи-
руют фракцию размером менее 63 мкм [300], хотя показано [299], что в
эстуарных осадках содержание многих СЭ во фракции размером до
20 мкм изменяется от одной пробы к другой в несколько раз меньше, чем
во фракции размером до 63 мкм. Поэтому необходимо систематическое
исследование различных типов донных осадков для окончательного вы-
бора размера фракции, наиболее подходящей для проведения монито-
ринга СЭ.
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2. Физико-химические и химические формы СЭ

Внутри донных осадков СЭ распределены между различными физи-
ко-химическими формами
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5 :

1 г

19Ζ0 1910 19601970 г

Рис. 2. Изменение во времени
концентрации СЭ в донных

осадках р. Рейн [289]

(геохимическими фракциями), зависящими
от Eh и рН [301], и отличающимися по мо-
бильности, выщелачиваемости и биодоступ-
ности. Для облегчения понимания геохими-
ческого распределения СЭ обычно проводят
геохимическое фракционирование осадков
методами одно- или многоступенчатых по-
следовательных экстракций, которые позво-
ляют селективно выщелачивать подходящи-
ми химическими реагентами каждую из
идентифицированных фракций. Следовые
элементы, связанные с кристаллическими
решетками силикатных пород, называют
литогенными, а соответствующие фракции
остаточными. Следовые элементы, находя-
щиеся во всех остальных геохимических
фракциях, являются нелитогенными, по
уровню их концентраций можно судить о
степени загрязненности данного осадка (ак-
ватории).

Одноступенчатые экстракции (их оценка
и сравнение приведены в работах [302—
304]), в зависимости от рН [305] и приме-

няемого реагента, позволяют определять или какую-то одну из нелито-
генных фракций СЭ, или различные их сочетания. Для более полного
изучения физико-химических форм СЭ применяют двух- [289], трех-
[306], четырех- [272], пяти- [267, 303, 307], шести- [308] и семиступен-
чатые [15] экстракции. Обсуждены достоинства и недостатки экстрак-
ционных методов [15, 302, 309, 310]. Следует подчеркнуть, что методы
многоступенчатых последовательных экстракций не являются пол-
ностью селективными, на реакции всегда оказывают влияние такие, на-
пример, факторы, как продолжительность экстракции, температура, от-
ношение объемов осадка и экстрагента [15, 309], реадсорбция СЭ [311].
Несмотря на это они широко применяются.

В зависимости от происхождения, состава и степени загрязнения
осадка основная часть СЭ может находиться в различных геохимических
фракциях. Нелитогенные СЭ часто связаны с органическим веществом
[205, 269, 272, 308, 312, 313], что особенно характерно для ртути [259,
275, 277, 278, 314], а также с оксидами Fe (основная часть As [315—
317]) и Мп [205, 259, 308, 317—320], сульфидами [259, 313, 320], карбо-
натами [320—322], фосфатами [319]. Изучены также океанские осадки
[317, 323].

Примеры применения семиступенчатой экстракции к осадкам Рейна
и эстуария Эмса представлены в табл. 9 [15], данные из которой указы-
вают на значительное уменьшение доли остаточной фракции для Ζπ, Си
и РЬ несмотря на возрастание их общей концентрации вследствие за-
грязнения осадков. Значительные количества Ζπ, Си, Cd и РЬ присутст-
вуют в карбонатной фракции, тогда как доля обмениваемой формы зна-
чительна только для кадмия.

Химические формы СЭ, за исключением ртути, мало исследованы в
осадках. Показано, что содержание MeHg(II) в различных эстуарных и
прибрежных осадках обычно составляет менее 1% от Hg (общей) [275,
278, 324]. Концентрация MeHg(II) контролируется в основном содержа-
нием сульфидов, а не Hg (общей) и органического вещества. При опре-
деленной концентрации сульфидов уровень MeHg(II) резко падает, ви-
димо вследствие протекания реакции диспропорционирования:

(Me2Hg),S -> HgS + Me2Hg
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Таблица 9
Физико-химические формы СЭ (%) в донных осадках Рейна (А) и эстуария Эмса (Б) [15J

Формы

Обмениваемые
Карбонатные
Легко восстанавливаемые
Умеренно восстанавливае-

мые
Несиликатное железо
Органические и сульфид-

ные
Остаточные

Общая концентрация
(мкг/г)

Zn

А

9
37
39

5

1
< 1

9

922

Б

2
31
24
12

2
3

26

227

№

А

6
13
25
17

6
3

40

84

Б

3
10
28
15

6

38

42

Си

А

1
28

3
30

2
4

32

209

Б

2
19

3
29

5
3

39

26

РЬ

А

3
52

6
23

6
<Л

10

144

Б

< 1
35
4

29

11
< 1

20

66

Cd

А

18
38
23

1

6

14

10

Образующаяся диметилртуть испаряется и переносится через толщу
воды в атмосферу [279].

Преобладание той или иной формы олова зависит от типа осадков
[155]. В частично восстановленных и загрязненных морских осадках
превалирует MeSn(IV), в окисленных и загрязненных — Me2Sn(IV), а в
окисленных и незагрязненных — Me.,Sn(IV). Показано [155], что в
осадках Балтийского и Средиземного морей содержится соответственно
первой формы 0,5 и 0, второй — 0,3 и 2,6, а третьей — 0 и 8,6 нг/г. В осад-
ках озер Канады обнаружены следующие бутильные производные олова
(мкг/г) [325]: BuSn (IV)— 0,0134-0,58, Bu2Sn (IV) —0,054-0,35,
Bu3Sn(IV)—0,114-0,40. Найдены также смешанные соединения, обра-
зующиеся, видимо, в результате метилирования: Bu2SnMe2—0,0114-0,012
и Bu3SnMe—0,011-^0,023 мкг/г. В осадках озер Швейцарии содержится
0,002—0,016 мкг/г Bu3Sn(lV) [158]. В речных и прибрежных осадках
найдено соответственно 0,3—5,8 [162, 326] и 0,61 мкг/г [326] силико-
нов.

3. Поровые воды

Концентрация и распределение СЭ и их форм в поровых водах зави-
сят от Eh, pH, содержания и форм органического вещества, соединений
Fe и Μη (амфотерных оксидов, сульфидов, карбонатов и др.). Поровые
воды являются средой, в которой осуществляется перенос СЭ внутри
поверхностных осадков. Верхний слой этих осадков толщиной 10—20 см
наиболее важен для обмена между осадками и придонными водами
[327]. В морских осадках в окисленной зоне концентрации Μη и Ni те
же, что и в придонной воде, тогда как в Mn-восстановленной зоне они
возрастают примерно в 10.000 и 40 раз соответственно [328]. Содержа-
ние Си в окисленных поровых водах в 10 и более раз выше, чем в при-

Рис. 3. Вертикальное распределение Fe, Сг и Gu в придонной и поровой
водах прибрежных донных осадков Средиземного моря [322]
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донной воде [328—330]. Это обусловлено связыванием меди органиче-
ским веществом [328, 330], что является также причиной возрастания
концентрации Мо, V и Сг в восстановленных осадках с увеличением глу-
бины [331].

Особенно много СЭ содержат поровые воды загрязненных осадков.
Например, в поровых водах озера найдено приблизительно по 0,15 мг/л
As (III) и As(V) [332], реки —5,85—6,88 г/л As (общего) (в том числе
б—Ю% неорганического As и ~ 9 0 % MeAsO(OH),) [333], эстуария —
3,8 мкг/л Hg [334]. В последнем случае отмечен рост в 7,3—15 раз кон-
центраций Сг, Си, Zn, Pb, Ag, Ni и Fe и в 620 и 37 раз соответственно Μη
и Со по сравнению с придонными водами [335]. Обнаружены большие
сезонные вариации в содержании Fe, Μη, Си и Мо [336]. Профили кон-
центраций Fe, Cr и Си в придонных и поровых водах прибрежных мор-
ских осадков приведены на рис. 3 [322].

4. Ремобилизация СЭ

Находящиеся в донных осадках и взвеси СЭ под влиянием химиче-
ских изменений в ПВ и микробиологических процессов в водных средах
могут быть ремобилизованы в воду. Ремобилизация вызывается четырь-
мя типами химических изменений в воде [15]: 1) повышением концент-
раций солей, щелочные щелочно-земельные катионы которых могут
конкурировать с ионами СЭ за сорбцию на частицах; 2) изменением
окислительно-восстановительных условий, обычно в связи с уменьшени-
ем содержания кислорода вследствие повышения эвтрофикации; при
этом гидроксиды Fe и Μη частично или полностью растворяются за счет
восстановления до Ре(II) и Мп(П), а часть связанных с ними СЭ выде-
ляется (ремобилизацией Μη, Си иСаиз частично восстановленных осад-
ков с последующим вертикальным переносом в поверхностные воды
объяснен значительный рост их концентраций в шельфовых водах Вели-
кобритании [337]); 3) понижением рН, приводящим к растворению гид-
роксидов и карбонатов, а также к росту десорбции СЭ вследствие кон-
куренции с Н+\ оно происходит или при окислении сульфидов в незагряз-
ненных ПАВ, или при выпадении кислотных дождей, что характерно для
многих озер Северной Европы и Северной Америки. В последнем случае
показано [320], что Zn, Со и Ni ремобилизуются в основном из фракции
легко восстанавливаемых осадков, Cd — из органической фазы, а Си и
РЬ переходят в воду только в незначительной степени; 4) возрастающим
использованием природных и синтетических комплексообразующих реа-
гентов, которые могут образовывать растворимые и прочные комплексы
с СЭ, в противном случае адсорбирующихся на твердых частицах.

Биологическая ремобилизация СЭ может осуществляться косвенным
путем в результате деятельности бентосных организмов, повышающих
вентиляцию осадков окисленными донными водами [338, 339] и препят-
ствующих тем самым образованию в поровых водах практически не-
растворимых сульфидов СЭ класса В [340, 341].

Более важными являются микробиологические процессы в осадках,
в которых СЭ связаны с органическим веществом, имеющим вследствие
диагенеза более высокую ММ и меньшее число функциональных групп.
Ремобилизация СЭ происходит главным образом тремя основными спо-
собами [15]: 1) разложением органического вещества до соединений,
обладающих меньшей ММ, но лучше связывающих СЭ (см., например,
[342]); 2) изменением физических свойств среды, например, Eh и рН,
вследствие метаболической активности; 3) превращением неорганиче-
ских соединений СЭ в элементоорганические.

5. Природное метилирование

Наибольшее значение из микробиологических процессов имеет био-
метилирование, так как до сих пор нет убедительных доказательств
биосинтеза элементоорганических соединений, содержащих другие ал-
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кильные или ароматические радикалы [343]. Кроме описанных в обзо-
рах [16, 18, 343, 344] экспериментальных доказательств биометилиро-
вания СЭ в осадках, недавно обнаружено биометилирование As пресно-
водными зелеными водорослями [345], метилирование Sn в эстуарных
осадках [157, 346], Hg в толще речных [347], озерных [348] и морских
[349] вод. Исследованы сезонные вариации этих процессов [190, 348],
влияние морских солей на образование и стабильность MeHg(II) в
аэробных и анаэробных условиях [350] и рН на образование метильных
соединений Hg и As [351].

Содержание метильных производных Hg, Sn, Pb, As, Sb и Se в ПВ,
взвеси и осадках указано выше в соответствующих разделах. В биоло-
гических системах, в частности, в микроорганизмах, метилирующими
реагентами являются Me—СоВ12, S-аденозинметионин и №-метилтетра-
гидрофолаты. Механизм метилирования реагентом МеСоВ12 зависит от
степени окисления СЭ и величины потенциала восстановления и может
быть электрофильным или радикальным [18, 343, 352].

Биометилирование СЭ всегда сопровождается обратным процессом
биодеметилирования их метильных производных [16, 344], чем объяс-
няются, в частности, низкие концентрации MeHg(И) в ПВ и осадках.
Количество ртути в этой форме составляет менее 1 % от ее общего со-
держания.

Необходимо отметить, однако, что выяснены далеко не все вопросы
биопревращений СЭ. Так, вопреки прежним экспериментальным дан-
ным, недавно показано отсутствие биометилирования РЬ [353] и
Me3SnCl [354]. Обнаруженные соединения Ме4Э (3 = Sn, Pb) образу-
ются за счет химического диспропорционирования, например, в присут-
ствии соединений серы [354, 355]

2Ме3Э (IV) — ^ ^ > (Me 3 3) 2 S -* Ме4Э

В речных осадках'ГК и фульвокислоты также могут метилировать
Hg(II) в MeHg [103, 356], причем из входящих в их состав метилирую-
щих реагентов наиболее сильным является 2,6-ди-грег-бутил-4-метил-
фенол, а более слабыми — мезитилен и д-ксилол [357].

В водных растворах MeHg(II) получена из Hg(II) также в присут-
ствии метанола, уксусной и пропионовой кислот, алифатических α-ами-
нокислот (при фотолизе), а также в результате трансметилирования
[18,343]

Ме3Э (IV) -f Hg (II) -» MeHg(II)+Me23(IV); 3=Si, Sn.Pb

Роль подобных реакций в геохимических циклах СЭ не совсем понятна.

6. Железо-марганцевые конкреции

В связи с освоением минеральных ресурсов Мирового океана важное
значение приобрел аутигенный компонент его донных осадков — желе-
зо-марганцевые конкреции, химия которых ранее рассмотрена в [358].
Ниже изложены результаты последних исследований роли СЭ и их
форм в конкрециях Тихого океана.

Плотность конкреций может достигать 300 единиц на м2 или 30 кг/м2.
Их размеры в среднем составляют около 4 см, но встречаются и кон-
креции до 20 см. Они растут со средней скоростью от 30 до 300 мм за
миллион лет [359]. Отношение Mn/Fe в них колеблется от 5,6 до 70,
причем более 99% Μη находится в форме Μη(IV) [360], хотя, вероят-
но, основным диагенетическим источником является Мп(П), образую-
щийся из Μη(IV) вблизи от поверхности раздела осадок — вода [361].
Этот процесс является частью хорошо исследованной ремобилизации
Μη из осадков [328, 330, 362], оказывающей решающее влияние на его
распределение в придонных водах.

Конкреции реагируют на эту ремобилизацию более быстрым прира-
щением своего объема со стороны, которая контактирует с осадком
[363]. Эта сторона растет быстрее по сравнению с верхушечной частью
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почти в 4 раза [359]. Типичная конкреция состоит из двух композицион-
но отделенных недетритовых компонентов [359]: донная часть обога-
щена Mn, Mg, Ca, U и Sb, а верхушечная — Fe, Ni, Си, Zn, Co, Th и
редкоземельными элементами. Эти различия в химическом составе от-
дельных частей конкреций объясняют переменным вкладом следующих
процессов [364]: 1) гидрогенного, который приводит к прямому осаж-
дению или аккумулированию коллоидных оксидов СЭ из морской воды;
2) окислительного диагенеза, протекающего в окисленных осадках, ко-
торый способствует увеличению содержания СЭ в конкреции; 3) восста-
новительного диагенеза, который обеспечивает восстановление Μη(IV)
до Μη(II) органическим веществом с последующим окислением его
вновь до Μη (IV). Конкреции также найдены в районах с очень медлен-
ной седиментацией взвеси. В этом случае приращение массы конкреций
осуществляется за счет донных вод с повышенным содержанием взве-
шенных и растворенных СЭ, приносимых туда донными течениями [365].

В конкрециях, а также в ряде аутигенных минералов (апатите, ба-
рите, опале и карбонате) СЭ преимущественно концентрируются в алю-
мосиликатной, Μη- и Fe-оксидных фазах, что связано с особенностями
химических форм СЭ в морской воде и физико-химических свойств этих
фаз [366]. Показано, что в конкрециях СЭ имеют различные степени
окисления, например, Co(III), Pb(II), Pb(IV), Ti(IV) [367] и Cu(II),
Ni(II) [368].

* *
*

В изучении форм СЭ в природных водных средах за последние годы
достигнуты существенные успехи. Особенно важно выявление связи
между формами СЭ в абиотических фазах природных водных сред и их
действием на гидробионты. Однако экспериментального материала пока
явно недостаточно, чтобы делать определенные выводы о влиянии раз-
ных форм СЭ антропогенного происхождения на здоровье конкретных
водоемов, что является одной из основных задач биогеохимии.
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