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ВВЕДЕНИЕ 

Актуальность. На сегодняшний день тяжелые металлы и металлоиды 

считаются одними из основных загрязнителей окружающей среды (Водяницкий, 

2012; Raj et al., 2011; Sun et al., 2019; Adimalla, 2020). В то же время, не все тяжелые 

металлы и металлоиды исследованы в достаточной степени. Например, негативное 

воздействие Pb, Cd, Cu, Zn, Cr, Ni, Mo, Co, B, Se, As, Mn, Ba, V, Sb, Sr, Sn, W изучено 

многими авторами (Колесников и др., 2000, 2006, 2014; Минкина, 2004, 2009, 2017; 

Манджиева, 2009; Алексеенко, 2013; Горбов и др., 2015; Дауд, 2019; Федоров и др., 

2022; Евстегнеева и др., 2022, 2023а; Тимошенко и др., 2024; Sun et al., 2019; 

Adimalla, 2020; Jiang et al., 2020; Sudina et al., 2021; Tsepina N. et al., 2022), а 

экотоксичность теллура и таллия исследована недостаточно (Водяницкий, 2012; 

Kolesnikov, 2019). При этом масштабы и степень загрязнения почв теллуром и 

таллием с каждым годом значительно увеличиваются (Касимов, Власов, 2012).  

Теллур относят к новым загрязняющим элементам, вызывающим 

потенциальную опасность (Wiklund et al.,2018; Alavi et al. 2020; McNulty, Jowitt, 

2021). Загрязнение окружающей среды теллуром резко выросло в последние 

десятилетия (Qin et al. 2017; Presentato et al., 2019). Встречаются территории, в 

почвах которых зафиксировано превышение содержания теллура в 10 раз (Grygoyć, 

Jabłońska-Czapla, 2021). Загрязнение теллуром почв создает большую опасность 

для биоты (Li Z. et al., 2022).  

Таллий из-за своей высокой токсичности классифицируется как один из 

приоритетных загрязнителей (CCME, 2010; MEP&MLP, 2014; USEPA, 2018). 

Согласно исследованиям, острая и хроническая токсичность таллия выше, чем у 

других элементов, таких как свинец, кадмий, мышьяк и ртуть (Wang, et al., 2021). 

Основными источниками загрязнения почв таллием считаются отходы плавильных 

и горнодобывающих производств, а также угольные электростанции и цементная, 

электронная, фармацевтическая промышленности (Kazantzis, 2000; Antón, et al., 

2013; Vaněk et al., 2018; Liu et al., 2019). 

Несмотря на высокую токсичность теллура и таллия, относительно немного 

известно об их поведении в почве и последующем влиянии на активность 
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ферментов, почвенные микроорганизмы, растения. В связи с растущей тенденцией 

загрязнения окружающей среды представляется актуальным детальное изучение 

вопроса, связанного с качеством почв, загрязненных теллуром и таллием. В том 

числе оценка токсичности теллура и таллия для живых организмов, основанная на 

оценке доступности этих элементов в окружающей среде, а не только на 

измерениях их общего содержания. При оценке устойчивости почв к загрязнению 

теллуром и таллием целесообразно использовать биологические показатели 

состояния почв (Терехова, 2022; Kolesnikov et al., 2021). 

Цель исследования — оценка экотоксичности теллура и таллия по 

биологическим показателям состояния почв Юга России. 

В основные задачи исследования входило:  

1. Исследовать экологическую токсичность теллура и таллия методами 

биодиагностики по состоянию и функционированию почв Юга России, 

отличающихся свойствами, определяющими подвижность в почве металлов и 

металлоидов: чернозема обыкновенного, бурой лесной слабоненасыщенной 

почвы, серопесков. Выявить закономерности изменения биологического 

состояния почв в динамике (10, 30, 90 сут), в зависимости от дозы внесения 

теллура и таллия, от химической формы (оксид/нитрат). 

2. Определить концентрации теллура и таллия, не вызывающие 

нарушения экосистемных функций почв. 

3. Оценить устойчивость почв к загрязнению теллуром и таллием. 

4. Определить наиболее чувствительные и информативные показатели 

биологического состояния почв к загрязнению теллуром и таллием. 

Основные положения, выносимые на защиту: 

1. Теллур и таллий отличаются высокой экотоксичностью: превышение их 

фонового содержания в почве в 1,1–1,5 раза уже вызывает снижение биологических 

показателей. Нитраты теллура и таллия более токсичны, чем оксиды. Динамика 

биологических свойств почвы после загрязнения сильно зависит от типа почвы.  

2. Концентрации теллура и таллия, вызывающие нарушение экосистемных 

функций почв, составляют соответственно 0,58 и 0,49 мг/кг в черноземе 
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обыкновенном карбонатном, 0,55 и 0,41 мг/кг в бурой лесной слабоненасыщенной 

почве, 0,55 и 0,15 мг/кг в серопесках. 

3. Экотоксичность таллия значительно различается в контрастных по 

свойствам почвах: наибольшая в серопесках, наименьшая в черноземах 

обыкновенных. Для теллура такая закономерность не выражена. 

Научная новизна исследования. Впервые проведено комплексное 

исследование влияния теллура и таллия на наиболее информативные и 

чувствительные показатели состояния и функционирования почв по единой 

методике с анализом различных параметров загрязнения. Впервые проведено 

исследование устойчивости к загрязнению теллуром и таллием различающихся по 

свойствам почв: чернозем обыкновенный карбонатный тяжелосуглинистый, бурая 

лесная слабоненасыщенная почва, серопески. Впервые проведено исследование 

влияния загрязнения теллуром и таллием на экосистемные функции почв по 

интегральному показателю их биологического состояния (ИПБС). Впервые 

установлены экологически безопасные концентрации теллура и таллия в 

исследованных почвах. 

Практическая значимость. Полученные результаты позволят расширить 

современные данные о влиянии теллура и таллия на состояние окружающей среды. 

Установленные экологически безопасные концентрации теллура и таллия могут 

стать основой региональных экологических нормативов содержания этих 

элементов в исследуемых почвах, а также могут быть использованы для 

прогнозирования экологических рисков от загрязнения почв теллуром и таллием. 

Личный вклад автора. Автор самостоятельно выполнил анализ научной 

литературы по теме исследования. Совместно с научным руководителем были 

сформулированы цель и задачи исследования. Программа исследования составлена 

автором на основе предыдущих работ и скорректирована научным руководителем. 

Модельные эксперименты, лабораторно-аналитические исследования 

биологических свойств почв после загрязнения теллуром и таллием проведены 

лично автором. Анализ, обобщение полученных результатов, формулирование 
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защищаемых положений и выводов выполнены автором при участии научного 

руководителя. Подготовка основных публикаций проводилась с соавторами. 

Соответствие паспорту специальности. Диссертационная работа 

соответствует паспорту специальности 1.5.15. Экология, прежде всего, пункту 10: 

«Антропогенное воздействие на популяции, сообщества и экосистемы. 

Биологические эффекты загрязнения среды токсичными веществами 

(экотоксикология). Разработка биологических методов и критериев оценки 

состояния среды, биоиндикация, биотестирование, биомониторинг. Разработка 

экологически обоснованных норм воздействия хозяйственной деятельности 

человека на живую природу». 

Степень достоверности и апробация диссертации. Достоверность выводов 

и научных положений диссертации обеспечена применением современных и 

классических методов определения экотоксичности химических элементов, 

сопоставлением полученных результатов с опубликованными 

экспериментальными данными по теме диссертации. Результаты 

диссертационного исследования были представлены на конференциях различного 

уровня: на Международных научных конференциях: «Биодиагностика и 

экологическая оценка окружающей среды: современные технологии, проблемы и 

решения» (Москва, 2023 г.), «Ломоносов. Секция Почвоведение» (Москва, 2023, 

2021, 2020, 2019), «Современное состояние чернозёмов» (Ростов-на-Дону, 2023), 

«Степная Евразия – устойчивое развитие» (Ростов-на-Дону, 2022), «Эволюция и 

деградация почвенного покрова» (Ставрополь, 2022), «Наука, образование и 

инновации для АПК: состояние, проблемы и перспективы» (Майкоп, 2020). На 

Всероссийских конференциях: «Почвы и окружающая среда» (Новосибирск, 2023), 

«Актуальные вопросы теории и практики лесного почвоведения» (Петрозаводск, 

2023). На остальных научных конференциях: «Достижения и перспективы научных 

исследований молодых ученых Юга России» (Ростов-на-Дону, 2023), «Экология и 

природопользование» (Ростов-на-Дону, 2023, 2022, 2021, 2020), «Мониторинг, 

охрана и восстановление почвенных экосистем в условиях антропогенной 
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нагрузки» (Ростов-на-Дону, 2022), «Актуальные проблемы экологии и 

природопользования» (Ростов-на-Дону, 2022, 2021, 2020, 2019). 

Публикации. По теме диссертационного исследования опубликованы 24 

печатные работы. В том числе 9 статей в журналах, входящих в международные 

библиографические и реферативные базы данных Scopus и Web of Science, 3 статьи 

опубликованы в научных журналах из Перечня рецензируемых научных изданий 

ЮФУ и ВАК. 

Структура и объем диссертации. Объем диссертационной работы 167 

страниц. Диссертация содержит введение, пять глав, выводы, список литературы, 

22 таблицы, 119 рисунков. Список литературы содержит 265 источников. 

Финансовая поддержка работы. Исследование поддержано Российским 

научным фондом (22-24-01041), Программой стратегического академического 

лидерства Южного федерального университета, "Приоритет 2030" (СП-12-22-10, 

СП-12-23-01, СП-12-24-04), Министерством образования и науки Российской 

Федерации (5.5735.2017/8.9), Президентом Российской Федерации (НШ-

9072.2016.11, НШ-3464.2018.11, НШ-2511.2020.11, НШ-075.15.2022.811, МК-

2688.2022.1.5). 
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ГЛАВА. 1. ЭКОТОКСИЧНОСТЬ ТЕЛЛУРА И ТАЛЛИЯ 

С быстрым развитием индустриализации и урбанизации промышленная 

деятельность привела к увеличению встречаемости и уровней токсичных 

элементов в окружающей среде (Касимов, Власов, 2012). Загрязнение почвы в 

результате промышленной деятельности является одной из универсальных 

проблем во всем мире. Большое количество опасных отходов, содержащих 

тяжелые металлы (ТМ) и металлоиды, образующиеся в результате 

горнодобывающей, металлургической и другой промышленной деятельности, 

проникают в почвы и экосистемы различными путями из-за ненадлежащего 

управления отходами или неэффективного контроля загрязнения (Konstantinova et 

al., 2023; Neaman et al. 2020; Shu et al., 2018; Vaněk et al., 2018; Xiao et al., 2012). 

Любой химический элемент, который обнаружен в форме или концентрации, 

наносящей вредное воздействие окружающей среде или человеку, можно считать 

загрязнителем, будь то металл, металлоид или неметалл (McIntyre, 2003). 

Так как тяжелые металлы не подвержены биологическому разложению, они 

могут накапливаться в окружающей среде и почве, образуя труднорастворимые 

соединения (Алексеев, 1987; Ali et al. 2013). А из-за их возросшего количества в 

результате промышленного прогресса и различных видов человеческой 

деятельности (Kabata-Pendias, 2011) на сегодняшний день тяжелые металлы 

считаются основными крайне опасными загрязнителями окружающей среды 

(Перельман, Касимов, 1999; Raj et al., 2011). Дополнительно способствуют их 

сохранению и накоплению в почвах медленные процессы удаления, например 

выщелачивание, эрозия, поглощение растениями. Накопление тяжелых металлов в 

почвенном горизонте имеет гумусово-аккумулятивный характер (Попова, 2009). То 

есть максимальное количество этих поллютантов сосредоточено в верхних слоях 

наиболее богатых гумусом. За последние 15–20 лет повысился спрос на 

использование редких химических элементов, в том числе металлоидов, в 

различных отраслях промышленности (Doulgeridou et al., 2020; Du, Graedel, 2011). 

Не все тяжелые металлы и металлоиды исследованы в достаточной степени. 

Например, негативное воздействие Pb, Cd, Cu, Zn, Cr, Ni, Mo, Co, B, Se, As, Mn, Ba, 
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V, Sb, Sr, Sn, W изучено многими авторами (Колесников и др., 2000, 2001, 2006, 

2014; Минкина, 2004, 2009, 2017; Манджиева, 2009; Алексеенко, 2013; Горбов и 

др., 2015; Дауд, 2019; Федоров и др., 2022; Евстегнеева и др., 2022, 2023а; Копцик, 

Копцик, 2022; Тимошенко и др., 2024; Sun et al., 2019; Adimalla, 2020; Jiang et al., 

2020; Sudina et al., 2021; Tsepina N. et al., 2022; Kolesnikov et al., 2022a; Dovletyarova 

et al., 2023), а экологические последствия загрязнения почв теллуром и таллием, а 

также их влияние на биологические показатели исследованы недостаточно 

(Водяницкий, 2012; Kolesnikov, 2019). 

Несмотря на высокую токсичность теллура и таллия, относительно немного 

известно о их поведении в почве и последующем влиянии на активность 

ферментов, почвенные микроорганизмы, растения. В связи с растущей тенденций 

загрязнения окружающей среды (Doulgeridou et al., 2020)., в частности почв, 

необходимо обратить внимание на более детальное изучение вопроса, связанного 

с качеством почв, загрязненных теллуром и таллием. 

 

1.2. ВОЗДЕЙСТВИЕ ТЕЛЛУРА НА СОСТОЯНИЕ ЭКОСИСТЕМЫ 

1.2.1. Содержание теллура в окружающей среде 

Теллур (Te) – металлоид, принадлежащий к группе халькогенов (Haynes, 

2014; Cooper, 1971). Он обладает промежуточными химическими свойствами 

между металлами и неметаллами (Ashraf et al., 2023). Теллур относится к одним из 

самых редких элементов земной коры, наряду с золотом и платиной (Emsley, 2011), 

с низким содержанием и неоднородным распространением в земной коре (Belzile, 

Chen, 2015). Из-за очень низкого содержания теллура в компонентах окружающей 

среды возникают сложности с измерением и определением его количества. 

Содержание теллура в земной коре по различным данным составляет около 0,005 

мкг/кг (Wedepohl, 1995; Taylor, 1996) и в диапазоне 0,001—0,01 мг/кг (Kabata-

Pendias, Pendias, 1999). Последние известные значения в поверхностных водах 

указывают на концентрации от нескольких до десятков нг/кг (Filella et al., 2019; 

Jabłońska-Czapla, Grygoy, 2021). 
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Содержание теллура в почве по различным источникам составляет от 0,008 

до 0,03 мг/кг (Filella et al., 2019), а также в пределах 0,02–0,69 мг/кг (Govindaraju, 

1994). Средний уровень содержания теллура в европейских почвах - 0,03 мг/кг 

(Salminen R. et al., 2005). Концентрация подвижных форм теллура в пахотном слое 

лугово-черноземной почвы Омской области колеблется в диапазоне 0.77–1.34 мг/кг 

(Пономарева, Старун, 2006). В почвах, прилегающих к предприятиям по 

переработке и сортировке электроходов, содержание теллура может превышать в 

10 раз и составляет около 0,166 мг/кг (Grygoyć, Jabłońska-Czapla, 2021). 

Повышенные концентрации теллура (до 11 мг/кг) обнаружены в верхнем слое 

почвы (<5 см) вблизи никелевого завода в Клайдахе, в Великобритании (Perkins, 

2011). 

В окружающей среде теллур чаще всего встречается в виде соединений - 

теллуридов медных, золотых и серебряных руд (Green et al., 2009), а также 

встречаются теллурит, теллурат и диметилтеллурид (Turner, 2001). Наиболее 

токсичными химическими соединениями теллура в окружающей среде являются 

теллурат с высокой растворимостью и биодоступностью оксианионов (TeO4
2−) и 

теллурит (TeO3
2−), который угрожает здоровью человека и пригодности экосистем 

(Presentato et al., 2019). Теллурит обнаруживается в достаточно высоких 

концентрациях в почвах и водах, которые находятся близко к местам сброса 

отходов производственных и перерабатывающих предприятий (Harrison et 

al.,2004). 

 

1.2.2. Источники поступления теллура в окружающую среду 

В окружающую среду теллур может поступать из природных источников, 

например в результате вулканической деятельности (Ermolin et al., 2018).  

Теллур чаще всего поступает в окружающую среду из промышленных 

источников (Cunha et al., 2009; Qin et al., 2017; Presentato et al., 2019). На ранних 

стадиях развития промышленности теллур применялся редко, хотя обычно его 

находили в золотоносных районах, особенно в районе золотодобычи Калгурли в 

Западной Австралии, где золотосодержащие теллуриды содержат ~ 25% от общего 
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запаса золота (Vielreicher et al., 2016). Мировое производство теллура в 2000 году 

составляло около 100 тонн/год, в 2014 году – 353 тонны/год, а к 2018 достигло 

значений в 647 тонн/год (Agboola et al., 2020). Всего в мире в 2022 году было 

произведено 640 тонн рафинированного теллура (Flanagan, 2023). Однако, 

прогнозы показали, что спрос на теллур превысит его предложение к 2029 году 

(Curtin et al., 2020), что создаст экономические проблемы, которые могут привести 

к энергетическому и технологическому кризисам. 

Ведущим производителем рафинированного теллура считаются Китай (53% 

мирового производства), основными мировыми производителями теллура 

являются США, Канада, Болгария, Япония, Россия, ЮАР, Швеция и Узбекистан 

(Brown et al., 2015). Теллур легче всего извлекается из анодных шламов, 

образующихся при электролитическом рафинировании меди (Makuei, Senanayake, 

2018), также теллур получают путем обезжиривания на свинцовых заводах и из 

дымовой пыли и газов, образующихся при плавке висмутовой, медной и свинцово-

цинковой руд. Потенциальные источники теллура включают теллурид висмута и 

теллуридные руды золота. 

В России теллур добывается из медно-никелевых теллуросодержащих руд 

Печенги и Мончегорска, а также свинцово-цинковых руд Алтая. Месторождения 

теллура в России находятся в Карелии (Сегежский район), на Южном Урале 

(Еткульский район), на Среднем Урале (Заречный гор. округ), в Чукотской АО 

(Анадырский район) (Лисов, 2018). 

Теллур используется при производстве теллурида кадмия (CdTe) для 

изготовления тонкопленочных солнечных панелей, имеющих фундаментальное 

значение для выработки возобновляемой энергии (Ullal, Roedern, 2007; Ilyas et al., 

2017; Grygoyć, Jabłońska-Czapla, 2021) и при производстве теллурида висмута 

(BiTe), который используется в термоэлектрических устройствах как для 

охлаждения, так и для выработки энергии (Kraemer et al., 2011; Nassar et al., 2022). 

Также теллур применяют в качестве легирующей добавки в сталь для улучшения 

характеристик механической обработки, второстепенной добавки в медных 

сплавах для улучшения обрабатываемости без снижения электропроводности (Hein 
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et al., 2003), в свинцовых сплавах для повышения устойчивости к вибрации и 

усталости, в чугуне для контроля глубины охлаждения и в ковком чугуне в роли 

стабилизатора (Perkins, 2011; Wiklund et al., 2018; Nuss, 2019; Anderson, 2022).  

В химической промышленности теллур используют в качестве 

вулканизующего агента и ускорителя при переработке каучука и как компонент 

катализаторов для производства синтетических волокон (Yarema et al., 2005). 

По оценкам на 2022–2023 гг., конечными видами применения теллура в 

мировом потреблении были солнечные элементы (40%), производство 

термоэлектрических устройств (30%), металлургия (15%), применение в 

производстве каучука (5%), и другие виды деятельности (10%) (Anderson, 2022; 

Flanagan, 2023) 

Загрязнение теллуром обнаружено не только вблизи источника поступления, 

но и распространяется в отдаленные районы. Современные темпы осаждения 

теллура в окружающей среде увеличились в 6 раз относительно доиндустриального 

периода.  

Сегодняшние масштабы использования и неправильная утилизация теллура 

и его производных, наряду с растущим мировым спросом на возобновляемые 

источники энергии, вызывают и будут продолжать вызывать накопление этих 

соединений и материалов в окружающей среде в виде токсичных и опасных 

отходов. Теллур относят к новым загрязняющим элементам, вызывающим 

потенциальную опасность (Wiklund et al.,2018; Alavi et al. 2020; McNulty, Jowitt, 

2021). 

 

1.2.3. Токсичность теллура для живых организмов 

В связи с широким антропогенным использованием теллура увеличиваются 

риски загрязнения окружающей среды данным элементом.  Поступление теллура в 

почвы, грунтовые и поверхностные воды представляет серьезную угрозу для 

наземных и водных организмов (Li Z. et al., 2022).  

Известно, что на токсичность теллура оказывает влияние химическая форма 

соединения. Растворимые химические формы теллура более токсичны, чем 
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нерастворимые. Обусловлено это тем, что более биодоступность теллура из 

растворимых соединений значительно выше (Presentato et al., 2019). Для 

большинства живых организмов теллурит примерно в 2–10 раз более токсичен, 

чем, теллурат (Cunha et al., 2009). 

По свойствам теллур схож с селеном. Токсическое действие теллура связано 

с замещением селена на теллур в белках, повреждением структуры клеточной 

мембраны и усилением окислительного стресса (Kinraide, Yermiyahu, 2007; Alvarez 

et al., 2021; Goff et al., 2021; Reddy et al., 2023;). 

Микробиологическая реакция на теллур была впервые описана более 100 лет 

назад (King, Davis, 1914), ученые наблюдали характерное почернение, вызванное 

образованием наночастиц теллура. Биологическая функция теллура окончательно 

не установлена. Однако известно о токсическом влиянии соединений теллура на 

прокариот и эукариот (Vávrová et al., 2021). Токсичность теллура для 

микроорганизмов начинается уже при концентрации 1 мг/кг (Arenas-Salinas et al., 

2016; Presentato et al., 2019). Токсическое действие соединений теллура выявлено 

для различных микроорганизмов, таких как Escherichia coli (Tantalean et al., 2003) 

Rhodobacter capsulatus, Aliivibrio fischeri) (Borsetti et al., 2005).  Механизм 

токсичности связан с окислительным стрессом и повышением уровнем активных 

форм кислорода (АФК) (Tremaroli et al., 2007; Tremaroli et al., 2009). 

В исследованиях Zare et al., 2012, показано, что наночастицы теллура 

способны оказывать токсическое влияние на различные бактерии 

(грамположительные и грамотрицательные). К тому же, наночастицы теллура 

обладают более высокой антибактериальной активностью и меньшей 

токсичностью, чем наночастицы серебра (Lin et al., 2012). 

Клетки Micromonospora, подвергшиеся воздействию TeO3
2− в различных 

физиологических состояниях, выявили ряд клеточных реакций, таких как 

изменения клеточной морфологии, выработка внеклеточных полимерных веществ, 

повреждения и модификации клеточных мембран, всплеск окислительного стресса, 

агрегация и фосфорилирование белка, и индукция супероксиддисмутазы (Piacenza 

et al, 2022). 
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Токсичность теллура для живых организмов связана замещением серы, 

входящей в состав тиоловых групп, на теллур, тем самым ингибируя работу 

ферментов (например, скваленэпоксидазы) (Abe et al., 2007; Ba et al., 2010; Alvarez 

et al., 2021). Схожий механизм нарушения работы ферментов описан и для селена. 

Соединения теллура высокотоксичны и оказывают тератогенное действие на 

крыс (Perez-D’Gregorio, Miller, 1988). Цитотоксичность тетрахлорида теллура и 

дифенилдителлурида исследовали на астроцитах крыс (Roy, Hardej, 2011). Оба 

соединения вызывают накопление теллура в клетках, но гибель клеток обусловлена 

разными механизмами. Авторы пришли к выводу, что клетки, обработанные 

дифенилдителлуридом, вызывают апоптоз, а обработка тетрахлоридом теллура - 

некроз. 

Воздействие теллурита ускоряет окислительный стресс в тканях печени крыс 

(Safhi et al., 2016). Теллур преимущественно накапливался в почках, в печени, 

селезенке, сердце, легких, мозге и костях (Hayes, Ramos, 2019).   

Поскольку некоторые формы теллура являются токсичными, то среди 

ученых появились опасения по поводу негативного влияния на человека (Cowgill, 

1988). Метаболические пути, включающие Те, механизмы его токсичности и 

влияние на здоровье человека, до настоящего времени изучены слабо. Увеличение 

загрязнения окружающей среды теллуром в последнее время связывают с риском 

появления аутоиммунных, нейродегенеративных и онкологических заболеваний 

человека (Vávrová et al., 2021). Соединения теллура цитотоксичны для человека 

(Vij, Hardej, 2012). 

Соединения теллура могут всасываться при вдыхании или приеме внутрь, но 

ни один из этих путей часто не описан. Клинические проявления приема 

окисляющих металлы растворов, содержащих значительные концентрации Те, 

включают рвоту, тошноту, металлический привкус, изменение цвета слизистой 

оболочки полости рта и кожи в черный цвет, коррозийные повреждения 

желудочно-кишечного тракта и характерный чесночный запах изо рта (Yarema, 

Curry, 2005). Токсичность теллура связывают с образованием вторичных 

метаболитов, например, диметилтеллурида ((CH3)2Te), который имеет характерный 
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чесночный запах. Токсичность проявляется в результате взаимодействия с 

цистеинсодержащими белками и ферментами (Ba et al., 2010). 

Накопление теллура в сельскохозяйственных растениях связывают с 

увеличением площади почв, загрязненных теллуром (Vodyanitskii, 2013; Yang et al., 

2013; Nelson, Chen, 2015; Hosseini et al., 2023). Было доказано, что накопление 

теллура чаще всего происходит в листьях, чем в ветвях растений (Cowgill, 1988). 

Концентрации теллура в пищевых продуктах обычно составляют менее 1 

мг/кг пищи, в день человек, в среднем, употребляет не более 0,1 мг теллура 

(Gerhardsson, 2022). Существуют исследования, подтверждающие содержание 

теллура в продуктах питания (Ruiz‐de‐Cenzano et al., 2017). Согласно 

исследованиям концентрация теллура в бобовых – 0,382 мг/кг, в картофеле – 0,189 

мг/кг, в мясе – 0,686 мг/кг, в орехах – 1,072 мг/кг, в рыбе – 0,803 мг/кг, в молочных 

продуктах – 0,937 мг/кг (Gad and Pham, 2014; Filippini et al., 2020). Сообщалось, что 

растения, которые накапливают селен, могут накапливать и теллур. 

Содержание теллура в питьевой воде в количестве 2 мг/ кг может 

представлять угрозу здоровью человека (Yao et al., 2022). Количество Те в 

организме человека изучено недостаточно, но, вероятно, оно составляет менее 1 мг 

(Emsley, 2011). Было обнаружено, что теллур входит в состав нескольких белков 

(теллурцистеин, теллурцистин, теллурометионин) в грибах, устойчивых к теллуру 

(Ramadan et al., 1989).  

 

1.3. ВОЗДЕЙСТВИЕ ТАЛЛИЯ НА СОСТОЯНИЕ ЭКОСИСТЕМЫ 

1.3.1. Содержание таллия в окружающей среде 

Таллий (Tl) является редким, следовым тяжелым металлом с очень низким 

естественным содержанием в земной коре (Belzile, Chen, 2017). Масштабы и 

степень загрязнения почв таллием с каждым годом увеличиваются (Касимов, 

Власов, 2012). Таллий является высокотоксичным элементом, однако, он изучен в 

гораздо меньшей степени, чем другие токсичные элементы, такие как свинец, 

кадмий или ртуть. В основном это связано с тем, что таллий часто не 
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обнаруживается классическими аналитическими методами, которые, как правило, 

имеют меньшую чувствительность к Tl, чем к другим элементам (Peter, et al, 2005). 

Таллий имеет широкое распространение и присутствует почти во всех 

компонентах окружающей среды. Кларк таллия составляет 0.7 мг/кг (Гринвуд, 

Эрншо, 2008). Однако, несмотря на низкие значения, в природе содержание таллия 

превышает золото, серебро и ртуть. 

Содержание таллия в почвах обычно колеблется от 0,01 до 0,5 мг/кг (Kabata-

Pendias, Pendias, 2011), по другим данным от 0,08 до 1,5 мг/кг (Liu et al., 2017). 

Содержание таллия в верхнем слое европейских почв составляет 0,05–24,0 мг/кг 

(Salminen 2005). Во Франции содержание таллия в почвах в среднем 1,5–13 мг/кг 

(Tremel et al., 1997). 

Исследования таллия в основном сосредоточены на изучении его 

количественного содержания в почвах различных регионов, подвергшихся 

значительному загрязнению (Tremel et al., 1997; Sasmaz et al., 2007; D'Orazio et al., 

2020; Álvarez-Ayuso et al., 2013).  Например, содержание таллия в почвах юга 

Западной Сибири в районе геохимической аномалии колеблется в пределах 1,5–3.0 

мг/кг (Ильин, Конарбаева, 2000). В Китае диапазон обнаружения таллия в районах 

колчеданных месторождений составлял от 5 до 15 мг/кг, а около сульфидных 

значения составляли свыше 120 мг/кг (Xiao et al., 2014). На территории вокруг 

цементного завода в Корее зафиксированы концентрации таллия выше 10 мг/кг, 

почвы вблизи шахт и плавильных заводов содержали относительно низкие 

концентрации таллия в диапазоне от 0.18 до 1.09 мг/кг (Lee et al., 2015). 

Превышенные значения концентраций таллия обнаружены в почве вблизи 

мусорной свалки в Польше – 78 мг/кг (Wierzbicka et al., 2004). Наибольшие 

концентрации таллия в почве наблюдались вблизи угольных шахт, в том числе до 

20 000 мг/кг−1 (Baceva et al., 2014). 

Большая часть месторождений таллия сосредоточена в северном полушарии 

(Европа, Азия и Северная Америка). Лишь немногие из них существуют в южном 

полушарии (Южная Америка и Океания). Наибольшим количеством 

месторождений таллия обладают Македония, Швейцария, США, Франция и Китай 
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(Liu J. et al., 2019а). В России и странах СНГ работают около 10 предприятий, 

добывающих таллий в процессе производства (Лисов, 2018). 

По оценкам, в 2022 году мировое производство таллия составило около 10 

тонн. Ведущими производителями первичного таллия являются Китай, Казахстан 

и Россия. В последние годы цена на таллий выросла, поскольку предложение во 

всем мире оставалось относительно ограниченным. С 2005 по 2008 год цена 

выросла в три раза (USGG, 2009; USGG, 2017). 

 

1.3.2. Источники поступления таллия в окружающую среду 

Экстенсивная добыча полезных ископаемых в течение последних нескольких 

десятилетий повлекла за собой выброс огромного количества таллия в 

окружающую среду. 

В связи с тем, что таллий является сопутствующим элементом в различных 

сульфидных и металлических рудах, основными источниками загрязнения 

экосистем и почв таллием считаются отходы плавильных (свинца, меди, цинка) и 

горнодобывающих производств (меди) (Rinklebe et al., 2020; Casiot et al., 2011; 

Turner et al., 2010; Laforte et al., 2005; Xiao et al., 2003). Следующим масштабным 

антропогенным источником таллия являются выбросы и твердые отходы от 

сжигания угля на угольных электростанциях. Большая фракция таллия, которая 

участвует в этих процессах, выбрасывается в атмосферу, а затем попадает в почвы 

и грунтовые воды. По расчетам, угольные электростанции (в мире) производят 

около 600 кг таллия в год (Bagat, Turel, 1997). 

К промышленно ценным продуктам соединений Tl в основном относится 

оксид таллия (Tl2O3), таллозная окись (Tl2O), талловый гидроксид (TlOH), 

талловый сульфид (Tl2S), талловый сульфат (Tl2SO4), талловый хлорид (TlCl) и 

другие (Zhou and Chen, 2008). 

Уникальные свойства таллия и его соединений используются во многих 

областях. Например, в цементной промышленности и процессах 

нефтепереработки, в электронной, фармацевтической промышленности, а также в 

производстве сверхпроводящих материалов (Liu, et al., 2019b, Xu et al., 2019; Vaněk 
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et al., 2018; Antón et al., 2013; Queirolo et al., 2009; Kazantzis, 2000; Nriagu, 1998). 

Металлический таллий добавляют в сплавы для повышения устойчивости к 

кислотам, прочности, износоустойчивости. Например, оксид таллия-бария-

кальция-меди используется в качестве высокотемпературного сверхпроводника в 

фильтрах для беспроводной связи. Таллий содержится в оборудовании для 

детектирования гамма-излучения (Cvjetko et al., 2010). 

Таллий используют при производстве стекла в качестве добавки для 

увеличения показателя преломления и плотности, а также в качестве катализатора 

синтеза органических соединений и компонента жидкостей высокой плотности для 

гравитационного разделения минералов (Callaghan, 2022). Сернистые соединения 

таллия раньше использовались в качестве зооцидов и инсектицидов. 

В общей сложности, по оценкам, до 2000 г. в результате промышленных 

процессов по всему миру ежегодно мобилизовалось 2000–5000 тонн таллия 

(Dmowski and Badurek, 2002). 

Как и многие тяжелые металлы, таллий имеет тенденцию накапливаться в 

окружающей среде (Karbowska, 2016). Из-за своей высокой токсичности таллий 

классифицируется как один из приоритетных загрязнителей в США, Китае и 

Канаде (CCME, 2010; MEP&MLP, 2014; USEPA, 2018). 

 

1.3.3. Токсичность таллия для живых организмов 

Таллий является чрезвычайно токсичным металлоидом. Считается, что его 

ядовитость для млекопитающих сравнима с ртутью, кадмием или свинцом (George 

L. L. et al., 2019; Rodriguez-Mercado, 2013; Jakubowska et al., 2007). 

Несмотря на низкое содержание таллия в окружающей среде, он обладает 

чрезвычайно высокой биологической токсичностью. Даже самые минимальные 

концентрации таллия токсичны для живых организмов. Согласно исследованиям, 

острая и хроническая токсичность таллия выше, чем у других элементов, таких как 

свинец, кадмий, мышьяк и ртуть (Wang Y. et al., 2021). Смертельная доза таллия 

всего 8–10 мг/кг для взрослых людей (Dmowski et al., 2015; Osorio-Rico et al., 2017; 

Puccini et al., 2018). 
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Точный механизм токсичности таллия до сих пор остается неясен. Как и 

другие тяжелые металлы, таллий связывается с сульфгидрильными группами 

белков и мембранами митохондрий, тем самым ингибируя ряд ферментативных 

реакций и приводя к генерализованному «отравлению» (Ramsden, 2002). 

Возможные токсические механизмы таллия включают образование лигандов с 

белковыми сульфгидрильными группами, ингибирование клеточного дыхания, 

взаимодействие с рибофлавином и кофакторами на основе рибофлавина, а также 

распределение гомеостаза кальция (Mulkey and Oehme, 1993). Высокая токсичность 

Tl(I) в основном объясняется тем, что K в биологических системах легко 

замещается Tl из-за схожих ионных радиусов (Cruz-Hernández Y. et al., 2018). 

Сходство биохимического и геохимического поведения таллия и калия объясняется 

близкими размерами их атомных радиусов (Liu et al., 2019b). 

Хроническое воздействие может возникать при концентрации таллия в 

диапазоне от 0,1 до 100 мкг/л (Campanella et al., 2016; Biagioni et al., 2017; 

Campanella et al., 2017). Поэтому Всемирная организация здравоохранения (WHO, 

2008) считает таллий и его соединения основными опасными отходами. Он также 

включен в список критически важных для технологии элементов в соответствии с 

Европейским действием COST TD1407, несущим косвенные экологические риски 

и потенциальные угрозы здоровью человека (Cobelo-Garcia et al., 2015). 

Чтобы свести к минимуму риски для здоровья, связанные с таллием, уровень 

концентрации таллия в водопроводной воде регламентируется в некоторых 

странах. Так в США Агентство по охране окружающей среды (USEPA) предложило 

максимально допустимый уровень содержания таллия в питьевой воде на уровне 2 

мкг/л с целью снижения его до 0,5 мкг/л (USEPA, 2006; Callaghan, 2022). В Канаде 

принят более строгий предел в 0,8 мкг/л (CCME, 2010), а в Китае был установлен 

еще более низкий предел в 0,1 мкг/л (MOH and SAC, 2006). Предельно допустимый 

уровень загрязнения питьевой воды таллием в России – 0.1 мкг/л (СанПиН 

1.2.3685–21, 2021). В Италии концентрация таллия регулируется в сточных (1 

мкг/л) и в грунтовых водах (2 мкг/л) (Ministero Dell'ambiente, 2006). 
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Способность таллия подавлять рост и активность бактерий была отмечена 

ранее другими исследователями (Gadd, 2010; Carlson et al., 2019; She et al., 2021).  

Токсическое воздействие таллия на биологические свойства почвы и его 

накопление в тканях растений также наблюдалось несколькими исследователями 

(Lacoste et al., 2001; Al-Najar et al., 2005; Meeravali et al., 2023). Высокая токсичность 

таллия на биологические свойства чернозема обыкновенного была установлена 

ранее (Kolesnikov et al., 2021a). Загрязнение почвы таллием и его быстрое усвоение 

сельскохозяйственными культурами представляет угрозу для здоровья человека из-

за его высокой токсичности (Xiao et al., 2004). 

Растения поглощают таллий через корни и листву. Соотношение между 

содержанием таллия в почвах и концентрацией в растениях относительно 

постоянно при прочих равных условиях.  

Высокие концентрации Tl были обнаружены в образцах зерна и злаков, 

листовых овощей (капуста, салат и капуста), масличного рапса, фасоли и картофеля 

(Xiao et al., 2014; Liu et al., 2019; Doulgeridou et al., 2020). Согласно исследованиям, 

концентрация таллия в растениях, произрастающих вблизи промышленных 

источников таллия, составляет в зеленой капусте - 0,85 мг/кг, в батате - 2,78 мг/кг 

(Liu et al., 2019c). В овощах, орошаемых сточными водами: в батате - 176,7 мг/кг, в 

зеленой капусте - 110 мг/кг, в соевых бобах - 51,2 мг/кг, в салате - 22,2 мг/кг (Wang 

et al., 2013). 

Высокие концентрации таллия были обнаружены в растениях и грибах, 

произрастающих в 0,5–2 км от места сброса отходов горно-металлургического 

завода в Польше. Промытая хвоя содержала 2,20 мг/кг таллия, мох Pleurozium 

schreberi - 4,89 мг/кг, мох Catharinea sp. - 12,65 мг/кг, лишайник Cladonia sp. 2,80 

мг/кг, содержание в съедобных грибах составляло 3,48–4,76 мг/кг (Dmowski, 

Badurek, 2002). Также в Польше зафиксированы выбросы таллия в районе 

плавильно-золотодобывающего комплекса. Образцы березы, произрастающей в 

этом регионе, содержали от 9,4 до 12,6 мг/кг таллия в почках и около 18,5 мг/кг в 

листьях. Травы содержали в среднем 25,5 мг/кг таллия. Растения рода Brassica 

демонстрируют заметную тенденцию к накоплению таллия. Установлено, что 
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концентрация таллия в растениях капусты увеличивается с уменьшением значения 

рН почвы (Dmowski et al., 2002). 

Воздействие таллия на человека в основном связано с употреблением 

зараженных пищевых продуктов или питьевой воды. Таллий быстро попадает в 

кровь и транспортируется по всему организму, что приводит к накоплению в теле 

человека. Таллий накапливается в костях, печени, сердце, мышцах, легких, 

центральной нервной системе и мозговом веществе почек. Острая токсичность 

таллия для человека характеризуется рвотой, диареей, временным выпадением 

волос, воздействием на легкие, сердце, печень, почки и даже смертью 

(Viraraghavan, Srinivasan, 2011). Таллий является нейротоксином, который 

вызывает тремор, атаксию, птоз век, болезненность нижних конечностей, 

парестезии рук и ног после нескольких дней интоксикации. Известный механизм 

токсичности таллия связан с вмешательством в жизненно важные калийзависимые 

процессы, замещением калия в (Na/K)-АТФазе, а также высоким сродством к 

сульфгидрильным группам из белков и других молекул (Galván-Arzate, Santamarı́a, 

1998). Эпидемиологические данные показали, что воздействие таллия во время 

беременности может оказывать пагубное влияние на исходы родов, такие как 

гибель плода, врожденные пороки развития или снижение массы тела при 

рождении (Qi et al., 2019). 
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ГЛАВА 2. ОБЪЕКТЫ И МЕТОДЫ ИССЛЕДОВАНИЯ 

2.1. Объекты исследования 

В качестве объектов исследования для оценки экотоксичности теллура и 

таллия были выбраны верхние гумусовые горизонты чернозема обыкновенного 

карбонатного южно-европейской фации, бурой лесной слабоненасыщенной почвы, 

песчаной почвы черноземной зоны (серопески) (таблица 1, рисунок 1). 

Выбор этих почв обоснован их существенно различающимися свойствами, 

которые определяют подвижность в почве металлов и металлоидов. Объекты 

исследования отличаются по гранулометрическому составу, кислотности и 

содержанию органического вещества (Вальков и др., 2008а, 2008б; Казеев и др., 

2015; Безуглова и др., 2019; Нестерук и др., 2022). 

 

 

Рисунок 1 – Места отбора объектов исследования
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Таблица 1 

Объекты исследования 

№ Почва 

Название 

почвы по 

World 

Reference 

Base for Soil 

Resources  

(WRB, 

2014) 

Экосистема Место отбора Координаты pH 
Гранулометрический 

состав 

Содержание 

гумуса, % 

1.  

Чернозем 

обыкновенный 

карбонатный 

Haplic 

Chernozems 

Calcic 

Пашня 

Ростовская обл., Ростов-

на-Дону, Ботанический 

сад. 

47°14'17.54″N 

39°38'33.22″E 
7,8 Тяжелосуглинистый 3,6 

2.  
Бурая лесная 

слабоненасыщенная 

Haplic 

Cambisols 

Eutric 

Буково-

грабовый 

лес 

Республика Адыгея, 

Майкопский район п. 

Никель 

44°10'39.76"N 

40° 9'27.47"E 
5,8 Тяжелосуглинистый 4,8 

3.  
Серопески 

 

Haplic 

Arenosols 

Eutric 

Пашня 

Ростовская обл.,  

Усть-Донецкий р-н,  

ст-ца 

Верхнекундрюченская 

47°46'4.21" N 

40°50'56.48"E 
6,8 Легкосуглинистый 3,1 
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2.2. Методика исследования 

Исследования для достижения поставленных задач были проведены в 

несколько этапов:  

• в 2020–2021 годах был заложен модельный эксперимент для оценки 

опасности теллура и таллия для чернозема обыкновенного карбонатного; 

• в 2021–2022 годах были проведены модельные опыты для оценки 

опасности теллура и таллия для серопесков; 

• в 2022–2023 годах были проведены модельные опыты для оценки 

опасности теллура и таллия для бурой лесной. 

Почвы для модельных опытов отбирали из слоя 0–10 см. Это связано с тем, 

что химические вещества антропогенного происхождения, накапливается в 

верхних почвенных горизонтах (Barsova et al., 2019; Kabata-Pendias, 2010). 

В модельном опыте элементы вносили в двух формах: водорастворимая – 

нитрат (Te2O3(OH)NO3, CAS № 64535-94-0, Sigma Aldrich (США) и Tl(NO3)3, CAS 

№ 10102-45-1, Sigma-Aldrich (США)), нерастворимая в воде – оксиды (Tl2O3, 

Sigma-Aldrich CAS № 314-32-5 (США) и TeO2, Sigma Aldrich CAS № 7445-07-3 

(США)). Использование оксидов позволяет исключить воздействие на свойства 

почвы сопутствующих анионов, как это происходит при внесении солей металлов. 

Использование нитратов позволяет оценить воздействие водорастворимой 

(наиболее подвижной в почве) формы элемента. 

Количественное определение содержания теллура и таллия в изучаемых 

почвах было проведено в лаборатории Российского научно-исследовательского 

геологического института им. А.П. Карпинского, Санкт-Петербург (ВСЕГЕИ). 

Определение проводили методом масс-спектрометрии с индуктивно-связанной 

плазмой (ИСП-МС) на приборе ELAN-DRC-e (Perkin Elmer). Диапазон измерения 

химических элементов (металлов, металлоидов и неметаллов) масс-спектрометром 

составляет от 10–5 до 0,1 %. 

Для сравнения устойчивости почв к загрязнению теллуром и таллием 

необходимо сравнить между собой одинаковые концентрации элемента, однако 

предельно допустимые концентрации (ПДК) для теллура и таллия не разработаны. 
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Поскольку токсичность тяжелых металлов и металлоидов зависит от степени 

превышения фона элемента в почве и обычно начинает проявляться при их 

концентрации в почве от 3–4-х фонов (Kolesnikov et al., 2022a) , степень 

загрязнения почв в модельном эксперименте выражали в условно допустимой 

концентрации (УДК), равной трем фонам элемента в почв. В почву вносили 0,5, 1, 

3, 10 и 30 УДК элементов, то есть 1,5, 3, 9, 30, 90 фонов. Концентрация теллура и 

таллия, вносимые в почвы в модельном эксперименте представлены в таблице 2. 

Контролем служила незагрязненная почва с естественным фоновым содержанием 

элемента.  

Таблица 2  

Концентрация теллура и таллия в почвах в модельном эксперименте, мг/кг 

Фон 1 (контроль) 1,5 3 9 30 90 

УДК (3 фона)  0,5 1 3 10 30 

Почва Концентрация теллура, мг/кг 

Чернозем обыкновенный 

карбонатный – Haplic 

Chernozem (Calcic) 

0,5 0,75 1,5 4,5 15,0 45,0 

Бурая лесная 

слабоненасыщенная – Eutric 

Cambisol 

0,5 0,75 1,5 4,5 15,0 45,0 

Серопески – Eutric Arenosol 0,5 0,75 1,5 4,5 15,0 45,0 

 Концентрация таллия, мг/кг 

Чернозем обыкновенный 

карбонатный– Haplic 

Chernozem (Calcic) 

0,47 0,71 1,41 4,23 14,1 42,3 

Бурая лесная 

слабоненасыщенная – Eutric 

Cambisol 

0,39 0,59 1,17 3,51 11,7 35,1 

Серопески – Eutric Arenosol 0,14 0,21 0,42 1,26 4,2 12,6 

 

Модельный опыт проводили в лабораторных условиях в трехкратной 

повторности. После отбора почву просушивали, удаляли органические остатки, 

просеивали через сито с диаметром отверстий 3 мм. Для проведения опыта 300 г 

подготовленной почвы помещали в контейнеры объемом 500 мл: каждый вариант 

был представлен в 3-кратной биологической повторности. 

Оксиды исследуемых элементов вносили в сухом виде, тщательно 

размельчая их с небольшим количеством почвы. Далее смешивали с остальной 
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почвенной массой и равномерно увлажняли. Такое внесение обусловлено 

нерастворимостью оксидов в воде. 

Нитрат таллия вносили в виде раствора при первом поливе почвы. 

Te2O3(OH)NO3 предварительно растворяли в небольшом количестве азотной 

кислоты, затем вносили при поливе почвы. 

При исследовании экотоксичности теллура и таллия лабораторно-

аналитические исследования были проведены через 10, 30, 90 сут от момента 

загрязнения с целью изучения динамики изменения биологических показателей 

состояния почвы. Весь срок эксперимента поддерживались оптимальные условия: 

температура воздуха на уровне +18–20°С. Влажность почвы поддерживалась на 

уровне 60% от полевой влагоемкости (30% от массы почвы). При необходимости 

проводили полив. 

2.3. Методы исследования 

Оценку токсичности теллура и таллия необходимо проводить, основываясь 

не только на количественное определение элемента в компонентах окружающей 

среды, а также на основе оценки доступности этих элементов для живых 

организмов в окружающей среде (Yang et al., 2005).  

Экологическое состояние почв определяли по свойствам, которые считаются 

наиболее чувствительными и информативными по сравнению с другими 

свойствами почвы, а также первыми реагируют на антропогенное загрязнение – 

биологическим и биохимическим свойствам почвы (Даденко, 2013; Терехова, 2022; 

Aponte et al., 2020; Nunes et al., 2020; Kolesnikov et al., 2019). К тому же тесная 

взаимосвязь «косной» и «биологической» составляющих почвы обосновывает 

необходимость диагностики качества почвы по показателям биологического 

состояния почв. 

Эколого-биологическое состояние почв было проведено по общепринятым в 

почвоведении и биологии лабораторным методикам (Галстян, 1978; Практикум по 

агрохимии, 1989; Хазиев, 1990; Казеев и др. 2016; Даденко, 2021).  

Для оценки экотоксичности теллура и таллия были определены: общая 

численность почвенных бактерий, ферментативная активность (ферменты класса 
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оксидоредуктазы (каталаза, дегидрогеназы, пероксидаза, полифенолоксидаза, 

аскорбатоксидаза, ферриредуктаза), ферменты класса гидролазы (инвертаза, 

фосфатаза, уреаза, протеаза)), фитотоксические свойства почв (оценивали по длине 

корня и побегов). Набор этих показателей ранее зарекомендовал себя при оценке 

экотоксичности других химических элементов (Плеханова и др., 2019; Kolesnikov 

et al., 2020; Терехова, 2013, 2022; Евстегнеева и др., 2023а). 

Все показатели, автор метода, по которому определяли показатели 

представлены в таблице 3. 

Таблица 3 

Эколого-биологические показатели, используемые в исследовании 

Показатель, единицы 

измерения 
Метод определения 

Срок 

эксперимента, 

сут 

Общая численность 

бактерий, млрд в 1 г почвы 

Метод люминесцентной микроскопии 

(Звягинцев, Кожевин, 1974; Казеев и др., 

2016) 

10, 30, 90 

Активность каталазы, мл 

О2 на 1 г почвы за 1 мин 

Газометрический метод, по объему 

выделенного кислорода при разложении 

перекиси водорода (Галстян, 1978) 

10, 30, 90 

Активность дегидрогеназ, 

мг ТФФ на 10 г почвы за 24 

часа 

Фотоколориметрический метод по 

восстановлению солей тетразолия в 

формазан, метод Галстяна А.Ш. (1978) 

10, 30, 90 

Активность пероксидазы, 

мг 1,4 бензохинона в 1 г 

почвы за 30 мин 

Метод окисления гидрохинона до хинонов в 

присутствии перекиси водорода (Карягина, 

Михайлова, 1986) 

10 

Активность 

полифенолоксидазы, мг 1, 4 

бензохинона в 1 г почвы 

Метод окисления гидрохинона до хинонов 

(Галстян, 1974) 
10 

Активность 

аскорбатоксидазы, мг 

ДГАК в 1 г почвы за 1 час. 

По разнице между количеством остаточной 

аскорбиновой кислоты и количеством 

образующейся дегидроаскорбиновой кислоты 

(ДГАК) (Галстян, Марукян, 1973) 

10 

Активность 

ферриредуктазы, мг Fe2O3 в 

100 г за 48 часов 

По количеству восстановленного 

трехвалентного железа (модифицированный 

метод А.Ш. Галстяна, Н.А. Оганесяна (1973)) 

10 

Активность инвертазы, мг 

глюкозы в 1 г почвы за 24 

часа 

Колориметрический метод определения с 

реактивом Феллинга (Даденко, 2021) 
10 
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Окончание таблицы 3 

Показатель, единицы 

измерения 
Метод определения 

Срок 

эксперимента, 

сут 

Активность уреазы, мг NH3 

в г почвы за 24 часа 

Модифицированный метод Галстяна (1978) с 

использованием реактива Несслера (Даденко, 

2021) 

10 

Активность фосфатазы, мкг 

п-нитрофенола в 1 грамме 

почвы за 1 час 

Модифицированный метод М. Табатабая и 

Дж. Бремнера (Tabatabai, Bremner, 1969; 

Eivazy, Tabatabai, 1977; Даденко, 2021) 

10 

Активность протеазы, мг 

глицина в 1 г почвы за 24 

часа 

По количеству аминокислот при протеолизе 

казеина (Галстян, 1978) 
10 

Показатели интенсивности 

начального роста (длина 

корней и побегов), мм 

Морфометрический метод (Бабьева, Зенова, 

1989) 
10, 30, 90 

Органическое вещество 

почв 

Фотометрически – по количеству 

образовавшегося иона Cr3+  по методу И.В. 

Тюрина  в модификации Б.А. Никитина 

(1983) 

10 

Скорость микробного 

дыхания (базальное 

дыхание, Vbasal), мкг С/ г*ч 

По интенсивности выделения СО2 с помощью 

инфракрасного газового анализатора Li-820 

(LiCor, США). 

10 

Углерод микробной 

биомассы (Cмик), мкг С/г 

почвы-1 

Метод субстрат-индуцированного дыхания 

(Anderson and Domsch, 1978) 
10 

 

Численность бактерий является важнейшим экологическим индикатором 

состояния почвенного биоценоза (Song et al., 2016). Общая численность почвенных 

микроорганизмов является объективным, доступным и высокочувствительным 

диагностическим показателем изменения состояния почв в результате воздействия 

разных антропогенных факторов, и в том числе дает понять, как изменяется состав 

и численность почвенного микробиоценоза под влиянием различных химических 

элементов (Мосина и др., 2012; Feng et al., 2018; Wu et al, 2018; Евстегнеева и др., 

2022). 

Определение численности бактерий методом прямой люминесцентной 

микроскопии в падающем свете основано на оптическом исследовании бактерий, 

окрашенных акридиновым оранжевым, яркие зеленые клетки бактерий отчетливо 

видны на темном фоне препарата, что обеспечивает быстрый и легкий подсчет 

(Звягинцев, Кожевину, 1974; Звягинцев и др., 1978; Казеев и др., 2016). 
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Микроскопирование осуществляли на микроскопе HBO 100 Microscope 

Illuminating System (Zeiss). 

Показатели активности почвенных ферментов являются надежными 

индикаторами загрязнения почв химическими соединениями. Попадание в почву 

поллютантов может нарушать процессы, которые обеспечиваются работой 

ферментов, в том числе, доступность питательных веществ для растений, 

ингибирование фитопатогенов. 

В исследовании было изучено влияние загрязнения теллуром и таллием на 

два ферменты из класса оксидоредуктаз, которые являются показателями 

плодородия почв. 

Активность каталазы является эффективным диагностическим показателем 

при изучении химического загрязнения почв, так как снижение каталазной 

активности приводит к нарушению реакции разложения перекиси водорода и к 

накоплению Н2О2 в почве. 

Показатель активности дегидрогеназ (субстрат:НАД(Ф)-оксидоредуктаз) 

относится к чувствительным эколого-биологическим показателям. Так как 

активность дегидрогеназ зависит от биомассы и активности микроорганизмов в 

почве, этот показатель на большинство антропогенных воздействий, как правило, 

реагирует снижением активности. 

Фитотоксичность – способность химических веществ подавлять рост и 

развитие растений. Оценка фитотоксических свойств загрязнителей 

распространенный и простой метод (Терехова и др., 2023). Фитотоксические 

свойства измеряли по длине корней и побегов пшеницы мягкой – Tritcum aestivum 

L. (Бабьева, Зенова, 2004). Тест на фитотоксичность проводили в климатической 

камере Binder KBW-240 с поддержанием температуры на уровне 24-25°C, 

влажность почвы поддерживалась на уровне 60%, фотопериодизм составлял 16/8 

часов (день/ночь), интенсивность света 11000 люкс. Длину корней и побегов 

определяли на 7 сут после закладки опыта. 

Микробное дыхание почв и углерод микробной биомассы были определены 

Хорошаевым Д. А., м.н.с. лаборатории почвенных циклов азота и углерода 
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Института физико-химических и биологических проблем почвоведения РАН (г. 

Пущино). 

Дыхание почв характеризует отклик микробной системы почвы при 

различных климатически условиях, видах обработки сельскохозяйственных земель 

и рекреационных земель (Ананьева и др., 2021; Богородская, Шишикин, 2020; 

Завьялова и др., 2020; Гавриленко и др., 2011; Селезнева и др., 2021; Трофимов и 

др, 2022; Baath, 1989). Для оценки микробной биомассы почв удобно использовать 

метод субстрат-индуцированного дыхания (оценка дыхательного отклика), так как 

этот метод наименее трудоемкий, характеризуется высокой степенью 

автоматизации измерений, отсутствием сложного оборудования с использованием 

токсичных химических веществ (Евдокимов, 2018; Ананьева и др., 2008; Anderson, 

Domsch, 1978). Скорость микробного дыхания (базальное дыхание, Vbasal) 

исследуемых образцов почвы определяли в лабораторных условиях по 

интенсивности выделения СО2. Концентрацию СО2 определяли с помощью 

инфракрасного газового анализатора Li-820 (LiCor, США).  

Углерод микробной биомассы (Cмик) был определен методом субстрат-

индуцированного дыхания (Anderson and Domsch, 1978). Метод основан на 

одинаковом дыхательном отклике почвенных микроорганизмов в первые часы 

после внесения питательного субстрата (глюкозы), величина которого отражает 

общую величину живой активной микробной биомассы. 

Для определения функционального состояния микробного сообщества 

использовался метаболический коэффициент (qCO2), который рассчитывался как 

соотношение скоростей субстрат-индуцированного и базального дыхания 

VSIR/Vbasal (Благодатская и др., 1995) или как специфическая скорость дыхания 

микроорганизмов Vbasal/Cмик (Anderson and Domsch, 1993) по формуле 1: 

     qСО2 =
𝑉𝑏𝑎𝑠𝑎𝑙

Мб
     (1) 

где Vbasal – базальное дыхание, мкгС/г*час; Мб – микробная биомасса, 

мкгС/100 г. 

Было установлено, что между концентрацией поллютантов и 

метаболическим коэффициентом (qCO2) обнаружена тесная положительная 
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взаимосвязь, позволяющая считать этот показатель удовлетворительным 

индикатором загрязнения городской среды. Внесение Cu, Zn и Pb снижало 

микробную биомассу в среднем на 49–57%, базальное дыхание – 23–52%, однако 

микробный метаболический коэффициент (qCO2) повышался в среднем на 9–46% 

(Терехова и др., 2021а).  

Отношение Смик/Cорг используется в качестве индикатора равновесного 

состояния вещества в почве, которое наблюдается при Смик/Сорг – 2–4%. Чем выше 

этот индекс, тем больше органического вещества фиксируется в микробной массе. 

В почвах лесопарков Москвы, где выявлено высокое содержание тяжелых 

металлов (Pb, Cu, Ni, Zn), отмечено уменьшение содержания микробной биомассы 

(Смик), скорости ее базального дыхания и доступности микроорганизмам С и N 

(Cмик/С) (Ананьева и др., 2023). 

Коэффициент микробного дыхания (QR) почв является интегральным 

показателем, позволяющим оценивать состояние почв (Вершинин 2017), ранее 

зарекомендовал себя в качестве информативного при оценке антропогенного 

воздействия на почвенную биоту (Вершинин и др., 2014). Коэффициент для 

каждого варианта и каждого типа почв рассчитывали по формуле 2: 

      𝑄𝑅 =
𝑉𝑏𝑎𝑠𝑎𝑙

𝑉𝑆𝐼𝑅
     (2) 

Согласно Е.В. Благодатской с соавт. (1995) величина QR в интервале 0,1–0,2 

свидетельствует о благоприятном состоянии почвенного микробного сообщества. 

При QR <0,1 - недостаток питательных веществ в почве, величины QR, 

превышающие 0,2–0,3 свидетельствуют о неблагоприятных антропогенных 

воздействиях на почву. При QR>1,0 – интенсивное разложение органического 

вещества и нарушение стабильности почвенных биоценозов. 

2.4. Интегральный показатель биологического состояния почв 

В данном исследовании была использована методика определения 

интегрального показателя биологического состояния почвы (ИПБС) (Вальков и др., 

1999; Колесников и др., 2000; Казеев и др., 2003). 
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Для расчета ИПБС максимальное значение каждого показателя было принято 

за 100%, и по отношению к нему в процентах выражали значение этого же 

показателя в остальных образцах:  

B1 =
Bx

Bmax
× 100% , (3) 

где B1 - относительная оценка индекса; Bx – абсолютное значение показателя; 

Bmax - максимальное значение показателя (Вальков и др., 1999; Колесников и др., 

2000; Казеев и др., 2003). 

 

2.5. Статистическая обработка результатов 

Достоверность полученных результатов оценивали на основе результатов 

дисперсионного и корреляционного анализов. Регрессионный анализ использовали 

для определения экологически безопасных концентраций теллура и таллия в 

почвах. Статистическая обработка данных проводилась с использованием 

программы Statistica 13.3 и программы MS Excel (2016).  
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ГЛАВА 3. ОЦЕНКА ЭКОТОКСИЧНОСТИ ТЕЛЛУРА 

ПО БИОЛОГИЧЕСКИМ СВОЙСТВАМ ПОЧВ 

3.1. Влияние загрязнения соединениями теллура на биологические 

показатели чернозема обыкновенного 

Результат влияния загрязнения соединениями теллура на биологические 

показатели чернозема обыкновенного представлены в таблицах 4–5 и  

на рисунках 2–22. 

Таблица 4  

Влияние загрязнения соединениями теллура на биологические показатели 

чернозема обыкновенного 

Соединение 

 

Срок 

моделирова

ния, сут 

Концентрация Te, мг/кг 

НСР0.05 

1 фон 

(контроль) 

1,5  

фона 

3 

 фона 

9 

фонов 

30 

фонов 

90 

фонов 

 0,5 УДК 1 УДК 3 УДК 10 УДК 30 УДК 

0,5 0,75 1,5 4,5 15,0 45,0 

Общая численность бактерий, млрд/г 

TeO2 

10 2,1 1,7 1,6 1,4 1,4 1,2 0.1 

30 1,9 1,5 1,4 1,1 1,2 1,0 0.1 

90 1,8 1,2 1,5 1,4 0,8 0,5 0.1 

Te2O3(OH)NO3 

10 2,1 1,0 0,8 0,8 0,7 0,5 0,1 

30 1,9 0,9 0,6 0,7 0,4 0,2 0,1 

90 1,8 0,7 0,7 0,6 0,4 0,3 0,1 

Активность каталазы, мл кислорода/г почв, за 1 мин 

TeO2 

10 6,9 6,1 5,6 5,3 4,1 3,3 0,4 

30 12,1 10,8 9,9 9,7 8,9 8,9 0,7 

90 11,3 11,8 11,5 11,1 10,6 10,3 0,8 

Te2O3(OH)NO3 

10 6,9 5,3 5,2 3,6 1,7 1,8 0,3 

30 12,1 10,6 9,9 9,2 6,5 2,4 0,6 

90 11,3 12,5 10,3 8,9 7,6 4,9 0,7 

Активность дегидрогеназ, 

мг ТТФ (2.3.5-трифенилтетразолий хлористый)/(10 г 24 ч) 

TeO2 

10 25,5 23,1 21,8 21,0 20,3 18,1 1,5 

30 35,6 33,4 32,7 32,6 30,5 24,7 2,2 

90 30,8 32,1 30,7 30,5 29,3 28,9 2,2 

Te2O3(OH)NO3 

10 25,5 19,3 14,7 9,5 8,2 8,1 1,0 

30 35,6 25,9 23,2 16,0 12,4 9,1 1,4 

90 30,8 29,6 24,8 17,3 12,6 9,6 1,5 

Активность пероксидазы, 

мг 1,4 бензохинона в 1 г почвы за 30 мин 

TeO2 
10 

1,37 1,51 1,40 1,37 1,33 1,19 0,10 

Te2O3(OH)NO3 1,37 1,35 0,67 0,67 0,47 0,23 0,06 
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Окончание таблицы 4 

Соединение 

 

Срок 

моделирова

ния, сут 

Концентрация Te, мг/кг 

НСР0.05 

1 фон 

(контроль) 

1,5  

фона 

3 

 фона 

9 

фонов 

30 

фонов 

90 

фонов 

 0,5 УДК 1 УДК 3 УДК 10 УДК 30 УДК 

0,5 0,75 1,5 4,5 15,0 45,0 

Активность полифенолоксидазы,  

мг 1, 4 бензохинона в 1 г почвы 

TeO2 
10 

1,39 1,44 1,37 1,35 1,35 1,15 0,10 

Te2O3(OH)NO3 1,39 0,86 0,86 0,33 0,21 0,19 0,05 

Активность аскорбатоксидазы,  

мг ДГАК в 1 г почвы за 1 час. 

TeO2 
10 

6,5 7,2 7,1 6,9 6,4 6,0 0,5 

Te2O3(OH)NO3 6,5 6,2 6,4 6,4 6,6 6,7 0,5 

Активность ферриредуктазы,  

мг Fe2O3 в 100 г за 48 часов 

TeO2 
10 

2,13 1,66 1,40 0,94 0,83 0,58 0,09 

Te2O3(OH)NO3 2,13 2,08 1,98 0,42 0,16 0,04 0,08 

Активность инвертазы,  

мг глюкозы в 1 г почвы за 24 часа 

TeO2 
10 

35,0 34,2 32,0 30,5 29,0 27,1 2,2 

Te2O3(OH)NO3 35,0 36,9 36,1 32,8 16,1 7,8 1,9 

Активность уреазы,  

мг NH3 в г почвы за 24 часа 

TeO2 
10 

3,13 3,52 3,47 3,16 3,13 3,09 0,23 

Te2O3(OH)NO3 3,13 3,35 3,26 3,20 2,93 2,82 0,22 

Активность фосфатазы, 

мкг п-нитрофенола в 1 грамме почвы за 1 час 

TeO2 
10 

0,29 0,33 0,30 0,27 0,25 0,24 0,02 

Te2O3(OH)NO3 0,29 0,14 0,13 0,13 0,05 0,02 0,01 

Активность протеазы, 

мг глицина в 1 г почвы за 24 часа 

TeO2 
10 

186,0 161,8 128,5 120,2 103,5 85,2 9 

Te2O3(OH)NO3 186,0 173,5 166,8 146,8 123,5 100,2 11 

Длина корней пшеницы, % 

TeO2 

10 100 83 72 74 57 51 10 

30 100 59 36 27 26 22 6 

90 100 107 93 94 86 68 12 

Te2O3(OH)NO3 

10 100 78 63 25 15 7 6 

30 100 55 54 18 4 4 5 

90 100 106 108 32 13 4 8 

Длина побегов пшеницы, % 

TeO2 

10 100 75 72 63 57 53 9 

30 100 88 39 38 33 22 7 

90 100 79 68 55 52 44 9 

Te2O3(OH)NO3 

10 100 87 82 46 27 8 8 

30 100 77 58 38 26 16 7 

90 100 99 76 43 34 20 8 
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Отмечено снижение общей численности почвенных бактерий по сравнению с 

контролем при внесении соединений теллура во всех вариантах опыта (рисунок 2). 

 

  

 

Рисунок 2 – Общая численность бактерий в черноземе обыкновенном после 

загрязнения теллуром (a – оксид теллура, б – нитрат теллура), % от контроля 

 

Внесение малых доз оксида теллура (0,5 и 1 УДК) в чернозем обыкновенный 

вызвало снижение численности бактерий уже через 10 сут после начала 

эксперимента. Численность бактерий снизилась на 18–24% относительно 

незагрязненного образца. Незначительная разница снижения показателя отмечена 

для 3 и 10 УДК – на 34 и 35% ниже контроля. При повышении концентрации оксида 

теллура до 30 УДК численность бактерий ингибировалась на 45%. На 90-е сут 

после внесения оксида теллура в чернозем обыкновенный для 0,5, 10 и 30 УДК 

отмечено снижение показателя на 33, 55 и 47% соответственно. На 30 сут после 

загрязнения нитратом теллура отмечено снижение показателя на 55–90% по 

сравнению с контролем. На 90 сут также отмечено снижение общей численности 

бактерий в черноземе обыкновенном по сравнению с незагрязненной почвой.  

Результаты исследования влияния загрязнения теллуром на ферменты из 

класса оксидоредуктаз представлены на рисунках 3–8, на активность ферментов 

класса гидролазы  на рисунках 9–12. 
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Рисунок 3 – Активность каталазы в черноземе обыкновенном после 

загрязнения теллуром (a – оксид теллура, б – нитрат теллура), % от контроля 

 

  

 

Рисунок 4 – Активность дегидрогеназ в черноземе обыкновенном после 

загрязнения теллуром (a – оксид теллура, б – нитрат теллура), % от контроля 

 

 

Рисунок 5 – Активность пероксидазы в черноземе обыкновенном после 

загрязнения теллуром (А – оксид теллура, Б – нитрат теллура), % от контроля 
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Рисунок 6 –Активность полифенолоксидазы в черноземе обыкновенном после 

загрязнения теллуром (А – оксид теллура, Б – нитрат теллура), % от контроля 

 

 

Рисунок 7 – Активность аскорбатоксидазы в черноземе обыкновенном после 

загрязнения теллуром (А – оксид теллура, Б – нитрат теллура), % от контроля 

 

 

Рисунок 8 – Активность ферриредуктазы в черноземе обыкновенном после 

загрязнения теллуром (А – оксид теллура, Б – нитрат теллура), % от контроля 
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Активность оксидоредуктаз. Отмечено снижение активности каталазы (рис. 

3) при внесении оксида теллура во всех исследуемых концентрациях на 10-е и 30-е 

сут от момента начала эксперимента. На 10-е сут активность каталазы снижается в 

прямой зависимости от концентрации вносимого элемента. Так при внесении 0,5 

УДК оксида теллура активность каталазы снизилась на 12% относительно 

контроля, увеличение концентрации до 30 УДК привело к снижению показателя на 

57% ниже контроля (Minnikova et al., 2022). На 30-е сут эксперимента снижение 

каталазы происходит не так плавно по сравнению с результатами на 10-е сут. 

Зафиксирована незначительная разница в снижении показателя при внесении 1 и 3 

УДК оксида теллура – на 18–20% ниже контроля, внесение 10 и 30 УДК элемента 

вызвало снижение показателя на 26–25%. На 90-е сут ингибирование каталазной 

активности обнаружено только при внесении максимальных доз - 10–30 УДК, на 

7–9% ниже контроля. Достоверное снижение активности фермента зафиксировано 

при минимальной дозе нитрата теллура (0,5 УДК) на 23 и 12 % ниже контроля на 

10, 30-е сут соответственно. При концентрации 0,5 УДК на 90 сут отмечена 

достоверная стимуляция активности каталазы на 10 % по сравнению с контролем. 

С ростом концентрации теллура наблюдали снижение показателя. Внесение 30 

УДК нитрата теллура вызвало снижение фермента на 75% относительно контроля 

на 10-е сут исследования, на 80% – на 30-е сут и на 57 % на 90-е сут. 

Внесение в чернозем обыкновенный оксида теллура в концентрации 0,5–30 

УДК привело к ингибированию активности дегидрогеназ на 9–29% на 10-е сут 

после загрязнения (рис. 4). Через 30 сут установлено угнетение активности 

фермента при концентрации оксида от 0,5 до 30 УДК на 6–31% относительно 

контроля. Нитрат теллура в концентрации 0,5 УДК через 10 и 30 сут опыта вызывал 

угнетение активности на 24 и 27% соответственно. При повышении концентрации 

от 1 до 30 УДК на 10-е сут угнетение активности дегидрогеназ составило 42–68% 

относительно контроля. Через 30 сут при увеличении дозы от 1 до 30 УДК 

угнетение активности составило соответственно 35–75% относительно контроля. 

Аналогичная тенденция установлена через 90 сут: при увеличении концентрации 
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от 1 до 30 УДК ингибирование активности дегидрогеназ составило соответственно 

20–69% относительно контроля. 

Внесение 0,5 УДК оксида теллура вызывало стимулирование активности 

пероксидазы на 10% относительно контроля на 10 сут исследования. Дозы оксида 

1, 3 и 10 УДК не оказывали достоверного воздействия на активность пероксидазы, 

и только при дозе 30 УДК установлено ингибирование активности на 14% 

относительно контроля соответственно (Minnikova et al., 2022) (рис. 5). Нитрат 

теллура вызвал достоверное ингибирование активности пероксидазы начиная с 

концентрации 1 УДК на 51% относительно контроля. С ростом концентрации 

ингибирование увеличивалось, при внесении 30 УДК нитрата теллура активность 

фермента была ингибирована на 83% по сравнению с контролем. 

Теллур в форме оксида в дозе 0,5, 1, 3 и 10 УДК не оказывал достоверного 

воздействия на активность полифенолоксидазы (рис. 6). Только при дозе 30 УДК 

ингибирование составило 17% относительно контроля. Нитрат теллура 

ингибировал уже с малой дозы 0,5 УДК на 38%. С повышением концентрации 

нитрата теллура активность снизилась на 38–86% относительно контроля 

соответственно. 

Ингибирования аскорбатоксидазы при загрязнении чернозема обыкновенного 

теллуром зафиксировано не было. Малые дозы оксида (0,5 и 1 УДК) стимулировали 

активность фермента на 11 и 8% соответственно (рис. 7).  

Теллур в форме оксида в дозе 0,5 УДК ингибировал активность 

ферриредуктазы на 22%. При повышении дозы 1–30 УДК активность фермента 

была ингибирована на 34–73% относительно контроля соответственно. Нитрат 

теллура при 0,5 и 1 УДК не оказывал достоверного воздействия на активность 

фермента. При увеличении дозы элемента от 3 до 30 УДК ингибирование 

активности ферриредуктазы составило 80–98% относительно контроля 

соответственно (рис. 8). 
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Рисунок 9 – Активность инвертаз в черноземе обыкновенном после загрязнения 

теллуром (А – оксид теллура, Б – нитрат теллура), % от контроля 

 

 

Рисунок 10 –Активность уреазы в черноземе обыкновенном после загрязнения 

теллуром (А – оксид теллура, Б – нитрат теллура), % от контроля 

 

 

Рисунок 11 – Активность фосфатазы в черноземе обыкновенном после 

загрязнения теллуром (А – оксид теллура, Б – нитрат теллура), % от контроля 
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Рисунок 12 – Активность протеазы в черноземе обыкновенном после загрязнения 

теллуром (А – оксид теллура, Б – нитрат теллура), % от контроля 

 

Активность гидролаз. Оксид теллура в дозах от 1 до 30 УДК ингибировал 

активность инвертазы на 9–23% относительно контроля. Нитрат теллура при дозах 

0,5, 1 и 3 УДК не оказывали достоверного воздействия на активность фермента. 

При повышении концентрации нитрата теллура до 10 и 30 УДК отмечено снижение 

активности инвертазы на 54 и 78% относительно контроля (рис. 9). 

Оксид теллура при дозах 0,5 и 1 УДК оказывали стимулирующее воздействие 

на активность уреазы на 12 и 11% относительно контроля. При повышении дозы от 

3 до 30 УДК достоверного отличия от контроля не обнаружено. Нитрат теллура в 

дозах 10 и 30 УДК ингибируют активность уреазы на 7 и 10% соответственно (рис. 

10). 

Оксид теллура в концентрации 0,5 УДК ингибировал активность протеазы на 

13%. С повышением концентрации от 1 до 30 УДК активность протеазы была 

ингибирована на 31–54% относительно контроля. Нитрат теллура 0,5 УДК не 

оказывал достоверного воздействия на активность протеазы. Только при 

повышении концентрации от 1 УДК и до 30 УДК установлено ингибирование 

активности на 10–46% относительно контроля (Евстегнеева, Колесников, 2023; 

Minnikova et al., 2022) (рис. 12). 

Показатели фитотоксичности почвы по изменению длины корней и побегов 

пшеницы при загрязнении оксидом и нитратом теллура представлены на рисунках 

13–14. 
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Рисунок 13 – Длина корней пшеницы в черноземе обыкновенном после 

загрязнения теллуром (a – оксид теллура, б – нитрат теллура) 

 

  

 

Рисунок 14 – Длина побегов пшеницы в черноземе обыкновенном после 

загрязнения теллуром (a – оксид теллура, б – нитрат теллура) 

 

Внесение в чернозем обыкновенный минимальной концентрации (0,5 УДК) 

оксида теллура снижает длину корней на 17%, а длину побегов на 25% через 10 сут 

загрязнения (Колесников, Евстегнеева, 2023). Длина корней ингибируется на 43-

49%, а длина побегов на 43-47% в концентрации оксида 10 УДК и 30 УДК 

соответственно. На 30-е сут при внесении 0,5-30 УДК оксида длина корней 

снижается на 41-78% относительно контроля, а длина побегов на 12-78%. На 90-е 

сут зафиксирован рост показателей относительно результатов, полученных на 30-е 

сут. Нитрат теллура оказал сильное токсическое дейсвтие на длину корней и 

побегов пшеницы в черноземе обыновенном при внесении в размере 3-30 УДК. 
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Показатель длины корней снизился до 4% относительно контроля на 30-е и 90-е сут 

эксперимента (Тимошенко и др, 2022).  

Влияние загрязнения чернозема обыкновенного оксидом и нитратом теллура 

на базальное дыхание почв (Vbasal) и на микробную биомассу представлено на 

рисунках 15–16. 

 

 

Рисунок 15 – Базальное дыхание (Vbasal) чернозема обыкновенного при 

загрязнении: А) оксидом теллура; Б) нитратом теллура 

 

 

Рисунок 16 – Микробная биомасса (Смик) чернозема обыкновенного при 

загрязнении: А) оксидом теллура; Б) нитратом теллура 

 

Оксид и нитрат теллура не оказывали воздействия на базальное дыхание 

чернозема обыкновенного (рис. 15). Также не было зафиксировано достоверного 

воздействия оксида теллура на микробную биомассу, однако нитрат теллура 

ингибировал микробную биомассу чернозема обыкновенного при дозах 3, 10 и 30 

УДК на 26, 27 и 99% от контроля соответственно (Minnikova et al., 2023) (рис. 16). 
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Наибольшее изменение соотношения Смик/Сорг по сравнению с контролем 

отмечено при загрязнении нитратом теллура – на 95% ниже, чем в контроле. 

Наименьшее изменение доли углерода микробной биомассы при загрязнении 

оксидом теллура – на 12% ниже контроля соответственно (таблица 5). 

Таблица 5 

Показатели гумусового состояния и микробиологической активности чернозема 

обыкновенного карбонатного при загрязнении теллуром 

 Cмик/Сорг QR qСО2 

Оксид 

теллура 

0,5 УДК 0,37 0,04 0,51 

1 УДК 0,30 0,05 0,60 

3 УДК 0,44 0,05 0,60 

10 УДК 0,53 0,04 0,56 

30 УДК 0,46 0,04 0,58 

Нитрат 

теллура 

0,5 УДК 0,53 0,04 0,50 

1 УДК 0,53 0,03 0,40 

3 УДК 0,38 0,07 0,98 

10 УДК 0,11 0,28 3,40 

30 УДК 0,02 0,37 1,77 

Контроль 0,48 0,04 0,58 

 

Недостаток (QR < 0,1) элементов питания (Благодатская и др., 1995) 

зафиксирован в черноземе обыкновенном карбонатном при загрязнении оксидом и 

нитратом теллура, кроме дозы 10 и 30 УДК нитрата теллура, где выражено 

неблагоприятное состояние (QR > 0,2) в результате антропогенного воздействия 

(Minnikova et al., 2023). Также в черноземе обыкновенном при загрязнении 10, 30 

УДК нитрата теллура установлено стимулирование коэффициента (qСО2) в 3–6 раз 

по сравнению с контролем (незагрязненной почвой). 

Чернозем обыкновенный более чувствителен к загрязнению теллуром в 

форме нитрата, по сравнению с оксидом (рис. 17). Нитрат теллура по сравнению с 

оксидом уже при 0,5 УДК оказывал более выраженное токсическое действие на 

численность бактерий в черноземе обыкновенном – 54, 55 и 58% на 10-е, 30-е и 90-

е сут соответственно. На 10-е сут загрязнения длина корней сильнее снижается при 

внесении теллура в форме нитрата, лишь при внесении в размере 1 УДК на 30-е и 

90-е сут эксперимента оксид теллура токсичнее нитрата по изменению длины 
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корней пшеницы. Малые дозы теллура (0,5 и 1 УДК) в форме оксида оказались 

токсичнее для длины побегов, чем внесение этих же концентраций в форме 

нитрата, однако, на при внесении остальных доз наибольшую токсичность проявил 

нитрат. Активность каталазы и дегидрогеназ также сильнее реагирует на 

загрязнение теллуром в форме нитрата по сравнению с оксидом. Ранее было также 

установлено, что растворимые химические формы теллура более токсичны, чем 

нерастворимые (Presentato et al., 2019). 
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Рисунок 17 – Сравнительная оценка экотоксичности оксида и нитрата теллура в черноземе обыкновенном а) общая 

численность бактерий; б) длина корней пшеницы; в) длина побегов пшеницы; г) активность каталазы; д) активность 

дегидрогеназ, % от контроля 
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Оценка динамики биологической активности показала, что наибольшее 

негативное влияние загрязнения теллуром на чернозем обыкновенный проявилось 

через 10 или 30 сут после загрязнения (рис.18–22).  

Через 90 сут, в большинстве случаев, наблюдалось восстановление 

биологических свойств почвы. Восстановление свойств чернозема обыкновенного 

выше контрольных значений отмечено только для активности каталазы при 

внесении 0,5 УДК нитрата теллура (на 10% выше контроля). Значений в 

контрольной незагрязненной почве другими исследованными биологическими 

показателями достигнуто не было. Этот период времени, вероятно, обусловлен 

жизненным циклом теллура и формой нахождения в почве, что влияет на 

экотоксическое действие на почвенную микробиоту (Plekhanova et al., 2019; Ali, et 

al., 2019). 

 

  

 
Рисунок 18 – Общая численность бактерий в черноземе обыкновенном в 

динамике (a – оксид теллура, б – нитрат теллура), % от контроля 

  

 
Рисунок 19 – Изменение активности каталазы при загрязнении чернозема 

обыкновенного в динамике (a – оксид теллура, б – нитрат теллура), % от контроля 
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Рисунок 20 – Изменение активности дегидрогеназ при загрязнении чернозема 

обыкновенного в динамике (a – оксид теллура, б – нитрат теллура), % от контроля 

 

  

 
Рисунок 21 – Изменение длины корней пшеницы при загрязнении чернозема 

обыкновенного в динамике (a – оксид теллура, б – нитрат теллура), % от контроля 

  

 
Рисунок 22 – Изменение длины побегов пшеницы при загрязнении чернозема 

обыкновенного в динамике (a – оксид теллура, б – нитрат теллура), % от контроля 

 

3.2. Влияние загрязнения соединениями теллура на биологические 

показатели бурой лесной почвы 

Результаты исследования бурой лесной слабоненасыщенной почвы после 

загрязнения теллуром представлены в таблицах 6–7 и на рисунках 23–43. 
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Таблица 6  

Влияние загрязнения соединениями теллура на биологические показатели 

бурой лесной почвы 

Соединение 

 

Срок 

моделирован

ия, сут 

Концентрация Te, мг/кг НСР0,05 

1 фон 

(контроль) 

1,5 

фона 

3 

фона 

9 

фонов 

30 

фонов 

90 

фонов 

 0,5 

УДК 

1 

УДК 
3 УДК 10 УДК 30 УДК 

0,5 0,75 1,5 4,5 15,0 45,0 

Общая численность бактерий, млрд/г 

TeO2 

10 2,17 1,35 1,23 1,18 0,96 0,83 0,09 

30 1,90 1,04 0,98 0,74 0,72 0,73 0,07 

90 2,02 1,46 1,23 0,98 0,86 0,68 0,09 

Te2O3(OH)NO3 

10 2,17 0,90 0,62 0,54 0,34 0,32 0,06 

30 1,90 0,86 0,77 0,50 0,43 0,36 0,06 

90 2,02 1,41 1,10 0,77 0,43 0,40 0,07 

Активность каталазы, мл кислорода/(г мин) 

TeO2 

10 7,0 7,1 6,7 5,9 5,1 4,7 0,4 

30 6,0 5,7 4,9 4,8 4,7 3,9 0,4 

90 5,5 5,3 5,1 5,1 3,9 3,6 0,3 

Te2O3(OH)NO3 

10 7,0 4,8 4,3 3,8 3,2 2,8 0,3 

30 6,0 4,8 4,0 3,7 2,8 2,8 0,3 

90 5,5 4,8 4,2 3,7 3,0 2,8 0,3 

Активность дегидрогеназ,  

мг ТТФ (2.3.5-трифенилтетразолий хлористый)/(10 г 24 ч) 

TeO2 

10 28,0 28,0 27,0 24,7 19,0 17,7 1,7 

30 26,5 25,8 24,6 23,6 22,4 19,4 1,7 

90 17,8 18,2 18,1 16,4 15,6 11,4 1,2 

Te2O3(OH)NO3 

10 28,0 12,9 12,1 11,3 9,7 9,0 1,0 

30 26,5 21,5 11,5 10,3 7,7 7,3 1,0 

90 17,8 16,9 9,2 8,5 7,6 7,4 0,8 

Активность пероксидазы, 

мг 1,4 бензохинона в 1 г почвы за 30 мин 

TeO2 
10 

1,29 1,27 1,13 1,15 1,09 0,77 0,08 

Te2O3(OH)NO3 1,29 0,86 0,80 0,63 0,38 0,31 0,05 

Активность полифенолоксидазы,  

мг 1, 4 бензохинона в 1 г почвы 

TeO2 
10 

1,30 1,26 0,93 0,90 0,83 0,80 0,07 

Te2O3(OH)NO3 1,30 0,54 0,51 0,30 0,22 0,16 0,04 

Активность аскорбатоксидазы,  

мг ДГАК в 1 г почвы за 1 час. 

TeO2 
10 

8,5 8,9 8,9 8,5 8,5 8,4 0,6 

Te2O3(OH)NO3 8,5 8,9 8,8 8,6 8,5 8,3 0,6 

Активность ферриредуктазы,  

мг Fe2O3 в 100 г за 48 часов 

TeO2 
10 

21,3 21,4 21,2 21,2 21,0 20,7 1,5 

Te2O3(OH)NO3 21,3 21,5 21,5 21,4 12,3 5,3 1,2 
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Окончание таблицы 6 

Соединение 

 

Срок 

моделирован

ия, сут 

Концентрация Te, мг/кг НСР0,05 

1 фон 

(контроль) 

1,5 

фона 

3 

фона 

9 

фонов 

30 

фонов 

90 

фонов 

 0,5 

УДК 

1 

УДК 
3 УДК 10 УДК 30 УДК 

0,5 0,75 1,5 4,5 15,0 45,0 

Активность инвертазы,  

мг глюкозы в 1 г почвы за 24 часа 

TeO2 
10 

17,5 17,7 16,9 14,3 12,4 12,2 1,1 

Te2O3(OH)NO3 17,5 16,5 15,1 12,9 10,3 10,1 1,0 

Активность уреазы,  

мг NH3 в г почвы за 24 часа 

TeO2 
10 

0,75 0,77 0,77 0,73 0,73 0,70 0,05 

Te2O3(OH)NO3 0,75 0,53 0,51 0,44 0,39 0,36 0,04 

Активность фосфатазы, 

мкг п-нитрофенола в 1 грамме почвы за 1 час 

TeO2 
10 

0,27 0,16 0,13 0,13 0,13 0,16 0,01 

Te2O3(OH)NO3 0,27 0,12 0,08 0,07 0,04 0,02 0,01 

Активность протеазы, 

мг глицина в 1 г почвы за 24 часа 

TeO2 
10 

274,3 206,8 195,2 183,5 140,2 138,5 13 

Te2O3(OH)NO3 274,3 251,8 236,8 201,8 190,2 150,2 15 

Длина корней пшеницы, % 

TeO2 

10 100 72 69 54 45 42 9 

30 100 60 40 30 29 23 6 

90 100 99 96 87 86 66 12 

Te2O3(OH)NO3 

10 100 75 60 62 4 0 7 

30 100 63 59 57 3 0 6 

90 100 82 63 60 4 0 7 

Длина побегов пшеницы, % 

TeO2 

10 100 79 61 51 49 38 8 

30 100 57 49 49 45 43 7 

90 100 64 61 52 50 45 8 

Te2O3(OH)NO3 

10 100 79 79 77 16 0 8 

30 100 79 74 74 5 0 7 

90 100 47 44 43 6 0 5 
 

Отмечено снижение общей численности почвенных бактерий при внесении 

соединений теллура (рис. 23). Загрязнение бурой лесной почвы оксидом теллура 

уже на 10 сут эксперимента вызвало снижение численности бактерий на 38% при 

внесении минимальной концентрации загрязнителя (0,5 УДК). С увеличением 

концентрации загрязнителя на 1–30 УДК происходило более значительное 

снижение показателя (до 62% ниже контрольного образца). Наибольшая 
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токсичность отмечена на 30 сут, когда количество бактерий уменьшилось на 45–

62%.  

 

  

 

Рисунок 23 – Общая численность бактерий в бурой лесной слабоненасыщенной 

почве после загрязнения теллуром (a – оксид теллура, б – нитрат теллура), 

% от контроля 

 

Изменение ферментативной активности в бурой лесной слабоненасыщенной 

почве при загрязнении соединениями теллура показаны на рисунках 24–33. 

 

  

 

Рисунок 24 – Активность каталазы в бурой лесной слабоненасыщенной почве 

после загрязнения теллуром (a – оксид теллура, б – нитрат теллура),  

% от контроля 
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Рисунок 25 – Активность дегидрогеназ в бурой лесной почве после загрязнения 

теллуром (а – оксид теллура, б – нитрат теллура), % от контроля 

 

 

Рисунок 26 – Активность пероксидазы в бурой лесной почве после загрязнения 

теллуром (А – оксид теллура, Б – нитрат теллура), % от контроля 

 

 

Рисунок 27 – Активность полифенолоксидазы в бурой лесной почве после 

загрязнения теллуром (А – оксид теллура, Б – нитрат теллура), % от контроля 
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Рисунок 28 – Активность аскорбатоксидазы в бурой лесной почве после 

загрязнения теллуром (А – оксид теллура, Б – нитрат теллура), % от контроля 

 

 

Рисунок 29 – Активность ферриредуктазы в бурой лесной почве после 

загрязнения теллуром (А – оксид теллура, Б – нитрат теллура), % от контроля 

 

Активность оксидоредуктаз. В бурой лесной почве на всех сроках 

исследования после загрязнения 0,5 УДК оксида теллура зафиксировано 

статистически недостоверное увеличение активности каталазы. При дозах от 3 до 

30 УДК оксида на 10-е сут угнетение активности составило 15–33% относительно 

контроля. На 30-е сут установлено ингибирование ферментативной активности в 

концентрации от 1 до 30 УДК - 18–34%, на 90-е сут на 8–35% ниже контроля. 

Нитрат теллура при 0,5 УДК в бурой лесной почве на 10-е сут снизил активность 

фермента на 31 % ниже контроля, а также при повышении концентрации нитрата 

от 1 до 30 УДК на 38–60 % относительно контроля. На 30-е сут в размере 0,5–30 

УДК нитрата активность каталазы угнеталась на 19–54% относительно контроля. 



55 

На 90-е сут установлено угнетение активности каталазы бурой лесной почвы в дозе 

0,5–30 УДК нитрата на 12 и 49% относительно незагрязненного образца (рис. 24). 

Оксид теллура в бурой лесной почве в размере 0,5 УДК не вызывал угнетение 

активности дегидрогеназ. На 10-е сут 3–30 УДК оксида угнетали показатель на 12–

37% относительно контроля. На 30-е сут активность фермента в дозах 1–30 УДК 

варьировала в пределах 7–27% ниже контроля. На 90-е сут снижение показателя 

зафиксировано только при внесении оксида в размере 3, 10 и 30 УДК – на 8, 13 и 

36% соответственно. Значительное снижение активности дегидрогеназ отмечено 

при внесении нитрата теллура в бурую лесную почву относительно внесения 

оксида в тех же концентрациях. Уже 0,5 УДК нитрата снизили активность 

фермента на 54% относительно незагрязненного образца на 10-е сут эксперимента 

(Колесников, Евстегнеева, 2023). Увеличение дозы поллютанта повысило 

токсическое действие, активность фермента снизилась на 57–68% относительно 

контроля. На 30-е и 90-е сут отмечено небольшое снижение токсичности нитрата 

по сравнению с показателями на 10-е сут, активность дегидрогеназ составила 81–

28% относительно контроля на 30-е сут и 95–42% - на 90-е (рис. 25). 

Теллур в форме оксида в дозе 0,5 УДК не оказывал достоверного воздействия 

на активность пероксидазы, внесение 1, 3, 10 УДК оксида примерно в равной 

степени снизило активность фермента на 13–15%, при дозе 30 УДК установлено 

ингибирование активности на 41% относительно контроля. Нитрат теллура уже при 

0,5 УДК ингибировал активность пероксидазы на 33%. С ростом концентрации от 

1 до 30 УДК нитрата теллура активность фермента была ингибирована на 38–24% 

соответственно (рис. 26). 

Теллур в форме оксида в дозе 0,5 УДК не оказывал достоверного воздействия 

на активность полифенолоксидазы в бурой лесной почве. Внесение 1–30 УДК 

вызвало ингибирование фермента на 28–38 % относительно контроля. Нитрат 

теллура ингибировал активность полифенолоксидазы уже с наименьшей дозы 0,5 

УДК на 58%. С повышением концентрации нитрата теллура активность снизилась 

на 60–87% относительно контроля соответственно (рис. 27). 
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Ингибирование активности ферриредуктазы в бурой лесной почвы 

зафиксировано только при внесении нитрата теллура в дозе 10 и 30 УДК – на 42% 

и 75% соответственно (рис. 28).  

 

 

Рисунок 30 – Активность инвертазы в бурой лесной почве после загрязнения 

теллуром (А – оксид теллура, Б – нитрат теллура), % от контроля 

 

 

Рисунок 31 – Активность уреазы в бурой лесной почве после загрязнения 

теллуром (А – оксид теллура, Б – нитрат теллура), % от контроля 
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Рисунок 32 – Активность фосфатазы в бурой лесной почве после загрязнения 

теллуром (А – оксид теллура, Б – нитрат теллура), % от контроля 

 

 

Рисунок 33 – Активность протеазы в бурой лесной почве после загрязнения 

теллуром (А – оксид теллура, Б – нитрат теллура), % от контроля 

 

Активность гидролаз. Внесение оксида теллура в дозе 0,5, 1 УДК не оказало 

негативного эффекта на активность инвертазы в бурой лесной почве. Повышение 

дозы оксида теллура до 3–30 УДК вызвало снижение активности фермента на 18–

30 % относительно контроля. Внесение нитрата теллура в дозе 1–30 УДК 

ингибировало активность инвертазы на 14–42% относительно контроля (рис. 30). 

Установлено, что оксид теллура не оказывает влияния на активность уреазы 

при внесении в дозе 0,5 и 1 УДК, повышение дозы до 3–10 УДК также не привело 

к достоверному снижению активности фермента. Максимальная исследуемая доза 

– 30 УДК – снизила активность уреазы лишь на 7% относительно контроля. При 

введении нитрата теллура было установлено угнетение активности уреазы уже в 
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дозе 0,5 УДК на 29%. При увеличении дозы от 1 до 30 УДК снижение активности 

уреазы составило 33–52% от контроля (рис. 31). 

Оксид теллура в концентрации 0,5 УДК ингибировал активность протеазы на 

25%. С повышением концентрации от 1 до 30 УДК активность протеазы была 

ингибирована на 29–50% относительно контроля. Нитрат теллура в минимальной 

дозе 0,5 УДК снизил активность протеазы на 8% относительно контроля. При 

повышении концентрации от 1 УДК и до 30 УДК установлено ингибирование 

активности на 14–45% относительно контроля (рис. 33) (Евстегнеева, Колесников, 

2023).  

Показатели фитотоксичности почвы по изменению длины корней и побегов 

пшеницы при загрязнении оксидом и нитратом теллура представлены на рисунках 

34–35. 

 

  

 

Рисунок 34 – Длина корней пшеницы в бурой лесной почве после загрязнения 

теллуром (а – оксид теллура, б – нитрат теллура), % от контроля 

  

 

Рисунок 35 – Длина побегов пшеницы в бурой лесной почве после загрязнения 

теллуром (а – оксид теллура, б – нитрат теллура), % от контроля 
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При внесении 0,5-30 УДК оксида теллура в бурую лесную почву на 10-е сут 

длина корней пшеницы ингибировалась на 28-58%, длина побегов на 21-62% 

соответсвтвенно. На 30-е сут продолжился рост токсичности, показатель длины 

орней снизился на 40-77%, длины побегов – на 43-57% относительно контроля. На 

90-е сут отмечено снижение токсичности оксида на длину корня относительно 

первых сроков эксперимента, внесение 0,5-30 УДК вызвало снижение показателя 

всего на 1-34%. Внесение нитрата теллура оказало наиболее сильное влияние на 

длину корней и побегов в размере 10 и 30 УДК. При внесении 10 УДК нитрата 

длина корней снизилась на 96-97% для всех сроков инкубации, длина побегов – на 

84-94% относительно контроля. При внесении 30 УДК нитрата рост пшеницы для 

всех сроков эксперимента не зафиксирован (Kolesnikov et al., 2023b). 

Базальное дыхание почв и микробная биомасса бурой лесной почвы, 

загрязненной оксидом и нитратом теллура представлены на рисунках 36, 37. 

 

 

Рисунок 36 – Базальное дыхание (Vbasal) бурой лесной почвы при загрязнении: 

А) оксидом теллура; Б) нитратом теллура 

 

Оксид теллура не повлиял на базальное дыхание бурой лесной почвы ни в 

одной дозе, а нитраты в концентрациях 0,5 и 1 УДК уже вызывают угнетение 

дыхания более чем на 58 и 56% контроля. При увеличении до 3 и 10 УДК нитрата 

теллура ингибирование базального дыхания составляло 50–51% по сравнению с 

контролем (рис. 36). 
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Рисунок 37 – Микробная биомасса (Смик) бурой лесной почвы при загрязнении:  

А) оксидом теллура; Б) нитратом теллура 

 

Аналогичные тенденции были обнаружены и в изменении микробной 

биомассы бурой лесной почвы, загрязненной оксидом и нитратом теллура. 

Показатели при загрязнении оксидом теллура не отличались от контроля. Нитрат 

теллура вызывал угнетение микробной биомассы в дозах 0,5–30 УДК на 60–99% 

относительно контроля (Minnikova et al., 2023) (рис. 37). 

 

Таблица 7 

Показатели гумусового состояния и микробиологической активности бурой 

лесной слабоненасыщенной почвы при загрязнении теллуром 

 Cмик/Сорг QR qСО2 

Оксид 

теллура 

0,5 УДК 0,32 0,27 3,51 

1 УДК 0,31 0,31 4,03 

3 УДК 0,29 0,27 3,60 

10 УДК 0,31 0,29 3,82 

30 УДК 0,32 0,29 3,78 

Нитрат 

теллура 

0,5 УДК 0,14 0,43 5,55 

1 УДК 0,13 0,43 5,60 

3 УДК 0,12 0,44 5,69 

10 УДК 0,21 0,28 3,70 

30 УДК 0,01 1,97 11,65 

Контроль 0,40 0,24 3,23 

 

В бурой лесной слабоненасыщенной почве при загрязнении оксидом теллура 

во всех концентрациях и нитратом теллура в концентрациях 0,5 – 10 УДК 

установлены неблагоприятные антропогенные воздействия на почву (QR, 

превышают 0,2-0,3), а при загрязнении нитратом теллура в размере 30 УДК – 
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интенсивное разложение органического вещества и нарушение стабильности 

почвенных биоценозов (QR > 1,0) (Благодатская и др., 1995) (таблица 7). В бурой 

лесной почве стимулирование коэффициента (qСО2) при дозе 30 УДК теллура в 5 

раз больше чем в контроле (Minnikova et al., 2023). 

Сравнительная оценка экотоксичности оксида и нитрата теллура в бурой 

лесной почве (рис. 38) показала, что исследованные показатели более 

чувствительны к загрязнению теллуром в форме нитрата, по сравнению с оксидом 

(Minnikova et al., 2022, 2023; Kolesnikov et al., 2022b). Нитрат теллура проявил более 

выраженное токсическое действие на численность бактерий в бурой лесной 

слабоненасыщенной почве. Уже на 10 сут при минимальной концентрации 0,5 УДК 

численность бактерий снизилась до 41% относительно контроля. При увеличении 

концентрации теллура до 30 УДК ингибирование численности достигало 85%. На 

10-е и 30-е сут модельного эксперимента оксид теллура в размере 0,5–3 УДК 

сильнее снижает показатели фитотоксичности относительно тех же концентраций 

теллура, однако повышение концентрации нитрата теллура до 30 УДК привело к 

полному ингибированию данных показателей во всех сроках эксперимента. 

Активность каталазы более чувствительна к загрязнению теллуром в форме 

нитрата. На 10-е сут эксперимента активность фермента при внесении 0,5 УДК 

оксида теллура не снижается, внесение 0,5 УДК нитрата снизило показатель на 31% 

относительно контроля. Внесение 1–30 УДК оксида теллура вызвало 

ингибирование активности каталазы на 5–33%, те же концентрации нитрата 

теллура снизили показатель уже на 38–60% относительно контроля. На 30-е и 90-е 

сут эксперимента снижение каталазной активности происходило в той же 

зависимости – нитрат теллура оказал наибольшее токсическое действие. 

Скорее всего, наиболее сильная токсичность нитрата по сравнению с оксидом 

обусловлена большей растворимостью нитратов (Колесников, 2001). К тому же, 

при внесении теллура в виде нитрата токсическое действие на показатели 

оказывает не только катион тяжелого металла, но и нитрат-ион (Kolesnikov et al., 

2022b, Hamsa et al., 2017).  
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Рисунок 38 – Сравнительная оценка экотоксичности оксида и нитрата теллура в бурой лесной почве: а) общая 

численность бактерий; б) длина корней пшеницы; в) длина побегов пшеницы; г) активность каталазы; д) активность 

дегидрогеназ, % от контроля 
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По результатам сравнения влияния срока инкубации на показатели 

биологической активности бурой лесной почвы удалось установить, что 

наибольший токсический эффект наблюдается на 10-е и/или 30-е сут после начала 

опыта (рис. 39–43). Исключение представлено для показателя длины побегов, при 

внесении теллура в форме нитрата показатель сильнее снижается на 90-е сут после 

начала моделирования. В большинстве случаев, на 90-е сут эксперимента 

наблюдалось восстановление биологических свойств почв, однако значений в 

незагрязненной почве достигнуто не было ни одним из исследованных 

показателей. 

Такие результаты свидетельствуют о высокой экотоксичности теллура по 

сравнению с другими тяжелыми металлами, так как в предыдущих исследованиях 

удалось зафиксировать восстановление значений биологической активности почв 

до контрольных на 90 сут после загрязнения (Колесников и др., 2011б). 

 

  

 
Рисунок 39 – Изменение общей численности бактерий при загрязнении бурой 

лесной слабоненасыщенной почвы в динамике (a – оксид теллура, б – нитрат 

теллура), % от контроля 
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Рисунок 40 – Изменение активности каталазы при загрязнении бурой лесной 

слабоненасыщенной почвы в динамике (a – оксид теллура, б – нитрат теллура),  

% от контроля 

 

  

 
Рисунок 41 – Изменение активности дегидрогеназ при загрязнении бурой лесной 

слабоненасыщенной почвы в динамике (a – оксид теллура, б – нитрат теллура), 

% от контроля 

 

  

 
Рисунок 42 – Изменение длины корней пшеницы при загрязнении бурой лесной 

слабоненасыщенной почвы в динамике (a – оксид теллура, б – нитрат теллура), 

% от контроля 
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Рисунок 43 – Изменение длины побегов пшеницы при загрязнении бурой лесной 

слабоненасыщенной почвы в динамике (a – оксид теллура, б – нитрат теллура), 

% от контроля 

 

3.3. Влияние загрязнения соединениями теллура на биологические 

показатели серопесков 

Результаты исследования серопесков после загрязнения теллуром 

представлены в таблицах 8–9 и на рисунках 44–59. 

Таблица 8  

Влияние загрязнения соединениями теллура на биологические показатели 

серопесков 

Соединение 

 

Срок 

моделирован

ия, сут 

Концентрация Te, мг/кг 

НСР0.05 

1 фон 

(контроль) 

1,5 

фона 

3 

фона 

9 

фонов 

30 

фонов 

90 

фонов 

 0,5 

УДК 

1 

УДК 
3 УДК 10 УДК 30 УДК 

0,5 0,75 1,5 4,5 15,0 45,0 

Общая численность бактерий, млрд/г 

TeO2 

10 1,8 1,5 1,2 0,9 0,8 0,6 0,1 

30 1,7 1,4 1,0 0,8 0,7 0,5 0,1 

90 1,8 1,2 1,2 1,0 0,9 0,8 0,1 

Te2O3(OH)NO3 

10 1,8 0,9 0,7 0,4 0,3 0,2 0,0 

30 1,7 0,9 0,7 0,6 0,4 0,1 0,1 

90 1,8 1,0 0,9 0,6 0,4 0,3 0,1 

Активность каталазы, мл кислорода/(г мин) 

TeO2 

10 5,9 5,8 5,6 4,9 4,7 4,3 0,4 

30 7,1 6,4 6,2 6,1 6,0 5,6 0,4 

90 5,5 4,7 4,7 4,2 4,0 3,9 0,3 

Te2O3(OH)NO3 

10 5,9 5,0 4,5 3,9 2,6 2,3 0,3 

30 7,1 6,2 5,4 4,7 2,8 2,2 0,3 

90 5,5 4,7 4,1 3,3 2,8 2,2 0,3 
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Окончание таблицы 8 

Соединение 

 

Срок 

моделирован

ия, сут 

Концентрация Te, мг/кг 

НСР0.05 

1 фон 

(контроль) 

1,5 

фона 

3 

фона 

9 

фонов 

30 

фонов 

90 

фонов 

 0,5 

УДК 

1 

УДК 
3 УДК 10 УДК 30 УДК 

0,5 0,75 1,5 4,5 15,0 45,0 

Активность дегидрогеназ,  

мг ТТФ (2.3.5-трифенилтетразолий хлористый)/(10 г 24 ч) 

TeO2 

10 31,9 33,1 31,7 30,0 27,0 26,2 2,1 

30 30,5 27,0 24,4 21,9 21,1 19,1 1,7 

90 28,1 27,4 26,8 25,4 24,2 23,5 1,8 

Te2O3(OH)NO3 

10 31,9 29,9 25,0 11,9 7,5 6,8 1,3 

30 30,5 29,8 23,2 11,1 7,5 7,3 1,3 

90 28,1 26,0 26,0 18,4 9,5 8,9 1,4 

Активность инвертазы,  

мг глюкозы в 1 г почвы за 24 часа 

TeO2 
10 

39,3 38,7 38,4 33,0 28,5 23,0 2,4 

Te2O3(OH)NO3 39,3 32,2 31,2 29,8 23,5 21,7 2,1 

Активность уреазы,  

мг NH3 в г почвы за 24 часа 

TeO2 
10 

1,35 1,30 1,29 1,26 1,23 1,21 0,09 

Te2O3(OH)NO3 1,35 0,92 0,47 0,39 0,13 0,13 0,04 

Активность фосфатазы, 

мкг п-нитрофенола в 1 грамме почвы за 1 час 

TeO2 
10 

0,275 0,158 0,156 0,156 0,154 0,153 0,01 

Te2O3(OH)NO3 0,275 0,122 0,105 0,091 0,024 0,013 0,01 

Длина корней пшеницы, % 

TeO2 

10 100 54 49 46 41 40 7 

30 100 72 70 59 60 37 9 

90 100 95 85 74 70 58 11 

Te2O3(OH)NO3 

 

10 100 63 51 45 12 0 6 

30 100 71 54 36 14 0 6 

90 100 75 66 53 38 0 7 

Длина побегов пшеницы, % 

TeO2 

10 100 28 27 26 25 23 5 

30 100 79 68 55 54 35 8 

90 100 94 92 74 67 57 11 

Te2O3(OH)NO3 

10 100 44 30 27 10 0 5 

30 100 77 58 49 25 0 7 

90 100 78 75 68 65 0 8 
 

Отмечено снижение общей численности почвенных бактерий при внесении 

соединений теллура во всех вариантах опыта (рис. 44). 
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Рисунок 44 – Общая численность бактерий в серопесках после загрязнения 

теллуром (a – оксид теллура, б – нитрат теллура), % от контроля 

 

Оксид теллура оказывал токсическое действие на численность почвенных 

бактерий в серопесках начиная 0,5 УДК, снижая показатель на 18% относительно 

контроля. Увеличение концентрации оксида теллура на 1–30 УДК снижало 

численность бактерий на 35–66% соответственно. Наибольший токсический 

эффект оксид теллура проявил на 30 сут после загрязнения, снизив показатель до 

30% относительно контроля. На 90-е сут эксперимента отмечено снижение 

токсичности и восстановление показателя относительно 30-х сут. Нитрат теллура в 

концентрации 0,5 УДК ингибировал численность бактерий в серопесках на 52% 

через 10 дней. При увеличении дозы нитрата теллура от 1 до 30 УДК установлено 

угнетение показателя на 62–89%. На 30 и 90-е сут происходит незначительное 

восстановление показателя, относительно первого срока. Нитрат теллура при 0,5 

УДК на 30 и 90-е сут был токсичен на 49 и 46% соответственно. Увеличение 

концентрации от 1 до 30 УДК увеличивает токсичность нитрата теллура на 48–92% 

относительно контроля (Kolesnikov et al., 2022b). 

Результаты исследования влияния загрязнения теллуром на ферментативную 

активность серопесков представлены на рисунках 45–46 (ферменты класса 

оксидоредуктаз) и на рисунках 47–49 (ферменты класса гидролаз) 
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Рисунок 45 – Активность каталазы в серопесках после загрязнения теллуром (а – 

оксид теллура, б – нитрат теллура), % от контроля 

 

  

 

Рисунок 46 – Активность дегидрогеназ в серопесках после загрязнения теллуром 

(а – оксид теллура, б – нитрат теллура), % от контроля 

 

Активность оксидоредуктаз. Активность каталазы в серопесках снижается на 

27% при внесении 30 УДК оксида теллура через 10 сут после начала эксперимента. 

На 30-е и 90-е сут ингибирование фермента усиливается, активность каталазы 

снижается на 9–28% относительно контроля. Нитрат теллура проявил больший 

токсический эффект на каталазную активность серопесок по сравнению с оксидом. 

Наибольшее снижение показателя отмечено при внесении 30 УДК нитрата – на 61–

69% ниже незагрязненного образца на 10-е и 30-е сут после начала опыта (рис. 45) 

(Колесников, Евстегнеева, 2023). 

Внесение малых доз оксида теллура (0,5 и 1 УДК) в серопески после 10-и сут 

моделирования не вызвало достоверного снижения активности дегидрогеназ, а 

внесение 3–30 УДК оксида ингибировало фермент на 6–18% относительно 
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контроля. На 30-е сут выявлено повышение токсичности оксида теллура 

относительно результатов, полученных по 10-и сут загрязнения, активность 

фермента снизилась на 11–37% относительно контроля. На 90-е сут после внесения 

оксида теллура в серопески зафиксировано восстановление дегидрогеназной 

активности по сравнению с 30-ми сутками. Активность фермента составила 98–

83% относительно контроля. Внесение 0,5–30 УДК нитрата теллура снизило 

активность дегидрогеназ на 6–79% относительно контроля на 10-е сут, и на 2–74% 

- на 30-е сут. На 90-е сут для 0,5, 1 и 3 УДК нитрата отмечена тенденция снижения 

активности фермента, а для 10 и 30 УДК восстановление показателя относительно 

первых 2-х сроков (рис. 46). 

 

 

Рисунок 47 – Активность инвертазы в серопесках после загрязнения теллуром 

(А – оксид теллура, Б – нитрат теллура), % от контроля 

 

 

Рисунок 48 –Активность уреазы в серопесках после загрязнения теллуром 

(А – оксид теллура, Б – нитрат теллура), % от контроля 
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Рисунок 49 – Активность фосфатазы в серопесках после загрязнения теллуром 

(А – оксид теллура, Б – нитрат теллура), % от контроля 

 

Активность гидролаз. Внесение оксида теллура в дозе 0,5 и 1 УДК не оказало 

негативного эффекта на активность инвертазы в серопесках. Повышение дозы 

оксида теллура до 3–30 УДК вызвало снижение активности фермента на 16–41 % 

относительно контроля. Внесение нитрата теллура в дозе 1–30 УДК ингибировало 

активность инвертазы на 18–45% относительно контроля (рис. 47). 

Установлено, что оксид теллура не оказывает влияния на активность уреазы 

при внесении большинства исследуемых доз, достоверное снижение активности 

уреазы в серопесках зафиксировано при внесении 10 и 30 УДК оксида теллура – на 

9–11% ниже контроля. Внесение нитрата теллура уже при минимальной дозе (0,5 

УДК) вызвало угнетение активности фермента на 32% относительно контроля. При 

увеличении дозы от 1 до 30 УДК снижение активности уреазы составило 65–90% 

от контроля (рис. 48). 

Оксид теллура оказывал одинаковое токсическое действие на активность 

фосфатазы, вне зависимости от дозы внесения активность фермента снизилась на 

42–45% относительно контроля. Нитрат теллура в концентрации 0,5 УДК 

ингибировал активность фосфатазы в серопесках на 56%. При увеличении дозы 

нитрата теллура от 1 до 30 УДК установлено угнетение показателя до 38–5% (рис. 

49). 
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Показатели фитотоксичности почвы по изменению длины корней и побегов 

пшеницы при загрязнении оксидом и нитратом теллура представлены на рисунках 

50–51. 

  

 

Рисунок 50 – Длина корней пшеницы в серопесках после загрязнения теллуром 

(а – оксид теллура, б – нитрат теллура), % от контроля 

 

  

 

Рисунок 51 – Длина побегов в серопесках после загрязнения теллуром 

(а – оксид теллура, б – нитрат теллура), % от контроля 

 

Для серопесков зафиксирована одинаковая тенденция изменения длины 

корней и побегов при внесении оксида теллура. Наиболшее снижение показателей 

отмечено на 10-е сут после загрязнения: длина корней снизилась на 46-60% при 

внесении 0,5-30 УДК оксида, длина побегов на 72-77% соответсвенно. На 30-е и 

90-е сут наблюдается постепенное снижение токсичности оксида относительно 

первого срока инкубации. Нитрат теллура проявил наибольшую фитотоксичность 

при внесении в размере 30 УДК, ни в один срок эксперимента рост пшеницы 

зафиксирован не был. 
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Базальное дыхание и микробная биомасса серопесков, загрязненных оксидом 

и нитратом теллура представлены на рисунках 52 и 53.  

 

 

Рисунок 52 – Базальное дыхание (Vbasal) серопесков при загрязнении: 

А) оксидом теллура; Б) нитратом теллура 

 

 

Рисунок 53 – Микробная биомасса (Смик) серопесков при загрязнении:  

А) оксидом теллура; Б) нитратом теллура 

 

Нитрат теллура в дозе 30 УДК ингибировали базальное дыхание на 93% от 

контроля. Оксид теллура стимулировал микробную биомассу серопесков на 5–8% 

проявляя эффект гормезиса (стимуляция биологической активности почвы на 

малых дозах загрязнения). Нитрат теллура ингибировал микробную биомассу 

начиная с дозы 0,5 УДК на 10% относительно контроля. При повышении дозы от 1 

до 30 УДК микробная биомасса серопесков снизилась на 34–100% соответственно. 

Коэффициент микробного дыхания (QR) в серопесках, загрязненных 

оксидами теллура, не отличался от контроля. Стимуляция QR достигнута при 
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загрязнении серопесков 30 УДК нитрата теллура более, чем в 18 раз (Minnikova et 

al., 2023) (таблица 9). 

При загрязнении серопесков 30 УДК нитрата теллура установлена стимуляция 

метаболического коэффициента (qСО2) в 3 раза по сравнению с контролем. 

Таблица 9 

Показатели гумусового состояния и микробиологической активности бурой 

лесной почвы при загрязнении теллуром 

 Cмик/Сорг QR qСО2 

Оксид 

теллура 

0,5 УДК 1,18 0,06 0,75 

1 УДК 1,02 0,06 0,80 

3 УДК 0,94 0,05 0,69 

10 УДК 1,20 0,06 0,81 

30 УДК 1,06 0,05 0,64 

Нитрат 

теллура 

0,5 УДК 1,23 0,06 0,76 

1 УДК 0,47 0,07 0,92 

3 УДК 0,39 0,11 1,49 

10 УДК 0,15 0,12 1,46 

30 УДК 0,01 -1,09 2,72 

Контроль 0,82 0,06 0,75 

 

На рисунке 54 представлена сравнительная характеристика влияния оксида и 

нитрата теллура на биологические показатели серопесков. Полученные результаты 

показывают, что в большинстве случаев нитрат теллура проявил бо́льшую 

экотоксичность по сравнению с оксидом. Высокая токсичность нитрата теллура 

связана с тем, что оксиды тяжелых металлов благодаря строению молекулы более 

устойчивы при попадании в почву, чем нитраты.  
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Рисунок 54 – Сравнительная оценка экотоксичности оксида и нитрата теллура в серопесках: а) общая численность 

бактерий; б) длина корней пшеницы; в) длина побегов пшеницы; г) активность каталазы; д) активность дегидрогеназ, 

% от контроля 
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Изменение биологических показателей серопесков после загрязнения 

теллуром в динамике представлено на рисунках 55–59. 

Загрязнение оксидом теллура серопесков наиболее сильно снижает общую 

численность бактерий на 30 сут после начала эксперимента в дозах 1–30 УДК, 

показатель снижается на 41–70% относительно контроля. Внесение нитрата 

теллура в концентрациях 0,5–10 УДК сильнее снижает общую численность 

бактерий на 10 сут после загрязнения, доза 30 УДК наибольшее влияние оказала на 

30-е сут. Длина корней и побегов пшеницы сильнее всего снизились на 10-е сут 

после загрязнения, на 30-е и 90-е сут эксперимента наблюдалось восстановление 

фитотоксических свойств серопесков, однако контрольные значения достигнуты не 

были. Оценка динамики ферментативной активности серопесков показала, что 

наибольшее негативное влияние проявилось через 30 сут после загрязнения. 

 

  

 
Рисунок 55 – Изменение общей численности бактерий при загрязнении 

серопесков почвы в динамике (a – оксид теллура, б – нитрат теллура), 

% от контроля 

  

 
Рисунок 56 – Изменение активности каталазы при загрязнении серопесков в 

динамике (a – оксид теллура, б – нитрат теллура), % от контроля 
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Рисунок 57 – Изменение активности дегидрогеназ при загрязнении серопесков в 

динамике (a – оксид теллура, б – нитрат теллура), % от контроля 

 

  

 
Рисунок 58 – Изменение длины корней пшеницы при загрязнении серопесков в 

динамике (a – оксид теллура, б – нитрат теллура), % от контроля 

 

  

 
Рисунок 59 – Изменение длины побегов пшеницы при загрязнении серопесков в 

динамике (a – оксид теллура, б – нитрат теллура), % от контроля 
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3.4. Оценка информативности и чувствительности биологических 

показателей при загрязнении почв теллуром 

Чувствительность показателей рассчитывали по степени снижения значений 

показателя в вариантах с загрязнением по сравнению с контрольным вариантом 

(незагрязненной почвой) (таблица 10).  

Таблица 10 

Оценка степени чувствительности биологических показателей состояния почв 

после загрязнения теллуром (10 сут), % от контроля 

Показатель 

Чернозем 

обыкновенный 

(Haplic Chernozems 

Calcic) 

Бурая лесная почва 

(Haplic Cambisols 

Eutric) 

Серопески (Haplic 

Arenosols Eutric 

Общая численность 

бактерий 
52 38 41 

Длина корня пшеницы 53 48 36 

Длина побега пшеницы 52 53 24 

Активность  

каталазы 
61 69 74 

Активность 

дегидрогеназ 
64 61 72 

Активность пероксидазы 74 65 - 

Активность 

полифенолоксидазы 
66 50 - 

Активность 

аскорбатоксидазы 
101 102 - 

Активность 

ферриредуктазы 
48 88 - 

Активность инвертазы 81 79 76 

Активность фосфатазы 65 39 41 

Активность уреазы 102 79 62 

Активность протеазы 70 69 - 

 

Оценка чувствительности биологических показателей показала, что наиболее 

чувствительными биологическими показателями при загрязнении чернозема 

обыкновенного теллуром являются активность ферриредуктазы (48), общая 

численность микроорганизмов (52) и показатели фитотоксичности (длина корней 

(53) и побегов (52)). Оксидоредуктазы проявили бо́льшую чувствительность к 

загрязнению теллуром, чем гидролазы. Высокая чувствительность ферментов 

класса оксидоредуктаз к загрязнению ТМ ранее была установлена рядом авторов 
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(Плешакова и др., 2018; Поляк, Сухаревич, 2020). Наименьшая чувствительность 

зафиксирована для аскорбатоксидазы (101) и уреазы (102). 

В результате исследования была проведена оценка степени информативности 

биологических показателей. Данные представлены в таблице 11. Информативность 

показателей сравнивали по коэффициентам корреляции Спирмена (r) в 

зависимости от концентрации теллура и значением биологической активности 

почв. 

Таблица 11  

Информативность биологических показателей в почвах, загрязненных теллуром 

(10 сут) 

Показатель  Чернозем 

обыкновенный 

(Haplic 

Chernozems 

Calcic) 

Бурая лесная 

почва 

(Haplic 

Cambisols Eutric) 

Серопески 

(Haplic 

Arenosols Eutric 

Общая численность 

бактерий 

Оксид -0,71* -0,62* -0,73* 

Нитрат -0,74* -0,50* -0,77* 

Длина корня пшеницы 
Оксид -0,77* -0,68* -0,46 

Нитрат -0,72 -0,81* -0,79* 

Длина побега 

пшеницы 

Оксид -0,65* -0,68 -0,35 

Нитрат -0,85* -0,89* -0,64 

Активность 

 каталазы 

Оксид -0,88* -0,86* -0,98* 

Нитрат -0,76* -0,66 -0,80* 

Активность 

дегидрогеназ 

Оксид -0,80* -0,87* -0,86* 

Нитрат -0,41* -0,86* -0,72* 

Активность 

пероксидазы 

Оксид -0,89* -0,95* - 

Нитрат -0,74 -0,74 - 

Активность 

полифенолоксидазы 

Оксид -0,95* -0,62 - 

Нитрат -0,65 -0,56 - 

Активность 

аскорбатоксидазы 

Оксид -0,82* -0,55 - 

Нитрат 0,79 -0,74 - 

Активность 

ферриредуктазы 

Оксид -0,74 -0,97* - 

Нитрат -0,72 -0,96* - 

Активность инвертазы 
Оксид -0,84* -0,79 -0,92* 

Нитрат -0,93* -0,78* -0,79 

Активность 

фосфатазы 

Оксид -0,78 -0,21 -0,34 

Нитрат -0,73 -0,57 -0,65 

Активность уреазы 
Оксид -0,55 -0,89* -0,79* 

Нитрат -0,86* -0,63 -0,63 

Активность протеазы 
Оксид -0,76 -0,69 - 

Нитрат -0,90* -0,87* - 

Примечание: *—p < 0.05 
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При загрязнении теллуром чернозема обыкновенного наибольшую 

информативность проявили активность инвертазы, протеазы, каталазы и 

пероксидазы. Активность аскорбатоксидазы является неинформативным 

показателем. 

3.5. Интегральная оценка токсичности теллура в почвах Юга России 

По результатам исследования установлено, что в результате загрязнения 

чернозема обыкновенного карбонатного, бурой лесной слабоненасыщенной почвы 

и серопесков соединениями теллура снижаются общая численность бактерий, 

ферментативная активность (активность каталазы, дегидрогеназ, пероксидазы, 

полифенолоксидазы, аскорбатоксидазы, ферриредуктазы, инвертазы, уреазы, 

фосфатазы, протеазы), фитотоксические свойства почв (длина корней и  

побегов пшеницы), скорость микробного дыхания, углерод микробной 

биомассы. 

Статистически достоверные увеличения показателей активности почв 

(активность пероксидазы, аскорбатоксидазы, фосфатазы, уреазы) были 

зафиксированы только при внесении минимальной концентрации оксида теллура 

(0,5 УДК) в чернозем обыкновенный на 10-е сут исследования, на 90 сут отмечена 

достоверная стимуляция активности каталазы (Kolesnikov et al., 2022b, Minnikova 

et al., 2022). 

Полученные данные свидетельствует о высокой токсичности теллура по 

сравнению с многими другими тяжелыми металлами, для которых стимуляция 

биологических показателей почвы не редкость даже в значительно более высоких 

дозах (Колесников и др., 2006; Kabata-Pendias, 2011). 

Как правило, наблюдалась прямая зависимость между концентрацией 

теллура и снижение исследуемых свойств почвы: чем выше содержание элемента 

в почве, тем сильнее его негативное воздействие на биологические показатели.  

Для проведения общей оценки исследованных почв к загрязнению теллуром 

были рассчитаны значения ИПБС. Для расчета ИПБС использовали результаты 

исследования общей численности бактерий, активности каталазы и дегидрогеназ, 
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длины корней и побегов пшеницы. Сравнительная оценка ИПБС исследованных 

почв при загрязнении соединениями теллура представлена на рисунке 60.  

 

  

  

  

Рисунок 60 – Сравнительная оценка ИПБС почв при загрязнении теллуром в 

черноземе обыкновенном (a – оксид теллура, б – нитрат теллура), в бурой лесной 

почве (в – оксид теллура, г – нитрат теллура), в серопесках (д – оксид теллура, е – 

нитрат теллура), % от контроля 

 

Степень снижения ИПБС почв показывает нарушения экологических функций 

почвы, которые являются критическими для их функционирования (Kolesnikov et 

al., 2019). Уже 0,5 УДК (1,5 фона) теллура вызвали значительное снижение 

значения ИПБС, больше, чем на 10%, по сравнению с контролем (100%), а 
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некоторые показатели снизились более чем на 25%. Полученные результаты 

свидетельствуют о нарушении информационных, биохимических, физико-

химических, химических, целостных и физических функций почвы.  

Столь высокая токсичность теллура в почвах может быть обусловлена тем, что 

этот элемент обладает низкой биологической абсорбцией. Его соединения, 

оказывают многочисленные негативные эффекты как на прокариотические, так и 

на эукариотические организмы в окружающей среде (Vávrová et al., 2021).  
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ГЛАВА 4. ОЦЕНКА ЭКОТОКСИЧНОСТИ ТАЛЛИЯ ПО 

БИОЛОГИЧЕСКИМ СВОЙСТВАМ ПОЧВ 

4.1. Влияние загрязнения соединениями таллия на биологические показатели 

чернозема обыкновенного 

Результаты исследования чернозема обыкновенного после загрязнения 

таллием представлены в таблицах 12–13 и на рисунках 61–81. 

Таблица 12  

Влияние загрязнения соединениями таллия на биологические показатели 

чернозема обыкновенного 

Соединение 
 

Срок 
моделирования, 

сут 

Концентрация Tl, мг/кг 

НСР0.05 

1 фон 
(контроль) 

1,5 
фона 

3 
фона 

9 
фонов 

30 
фонов 

90 
фонов 

 0,5 
УДК 

1 
УДК 

3 УДК 10 УДК 30 УДК 

0,47 0,71 1,41 4,23 14,1 42,3 
Общая численность бактерий, млрд/г 

Tl2O3 
10 2,1 2,0 1,9 1,4 1,3 1,0 0,1 
30 1,9 1,5 1,5 1,1 1,0 0,9 0,1 
90 1,8 1,5 1,4 1,2 0,9 0,6 0,1 

Tl(NO3)3 
10 2,1 1,0 0,9 0,9 0,8 0,6 0,1 
30 1,9 0,9 0,6 0,7 0,8 0,6 0,1 
90 1,8 1,2 0,8 0,6 0,7 0,5 0,1 

Активность каталазы, мл кислорода/(г мин) 

Tl2O3 
10 6,9 5,8 4,2 4,0 3,8 3,2 0,3 
30 12,1 12,9 12,0 10,6 10,4 9,6 0,8 
90 11,3 12,6 11,3 10,8 10,5 10,3 0,8 

Tl(NO3)3 
10 6,9 4,9 4,4 4,0 2,6 1,7 0,3 
30 12,1 13,1 11,0 9,1 7,7 3,8 0,7 
90 11,3 12,3 11,8 11,3 9,4 5,0 0,7 

Активность дегидрогеназ, 
мг ТТФ (2.3.5-трифенилтетразолий хлористый)/(10 г 24 ч) 

Tl2O3 
10 25,5 20,6 20,1 19,7 19,0 17,6 1,4 
30 35,6 37,3 36,4 34,6 34,6 34,2 2,5 
90 30,8 31,0 30,1 29,7 29,3 27,4 2,1 

Tl(NO3)3 
10 25,5 21,8 19,3 18,5 17,7 15,5 1,4 
30 35,6 32,9 31,7 28,1 27,1 26,6 2,2 
90 30,8 29,7 29,1 28,9 28,6 28,0 2,1 

Активность пероксидазы, 

мг 1,4 бензохинона в 1 г почвы за 30 мин 

Tl2O3 
10 

1,37 1,47 1,34 1,21 1,24 1,17 0,09 

Tl(NO3)3 1,37 1,17 1,11 0,81 0,65 0,17 0,06 

Активность полифенолоксидазы,  
мг 1, 4 бензохинона в 1 г почвы 

Tl2O3 
10 

1,39 1,35 1,28 1,17 1,15 1,04 1,39 

Tl(NO3)3 1,39 1,35 1,04 0,70 0,34 0,22 1,39 
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Окончание таблицы 12 

Соединение 
 

Срок 
моделирования, 

сут 

Концентрация Tl, мг/кг 

НСР0.05 

1 фон 
(контроль) 

1,5 
фона 

3 
фона 

9 
фонов 

30 
фонов 

90 
фонов 

 0,5 
УДК 

1 
УДК 

3 УДК 10 УДК 30 УДК 

0,47 0,71 1,41 4,23 14,1 42,3 

Активность аскорбатоксидазы,  

мг ДГАК в 1 г почвы за 1 час. 

Tl2O3 
10 

6,5 7,2 7,1 6,9 6,4 6,0 0,5 

Tl(NO3)3 6,5 6,2 6,4 6,4 6,6 6,7 0,5 

Активность ферриредуктазы,  

мг Fe2O3 в 100 г за 48 часов 

Tl2O3 
10 

2,13 1,75 1,33 1,08 0,92 0,85 0,1 

Tl(NO3)3 2,13 2,14 2,06 1,97 0,46 0,17 0,11 

Активность инвертазы,  

мг глюкозы в 1 г почвы за 24 часа 

Tl2O3 
10 

35,0 30,3 29,8 29,1 28,0 27,4 2,1 

Tl(NO3)3 35,0 35,3 34,0 33,6 27,4 13,9 2,1 

Активность уреазы,  

мг NH3 в г почвы за 24 часа 

Tl2O3 
10 

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

Tl(NO3)3 3,1 3,2 3,0 3,0 2,9 2,8 0,2 

Активность фосфатазы, 

мкг п-нитрофенола в 1 грамме почвы за 1 час 

Tl2O3 
10 

0,29 0,28 0,26 0,25 0,23 0,23 0,02 

Tl(NO3)3 0,29 0,22 0,15 0,13 0,12 0,05 0,01 

Активность протеазы, 

мг глицина в 1 г почвы за 24 часа 

Tl2O3 
10 

186,0 190,2 123,5 121,8 111,8 90,2 10 

Tl(NO3)3 186,0 173,5 166,8 166,8 115,2 105,2 11 
Длина корней пшеницы, % 

Tl2O3 
10 100 86 73 75 55 37 10 
30 100 78 78 44 25 6 7 
90 100 103 105 92 89 76 13 

Tl(NO3)3 
10 100 90 90 37 28 16 8 
30 100 55 44 39 34 11 6 
90 100 93 46 21 14 6 6 

Длина побегов пшеницы, % 

Tl2O3 
10 100 83 70 74 53 42 9 
30 100 75 60 57 23 8 7 
90 100 104 95 83 72 39 11 

Tl(NO3)3 
10 100 79 76 39 20 10 7 
30 100 55 53 48 42 23 7 
90 100 76 39 31 21 15 6 
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Отмечено снижение общей численности почвенных бактерий при внесении 

соединений таллия во всех вариантах опыта (рис. 61). 

 

  

 

Рисунок 61 – Общая численность бактерий в черноземе обыкновенном после 

загрязнения таллием (a – оксид таллия, б – нитрат таллия), % от контроля 

 

Оксид таллия оказывал токсическое действие на численность почвенных 

бактерий в черноземе обыкновенном на 10 сут опыта, начиная с дозы 1 УДК, 

снижая показатель на 11% относительно контроля. Увеличение концентрации 

оксида таллия до 3–30 УДК привело к снижению численности бактерий на 36–54% 

соответственно. На 30 сут после загрязнения ингибирование численности 

микроорганизмов отмечено уже при внесении минимальной концентрации (0,5 

УДК) оксида таллия – на 20% ниже контрольного образца. Наибольший 

токсический эффект на 30 сут зафиксирован при дозе 30 УДК, показатель снизился 

на 52% относительно контроля. На 90-е сут эксперимента отмечено снижение 

токсичности и восстановление показателя относительно 10-х и 30-х сут, однако 

контрольных значений достигнуто не было. Общая численность бактерий 

снизилась на 17–69% относительно контроля. Нитрат таллия в концентрации 0,5 

УДК ингибировал численность бактерий в черноземе обыкновенном карбонатном 

на 52% при внесении в дозе 0,5 УДК через 10 дней исследования. При увеличении 

дозы нитрата от 1 до 30 УДК установлено угнетение показателя на 56–71%. Нитрат 

таллия при 0,5 УДК на 30-е и 90-е сут снизил показатель на 54 и 32% 

соответственно. Увеличение концентрации от 1 до 30 УДК увеличивает 

токсичность нитрата таллия на 66–71% относительно контроля. 
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Изменение ферментативной активности после загрязнения чернозема 

обыкновенного таллием на рисунках 62–71. 

 

  

 

Рисунок 62 – Активность каталазы в черноземе обыкновенном после загрязнения 

таллием (a – оксид таллия, б – нитрат таллия), % от контроля 

 

  

 

Рисунок 63 – Активность дегидрогеназ в черноземе обыкновенном после 

загрязнения таллием (a – оксид таллия, б – нитрат таллия), % от контроля 

 

 

Рисунок 64 – Активность пероксидазы в черноземе обыкновенном после 

загрязнения таллием (А – оксид таллия, Б – нитрат таллия), % от контроля 
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Рисунок 65 – Активность полифенолоксидазы в черноземе обыкновенном после 

загрязнения таллием (А – оксид таллия, Б – нитрат таллия), % от контроля 

 

 

Рисунок 66 – Активность аскорбатоксидазы в черноземе обыкновенном после 

загрязнения таллием (А – оксид таллия, Б – нитрат таллия), % от контроля 

 

 

Рисунок 67 – Активность ферриредуктазы в черноземе обыкновенном после 

загрязнения таллием (А – оксид таллия, Б – нитрат таллия), % от контроля 
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Активность оксидоредуктаз. Оксид таллия ингибировал активность каталазы 

и дегидрогеназ на 10 сут исследования при дозе 0,5 УДК на 15%, при повышении 

концентрации таллия от 1 до 30 УДК ингибирование каталазы составило 39–53%, 

а дегидрогеназ – на 24–39% ниже контроля. Нитрат таллия был более токсичен, чем 

оксид этого же элемента: при 0,5 УДК ингибирование активности каталазы и 

дегидрогеназ на 29 и 22% соответственно. Повышение концентрации с 1 до 30 УДК 

активность каталазы была ингибирована на 36–76%, дегидрогеназ - 28–65% 

соответственно (рис. 62, 63) (Евстегнеева, Колесников, 2023). 

Оксид таллия в дозе 0,5 и 1 УДК не оказывал достоверного воздействия на 

активность пероксидазы (рис. 64). При росте дозы от 3 до 30 УДК установлено 

снижение активности фермента на 12–15% относительно контроля соответственно. 

Нитрат таллия уже при 0,5 УДК ингибирован активность пероксидазы на 15% 

относительно контроля. При повышении дозы от 1 до 30 УДК ингибирование 

активности пероксидазы составило 19–87% относительно контроля 

соответственно. 

Оксид таллия при дозе 0,5 УДК не оказывал достоверного воздействия на 

активность полифенолоксидазы. С повышением дозы от 1 до 30 УДК токсичность 

увеличивалась на 8–25% относительно контроля соответственно. Нитрат таллия 

при дозе 0,5 УДК не отличался от контроля. С повышением дозы от 1 до 30 УДК 

активность полифенолоксидазы была ингибирована на 25–84% относительно 

контроля соответственно (рис. 65). 

Оксиды и нитраты таллия при всех дозах загрязнения не оказывали 

достоверного воздействия на активность аскорбатоксидазы чернозема 

обыкновенного относительно контроля (рис. 66). 

Оксид таллия в дозе 0,5 УДК ингибировал активность ферриредуктазы на 

18%. При увеличении концентрации от 1 до 30 УДК активность фермента была 

ингибирована на 38–60% относительно контроля соответственно. Нитрат таллия 

0,5, 1 и 3 УДК не оказывал достоверного воздействия на активность почвенного 

фермента. Только при повышении концентрации от 10 и 30 УДК нитрата таллия 



88 

установлено значительное ингибирование активности фермента на 79 и 92% 

соответственно (рис. 67) (Евстегнеева, Колесников, 2023). 

 

 

Рисунок 68 – Активность инвертазы в черноземе обыкновенном после 

загрязнения таллием (А – оксид таллия, Б – нитрат таллия), % от контроля 

 

 

Рисунок 69 – Активность уреазы в черноземе обыкновенном карбонатном после 

загрязнения таллием (А – оксид таллия, Б – нитрат таллия), % от контроля  
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Рисунок 70 – Активность фосфатазы в черноземе обыкновенном карбонатном 

после загрязнения таллием (А – оксид таллия, Б – нитрат таллия), % от контроля 

 

 

Рисунок 71 – Активность протеазы в черноземе обыкновенном карбонатном после 

загрязнения таллием (А – оксид таллия, Б – нитрат таллия), % от контроля 

 

Активность гидролаз. Внесение оксида таллия в чернозем обыкновенный в 

размере 0,5 УДК ингибирует активность инвертазы на 14%. При повышении 

концентрации от 1 до 30 УДК активность фермента снижается на 15–22% 

относительно незагрязненной почвы. Внесение 0,5–3 УДК нитрата таллия в 

чернозем обыкновенный не вызвало достоверного снижения фермента. 

Увеличение концентрации нитрата таллия до 10–30 УДК привело к ингибированию 

инвертазы на 22 и 60% относительно контроля (Евстегнеева и др., 2023б) (рис. 68). 

В черноземе обыкновенном только при 30 УДК оксида таллия установлено 

снижение активности уреазы на 11% относительно контроля, Содержание нитрата 

таллия в дозах 0,5, 1 и 3 УДК достоверно не влияет на активность уреазы в 
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черноземе обыкновенном. Наиболее токсичной оказалась доза 30 УДК, активность 

фермента снизилась на 12% относительно контроля (рис. 69). 

В черноземе обыкновенном оксид таллия при дозах от 1 до 30 УДК 

достоверно снижал активность фосфатазы на 10–20% относительно контроля. 

Нитрат таллия проявил токсичность уже в минимальной дозе 0,5 УДК и 

ингибировал ферментативную активность почвы на 23%. При повышении 

концентрации нитрата таллия от 1 до 30 УДК ингибирование активности 

фосфатазы составило 47–84% относительно контроля (рис. 70). 

Оксид таллия в диапазоне доз от 1 до 30 УДК ингибировал протеазу на 34–

52% относительно контроля. Нитрат таллия 0,5 УДК также не оказывал 

достоверного воздействия на активность фермента. С ростом дозы от 1 до 30 УДК 

снижение активности составило 10–43% относительно контроля (рис. 71). 

Показатели фитотоксичности почвы по изменению длины корней и побегов 

пшеницы при загрязнении оксидом и нитратом таллия представлены на рисунках 

72, 73. 

 

  

 

Рисунок 72 – Длина корней пшеницы в черноземе обыкновенном после 

загрязнения таллием (а – оксид таллия, б – нитрат таллия), % от контроля 
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Рисунок 73 – Длина побегов пшеницы в черноземе обыкновенном карбонатном 

после загрязнения таллием (a – оксид таллия, б – нитрат таллия), % от контроля 

 

Внесение в чернозем обыкновенный минимальной концентрации (0,5 УДК) 

оксида таллия снижает длину корней на 14%, а длину побегов на 17% через 10 сут 

загрязнения. Длина корней ингибируется на 45–63%, а длина побегов на 47–58% в 

концентрации оксида 10 УДК и 30 УДК соответственно. На 30-е сут при внесении 

0,5-30 УДК оксида длина корней снижается на 22–94% относительно контроля, а 

длина побегов на 25–92%. На 90-е сут зафиксировано восстановление показателя, 

относительно результатов, полученных на 10-е и 30-е сут эксперимента. Оксид 

таллия проявил токсичность только при внесении в дозе 3–30 УДК, на 8–24% ниже 

контроля соответсвенно. Длина побега на 90-е сут эксперимента снижалась 

начиная с внесения 10 УДК оксида таллия. Внесение нитрата таллия в размере 0,5–

30 УДК снизило длину корня на 10–84%, длину побега на 21–90% относительно 

контроля на 10-е сут после начала модельного опыта. На 30-е сут от начала опыта 

внесение 0,5 УДК нитрата таллия вызвало снижение длины корня и побега на 45%. 

Повыышение дозы поллютанта до 10–30 УДК привело с снижению длины корня на 

66–89% и длины побега на 58–77% относительно контроля.  

Влияние загрязнения чернозема обыкновенного оксидом и нитратом таллия 

на базальное дыхание почв (Vbasal) представлено на рисунке 74, 75. 
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Рисунок 74 – Базальное дыхание (Vbasal) чернозема обыкновенного при 

загрязнении: А) оксидом таллия; Б) нитратом таллия 

 

 

Рисунок 75 – Микробная биомасса (Смик) чернозема обыкновенного при 

загрязнении: А) оксидом таллия; Б) нитратом таллия 

 

Таблица 13 

Показатели гумусового состояния и микробиологической активности чернозема 

обыкновенного при загрязнении оксидами и нитратами таллия 

 Cмик/Сорг QR qСО2 

Оксид таллия 

0,5 УДК 0,35 0,06 0,73 

1 УДК 0,35 0,05 0,69 

3 УДК 0,32 0,04 0,59 

10 УДК 0,35 0,05 0,64 

30 УДК 0,25 0,04 0,55 

Нитрат 

таллия 

0,5 УДК 0,53 0,04 0,55 

1 УДК 0,59 0,04 0,51 

3 УДК 0,47 0,04 0,58 

10 УДК 0,24 0,10 1,34 

30 УДК 0,15 0,19 2,34 

Контроль 0,48 0,04 0,58 
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Внесение оксида таллия в чернозем обыкновенный не оказывало 

достоверного воздействия на микробную биомассу, однако нитрат таллия 

ингибировал микробную биомассу чернозема при 10 и 30 УДК на 55 и 76% 

соответственно. Недостаток (QR <0,1) элементов питания (Благодатская и др., 

1995) зафиксирован в черноземе обыкновенном при загрязнении оксидом и 

нитратом таллия, кроме концентраций 30 УДК нитрата таллия, где выражено 

неблагоприятное состояние (QR > 0,2) в результате антропогенного воздействия. 

Максимальную стимуляцию наблюдали при загрязнении чернозема 

обыкновенного оксидом таллия – на 48% выше, чем в контроле. Коэффициент 

микробного дыхания (QR) чернозема был максимальным при загрязнении 

нитратом таллия при высоких дозах (10 и 30 УДК) на 250 и 299% выше, чем в 

контроле. Установлено стимулирование коэффициента qСО2 чернозема 

обыкновенного при загрязнении 10 и 30 УДК таллия в 4–6 раз по сравнению с 

контролем (Minnikova et al., 2023). 

Влияние формы соединения таллия на биологические показатели чернозема 

обыкновенного карбонатного представлены на рисунке 76. Общая численность 

бактерий в черноземе обыкновенном карбонатном более чувствительная к 

загрязнению таллием в форме нитрата, по сравнению с оксидом на всех сроках 

исследования, в среднем на 20–40% ниже при загрязнении нитратом, чем оксидом 

таллия. Длина корней и побегов пшеницы также сильнее ингибировалась при 

внесении нитрата таллия, исключение представлено для концентраций 0,5, 1 УДК 

оксида таллия на 10-е сут эксперимента, длина корней пшеницы сильнее снизилась 

при внесении оксида. На 90-е сут после загрязнения разница значений 

фитотоксических показателей между результатами исследования оксида и нитрата 

таллия составила более 50%. На 30 сут загрязнения наибольшее угнетение длины 

корней и побегов пшеницы вызывает оксид таллия в размере 30 и 90 фонов, что на 

5–19% ниже, чем при внесении тех же концентраций нитрата таллия. Наибольшая 

разница между степенью воздействия нитрата и оксида таллия отмечается на 90 

сут. Внесение малых доз (1,5 и 3 фонов) оксида таллия сильнее снижает активность 

каталазы и дегидрогеназ (на 3–7% ниже нитрата), содержание в почве 30–90 фонов 
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загрязняющего вещества вызывает наибольшее ингибирование ферментативной 

активности в форме нитрата. Такие результаты могут быть связаны с высокой 

биодоступностью нитратов, так как они являются растворимыми соединениями 

(Presentato et al., 2019).  
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Рисунок 76 – Сравнительная оценка экотоксичности оксида и нитрата таллия в черноземе обыкновенном 

карбонатном: а) общая численность бактерий; б) длина корней пшеницы; в) длина побегов пшеницы; г) активность 

каталазы; д) активность дегидрогеназ, % от контроля 
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Оценка динамики биологической активности показала, что наибольшая 

токсичность таллия для чернозема обыкновенного и проявляется на 10 сут после 

загрязнения (рис. 77–81). Через 90 сут, в большинстве случаев, наблюдалось 

восстановление биологических свойств почв, однако достоверных значений в 

контрольной незагрязненной почве достигнуто не было ни одним из 

исследованных биологических показателей.  

  

 

Рисунок 77 – Изменение общей численности бактерий при загрязнении чернозема 

обыкновенного карбонатного в динамике (a – оксид таллия, б – нитрат таллия),  

% от контроля 

 

  

 

Рисунок 78 – Изменение активности каталазы при загрязнении чернозема 

обыкновенного карбонатного в динамике (a – оксид таллия, б – нитрат таллия),  

% от контроля 
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Рисунок 79 – Изменение активности дегидрогеназ при загрязнении чернозема 

обыкновенного карбонатного в динамике (a – оксид таллия, б – нитрат таллия),  

% от контроля 

  

 

Рисунок 80 – Изменение длины корней пшеницы при загрязнении чернозема 

обыкновенного карбонатного в динамике (a – оксид Tl, б – нитрат Tl),  

% от контроля 

  

 

Рисунок 81 – Изменение длины побегов пшеницы при загрязнении чернозема 

обыкновенного карбонатного в динамике (a – оксид таллия, б – нитрат таллия), 

% от контроля 
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4.2. Влияние загрязнения соединениями таллия на биологические показатели 

бурой лесной почвы 

 

Результаты исследования представлены в таблицах 14–15 и на рисунках 82–

102. 

Таблица 14 

Влияние загрязнения соединениями таллия на биологические показатели бурой 

лесной слабоненасыщенной почвы 

Соединение 
 

Срок 
моделирования, 

сут 

Концентрация Tl, мг/кг 

НСР0.05 

1 фон 
(контроль) 

1,5 
фона 

3 
фона 

9 
фонов 

30 
фонов 

90 
фонов 

 0,5 
УДК 

1 
УДК 

3 УДК 10 УДК 30 УДК 

0,39 0,59 1,17 3,51 11,7 35,1 
Общая численность бактерий, млрд/г 

Tl2O3 
10 2,2 1,6 1,2 1,1 0,9 0,5 0,1 
30 1,9 1,4 1,3 1,0 1,0 0,8 0,1 
90 2,0 1,5 1,4 1,1 1,0 0,9 0,1 

Tl(NO3)3 
10 2,2 1,4 1,0 0,7 0,7 0,5 0,1 
30 1,9 0,9 0,8 0,7 0,4 0,4 0,1 
90 2,0 1,1 1,0 0,8 0,7 0,6 0,1 

Активность каталазы, мл кислорода/(г мин) 

Tl2O3 
10 7,0 6,8 6,2 5,1 5,0 4,9 0,4 
30 6,0 4,6 4,5 4,5 4,5 4,1 0,3 
90 5,5 5,5 5,0 5,0 5,0 4,5 0,4 

Tl(NO3)3 
10 7,0 5,2 5,2 5,0 4,0 3,3 0,4 
30 6,0 5,8 5,7 4,3 3,3 2,7 0,3 
90 5,5 4,8 4,6 4,2 2,8 2,6 0,3 

Активность дегидрогеназ,  
мг ТТФ (2.3.5-трифенилтетразолий хлористый)/(10 г 24 ч) 

Tl2O3 
10 28,0 27,9 27,1 22,4 17,9 14,5 1,6 
30 26,5 21,2 20,7 20,3 17,0 13,7 1,4 
90 17,8 14,2 14,1 13,3 12,5 11,2 1,0 

Tl(NO3)3 
10 28,0 25,6 22,1 12,1 11,2 9,4 1,3 
30 26,5 25,7 19,0 10,3 10,2 7,4 1,2 
90 17,8 17,7 15,3 10,4 9,5 7,0 0,9 

Активность пероксидазы, 
мг 1,4 бензохинона в 1 г почвы за 30 мин 

Tl2O3 
10 

1,29 1,26 1,27 1,27 1,22 1,16 0,09 

Tl(NO3)3 1,29 0,89 0,87 0,63 0,36 0,33 0,05 

Активность полифенолоксидазы,  

мг 1, 4 бензохинона в 1 г почвы 

Tl2O3 
10 

1,30 1,37 1,28 1,15 1,02 0,91 0,08 

Tl(NO3)3 1,30 0,95 0,90 0,65 0,27 0,17 0,05 
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Окончание таблицы 14  

Соединение 
 

Срок 
моделирования, 

сут 

Концентрация Tl, мг/кг 

НСР0.05 

1 фон 
(контроль) 

1,5 
фона 

3 
фона 

9 
фонов 

30 
фонов 

90 
фонов 

 0,5 
УДК 

1 
УДК 

3 УДК 10 УДК 30 УДК 

0,39 0,59 1,17 3,51 11,7 35,1 

Активность аскорбатоксидазы,  

мг ДГАК в 1 г почвы за 1 час. 

Tl2O3 
10 

8,5 8,7 8,4 8,1 8,1 8,1 0,6 

Tl(NO3)3 8,5 8,8 8,6 8,6 8,5 8,1 0,6 

Активность ферриредуктазы,  

мг Fe2O3 в 100 г за 48 часов 

Tl2O3 
10 

21,3 21,5 21,4 21,2 20,9 18,0 1,5 

Tl(NO3)3 21,3 21,5 21,2 20,7 5,0 4,9 1,1 

Активность инвертазы,  

мг глюкозы в 1 г почвы за 24 часа 

Tl2O3 
10 

17,5 16,5 15,8 14,7 12,8 11,2 1,0 

Tl(NO3)3 17,5 17,8 16,1 14,1 13,3 11,4 1,1 

Активность уреазы,  

мг NH3 в г почвы за 24 часа 

Tl2O3 
10 

0,75 0,72 0,68 0,65 0,62 0,52 0,05 

Tl(NO3)3 0,75 0,85 0,67 0,65 0,37 0,36 0,04 

Активность фосфатазы, 

мкг п-нитрофенола в 1 грамме почвы за 1 час 

Tl2O3 
10 

0,27 0,16 0,13 0,13 0,13 0,16 0,01 

Tl(NO3)3 0,27 0,11 0,10 0,09 0,08 0,04 0,01 

Активность протеазы, 

мг глицина в 1 г почвы за 24 часа 

Tl2O3 
10 

274,3 181,8 150,2 135,2 131,8 130,2 12 

Tl(NO3)3 274,3 240,2 253,5 225,2 188,5 125,2 15 
Длина корней пшеницы, % 

Tl2O3 
10 100 86 81 76 72 62 11 
30 100 50 48 38 36 22 7 
90 100 98 93 88 85 66 12 

Tl(NO3)3 
10 100 75 58 45 21 4 7 
30 100 60 38 32 26 3 6 
90 100 79 61 54 21 0 7 

Длина побегов пшеницы, % 

Tl2O3 
10 100 93 78 75 75 72 11 
30 100 60 60 58 56 44 8 
90 100 78 69 63 60 39 9 

Tl(NO3)3 
10 100 78 58 38 26 10 7 
30 100 76 52 32 32 2 6 
90 100 62 60 49 36 0 7 

 

В результате исследования отмечено снижение общей численности почвенных 

бактерий по сравнению с контролем при внесении соединений таллия (рис.82). 
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Рисунок 82 – Общая численность бактерий в бурой лесной слабоненасыщенной 

почве после загрязнения таллием (a – оксид таллия, б – нитрат таллия),  

% от контроля 

 

Загрязнение бурой лесной почвы оксидом таллия на 10 сут после начала 

модельного опыта вызвало снижение численности бактерий на 27% при внесении 

в дозе 0,5 УДК и на 45% при внесении 1 УДК (Евстегнеева и др., 2023в). С 

увеличением концентрации загрязнителя на 3–30 УДК происходило более 

значительное снижение показателя (на 75% ниже контрольного образца). 

Наибольшая токсичность отмечена на 30 сут, когда количество бактерий 

уменьшилось на 20–58%. На 90-е сут исследования снижение общей численности 

бактерий отмечено на 25–55% относительно незагрязненной почвы при внесении 

0,5–30 УДК оксида таллия. Нитрат таллия проявил более выраженное токсическое 

действие на численность бактерий в бурой лесной почве. Уже на 10 сут при 

минимальной концентрации 0,5 УДК численность бактерий снизилась до 65% 

относительно контроля. При увеличении концентрации таллия до 30 УДК 

ингибирование численности достигало 71%. Снижение общей численности 

бактерий на 30-е сут исследования до 60–71% отмечено при внесении 10–30 УДК 

нитрата таллия в бурую лесную почву. На 90-е сут уже 0,5 УДК нитрата снизили 

показатель на 46% относительно незагрязненного образца. Увеличение дозы 

нитрата таллия до 1–30 УДК повысило токсическое действие, общая численность 

бактерий снизилась на 52–72 относительно контроля. 
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Результаты исследования влияния загрязнения таллием на ферменты из 

класса оксидоредуктаз представлены на рисунках 83–88, на активность ферментов 

класса гидролазы на рисунках 89–92. 

 

  

 

Рисунок 83 – Активность каталазы в бурой лесной слабоненасыщенной почве 

после загрязнения таллием (a – оксид таллия, б – нитрат таллия), % от контроля 

 

  

 

Рисунок 84 – Активность дегидрогеназ в бурой лесной слабоненасыщенной почве 

после загрязнения таллием (а – оксид таллия, б – нитрат таллия), % от контроля 
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Рисунок 85 – Активность пероксидазы в бурой лесной слабоненасыщенной почве 

после загрязнения таллием (А – оксид таллия, Б – нитрат таллия), % от контроля 

 

 

Рисунок 86 – Активность полифенолоксидазы в бурой лесной 

слабоненасыщенной почве после загрязнения таллием  

(А – оксид таллия, Б – нитрат таллия), % от контроля 

 

 

Рисунок 87 – Активность аскорбатоксидазы в бурой лесной слабоненасыщенной 

почве после загрязнения таллием (А – оксид таллия, Б – нитрат таллия),  

% от контроля 
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Рисунок 88 – Активность ферриредуктазы в бурой лесной слабоненасыщенной 

почве после загрязнения таллием (А – оксид таллия, Б – нитрат таллия), 

% от контроля 

 

Активность оксидоредуктаз. На 10-е сут активность каталазы снижается в 

прямой зависимости от концентрации вносимого элемента, начиная с дозы 1 УДК. 

Так при внесении 1 УДК оксида таллия активность каталазы снизилась на 12% 

относительно контроля, увеличение концентрации до 30 УДК привело к снижению 

показателя на 30% ниже контроля. На 30-е сут эксперимента снижение каталазы 

происходит в равной степени при внесении в дозе 0,5–10УДК, незначительное 

увеличение токсичности отмечено при внесении в концентрации 30 УДК  на 31 % 

ниже контроля. На 90-е сут ингибирование каталазной активности обнаружено 

только при внесении 1–30 УДК, на 9–18% ниже контроля. Снижение активности 

каталазы при внесении нитрата таллия отмечено для всех сроков исследования. 

Достоверное снижение активности фермента зафиксировано уже при минимальной 

дозе 0,5 УДК на 25 и 12% ниже контроля на 10 и 90-е сут соответственно. На 30-е 

сут достоверное снижение активности каталазы отмечено только при дозах 1–30 

УДК, на 28–55% соответственно (рис. 83). 

Внесение в бурую лесную слабоненасыщенную почву оксида таллия в 

концентрации 3–30 УДК привело к ингибированию активности дегидрогеназ на 

20–48% относительно контроля через 10 сут после загрязнения, внесение 0,5 УДК 

оксида таллия не оказало достоверного эффекта на активность дегидрогеназ. Через 
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30 сут установлено угнетение активности фермента при концентрации оксида от 

0,5 до 30 УДК на 20–48% относительно контроля (Евстегнеева, Колесников, 2023). 

Нитрат таллия в концентрации 0,5 УДК через 10 сут опыта вызывал угнетение 

активности на 9%, через 30 и 90 сут внесение минимальной концентрации не 

вызывало токсический эффект. При повышении концентрации от 1 до 30 УДК на 

10-е сут угнетение активности дегидрогеназ составило 21–66% относительно 

контроля. Через 30 сут при увеличении дозы от 1 до 30 УДК угнетение активности 

составило соответственно 28–72% относительно контроля. Аналогичная тенденция 

установлена через 90 сут: при увеличении концентрации от 1 до 30 УДК 

ингибирование активности дегидрогеназ составило соответственно 14–61% 

относительно контроля (рис. 84). 

Таллий в форме оксида не оказывал достоверного воздействия на активность 

пероксидазы. Нитрат таллия уже при 0,5 УДК вызвал ингибирование активности 

пероксидазы на 31% относительно контроля. С ростом концентрации от 1 до 30 

УДК нитрата таллия активность фермента была ингибирована на 32–74% 

соответственно (рис. 85). 

Таллий в форме оксида в дозе 0,5, 1 УДК не оказывал достоверного 

воздействия на активность полифенолоксидазы. При дозах 3, 10 и 30 УДК 

ингибирование составило 12, 21 и 30% относительно контроля соответственно. 

Нитрат таллия ингибировал активность фермента уже с малой дозы 0,5 УДК на 

27%. С повышением концентрации нитрата таллия активность снизилась на 31–

87% относительно контроля (рис. 86). 

Таллий в форме оксида оказал токсический эффект на активность 

ферриредуктазы только при внесении в максимальной концентрации (30 УДК), 

снизив активность фермента на 15% относительно контроля. Нитрат таллия при 

0,5, 1 и 3 УДК не оказывал достоверного воздействия на активность фермента. При 

увеличении дозы элемента от 10 до 30 УДК ингибирование активности 

ферриредуктазы составило 77% относительно контроля (рис. 88). 
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Рисунок 89 – Активность инвертазы в бурой лесной слабоненасыщенной почве 

после загрязнения таллием (А – оксид таллия, Б – нитрат таллия), % от контроля 

 

 

Рисунок 90 – Активность уреазы в бурой лесной слабоненасыщенной почве после 

загрязнения таллием (А – оксид таллия, Б – нитрат таллия), % от контроля 

 

 

Рисунок 91 – Активность фосфатазы в бурой лесной слабоненасыщенной почве 

после загрязнения таллием (А – оксид таллия, Б – нитрат таллия), % от контроля 



106 

 

Рисунок 92 – Активность протеазы в бурой лесной слабоненасыщенной почве 

после загрязнения таллием (А – оксид таллия, Б – нитрат таллия), % от контроля 

 

Активность гидролаз. Оксид таллия в дозах от 1 до 30 УДК ингибировал 

активность инвертазы на 9–36% относительно контроля. Нитрат таллия в 

концентрации 0,5 УДК не оказывали достоверного воздействия на активность 

фермента. При повышении концентрации нитрата таллия до 1–30 УДК 

ингибирование фермента составило 8–36% относительно контроля (Евстегнеева и 

др., 2023б) (рис. 89). 

Оксид таллия при дозе 0,5 не оказывали достоверного воздействия на 

активность уреазы. В бурой лесной почве токсический эффект начинает 

проявляться после внесения 1 УДК оксида таллия, показатель снижается на 7% 

относительно незагрязненного образца. Повышение концентрации оксида до 10–30 

УДК приводит к снижению активности уреазы на 18–31%. Внесение 0,5 УДК 

нитрата таллия привело к стимулирующему эффекту, активность уреазы бурой 

лесной почвы увеличилась на 13% относительно контрольного образца. Начиная с 

внесения 1 УДК нитрата зафиксировано ингибирование показателя на 11%. 

Наибольший токсический эффект отмечен при внесении 30 УДК нитрата, на 52 % 

ниже контроля (Евстегнеева и др., 2023б) (рис. 90). 

Внесение оксида таллия в бурую лесную почву вызвало снижение активности 

фосфатазы во всех исследуемых концентрациях на 40–41%. Нитрат таллия проявил 

большую токсичность, внесение уже 0,5 УДК привело к снижению активности 
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фермента на 58% относительно контроля. Увеличение концентрации соединения 

от 1 до 30 УДК привело к ингибированию фосфатазы на 63–86% (рис. 91). 

Оксид таллия в концентрации 0,5 УДК ингибировал активность протеазы на 

34%. С повышением концентрации от 1 до 30 УДК активность протеазы была 

ингибирована на 45–53% относительно контроля. 

Показатели фитотоксичности почвы по изменению длины корней и побегов 

пшеницы при загрязнении оксидом и нитратом таллия представлены на рисунках 

93, 94. 

 

  

 

Рисунок 93 – Длина корней пшеницы в бурой лесной слабоненасыщенной почве 

после загрязнения таллием (а – оксид таллия, б – нитрат таллия), % от контроля 

 

  

 

Рисунок 94 – Длина побегов пшеницы в бурой лесной слабоненасыщенной почве 

после загрязнения таллием (а – оксид таллия, б – нитрат таллия), % от контроля 

 

При внесении 0,5–30 УДК оксида таллия в бурую лесную почву на 10-е сут 

длина корней пшеницы ингибировалась на 14–38%, длина побегов на 7–28% 
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соответсвтвенно. На 30-е сут продолжился рост токсичности, показатель длины 

корней снизился на 50-78%, длины побегов – на 40–56% относительно контроля. 

На 90-е сут отмечено снижение токсичности оксида на длину корня относительно 

первых сроков эксперимента, внесение 0,5 УДК не вызвало ингибирующего 

влияния, внесение 1-30 УДК вызвало снижение показателя на 7-34%. Внесение 

нитрата таллия оказало наиболее сильное влияние на длину корней и побегов в 

размере 10 и 30 УДК на 30-е сут исследования. При внесении 10 УДК нитрата длина 

корней снизилась на 74%, длина побегов – на 68% относительно контроля.  

Влияние загрязнения бурой лесной слабоненасыщенной почвы оксидом и 

нитратом таллия на базальное дыхание почв (Vbasal) представлено на рисунках 95 и 

96.   
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Рисунок 95 – Базальное дыхание (Vbasal) бурой лесной слабоненасыщенной почвы 

при загрязнении: А) оксидом таллия; Б) нитратом таллия 

 

 

Рисунок 96 – Микробная биомасса (Смик) бурой лесной слабоненасыщенной 

почвы при загрязнении: А) оксидом таллия; Б) нитратом таллия 

 

Таблица 15 

Показатели гумусового состояния и микробиологической активности бурой 

лесной слабоненасыщенной почвы при загрязнении оксидами и нитратами таллия 

 Cмик/Сорг QR qСО2 

Оксид таллия 

0,5 УДК 0,29 0,30 3,96 

1 УДК 0,30 0,25 3,25 

3 УДК 0,37 0,31 4,10 

10 УДК 0,29 0,28 3,73 

30 УДК 0,29 0,29 3,82 

Нитрат 

таллия 

0,5 УДК 0,27 0,31 4,09 

1 УДК 0,21 0,38 4,99 

3 УДК 0,20 0,34 4,50 

10 УДК 0,11 0,47 6,05 

30 УДК 0,16 0,27 3,53 

Контроль 0,40 0,24 3,23 
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Оксид и нитрат таллия ингибировали базальное дыхание в бурой лесной 

почве при 30 УДК нитрата таллия на 56% от контроля. В бурой лесной почве оксид 

таллия как повышал микробную биомассу (3 УДК), так и способствовал снижению 

при дозах 0,5, 1 ,10 и 30 УДК на 8–15% от контроля соответственно. Нитрат таллия 

уже при дозе 0,5 УДК ингибировал микробную биомассу бурой лесной почвы на 

20% от контроля. При дальнейшем повышении от 1 до 30 УДК ингибирование 

биомассы бурой лесной почвы составило 40–67% от контроля соответственно 

(Minnikova et al., 2023). 

В бурой лесной почве доля углерода микробной биомассы (Смик/Сорг) была 

ингибирована по сравнению с контролем при загрязнении нитратом таллия на 52% 

относительно контроля. 

В бурой лесной слабоненасыщенной почве при загрязнении оксидом и 

нитратом таллия установлены неблагоприятные антропогенные воздействия на 

почву (величины QR, превышают 0,2–0,3) (Благодатская и др., 1995). В бурой 

лесной почве наибольшая стимуляция QR установлена при загрязнении нитратом 

таллия – 48% (Minnikova et al., 2023).  

Сравнительная оценка экотоксичности оксида и нитрата таллия в бурой 

лесной почве представлена на рисунке 97. Бурая лесная почва более чувствительна 

к загрязнению таллием в форме нитрата, чем оксида. По влиянию на общую 

численность бактерий токсичность нитрата таллия сильнее проявляется на 30 и 90 

сут после загрязнения. Внесение 1,5 и 3 фонов оксида таллия привело к бо́льшему 

снижению ферментативной активности по сравнению с теми же концентрациями 

нитрата. Однако при увеличении дозы загрязняющего вещества нитрат таллия 

сильнее подавлял активность каталазы и дегидрогеназ, чем оксид таллия. 

Наибольшие фитотоксические свойства в бурой лесной слабоненасыщенной почве 

также проявил нитрат таллия, особенно сильная разница с оксидом таллия 

отмечена на 90 сут. На 30-е сут эксперимента 0,5 УДК оксида таллия оказались 

более токсичными для активности каталазы, дегидрогеназ и фитотоксических 

показателей.  
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Рисунок 97 – Сравнительная оценка экотоксичности оксида и нитрата таллия в бурой лесной почве: а) общая 

численность бактерий; б) длина корней пшеницы; в) длина побегов пшеницы; г) активность каталазы; д) активность 

дегидрогеназ, % от контроля 
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Наибольшая токсичность таллия для бурой лесной почвы проявляется на 30 

сут после загрязнения (рис. 98–102). 

Через 90 сут, в большинстве случаев, наблюдалось восстановление 

биологических свойств почв, однако значений в контрольной незагрязненной 

почве достигнуто не было ни одним из исследованных биологических показателей. 

Значений длины корней и побегов на 90-е сут после начала эксперимента при 

внесении 30 УДК нитрата таллия зафиксировано не было.  

  

 

Рисунок 98 – Изменение общей численности бактерий при загрязнении бурой 

лесной слабоненасыщенной почвы в динамике (a – оксид таллия, б – нитрат 

таллия), % от контроля 

 

  

 

Рисунок 99 – Изменение активности каталазы при загрязнении бурой лесной 

слабоненасыщенной почвы в динамике (a – оксид таллия, б – нитрат таллия),  

% от контроля 
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Рисунок 100 – Изменение активности дегидрогеназ при загрязнении бурой лесной 

слабоненасыщенной почвы в динамике (a – оксид таллия, б – нитрат таллия), 

% от контроля 

 

  

 

Рисунок 101 – Изменение длины корней пшеницы при загрязнении бурой лесной 

слабоненасыщенной почвы в динамике (a – оксид таллия, б – нитрат таллия), 

% от контроля   
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Рисунок 102 – Изменение длины побегов пшеницы при загрязнении бурой 

лесной слабоненасыщенной почвы в динамике (a – оксид таллия, б – нитрат 

таллия), % от контроля 

 

4.3. Влияние загрязнения соединениями таллия на биологические показатели 

серопесков 

Результаты исследования серопесков после загрязнения таллием 

представлены в таблицах 16–17 и на рисунках 103–118. 

Таблица 16 

Влияние загрязнения соединениями таллия на биологические показатели 

серопесков 

Соединение 
 

Срок 
моделирования, 

сут 

Концентрация Tl, мг/кг 

НСР0.05 

1 фон 
(контроль) 

1,5 
фона 

3 
фона 

9 
фонов 

30 
фонов 

90 
фонов 

 0,5 
УДК 

1 
УДК 

3 УДК 10 УДК 30 УДК 

0,14 0,21 0,42 1,26 4,2 12,6 
Общая численность бактерий, млрд/г 

Tl2O3 
10 1,8 1,0 0,8 0,8 0,7 0,6 0,1 
30 1,7 1,3 1,3 1,2 0,8 0,6 0,1 
90 1,8 1,6 1,5 1,2 1,0 0,8 0,1 

Tl(NO3)3 
10 1,8 1,0 0,7 0,4 0,2 0,2 0,1 
30 1,7 1,0 0,9 0,6 0,4 0,4 0,1 
90 1,8 1,2 1,2 0,6 0,4 0,4 0,1 

Активность каталазы, мл кислорода/(г мин) 

Tl2O3 
10 5,9 5,9 5,9 4,5 4,3 4,1 0,4 
30 7,1 6,2 6,1 4,5 4,5 4,3 0,4 
90 5,5 5,1 4,6 4,6 4,2 4,1 0,3 

Tl(NO3)3 
10 5,9 5,6 5,2 4,2 3,2 2,5 0,3 
30 7,1 6,9 5,2 4,9 3,7 2,9 0,4 
90 5,5 5,0 4,2 3,9 2,7 2,2 0,3 

  



115 

Окончание таблицы 16 

Соединение 
 

Срок 
моделирования, 

сут 

Концентрация Tl, мг/кг 

НСР0.05 

1 фон 
(контроль) 

1,5 
фона 

3 
фона 

9 
фонов 

30 
фонов 

90 
фонов 

 0,5 
УДК 

1 
УДК 

3 УДК 10 УДК 30 УДК 

0,14 0,21 0,42 1,26 4,2 12,6 
Активность дегидрогеназ,  

мг ТТФ (2.3.5-трифенилтетразолий хлористый)/(10 г 24 ч) 

Tl2O3 
10 31,9 27,7 27,4 22,3 21,1 20,9 1,8 
30 30,5 26,8 26,2 22,8 17,9 17,6 1,7 
90 28,1 26,2 25,9 24,7 16,8 16,5 1,6 

Tl(NO3)3 
10 31,9 31,7 23,1 12,2 8,4 7,9 1,4 
30 30,5 31,6 21,7 15,7 8,9 8,4 1,4 
90 28,1 29,9 25,4 19,4 9,8 7,8 1,4 

Активность инвертазы,  

мг глюкозы в 1 г почвы за 24 часа 

Tl2O3 
10 

39,3 36,0 35,3 32,2 30,1 23,6 2,3 

Tl(NO3)3 39,3 37,3 36,8 30,3 29,3 27,9 2,4 

Активность уреазы,  

мг NH3 в г почвы за 24 часа 

Tl2O3 
10 

1,35 1,30 1,26 1,24 1,18 1,08 0,09 

Tl(NO3)3 1,35 1,51 1,35 0,65 0,55 0,22 0,07 

Активность фосфатазы, 

мкг п-нитрофенола в 1 грамме почвы за 1 час 

Tl2O3 
10 

0,27 0,16 0,16 0,15 0,15 0,15 0,01 

Tl(NO3)3 0,27 0,12 0,10 0,09 0,04 0,01 0,01 
Длина корней пшеницы, % 

Tl2O3 
10 100 51 46 41 36 33 7 
30 100 90 75 64 58 45 10 
90 100 98 96 92 87 82 12 

Tl(NO3)3 
10 100 59 48 25 20 9 6 
30 100 79 55 26 24 6 7 
90 100 92 75 34 26 0 7 

Длина побегов пшеницы, % 

Tl2O3 
10 100 27 22 21 16 7 4 
30 100 92 72 57 59 49 9 
90 100 99 98 92 89 82 12 

Tl(NO3)3 
10 100 79 76 39 20 10 7 
30 100 55 53 48 42 23 7 
90 100 76 39 31 21 15 6 

 

В результате исследования, отмечено снижение общей численности 

почвенных бактерий по сравнению с контролем при внесении соединений таллия 

(рис. 103). 
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Рисунок 103 – Общая численность бактерий в серопесках после загрязнения 

таллием (a – оксид таллия, б – нитрат таллия), % от контроля 

 

Загрязнение серопесков оксидом таллия уже на 10 сут эксперимента вызвало 

снижение общей численности бактерий на 47% при внесении минимальной 

концентрации загрязнителя (0,5 УДК). С увеличением концентрации загрязнителя 

до 1–30 УДК происходило более значительное снижение показателя (до 64% ниже 

контрольного образца). На 30 сут количество бактерий уменьшилось на 24–64%. 

На 90-е сут снижение показателя ниже, по сравнению с предыдущими сроками 

исследования, однако значения в контрольной группе достигнуты не были. При 

внесении 0,5–30 УДК оксида таллия снижение показателя зафиксировано на уровне 

11–53% относительно контроля. Нитрат таллия проявил более выраженное 

токсическое действие на численность бактерий в серопесках. Максимальное 

снижение показателя зафиксировано при дозах 10 и 30 УДК  на 86–87% ниже 

контроля на 10-е сут, на 75–79% на 30-е сут и на 75–79% ниже контроля на 90-е сут 

исследования (Евстегнеева, Колесников, 2023).  

Результаты исследования влияния загрязнения таллием на ферментативную 

активность серопесков представлены на рисунках 104–108. 
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Рисунок 104 – Активность каталазы в серопесках после загрязнения таллием 

(а – оксид таллия, б – нитрат таллия), % от контроля 

 

  

 

Рисунок 105 – Активность дегидрогеназ в серопесках после загрязнения таллием 

(а – оксид таллия, б – нитрат таллия), % от контроля 

 

Активность оксидоредуктаз. В серопесках на 10-е сут статистически 

достоверное снижение активности каталазы зафиксировано при внесении 3–30 

УДК оксида таллия, ингибирование фермента составило на 24–31% относительно 

контроля соответственно. На 30-е сут установлено ингибирование каталазной 

активности в концентрации от 0,5 до 30 УДК - 13–39%, на 90-е сут на 8–26% ниже 

контроля. Нитрат таллия при 0,5 УДК в серопесках на 10-е сут снизил активность 

фермента на 5 % ниже контроля, а также при повышении концентрации нитрата от 

1 до 30 УДК на 13–58% относительно контроля. На 30-е сут в размере 1–30 УДК 

нитрата активность каталазы угнеталась на 27–59% относительно контроля. На 90-

е сут установлено угнетение активности каталазы серопесков в дозе 0,5–30 УДК 

нитрата на 9–59% относительно незагрязненного образца (рис. 104). 



118 

Оксид таллия в серопесках в размере 0,5 УДК вызывал угнетение активности 

дегидрогеназ на 13, 12 и 7% на 10-е, 30-е и 90-е сут соответственно. На 10-е сут 1–

30 УДК оксида угнетали показатель на 14–34% относительно контроля. На 30-е сут 

активность фермента в дозах 1–30 УДК варьировала в пределах 14–42% ниже 

контроля. На 90-е сут снижение показателя зафиксировано при внесении оксида в 

размере 3, 10 и 30 УДК – на 12, 40 и 41% соответственно (рис. 105). 

 

 

Рисунок 106 –Активность инвертазы в серопесках после загрязнения таллием 

(А – оксид таллия, Б – нитрат таллия), % от контроля 

 

 

Рисунок 107 – Активность уреазы в серопесках после загрязнения таллием 

(А – оксид таллия, Б – нитрат таллия), % от контроля 
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Рисунок 108 –Активность фосфатазы в серопесках после загрязнения таллием 

(А – оксид таллия, Б – нитрат таллия), % от контроля 

 

Активность гидролаз. Оксид таллия оказывал токсическое действие на 

активность инвертазы в серопесках начиная уже 0,5 УДК, снизив показатель на 8% 

относительно контроля. Увеличение концентрации оксида таллия на 1–30 УДК 

снизило показатель на 10–40% соответственно (Kolesnikov et al., 2022b). 

Оксид таллия вызывает достоверное снижение активности уреазы в 

серопесках при внесении в размере 1–30 УДК на 10–31% относительно контроля. 

Нитрат таллия не снижает активность уреазы в размере 0,5–1 УДК, а внесение 3 

УДК нитрата таллия снижает показатель на 52% относительно контроля. 

Наибольшее токсическое действие зафиксировано при внесении нитрата таллия в 

размер 30 УДК. 

Оксид таллия примерно в равной степени снизил активность фосфатазы 

серопесков при внесении во всех исследуемых концентрациях на 43–46% 

относительно незагрязненной почвы. Внесение нитрата таллия в размере 0,5–1 

УДК снизило активность фермента на 56–63% относительно контроля. 10–30 УДК 

нитрата таллия проявили наибольший токсический эффект, активность фосфатазы 

снизилась на 85–95% относительно контроля (Евстегнеева и др., 2023б). 

Показатели фитотоксичности почвы по изменению длины корней и побегов 

пшеницы при загрязнении оксидом и нитратом таллия представлены на рисунках 

109–110. 
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Рисунок 109 –Длина корней пшеницы в серопесках после загрязнения таллием 

(а – оксид таллия, б – нитрат таллия), % от контроля 

 

  

 

Рисунок 110 – Длина побегов пшеницы в серопесках после загрязнения таллием 

(а – оксид таллия, б – нитрат таллия), % от контроля 

 

Внесение в серопески минимальной концентрации (0,5 УДК) оксида таллия 

уже снижает длину корней на 49%, а длину побегов на 73% через 10 сут 

загрязнения. Длина корней ингибируется на 64-67%, а длина побегов на 84-93% в 

концентрации оксида 10 УДК и 30 УДК соответственно. На 30-е сут при внесении 

0,5-30 УДК оксида длина корней снижается на 10-55% относительно контроля, а 

длина побегов на 8-51%. На 90-е сут наблюдается наименьшее ингибирующие 

воздействие оксида таллия на длину корней и побегов пшеницы. Максимальный 

токсический эффект для обоих показателей  на 18% ниже контроля– зафиксирован 

при внесении 30 УДК соединения. Нитрат таллия оказал максимальное 

токсическое дейсвтие на длину корней и побегов пшеницы в серопесках при 

внесении в размере 30 УДК. Так, на 90-е сут снижение длины корня составило 
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100% относительно контроля. Длина побегов снизилась на 100% на 10 и 90 сут 

эксперимента при внесении 30 УДК нитрата таллия. 

Влияние загрязнения серопесков оксидом и нитратом таллия на базальное 

дыхание серопесков (Vbasal) представлено на рисунках 111–112. 

 

 

Рисунок 111 – Базальное дыхание (Vbasal) серопесков при загрязнении: 

А) оксидом таллия; Б) нитратом таллия 

 

 

Рисунок 112 – Микробная биомасса (Смик) серопесков при загрязнении: 

А) оксидом таллия; Б) нитратом таллия 

 

Большинство исследуемых концентраций оксида и нитрата таллия не 

оказывали воздействия на базальное дыхание в серопесках, ингибирование 

базального дыхания отмечено только при 30 УДК нитрата таллия на 96% от 

контроля. Внесение оксида таллия в серопески не оказывало достоверного 

воздействия на микробную биомассу. Микробная биомасса при дозах нитрата 
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таллия 3, 10 и 30 УДК на 13, 83 и 100% ниже, чем в контроле (Minnikova et al., 

2023). 

Таблица 17 

Показатели гумусового состояния и микробиологической активности серопесков 

при загрязнении оксидами и нитратами таллия 

 Cмик/Сорг QR qСО2 

Оксид таллия 

0,5 УДК 1,46 0,06 0,74 

1 УДК 1,19 0,06 0,79 

3 УДК 1,11 0,07 0,86 

10 УДК 1,19 0,06 0,74 

30 УДК 1,11 0,06 0,76 

Нитрат 

таллия 

0,5 УДК 1,25 0,07 0,89 

1 УДК 0,62 0,07 0,99 

3 УДК 0,38 0,12 1,57 

10 УДК 0,27 0,23 2,84 

30 УДК 0,02 -0,56 2,52 

Контроль 0,82 0,06 0,75 

 

Недостаток элементов питания (Благодатская и др., 1995) установлен в 

серопесках при загрязнении оксидом таллия во всех исследованных концентрациях 

и 0,5, 1 и 3 УДК нитрата (QR < 0,1), при внесении 10 УДК нитрата таллия 

установлены значения, свидетельствующие о неблагоприятных антропогенных 

воздействиях на почву (QR превышает 0,2–0,3). Ингибирование QR установлено 

при загрязнении серопесков нитратом таллия. При загрязнении серопесков 30 УДК 

таллия установлена стимуляция метаболического коэффициента (qСО2) в 103 раза 

по сравнению с контролем. 

Загрязнение серопесков нитратом таллия вызвало наиболее сильное 

угнетение показателей, чем загрязнение оксидом (рис. 113). Исключением является 

длина побегов на 10 сут после загрязнения, здесь оксид таллия проявил большую 

токсичность, чем нитрат при внесении во всех исследованных концентрациях. 

Однако на 30 и 90 сут большее угнетение показателя вызвал нитрат таллия. Общая 

численность бактерий и активность каталазы оказались более чувствительны к 

загрязнению таллием в форме нитрата, особенно сильная разница между 

соединениями проявляется на 90 сут инкубации. Обусловлено это тем, что 

биодоступность исследованных элементов из растворимых соединений 
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значительно выше (Presentato et al., 2019). Кроме того, в виде нитратов токсическое 

действие оказывает не только катион тяжелого металла, но и нитрат-ион (Hamsa et 

al., 2017). 
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Рисунок 113 – Сравнительная оценка экотоксичности оксида и нитрата таллия в серопесках: а) общая численность 

бактерий; б) длина корней пшеницы; в) длина побегов пшеницы; г) активность каталазы; д) активность дегидрогеназ, % 

от контроля 
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Сравнительная оценка влияния сроков загрязнения таллием серопесков на 

биологическую активность показала, что наибольшее негативное влияние 

загрязнения серопесков проявляется на 10 сут после загрязнения (рис. 114–118). На 

90-е сут, в большинстве случаев, наблюдалось восстановление биологических 

свойств, однако значений в контрольной незагрязненной почве достигнуто не было 

ни одним из исследованных биологических показателей.  

  

 

Рисунок 114 – Изменение общей численности бактерий при загрязнении 

серопесков в динамике (a – оксид таллия, б – нитрат таллия), % от контроля 

 

  

 

Рисунок 115 – Изменение активности каталазы при загрязнении серопесков в 

динамике (a – оксид таллия, б – нитрат таллия), % от контроля 

 



126 

  

 

Рисунок 116 – Изменение активности дегидрогеназ при загрязнении серопесков в 

динамике (a – оксид таллия, б – нитрат таллия), % от контроля 

 

  

 

Рисунок 117 – Изменение длины корней пшеницы при загрязнении серопесков в 

динамике (a – оксид таллия, б – нитрат таллия), % от контроля 

 

  

 

Рисунок 118 – Изменение длины побегов пшеницы при загрязнении серопесков в 

динамике (a – оксид таллия, б – нитрат таллия), % от контроля 
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4.4. Оценка информативности и чувствительности биологических 

показателей при загрязнении почв таллием 

По степени снижения значений показателя в вариантах с загрязнением по 

сравнению с контрольным вариантом (незагрязненной почвой) была рассчитана 

чувствительность показателей (таблица 18).  

Таблица 18 

Сравнительная оценка степени чувствительности биологических показателей 

состояния почв после загрязнения таллием (10 сут), % от контроля 

Показатель 

Чернозем 

обыкновенный 

(Haplic 

Chernozems 

Calcic) 

Бурая лесная 

почва 

(Haplic Cambisols 

Eutric) 

Серопески 

(Haplic Arenosols 

Eutric 

Общая численность бактерий 53 44 37 

Длина корня пшеницы 59 58 37 

Длина побега пшеницы 55 60 32 

Активность каталазы 56 82 77 

Активность дегидрогеназ 63 68 64 

Активность пероксидазы 75 72 - 

Активность 

полифенолоксидазы 
69 67 - 

Активность 

аскорбатоксидазы 
102 99 - 

Активность ферриредуктазы 60 83 - 

Активность инвертазы 82 82 81 

Активность фосфатазы 67 42 41 

Активность уреазы 98 81 76 

Активность протеазы 73 64 - 

 

Общая численность бактерий (53), длина корня пшеницы (59) и активность 

каталазы (56) проявили себя более чувствительными показателями к загрязнению 

чернозема обыкновенного таллием. Среди ферментов из класса гидролаз 

наибольшей чувствительностью к загрязнению соединениями таллия обладает 

активность фосфатазы (67) (Евстегнеева и др., 2023), из класса оксидоредуктаз – 

активность каталазы (56). Наименьшая чувствительность отмечена для уреазы (98) 

и аскорбатоксидазы (102). 

Также в результате исследования была проведена оценка степени 

информативности биологических показателей. Данные представлены в таблице 19. 
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Информативность показателей сравнивали по коэффициентам корреляции 

Спирмена (r) в зависимости от концентрации таллия и значением биологической 

активности почв. 

Таблица 19  

Информативность биологических показателей после загрязнения почв таллием 

(10 сут) 

Показатель 
Форма 

соединения 

Чернозем 

обыкновенный 

(Haplic 

Chernozems 

Calcic) 

Бурая лесная 

почва 

(Haplic 

Cambisols 

Eutric) 

Серопески 

(Haplic 

Arenosols Eutric 

Общая численность 

бактерий 

Оксид -0,78* -0,74* -0,47 

Нитрат -0,52 -0,62 -0,79* 

Длина корня 

пшеницы 

Оксид -0,88* -0,80* -0,50 

Нитрат -0,77* -0,82* -0,67 

Длина побега 

пшеницы 

Оксид -0,82* -0,59 -0,48 

Нитрат -0,79* -0,77* -0,79* 

Активность 

каталазы 

Оксид -0,65 -0,69* -0,75* 

Нитрат -0,81* -0,75 -0,86* 

Активность 

дегидрогеназ 

Оксид -0,72 -0,89* -0,66 

Нитрат -0,70* -0,71* -0,69 

Активность 

пероксидазы 

Оксид -0,69 -0,96* - 

Нитрат -0,92* -0,73* - 

Активность 

полифенолоксидазы 

Оксид -0,83* -0,89* - 

Нитрат -0,80* -0,80* - 

Активность 

аскорбатоксидазы 

Оксид -0,47 -0,68 - 

Нитрат -0,60 -0,89* - 

Активность 

ферриредуктазы 

Оксид -0,66 -0,98* - 

Нитрат -0,89* -0,84* - 

Активность 

инвертазы 

Оксид -0,61 -0,90* -0,93* 

Нитрат -0,99* -0,85* -0,75* 

Активность 

фосфатазы 

Оксид -0,76 -0,20 -0,36 

Нитрат -0,78 -0,58 -0,65 

Активность уреазы 
Оксид -0,92* -0,47* -0,93* 

Нитрат -0,90* -0,95 -0,82* 

Активность протеазы 
Оксид -0,70 -0,47 - 

Нитрат -0,88* -0,95* - 

Примечание: *—p < 0.05 

 

Для всех исследованных биологических показателей в большинстве случаев 

наблюдалась тесная корреляция с содержанием в почве таллия (r> –0.7). 

Наблюдалась закономерность, отмеченная для других тяжелых металлов ранее 
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(Колесников и др., 2006): общая численность бактерий показала себя наиболее 

чувствительным биологическим показателем, при этом корреляция общей 

численности бактерий с содержанием таллия была несколько ниже, чем у других 

биологических показателей. 

4.5. Интегральная оценка токсичности таллия в почвах Юга России 

Установлено, что в результате загрязнения чернозема обыкновенного 

карбонатного, бурой лесной слабоненасыщенной почвы и серопесков 

соединениями таллия (оксидом и нитратом) снижаются общая численность 

бактерий, активность каталазы, активность дегидрогеназ, активность пероксидазы, 

активность полифенолоксидазы, активность аскорбатоксидазы, активность 

ферриредуктазы, активность инвертазы, активность уреазы, активность фосфатазы, 

активность протеазы, длина корней и побегов пшеницы, скорость микробного 

дыхания, углерод микробной биомассы.  

Эффект гормезиса зарегистрирован при внесении наименьшей из 

исследованных концентраций таллия (0,5 УДК) – наблюдается стимулирование 

активности уреазы в бурой лесной почве и в серопесках на 10 сут после 

загрязнения, активности дегидрогеназ в серопесках на 90 сут при загрязнении 

нитратом таллия, а также активности каталазы в черноземе обыкновенном на 30 и 

90 сут после загрязнения оксидом и нитратом таллия. Статистически 

недостоверное увеличение активности каталазы зафиксировано в черноземе 

обыкновенном на 90 сут после загрязнения нитратом таллия в размере трех фонов, 

активности дегидрогеназ – в серопесках на 30 сут инкубации при внесении 1,5 

фонов концентраций нитрата таллия (Колесников, Евстегнеева, 2023).  

Полученные данные свидетельствует о высокой токсичности таллия по 

сравнению с многими другими тяжелыми металлами, для которых стимуляция 

биологических показателей почвы не редкость даже в значительно более высоких 

дозах (Колесников и др., 2006; Kabata-Pendias, 2011). Схожие стимулирующие 

эффекты для таллия были отмечены ранее (D'Orazio et al., 2020; Liu et al., 2016; Xiao 

et al., 2020). В исследованиях, проведенных по аналогичной методике, наблюдалось 

стимулирующее действие токсикантов относительно контроля (незагрязненной 
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почвы) при загрязнении чернозема обыкновенного 1 и даже 10 ПДК Hg, Cd, Pb, Cr, 

Cu, Zn, As и другими поллютантами, считающимися более опасными (Тимошенко 

и др, 2022; Колесников и др., 2000). 

Преимущественно, наблюдалась прямая зависимость между концентрацией 

таллия и степенью ухудшения исследуемых свойств почвы: негативное 

воздействие на биологические показатели почв проявлялось сильнее с ростом 

содержания элемента в почве. 

Наибольшая токсичность таллия для чернозема обыкновенного и серопесков 

проявляется на 10 сут после загрязнения, а для бурой лесной почвы – на 30 сут. 

Возможно, резкий рост токсичности оксида таллия в бурой лесной почве на 30 сут 

связан с его растворением в кислой почве к этому сроку.  

Через 90 сут, в большинстве случаев, наблюдалось восстановление 

биологических свойств почв, однако значений в контрольной незагрязненной 

почве достигнуто не было ни одним из исследованных биологических показателей. 

Эти результаты подтверждают вывод о высокой токсичности таллия, поскольку в 

экспериментах с другими тяжелыми металлами, например, Pb, Hg, Cd, Cu, Zn и др., 

многие биологические показатели на 90 сут после загрязнения восстанавливали 

значения до контрольных (в незагрязненной почве) и даже превышали их 

(Колесников и др., 2002, 2006, 2011б). 

Для проведения общей оценки устойчивости исследованных почв к 

загрязнению таллием были рассчитаны значения ИПБС. Для расчета ИПБС 

использовали результаты исследования общей численности бактерий, активности 

каталазы и дегидрогеназ, длины корней и побегов пшеницы. Сравнительная оценка 

ИПБС исследованных почв при загрязнении соединениями таллия представлена на 

рисунке 119.  
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Рисунок 119 – Изменение интегрального показателя биологического состояния 

почв при загрязнении таллием в черноземе обыкновенном (a – оксид таллия, б – 

нитрат таллия), в бурой лесной почве (в – оксид таллия, г – нитрат таллия), в 

серопесках (д – оксид таллия, е – нитрат таллия) 

 

Степень снижения ИПБС почв показывает нарушения экологических функций 

почвы, которые являются критическими для их функционирования (Kolesnikov et 

al., 2019). Уже 0,5 УДК (1,5 фона) таллия вызвали значительное снижение значения 

ИПБС, больше, чем на 10%, по сравнению с контролем (100%), в некоторые 

показатели снизились более чем на 25%. Полученные результаты свидетельствует 

о нарушении информационных, биохимических, физико-химических, химических, 

целостных и физических функций почвы.  
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Причины негативного воздействия таллия на биологические свойства почв те 

же, что и у других тяжелых металлов – снижение проницаемости биологических 

мембран, ингибирование ферментов и, как следствие, нарушение обмена веществ 

(Судьина и др., 2019; Mazur et al., 2016; Sharma, Agrawal, 2005). Токсичность таллия 

связывают с его свойством замещать калий в метаболических процессах. Сходство 

биохимического и геохимического поведения таллия и калия объясняется 

близкими размерами их атомных радиусов (Liu et al., 2019c).  
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ГЛАВА 5. СРАВНИТЕЛЬНАЯ ОЦЕНКА УСТОЙЧИВОСТИ К 

ЗАГРЯЗНЕНИЮ ТЕЛЛУРОМ И ТАЛЛИЕМ ПОЧВ ЮГА РОССИИ 

Для сравнения устойчивости исследованных почв к загрязнению теллуром и 

таллием были построены уравнения регрессии, отражающие зависимость 

снижения ИПБС почв от содержания в них исследуемого элемента. По уравнениям 

регрессии были определены концентрации теллура и таллия в почве, вызывающие 

снижение ИПБС на 10% от контроля (незагрязненной почвы) (таблицы 20, 21).  

Таблица 20  

Критические значения содержания теллура в исследуемых почвах, в мг/кг 

  Почва 

Соединение Срок 

Чернозем 

обыкновенный 

(Haplic 

Chernozems 

Calcic) 

Бурая лесная 

почва 

(Haplic Cambisols 

Eutric) 

Серопески (Haplic 

Arenosols Eutric 

TeO2 

10 сут 0,67 0,65 0,57 

30 сут 0,61 0,57 0,62 

90 сут 1,32 0,71 0,74 

Te2O3(ОН)NO3 

10 сут 0,59 0,55 0,56 

30 сут 0,58 0,57 0,55 

90 сут 0,77 0,59 0,63 
 

Таблица 21  

Критические значения содержания таллия в исследуемых почвах, в мг/кг 

  Почва 

Соединение Срок 

Чернозем 

обыкновенный 

(Haplic 

Chernozems 

Calcic) 

Бурая лесная 

почва 

(Haplic Cambisols 

Eutric) 

Серопески 

(Haplic Arenosols 

Eutric 

Tl2O3 

10 сут 0,65 0,61 0,16 

30 сут 0,73 0,43 0,19 

90 сут 2,15 0,57 0,46 

Tl(NO3)3 

10 сут 0,51 0,41 0,15 

30 сут 0,49 0,41 0,15 

90 сут 0,62 0,49 0,24 

 

Как видно из таблицы 20, наибольшее токсическое действие теллур проявил в 

форме нитрата на 30 сут после загрязнения в черноземе обыкновенном и в 

серопесках, и на 10 сут – в бурой лесной почве. Эти концентрации предложено 
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считать критически значимыми для функционирования почвы. Экологически 

безопасные (не вызывающие нарушения важнейших экосистемных функций 

почвы) концентрации теллура в черноземе обыкновенном карбонатном – 0,58 

мг/кг, в бурой лесной слабоненасыщенной почве и в серопесках – 0,55 мг/кг. 

Исходя из результатов исследования наибольшее токсическое действие 

таллий проявил в форме нитрата на 10 сут после загрязнения в бурой лесной почве 

и в серопесках, и на 30 сут – в черноземе обыкновенном (таблица 21). Эти 

концентрации были приняты как критически значимые для функционирования 

почвы. Экологически безопасные (не вызывающие нарушения важнейших 

экосистемных функций почвы) концентрации таллия в черноземе обыкновенном  

карбонатном – 0,49 мг/кг, в бурой лесной слабоненасыщенной почве – 0,41 мг/кг, в 

серопесках – 0,15 мг/кг. 

Исследованные почвы различаются по устойчивости к загрязнению таллием: 

экотоксичность таллия в наибольшей степени проявляется в серопесках (легких 

почвах), затем в бурых лесных почвах (кислых), в наименьшей степени — в 

черноземах обыкновенных (слабощелочных почвах). При загрязнении теллуром 

различия в устойчивости между почвами не выражены. Возможно, это связано с 

тем, что теллур является анионообразующим элементов, подвижность которого 

проявляется не только в кислых, но и в слабощелочных почвах. 

Бо́льшую устойчивость к загрязнению таллием проявил чернозем 

обыкновенный. Это объясняется свойствами чернозема обыкновенного (тяжелым 

гранулометрическим составом, слабощелочной реакцией среды (рН 7,8) и более 

высоким содержанием гумуса (3,6%), относительно серопесков), которые 

способствуют малой подвижности загрязняющих веществ, по сравнению с другими 

исследованными почвами. Бурая лесная почва проявила меньшую устойчивость к 

загрязнению таллием по сравнению с черноземом обыкновенным, несмотря на 

тяжелый гранулометрический состав и примерно одинаковое содержание гумуса 

(4,8%), это связано с кислой реакцией среды (рН 5,8). Меньшая устойчивость 

серопесков вызвана низким содержание гумуса (3,1%) и легким 

гранулометрическим составом. Почвы с более низким pH снижают стабильность 
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элементов, делая соединение более подверженным к дальнейшей миграции в 

почвенной толще (Grösslová, 2015). Ранее также отмечалась зависимость снижения 

уровня биологических показателей от подвижности тяжелых металлов в почве и 

бо́льшая устойчивость к загрязнению более гумусированных почв (Минкина, 2006; 

Терехова, 2021б; Kolesnikov et al, 2021b). 

В предыдущих исследованиях, проведенных на кафедре экологии были 

определены критические значения содержания в почве тяжелых металлов, 

вызывающие снижение ИПБС на 10 % (Колесников и др., 2008, 2009а, 2009б, 

2011б.). В таблице 22 проведено сравнение критических значений для теллура и 

таллия с другими ТМ. 

Таблица 22 

Критические значения содержания тяжелых металлов в черноземе обыкновенном 

№ Элемент Фон, мг/кг 
Критическое 

значение*, мг/кг 

Критическое значение, 

фоны 

1.  Te 0,5 0,58 1,16 

2.  Tl 0,47 0,49 1,04 

3.  As 10,2 30 2,9 

4.  Ba 434 972 2,2 

5.  Cd 0,17 1,5 8,8 

6.  Co 13,9 44,6 3,2 

7.  Cr 126 140 1,1 

8.  Cu 29,4 130 4,4 

9.  Ga 12,1 38,1 3,1 

10.  Mn 847 1600 1,9 

11.  Nb 12 44,5 4,7 

12.  Ni 44,1 130 2,9 

13.  Pb 22,2 130 5,9 

14.  Sb 0,9 6,7 7,4 

15.  Sc 10,9 36,9 2,9 

16.  Se 2,07 5,4 2,6 

17.  Sn 1,73 12 6,9 

18.  Sr 118 450 3,8 

19.  V 82,8 300 3,6 

20.  W 1,45 12 8,3 

21.  Y 26 166,8 6,4 

22.  Yb 2,92 11,8 4,0 

23.  Zn 80,5 200 2,5 

Примечание: *для Те и Тl — Evstegneeva et al., 2024, остальные элементы — Колесников и др., 

2008, 2009а, 2009б, 2011б.   
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Как видно из таблицы, нарушение этих важнейших функций при загрязнении 

почв другими тяжелыми металлами (As, Ba, Cd, Co, Cu, Ga, Mn, Nb, Ni, Pb, Sb, Sc, 

Se, Sn, Sr, V, W, Y, Yb, Zn) происходит при бо́льших концентрациях в почве 

(Колесников и др., 2008, 2009а, 2009б, 2010, 2011а, 2011б, 2013). Экотоксичность 

теллура и таллия проявляется при содержании в почве уже 1,16–1,04 фона, то есть 

значительно в меньших концентрациях, чем других тяжелых металлов (Kolesnikov 

et al., 2022b).   
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ВЫВОДЫ 

1. Полученные результаты свидетельствуют о высокой экотоксичности 

теллура и таллия. Снижение значений интегрального показателя биологического 

состояния почв на 10% и более отмечены уже при превышении фона теллура и 

таллия в 1,1–1,5 раза, что свидетельствует о нарушении важнейших экологических 

функций почвы. 

2. В результате загрязнения соединениями теллура и таллия (оксидом и 

нитратом) биологические показатели состояния исследованных почв (чернозема 

обыкновенного карбонатного, бурой лесной слабоненасыщенной почвы и 

серопесков) снижались. Эффект гормезиса был зарегистрирован только для 

отдельных биологических показателей при внесении наименьшей из 

исследованных концентраций теллура и таллия. Это также свидетельствует о 

высокой токсичности данных поллютантов. 

3. Теллур и таллий проявили бо́льшую токсичность в форме нитратов, чем в 

форме оксидов, что, по-видимому, связано с разной растворимостью данных 

соединений, обусловливающих разную подвижность поллютантов в почве. 

4. Динамика изменения биологических показателей состояния почвы после 

загрязнения теллуром и таллием сильно зависит от типа почвы. В большинстве 

случаев экотоксичность теллура и таллия в черноземе и серопесках была более 

выражена через 10 сут после контаминации, в бурой лесной почве — через 30 сут. 

Улучшение биологических свойств чернозема и бурой лесной почвы наблюдалось 

на 90 сут, а серопесков — уже на 30-е сут после загрязнения. Однако биологические 

показатели ни в одной почве не достигли значений в незагрязненной (контрольной) 

почве. 

5. Экотоксичность таллия значительно различалась в почвах с контрастными 

свойствами: в наибольшей степени экотоксичность проявилась в серопесках 

(легких почвах), в меньшей степени — в бурых лесных почвах (кислых), в 

наименьшей степени — в черноземах обыкновенных (слабощелочных почвах). В 

то же время теллур проявил схожую степень экотоксичности в исследованных 

почвах. Возможно, это связано с тем, что теллур является анионообразующим 
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элементом, подвижность которого проявляется не только в кислых, но и в 

слабощелочных почвах.  

6. В большинстве случаев микробиологические показатели и показатели 

интенсивности выделения углекислого газа (общая численность бактерий, 

скорость микробного дыхания, углерод микробной биомассы) и показатели 

фитотоксичности (длина корней и побегов пшеницы) проявили высокую 

чувствительностью к загрязнению почв теллуром и таллием, но не всегда хорошо 

коррелировали с концентрацией поллютанта в почве.  

7. Показатели ферментативной активности (активность каталазы, 

дегидрогеназ, пероксидазы, полифенолоксидазы, ферриредуктазы, инвертазы, 

уреазы, фосфатазы, протеазы), как правило, были менее чувствительны, но 

отличались более тесной корреляцией с концентрацией металлов в почве. 

Оксидоредуктазы были более чувствительны и информативны, чем гидролазы. 

Активность аскорбатоксидазы при загрязнении не изменялась. 

8. Концентрации теллура и таллия, вызывающие нарушение экосистемных 

функций почв, составляют соответственно 0,58 и 0,49 мг/кг в черноземе 

обыкновенном карбонатном, 0,55 и 0,41 мг/кг в бурой лесной слабоненасыщенной 

почве, 0,55 и 0,15 мг/кг в серопесках.  
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