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Представлены многолетние данные по изменению токсично-
сти воды Рыбинского водохранилища. Наиболее загрязнен-
ные участки по результатам биотестирования приурочены к 
Волжскому и Шекснинскому плесам, подверженным воздей-
ствию бытовых и промышленных стоков, а также диффузно-
го стока с сельскохозяйственных угодий и крупных автомаги-
стралей. Проведен анализ зависимости между параметрами 
токсичности и показателями химического состава воды.
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Введение
Для успешного решения проблемы рацио-

нальной эксплуатации биологических ресурсов 
водоемов и обеспечения человека питьевой во-
дой необходим контроль качества природных вод. 
Поступление загрязняющих веществ в водные 
экосистемы продолжается, несмотря на совер-
шенствование технологических процессов и на-
метившуюся в последние десятилетия тенденцию 
к снижению антропогенного влияния на окружаю-
щую среду (Моисеенко, 2009; Моисеенко и Гашки-
на, 2016; Hrabik and Watras, 2002).

Рыбинское водохранилище – один из крупней-
ших пресноводных искусственных водоемов Рос-
сии, образованный в Молого-Шекснинской низине 
после строительства гидроузла выше г. Рыбинска 
на реках Шексна и Волга (Буторин и др., 1975). По 
морфологическим особенностям ложа, распре-
делению глубин и градаций окрашенности воды 
в водоеме выделено четыре плеса: Волжский, 
Моложский, Шекснинский и Центральный (Рыбин-

ское водохранилище и его жизнь, 1972; Фортуна-
тов, 1959).

Рыбинское водохранилище относится к круп-
ным источникам хозяйственно-питьевого водо-
снабжения и находится под мощным влиянием 
промышленных, коммунально-бытовых и сельско-
хозяйственных сточных вод. В настоящее время 
в него сбрасывают стоки более 100 предприятий. 
Наиболее значительными водопользователями яв-
ляются МУП «Водоканал» и предприятия Черепо-
вецкого промышленного узла: ПАО «Северсталь», 
ОАО «Северсталь-метиз», ОАО «ФосАгро-Черепо-
вец». Сточные воды данных предприятий, а также 
сельскохозяйственные стоки, поступают в водо-
хранилище с водами рек Кошта, Шексна, Ягорба и 
др. (Тихановская и Машихина, 2016) и оказывают 
заметное техногенное влияние на его экосисте-
му (особенно Шекснинского плеса). Ежегодный 
забор пресной воды из рек бассейна Рыбинского 
водохранилища составляет  порядка 550 млн м3, а 
сброс сточных вод – 470 млн м3. Несмотря на нали-
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чие очистных сооружений, объем нормативно-очи-
щенных сточных вод составляет менее 20% от ко-
личества загрязненных сточных вод, требующих 
очистки (Доклад о состоянии..., 2019).

Основной и наиболее опасной разновидностью 
антропогенного влияния на все компоненты при-
родной среды является загрязнение токсическими 
веществами, способными нарушать биопродукци-
онные процессы, приводить к глубоким измене-
ниям в структурно-функциональной организации 
биотической составляющей экосистем (Крайнюко-
ва, 2009). К таким веществам относятся, в первую 
очередь, тяжелые металлы, хлорорганические пе-
стициды, фенолы, нефтепродукты, синтетические 
поверхностно-активные вещества и целый ряд дру-
гих загрязнителей, входящих в состав сточных вод 
(Колпакова и др., 1996; Флеров, 1990; Экологиче-
ские проблемы..., 2001).

Гидрохимические методы исследования име-
ют свои преимущества, однако наиболее эффек-
тивные результаты достигаются при их примене-
нии совместно с методами биотестирования. Под 
методами биотестирования следует понимать 
интегральные подходы, объединяющие эффект 
суммарного действия на гидробионтов всех при-
сутствующих в исследуемой пробе биологически 
опасных веществ, в то время как гидрохимические 
методы, наоборот, расчленяют на составляющие 
сумму присутствующих загрязнителей и позволя-
ют выявлять источник токсичности. Следователь-
но, объединение этих групп методов при осущест-
влении мониторинга объектов окружающей среды 
является необходимым условием получения пол-
ной информации для принятия мер по предотвра-
щению негативного антропогенного воздействия 
(Жмур, 2018). Биотестирование, давая целостную 
оценку токсичности воды, может значительно со-
кратить объем химико-аналитических работ и по-
зволить проводить контроль загрязнений водных 
объектов более оперативно (Брагинский, 1985).

Цель настоящей работы – оценить многолетние 
изменения токсичности воды Рыбинского водохра-
нилища с использованием метода биотестирова-
ния и выявить факторы, влияющие на нее.

Материал и методы
Интегральные пробы воды (всего 394 пробы) 

отбирали батометром системы Элгморка (Корнева, 
2015) последовательно с каждого метрового гори-
зонта от поверхности до дна на различных участ-
ках Рыбинского водохранилища в период с 1994 по 
2019 гг. (Рис. 1) (Лазарева, 2018). Воду пропускали 
через обеззоленные фильтры (белая лента) и затем 
разливали в бутылки из пищевого пластика (объе-
мом 0.5 л) под плотно завинчивающуюся крышку 
для исключения попадания кислорода. До начала 
биотестирования пробы хранили в холодильнике 
при температуре 2–4 °С в течение 7–14 дней.

Биотестирование проб воды проводили 
на лабораторной культуре Ceriodaphnia dubia 
Richard, 1894 (Определитель зоопланктона..., 2010) 
в соответствии со стандартной методикой (Мето-
дика определения токсичности..., 2007; Mount and 
Norberg, 1984). Генетически однородных рачков в 
первые сутки после вылупления рассаживали в 
стаканчики с 15 мл исследуемой среды (по 1  эк-
земпляру в каждый) и наблюдали до вымета 3-х 
пометов на одну самку. В ходе эксперимента жи-
вотных кормили раз в два дня зелеными водорос-
лями Chlorella vulgaris Beij., 1890 в концентрации 
250–300  тыс. кл./мл в момент смены среды (Ме-
тодика определения токсичности…, 2007). Было 
обеспечено поддержание оптимальных внешних 
условий: температура воды – 21 ± 3 °С, рН – 7.5–
8.0, растворенный кислород на уровне насыщения, 
световой режим (при освещении лампами дневно-
го света) – 16 ч свет : 8 ч ночь. Контрольную группу 
тест-животных содержали в аналогичных условиях 
в отстоянной артезианской воде. Гибель не менее 
50% рачков за 48 ч в исследуемой воде служила 
критерием острой токсичности (при условии, что в 
контроле уровень их гибели не превышает 10%). 
Критерий хронической токсичности – гибель 20% и 
более тест-организмов и достоверное отклонение 
в плодовитости из числа выживших по сравнению 
с контролем за время эксперимента (Методика 
определения токсичности..., 2007). Увеличение 
плодовитости рачков более чем на 30% рассма-
тривалось как проявление хронического токсиче-
ского действия (Александрова, 2009; Жмур, 2018; 
Олькова, Дабах, 2014).

Для получения сопоставимых результатов 
биотестирования нами был рассчитан индекс ток-
сичности (ИТ) – величина, выраженная в долях от 
единицы по каждому измеряемому показателю по 
формуле:

ИТ = ТПо / ТПк,
где ТПо– значение тест-параметра в опыте, ТПк– 
значение тест-параметра в контроле .

Концентрации загрязнения водоемов химиче-
скими веществами, измеренные в разные годы, 
были преобразованы в коэффициент загрязнен-
ности (КЗ) для каждого токсичного загрязняющего 
вещества (ЗВ), рассчитанный по формуле (Крите-
рии оценки опасности..., 2011):

КЗi= Сi / ПДКi,
где Сi  – концентрация i-го компонента состава 
загрязнения, мг/л, ПДКi  – предельно-допустимая 
концентрация i-го компонента состава загрязне-
ния, мг/л (Перечень рыбохозяйственных нормати-
вов, 1999).

Суммарный коэффициент загрязненности КЗсум 
для 6 токсичных ЗВ рассчитывался по формуле:

∑ КЗi= ∑ (Сi / ПДКi)
Для расчета коэффициентов загрязнения ис-

пользовали собственные и представленные в ли-
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Рис.  1. Карта-схема станций отбора проб Рыбинского водохранилища. Волжский плес (I): 1  – Крутец, 2  – Мышкин напротив 
р. Юхоть, 3 – Еремейцево, 4 – Коприно, 5 – Каменники; Моложский плес (II): 6 – Противье, 7 – Весьегонск; Центральный плес 
(III): 8 – устье р. Себла, 9 – Первомайка, 10 – устье р. Сить, 11 – Брейтово, 12 – Молога, 13 – Волково, 14 – Милюшино, 15 – 
Всехсвятское, 16 – устье р. Ухра, 17 – устье р. Согожа, 18 – Центральный мыс, 19 – Средний Двор, 20 – Городок, 21 – Измайлово, 
22 – Наволок, 23 – Ягорба; Шекснинский плес (IV): 24 – Мякса, 25 – Любец, 26 – о. Каргач, 27 – о. Ваганиха, 28 – Торово, 29 – 
р. Суда у ж/д моста, 30 – устье р. Кошта, 31 – р. Кошта у а/м моста, 32 – устье р. Серовка, 33 – Кабачино.
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тературе данные (Гапеева, 1993, 2013; Гапеева и 
Цельмович, 1989, 1990; Томилина и др., 2018b).

Данные представлены в виде средних значений 
и их ошибок (m ± SE). Достоверность различий оце-
нивали методом дисперсионного анализа (ANOVA, 
LSD-тест) при уровне значимости р  <  0.05 (Sokal 
and Rohlf, 1995). Для установления количествен-
ной взаимосвязи параметров биотестирования с 
гидрологическими показателями и концентрациями 
загрязняющих веществ в воде использовали метод 
множественной пошаговой регрессии. Корреля-
ционный анализ между исследованными параме-
трами, значения которых не имели нормального 
распределения (Shapiro – Wilk test), проводили с 
использованием непараметрического коэффици-
ента Спирмена (rs, р < 0.05).

Результаты
Выживаемость тест-объектов является основ-

ным тестируемым параметром при установлении 
токсичности воды природных водоемов. При био-
тестировании проб воды Рыбинского водохранили-
ща с использованием ветвистоусого рачка C. dubia 
за период наблюдений с 1994 по 2019 гг. не заре-
гистрировано острой токсичности. Исключение в 
2019 г. составили станции Весьегонск и устье р. Се-
блы, где гибель рачков достигала 50 и 60% соответ-
ственно. Хроническая токсичность по показателю 
выживаемости (смертность рачков выше 20% по 
сравнению с контролем за 7–10 суток экспозиции) 
отмечена в отдельные даты наблюдений в Молож-
ском плесе на станциях Весьегонск (залив Плениш-
ник, р. Реня), Центральном (Ягорба, Всехсвятское, 
Волково, Центральный мыс, Молога, Наволок, Из-
майлово, Первомайка, устья рек Ухры, Себлы, Сити 
и Терехи), Волжском (Мышкин напротив р. Юхоти, 
Коприно, Глебово), Шекснинском (Мякса, Любец, 
Ваганиха, Рощино, устья рек Кошты, Суды, Солн-
цевки, Пачи и Кондоши).

Показатель плодовитости определяет поддер-
жание численности популяции и позволяет оценить 
хроническое токсическое действие воды. Средняя 
по плесам плодовитость в большинстве случаев не 

достигала контрольных значений (Рис.  2). Исклю-
чение составили 2011, 2015 и 2016  гг., когда пло-
довитость рачков в эксперименте была достоверно 
выше на 30% и более по сравнению с контролем. 
Кроме того, в 2009  г. для Волжского плеса также 
было отмечено превышение плодовитости, однако 
оно было статистически недостоверным (на 25% 
выше контрольных значений).

Усредненные значения плодовитости рач-
ков (выраженные как ИТ) для всех плесов были 
ниже контрольных показателей за весь период 
наблюдений. Исключение составили 2011, 2013, 
2015, 2016 и 2019 гг., для которых отмечен ИТ > 1 
(Табл. 1). Сравнение ИТ между плесами показало 
его выравненность, т. е. среднее количество мо-
лоди, полученное от одной самки, достоверно не 
отличалось. Самые низкие значения ИТ отмечены 
в 1996  г.: в Моложском плесе  – 0.25, Централь-
ном – 0.51, Волжском – 0.40 (Табл. 1). В Шекснин-
ском плесе минимальное значение ИТ (0.40) за-
регистрировано в 1994 г. Максимальные значения 
ИТ отмечены в 2011 г. в Моложском плесе (1.70), в 
2015 – в Центральном (1.61), в 2016 – в Волжском 
(1.56) и Шекснинском (1.52).

Сравнительный анализ доли станций с хрони-
ческим токсическим действием (ХТД) воды на пло-
довитость цериодафний в Волжском и Моложском 
плесах показал, что эти значения были равномер-
ными и в большинстве случаев не превышали 10% 
(Рис.  3). В Волжском плесе превышение свыше 
10% наблюдалось в 1994, 1997, 2015 и 2016 гг., а в 
Моложском плесе исключение составил 2019 г., ког-
да доля станций с ХТД воды составила 17%.

Доля станций с ХТД воды в Шекснинском и Цен-
тральном плесах отличалась большей вариабельно-
стью и максимальными значениями. Для Централь-
ного плеса в период с 1994 по 2008 гг. наблюдалось 
снижение доли станции с ХТД, а затем ее постепен-
ное увеличение до 2015  г. В 1998, 2014 и 2018  гг. 
станций с ХТД воды на плодовитость рачков не от-
мечено. Для Шекснинского плеса водохранилища 
максимальное число станций с ХТД зафиксировано 
в 1996, 1997 и 2014 гг. и составило 42, 70 и 42% со-

Рис. 2. Динамика хронической токсичности воды из различных плесов водохранилища по показателю плодовитости C. dubia 
(среднее количество молоди на 1 самку за 7 суток, % от контроля).
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ответственно (Рис. 3). Средняя доля станций с ХТД, 
рассчитанная от количества станций отбора в плесе, 
а не от их общего числа по всей акватории, в боль-
шинстве случаев превышала 50%.

Наши подсчеты показали, что максималь-
ные суммарные КЗ по 6 элементам наблюдали 
в 1987  г. после аварии на Череповецком метал-
лургическом комбинате, минимальные – в 2010 г. 
(Табл.  2). Достоверные отличия зарегистрирова-
ны между Центральным и Шекснинским плесами 
для КЗ по кадмию в 1987 г., меди и свинцу в 2010 г.

Установить прямую зависимость между содер-
жанием ЗВ в воде и ее пригодностью для обитания 
живых организмов не всегда удается. Нахождению 
связей (зависимостей) между изучаемыми пере-
менными способствует корреляционной анализ. 
Данные, представленные в Таблице 3, отражают 
корреляционные связи параметров биотестирова-
ния с гидрологическими и гидробиологическими 
показателями, а также с содержанием химических 
элементов в воде. Можно видеть, что репродук-
тивные показатели цериодафний положительно 
коррелируют с температурой воздуха и электро-

проводностью воды (Табл.  3). Достоверные от-
рицательные корреляционные зависимости за-
регистрированы между содержанием химических 
элементов в воде и репродуктивными показате-
лями рачка (Табл. 3). Наиболее тесная связь на-
блюдается с такими металлами, как Mg, Co, Cd, 
Fe (rs > 0.7).

Основные переменные, достоверно влияю-
щие на смертность ветвистоусых рачков,  – со-
держание аммонийного азота и ионов Mg, Al, Pb и 
Cu (p < 0.05). Регрессионная модель параметров 
смертности цериодафний представлена следую-
щими линейными уравнениями:

Гибель (%), 48  ч  = 9.117  – 69.074×ХПК  + 
8.629×[NH4] – 981.959×[Cd],	 		    (1)

Гибель (%), 10 сут.  = 3.682  + 0.000×[Mg]  – 
0.004×[Al] + 0.000×[Ca] – 0.004×[Pb] + 0.008×[Cu] – 
0.057×[Cd] – 0.240×[сумма РЗЭ]+ 0.001×[Zn].	   (2)

Стоит отметить, что полученные корреляцион-
ные связи условны, так как для составления общей 
матрицы использовались и литературные данные, 
в которых указывались средние значения содер-
жания ЗВ без уточнения станций отбора. Помимо 

Год
Плес

Моложский Центральный Волжский Шекснинский Среднее

1993 – 0.93 (4) 0.88 (9) – 0.89 (13)

1994 – 0.61 (9) 0.50 (3) 0.40 (1) 0.57 (13)

1996 0.25 (1) 0.51 (9) 0.40 (2) 0.48 (14) 0.47 (26)

1997 – 0.71 (1) 0.54 (2) 0.53 (10) 0.55 (13)

1998 – 0.94 (8) 0.81 (3) 0.77 (4) 0.87 (15)

2008 0.59 (2) 0.87 (24) 0.82 (3) 0.84 (15) 0.84 (44)

2009 0.79 (1) 0.95 (10) 1.24 (2) 0.86 (10) 0.93 (23)

2010 0.78 (1) 0.83 (8) 0.65 (2) 0.77 (5) 0.78 (16)

2011 1.70 (2) 0.97 (8) 1.47 (4) 1.33 (5) 1.25 (19)

2012 0.85 (1) 0.82 (10) 1.00 (2) 0.79 (2) 0.84 (15)

2013 0.57 (1) 1.10 (17) 0.87 (2) 0.70 (2) 1.02 (22)

2014 – 1.00 (2) – 0.97 (10) 0.98 (12)

2015 – 1.61 (9) 1.47 (5) – 1.56 (14)

2016 1.37 (1) 1.13 (18) 1.56 (4) 1.52 (11) 1.31 (34)

2017 – 0.74 (4) 0.95 (5) 0.69 (9) 0.78 (18)

2018 0.93 (7) 0.93 (14) 0.87 (7) 0.93 (22) 0.93 (22)

2019 1.13 (11) 1.09 (18) 1.08 (5) 1.08 (13) 1.10 (46)

Среднее 0.90 ± 0.13 (28) 0.93 ± 0.06 (173) 0.94 ± 0.09 (60) 0.84 ± 0.08 (133) 0.92 ± 0.07 (394)

Табл. 1. Индекс токсичности воды различных плесов Рыбинского водохранилища по усредненному показателю плодовитости 
(среднее количество молоди на 1 самку С. dubia). В скобках указано количество проб.
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исследованных нами зависимостей, на результат 
могли влиять и другие ЗВ, данные о концентрациях 
которых не имеются в общем доступе.

Обсуждение
В настоящее время контролируется более 100 

нормативов качества воды, используемой для 
целей хозяйственно-питьевого водоснабжения 
(СанПиН..., 2001). Даже проведение полного ана-
лиза по всем установленным показателям не дает 
возможности определить их комплексное воздей-
ствие. Существующая в настоящее время система 
мониторинга загрязнения водных объектов, осно-
ванная на определении аналитическими метода-
ми отдельных токсических веществ, не обеспе-
чивает сохранение экологического благополучия 
водоемов. Это обусловлено неполнотой данных о 
содержании загрязнителей, разнородным харак-
тером взаимодействия отдельных компонентов в 
смеси и вторично образуемыми соединениями, 
которые могут быть более токсичны, чем первона-
чальные. Таким образом, химический анализ – это 
лишь констатация факта наличия или отсутствия 
каких-либо химических элементов в пробе, и он 
не отражает «поведения» химических элементов 
в природной среде и их влияния на живые объек-
ты (как прямого, так и косвенного) (Бакаева и др., 
2009). В связи с этим особое значение приобре-
тает применение интегральных методов оценки 
токсичности природных сред, к которым относится 
биотестирование (Олькова, 2014).

Существует мнение, что оценка опасности 
загрязняющих веществ на уровне экосистем тре-
бует использования нескольких тест-объектов, 
однако в ходе обобщения многочисленных лите-

ратурных данных выявлено, что результаты по-
добного тестирования незначительно отличаются 
от полученных на уровне отдельных организмов 
(Slooff et al., 1986). Выбор цериодафний в каче-
стве тест-объекта представляется обоснованным, 
поскольку эти гидробионты легко культивируются 
в лабораторных условиях и являются фильтрато-
рами, что обусловливает их высокую чувствитель-
ность к растворенным в воде веществам. Кроме 
того, учитывая важность хронических эксперимен-
тов для окончательных выводов об опасности ис-
следуемых сред, использование цериодафний в 
качестве репрезентативных организмов дает зна-
чительное преимущество в продолжительности 
исследований (Жмур, 2018).

Отсутствие острой токсичности проб и невы-
сокая смертность рачков за период экспозиции 
7–10 суток дают основание утверждать, что боль-
шинство проб воды безопасны по показателю вы-
живаемости за весь период наблюдений. Однако 
в целом информативность биотестов по гибели 
организмов достаточно низка. Это вполне объяс-
нимо и понятно с токсикологической точки зрения, 
поскольку гибель тест-организмов служит прояв-
лением крайней степени токсического эффекта и 
не дает судить о резистентности и толерантности 
популяции к токсиканту. Гораздо более показатель-
ны эксперименты по установлению хронического 
токсического действия, в ходе которых измеряют-
ся такие параметры, как изменение двигательной 
и пищевой активности, скорости размножения и 
проч. Репродуктивные показатели относятся к наи-
более чувствительным и позволяют обнаружить 
даже невысокий уровень загрязнения (Олькова и 
Маханова, 2018).

Рис. 3. Доля станций с хроническим токсическим действием воды (% от общего числа станций отбора проб).
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Показатель плодовитости лабораторной куль-
туры ветвистоусых рачков зависит от времени 
года и степени токсичности воды и служит более 
адекватным показателем ее качества (Филенко и 
др., 2013). В наших экспериментах плодовитость 
рачков (средняя по плесам) в большинстве случа-
ев не достигала контрольных значений. Для 2011, 
2013, 2015 и 2016 гг. отмечен стимулирующий эф-
фект: репродуктивные показатели в эксперимен-
те были достоверно выше контрольных на 30% и 
более. Подобное явление не обязательно служит 
ответом на токсичность – оно может быть откли-
ком на факторы, повышающие метаболические 
процессы: присутствие в исследуемых средах 
окисляемых органических и биогенных веществ, 
витаминов, гормонов, биостимуляторов (Жмур, 
2018). В нашем случае стимуляция плодовито-
сти тест-организмов, возможно, связана с посту-
плением в водохранилище органических веществ 
неантропогенного происхождения, о чем косвенно 
свидетельствуют высокие коэффициенты корре-
ляции биологических параметров и биохимиче-
ского потребления кислорода за 5 суток (БПК5) 
(Табл. 3).

Кроме того, итог влияния токсиканта на орга-
низм зависит от взаимодействия деструктивных 
и компенсаторных процессов. При воздействии 
токсических веществ в малых концентрациях, что 
характерно для поверхностных вод, возможна 
не только полная компенсация, но и повышение 
активности функций организма. При длительном 
токсическом воздействии деструктивные процес-
сы начинают преобладать, что может приводить 
к нарушению биохимических и физиологических 
процессов. В свою очередь, это может отразиться 
не только на репродуктивных способностях орга-
низма, но и на его выживаемости.

Достоверных межгодовых различий в пло-
довитости цериодафний как по плесам, так и по 
водохранилищу в целом не установлено. Самые 
низкие индексы токсичности в среднем по водо-
хранилищу зафиксированы в 1994–1997 гг. Мини-
мальный показатель ИТ был отмечен в Моложском 
плесе в 1996 г. (Табл. 1). Для Шекснинского плеса 
зарегистрировано наиболее низкое среднее мно-
голетнее значение (без учета года наблюдений), 
которое, однако, отличалось от остальных сред-
них по показателям ИТ не достоверно (Табл. 1).

Для природного химического состава воды 
Рыбинского водохранилища характерно малое 
содержание растворенных солей, среди которых 
преобладает бикарбонат кальция; низкие кон-
центрации минеральных форм азота и фосфора; 
высокое содержание органического вещества гу-
мусовой природы и, как следствие, большая цвет-
ность воды (Экологические проблемы..., 2001). 
Благодаря способности связывать ионы метал-

лов, гумусовые вещества могут как увеличивать 
мобильность следовых элементов в среде (через 
реакции комплексообразования), так и снижать 
их миграционную способность за счет способно-
сти гумусовых веществ адсорбироваться на ми-
неральных поверхностях (Линник и Набиванец, 
1986; Mercier et al., 2001). Это, в свою очередь, 
может влиять на степень проявления токсических 
свойств загрязняющих веществ в различных во-
дных объектах (Стравинскене, 2012).

В Рыбинском водохранилище наибольшему 
антропогенному влиянию подвергаются водные 
массы в зоне Череповецкого промышленного 
узла. В данной области наблюдается превыше-
ние установленных нормативов (ПДК) по таким 
компонентам, как аммонийный азот, медь, мар-
ганец, железо, нефтепродукты, БПК5 (Григорьева 
и др., 2011a). В водах р. Кошты, куда осуществля-
ется сброс сточных вод ПАО «Северсталь», отме-
чались также высокие концентрации сульфатов 
(154.0‒191.6 мг/дм3) и хлоридов (50.3‒107.2 мг/дм3) 
(Григорьева и др., 2011b).

Содержание тяжелых металлов в воде Рыбин-
ского водохранилища существенно изменяется в 
зависимости от пространственных и временных 
факторов. Исследования последних лет выяви-
ли значительное содержание в воде Cu и Zn, о 
чем свидетельствуют высокие коэффициенты за-
грязненности данными элементами (Табл. 2). По 
данным 2014 г., концентрации Cu и Zn на всех ис-
следованных станциях Шекснинского плеса были 
выше значений  рыбохозяйственных ПДК (ПДКр/х). 
При этом на станциях, расположенных вне г. Че-
реповца, концентрация Zn в среднем превышала 
нормативное значение в 2.2 раза, Cu – в 40.6 раза. 
Для станций в черте города это превышение со-
ставило 3.5 и 49.6 раза соответственно (Томилина 
и др., 2018a). Известно, что уровень содержания 
меди в природных водах, как правило, выше уста-
новленного норматива, поскольку этот металл 
находится преимущественно в связанной с орга-
ническими лигандами форме. Возможно, высокое 
содержание Cu и Zn в воде Рыбинского водохра-
нилища обусловлено в том числе и природными 
геохимическими особенностями данного региона 
(Гапеева, 2019; Томилина и др., 2018b).

Результаты корреляционного анализа показа-
ли, что концентрации в воде таких элементов, как 
Al, Fe, Ni, Cu, Co, Zn, Mo и Cd, влияли не только на 
гибель цериодафний, но и на их репродуктивные 
показатели. Практически все металлы, c которы-
ми установлены корреляционные связи (за исклю-
чением кадмия, биологическая роль которого на 
настоящий момент не ясна), активно участвуют в 
биологических процессах, входят в состав многих 
ферментов и в микроколичествах необходимы 
для организма. Однако в концентрациях, превы-
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шающих ПДК, они биологически опасны. В экоток-
сикологическом отношении наиболее интересны 
металлы, максимально загрязняющие водоемы 
ввиду значительного использования в производ-
ственной деятельности и опасные вследствие их 
биологической активности и токсических свойств. 
К ним относят кобальт, никель, медь, молибден и 
кадмий (Мур и Рамамурти, 1987). Кадмий рассма-
тривается как один из самых токсичных элементов 
наряду с медью и ртутью. Несмотря на невысокие 
концентрации кадмия в воде Рыбинского водохра-
нилища, здесь установлена тесная связь между 
наличием данного элемента и плодовитостью рач-
ков (rs > 0.75). Гидробионты по сравнению с дру-
гими животными наиболее чувствительны к токси-
ческому воздействию молибдена. При его избытке 
нарушается обмен веществ (в частности, кальци-
ево-фосфатный). ЛК50 для гольяна в мягкой воде 
(рН 7.0) составляет 70 мкг/л, в жесткой – 370 мкг/л 
(из-за присутствия гидрокарбонатов кальция и 
магния) (Мур и Рамамурти, 1987). Цинк относи-
тельно мало токсичен для теплокровных живот-
ных, однако в повышенной концентрации опасен 

для гидробионтов. Концентрация 0.4 мг/л вызыва-
ет гибель колюшки и дафний; лососевые погиба-
ют при концентрации цинка, равной 0.05 мг/л (Мур 
и Рамамурти, 1987).

Присутствие редкоземельных элементов 
(РЗЭ) в воде усиливает гибель рачков и снижает 
их плодовитость, что было показано как в дан-
ном исследовании (Табл. 3), так и в более ранних 
работах (Ложкина и Томилина, 2016; Michael and 
Barry, 2000). Один из основных факторов, опре-
деляющих экологическую опасность РЗЭ,  – это 
их биодоступность. Основным путем поглощения 
РЗЭ для ветвистоусых рачков служит поступление 
через карапакс. Механизм поглощения лантана и 
некоторых других РЗЭ в биологических системах 
сходен с таковым для кальция, что может приво-
дить к нарушению нормального течения процесса 
линьки рачков. Они активно поглощают кальций 
во время каждого цикла линьки, что способствует 
проникновению РЗЭ во внутреннюю среду и воз-
никновению токсических эффектов для организма 
и впоследствии может влиять на плодовитость 
рачков (Das et al., 1988).

Параметр
Гидрологические показатели 
(коэффициент корреляции по 

Спирмену, p < 0.05)

Концентрации химических элементов 
(коэффициент корреляции по Спирмену, 

p < 0.05)

Гибель (%), 48 ч цветность (0.260), ХПК (−0.421)2 Робщ (0.465)1, азот аммонийный (0.525)1, 
Mn (0.261), Cd (−0.342)

Гибель (%), 10 сут.

содержание О2 в воде (−0.285), 
электропроводность (0.440), 

прозрачность (0.339),
цветность (0.235), БПК5 (−0.472)2

Рмин (-0.333)1, нитриты (−0.669)1,
Na (0.271), Mg (0.481), Al (0.547),

K (0.287), Ca (−0.340), Fe (0.547), Co 
(0.543), Ni (0.496), Cu (0.447),

Zn (0.431), Mo (0.498), Cd (0.354),
Pb (0.500), ∑РЗЭ (суммарное содержание 

редкоземельных элементов) (0.534)

Среднее число 
пометов на 1 

самку

температура воздуха (0.397),
Рмин (−0.555)1, содержание О2 в воде  
(−0.576), температура поверхности 
воды (−0.576), общая численность 

зоопланктона (−0.696)3

нитриты (0.370)1, нитраты (−0.370)1,
Mg (−0.390), Fe (−0.350), Co (−0.336),
Ni (−0.404), Cu (−0.494), Zn (−0.387),

Mo (−0.289)

Среднее 
количество 

молоди
на 1 самку, экз.

температура воздуха (0.410), 
электропроводность (0.256), 

минерализация общая (−0.586), 
БПК5 (−0.749)2, ХПК (−0.775)2, 

содержание О2 в воде (−0.451), 
общая численность зоопланктона 

(0.759)3

Робщ (0.758)1, азот аммонийный (0.731)1, 
нитриты (0.823)1, нитраты (−0.823)1, Mg 

(−0.824), Al (−0.693), Ca (0.568),
Fe (−0.712), Co (−0.727), Ni (−0.554),
Cu (−0.339), Zn (−0.319), Mo (−0.466),

Cd (−0.754), Pb (−0.527), ∑РЗЭ (−0.696)

Табл. 3. Корреляции между содержанием химических элементов, гидрологических показателей и биологическими параметрами 
C. dubia при биотестировании воды Рыбинского водохранилища (1Степанова и Бикбулатова, 2018a; 2Степанова и Бикбулатова, 
2018b; 3Лазарева и Соколова, 2018).
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На токсичность могут влиять и водораство-
римые органические соединения антропогенного 
происхождения, о чем косвенно свидетельствуют 
установленные корреляционные связи биологи-
ческих параметров цериодафний и химического 
потребления кислорода (ХПК) (Табл. 3). В экоси-
стеме Рыбинского водохранилища присутствуют 
стойкие органические соединения, локальным 
источником которых является Череповецкий инду-
стриальный комплекс (Чуйко и др., 2010). Токсич-
ность воды и донных отложений на протяжении 
2008–2017  гг. неоднократно отмечалась на стан-
циях, расположенных в Шекснинском плесе в зоне 
влияния Череповецкого промышленного узла (То-
милина и др., 2018b).

Согласно полученному нами уравнению мно-
жественной пошаговой регрессии (2) отмечено 
значительное влияние аммонийного азота и ионов 
Mg, Ca и Cu. Ионы меди в концентрации 0.03 мг/л 
(ПДКр/х меди составляет 0.1 мг/л) вызывали гибель 
Daphnia magna Straus, 1820, снижали их репродук-
тивную и фильтрационную активность (Шилова и 
др., 2010). При повышении жесткости воды отмече-
но снижение летального действия высоких концен-
траций кадмия и меди на беспозвоночных (D. mag­
na и Diaptomus forbesi Light, 1996) и водоросли 
Chlorella vulgaris Beij, 1890 (Dutta and Kavitaj, 2001; 
Santore et al., 2001). Поскольку аммонийный азот, 
магний и медь являются биогенными элементами, 
различная степень их влияния на жизненные функ-
ции ветвистоусых рачков, вероятно, зависит от ха-
рактера воздействия на биохимические процессы, 
происходящие в организме гидробионтов.

Помимо загрязняющих веществ, на биологи-
ческие параметры ракообразных могут влиять 
внутрипопуляционные взаимодействия, а также 
метеорологические и фенологические факторы: 
атмосферное давление, солнечная активность, 
изменение геомагнитного фона, продолжитель-
ность светового дня (Галковская и Морозов, 1981; 
Крылов, 2008). Корреляционные связи репродук-
тивных показателей цериодафний и численности 
зоопланктона косвенно свидетельствуют об этом 
(Табл. 3). Так, в 2005 и 2009–2011 гг. наблюдалась 
максимальная численность зоопланктона (Лаза-
рева и Соколова, 2018). При этом в ходе биоте-
стирования опытных образцов воды в 2011 г. пло-
довитость цериодафний превышала контрольные 
значения на 33–70% (Табл. 1).

Таким образом, многочисленные данные сви-
детельствуют о стойком многолетнем загрязнении 
водной массы Рыбинского водохранилища тяжелы-
ми металлами, органическими веществами, нефте-
продуктами, биогенными элементами и другими 
загрязняющими веществами. Анализ коэффици-
ентов загрязнения, выполненный по усредненным 

данным, показывает, что Шекснинский плес в наи-
большей степени подвергается загрязнению тяже-
лыми металлами. Средние значения КЗ для шести 
приоритетных металлов выше таковых для осталь-
ных плесов (Табл. 2).

Объективно оценить уровень токсического за-
грязнения водных экосистем в условиях антропо-
генной нагрузки можно только при комплексном 
сочетании химического и биологического методов 
исследования. Первый позволяет идентифици-
ровать и количественно определить элементы 
загрязнения водной среды, а второй оценивает 
степень общей опасности среды и суммарный 
эффект воздействия загрязняющих веществ на 
функционирование гидробионтов. Результаты 
многолетних исследований токсичности воды 
Рыбинского водохранилища свидетельствуют о 
том, что ситуация с токсическим загрязнением 
поверхностных вод, как и неравномерная токсич-
ность вод, в целом сохраняются. К наиболее не-
благоприятным участкам Рыбинского водохрани-
лища относятся Волжский и Шекснинский плесы. 
Данные гидрохимического анализа подтвержда-
ют высокую токсичность вод. Однако эти иссле-
дования не в полной мере отражают негативные 
последствия загрязнения природных объектов, 
поскольку известно, что наибольшую опасность 
для здоровья настоящего и будущих поколений 
представляют соединения, обладающие способ-
ностью вызывать отдаленные эффекты: мутагены 
и канцерогены, мониторинг которых практически 
не ведется.

Выводы
Согласно многолетним результатам биотести-

рования, к наиболее загрязненным участкам Ры-
бинского водохранилища относятся Волжский и 
Шекснинский плесы, подверженные воздействию 
бытовых и промышленных стоков, а также влия-
нию диффузного стока с сельскохозяйственных 
угодий и крупных автомагистралей.

Самые низкие индексы токсичности в среднем 
по водохранилищу зафиксированы в 1994–1997 гг.

Использование методов биотестирования не 
заменяет физико-химический контроль, однако 
биотесты существенно дополняют его результаты 
оценкой комплексного воздействия содержащихся 
в воде токсикантов. Результаты корреляционного 
анализа показали, что концентрации в воде таких 
элементов, как Al, Fe, Ni, Cu, Co, Zn, Mo, Cd и РЗЭ 
влияли на гибель цериодафний и их репродуктив-
ные показатели. Полученные данные доказывают 
целесообразность проведения комплексного мо-
ниторинга водных объектов, основывающегося 
как на физико-химических, так и на биологических 
методах оценки качества воды.
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Long-term dynamics of the water quality in 
the Rybinsk reservoir according to biotesting
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¹ I.D. Papanin Institute for Biology of Inland Waters, Russian Academy of Sciences, Borok 109, Nekouzsky District, 
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Long-term dynamics of the aquatic toxicity was studied in the Rybinsk Reservoir. According to the biotesting, 
the Volga and Sheksna reaches were the most polluted areas, which were exposed to household and industrial 
wastewater, as well as to the diffuse runoff from agricultural land and major highways. The relationships between 
the parameters of toxicity and indicators of the chemical composition of water were analyzed.

Keywords: toxicity, natural water, biotesting, Ceriodaphnia.
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