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АНОТАЦІЯ 

 

Кофонов К. Морфофізіологічний статус молоді коропових риб за дії 

підвищених концентрацій біогенних сполук у воді 

Дисертація на здобуття наукового ступеня доктора філософії за 

спеціальністю 091 «Біологія» (09 «Біологія») – Інститут гідробіології НАН 

України, Київ, 2021. 

Метою роботи є визначення життєстійкості, основних закономірностей 

зміни морфофізіологічного статусу та межі адаптивних можливостей молоді 

коропових риб за дії підвищеної концентрації амонійного азоту і фосфору 

фосфатів у воді. 

Об’єктом дослідження є життєстійкість, морфофізіологічний статус й межі 

адаптивних можливостей молоді коропа звичайного (Cyprinus carpio L), карася 

сріблястого (Carassius auratus gibelio B), плітки звичайної (Rutilus rutilus L) і 

краснопірки звичайної (Scardinius erythrophthalmus L) за дії підвищених 

концентрацій сполук азоту та фосфору. 

У роботі розглянуто основні закономірності зміни життєстійкості, 

морфофізіологічного та біохімічного стану молоді коропових видів риб за дії 

підвищених концентрацій амонійного азоту та фосфору фосфатів у 

експериментальних та природних умовах. Виокремлено найбільш значимі та 

показові морфологічні, фізіологічні, біохімічні показники, які використовуються 

у сучасних іхтіологічних та біохімічних дослідженнях риб. 

Для визначення життєстійкості та змін фізіологічного статусу молоді 

коропових видів риб було проведено гострі та хронічні токсикологічні 

експерименти. Об’єктами досліджень були цьоголітки карася сріблястого, 

коропа звичайного та краснопірки звичайної. Токсикантами слугували хлорид 

амонію та суміш фосфорних солей калію та натрію у гострих дослідах та хлорид 

амонію та монофосфат калію у хронічних експериментах. Встановлено, що 

хлорид амонію виявляє ознаки отрути нервово-паралітичної дії, а ортофосфати 

володіють низькою токсичністю та не є токсикантами прямої дії. 
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На основі даних гострих токсикологічних досліджень встановлено, що 

молодь коропових видів за ступенем стійкості до токсичної дії можна 

розподілити наступним чином: карась сріблястий > краснопірка звичайна > 

короп звичайний (амонійний азот) та короп звичайний > карась сріблястий 

(фосфор фосфатів). Встановлено 96 год. летальні концентрації, для молоді 

коропа та карася LC50 становить 29,2 та 34,3 мг N/дм3 для амонійного азоту 

відповідно та від 366,3 і 822,6 мг P/дм3 для ортофосфатів. Фосфати виявляли 

низьку токсичність для риб. 

В експериментальних умовах за хронічного впливу амонійного азоту в 

концентрації до 15 мг N/дм3 вміст кортизолу, тироксину та трийодтироніну у 

тканинах коропа зростав у 5,4–8,4 рази, а у молоді карася збільшувався лише 

вміст кортизолу у 1,4 рази порівняно до контролю. У всіх трьох досліджених 

видів риб посилювався гліколіз, а в краснопірки також і аеробне дихання. Також 

відмічене суттєве зростання активності ЛФ – у 2,7–9,0 разів у молоді карася; на 

40–47% у краснопірки та коропа. За цих умов збільшувалася активність ГДГ на 

92% у карася та у 2–4 рази у краснопірки, а у коропа вона, навпаки, знижувалася 

на 81–83%. 

За хронічного впливу фосфору фосфатів у експериментальних умовах до 

5,0 мг P/дм3 у молоді риб спостерігалося зниження активності анаеробних та 

аеробних процесів енергозабезпечення. Активності ЛФ збільшувалася у молоді 

коропа у 3,0–3,8 рази, у карася та краснопірки вона дещо зменшувалась. 

Активність ГДГ у карася та коропа зростала у 2 рази, а у краснопірки дещо 

знижувалася. 

Виявлено видоспецифічні особливості зміни морфологічного статусу 

молоді карася, краснопірки та плітки у природних водоймах, забруднених 

амонійним азотом. Молодь карася та краснопірки мала у 11,0 та 3,1 рази більшу 

масу тіла, аніж риби з контрольних водойм, а також більші довжини та висоти 

тіла і довжину голови. Аналіз морфометричних показників риб виявив для 

молоді карася достовірний позитивний кореляційний зв’язок між концентрацією 

амонійного азоту та окремими показниками (заорбітальна відстань, 
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постдорсальна відстань та довжина хвостового стебла). Плітка найбільш 

вразлива до дії амонійного азоту, темпи її масового та лінійного росту 

знижувались, на відміну від інших видів. 

Під дією фосфору фосфатів відмічено збільшення у молоді плітки маси 

тіла у 2,7 рази, довжини тіла, тулуба і голови й висота тіла на 19–61%. Знайдений 

позитивний кореляційний зв'язок між довжиною рила, заорбітальною відстанню, 

довжиною голови, найменшою висотою тіла, довжинами грудних та черевних 

плавців молоді плітки та концентрацією фосфору фосфатів у водоймі. Для 

молоді карася та коропа із водойм з підвищеною концентрацією фосфору 

фосфатів достовірних відмінностей у морфологічних показниках не було 

відмічено. 

Детально розглянуто зміни вмісту деяких кортикостероїдних та 

тиреоїдних гормонів, активність ферментів енергетичного обміну (ЛДГ та СДГ), 

фосфорного (ЛФ) та азотного обміну (ГДГ), вмісту енергетичних субстратів в 

тканинах риб за підвищених концентрацій амонійного азоту та фосфору 

фосфатів в природніх умовах. Показано, що підвищені концентрації амонійного 

азоту викликають адаптивну реакцію молоді риб на гормональному рівні: вміст 

кортизолу, в тканинах карася сріблястого знижувався до 2,0 разів, цей вид був 

найбільш стійким до таких умов. Помірну стійкість встановлено для 

краснопірки, у неї підвищувався вміст кортизолу до 3,7 разів та тироксину на 14–

20%, знижувався вміст трийодтироніну до 74%. Найбільш вразливою до дії 

підвищених концентрацій амонійного азоту виявилася плітка, її гормональний 

статус характеризувався зниженням вмісту кортизолу та збільшенням вмісту 

тиреоїдних гормонів. 

За впливу надмірних концентрацій амонійного азоту активність ЛДГ та 

ГДГ у зябрах та м’язах молоді карася зростала у 1,8–2,3 рази та на 22–73% 

відповідно, активність СДГ, ЛФ збільшувалися лише в зябрах. У краснопірки 

активність ЛДГ та ГДГ зменшувалися до 83% при істотному зростанні 

активності СДГ та ЛФ до декількох разів. У молоді плітки активність ЛДГ, ЛФ, 

ГДГ істотно зменшувалися до 87%, активність СДГ зростала до 2,6 разів. 
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За дії підвищеної концентрації фосфору фосфатів у водоймах найбільш 

стійкою виявилася молодь коропа. Вміст кортизолу, Т3 та Т4 в зябрах зростав у 

2,3, 5,6 та 9,6 разів відповідно порівняно до контролю. Карась характеризувався 

помірною витривалістю до дії цього чинника – вміст кортизолу збільшувався до 

7,7 разів. Найбільш вразливою до дії фосфору фосфатів виявилася молодь плітки, 

у якої відмічено зниження вмісту кортизолу, проте збільшення вмісту тироксину 

та трийодтироніну. 

Активність ЛДГ, СДГ, ЛФ та ГДГ у зябрах коропа збільшувалася; у молоді 

карася істотно зростала активність ЛДГ та СДГ до 4,6 разів, незначно 

підвищувалася активність ЛФ та знижувалася активність ГДГ; а у плітки 

спостерігалось істотне підвищення активності ЛДГ та СДГ до 2,9 разів у зябрах, 

проте зменшувалась активність ЛФ та ГДГ до 88%. 

Показано, що в процесі адаптації до надмірних концентрацій амонійного 

азоту та фосфору фосфатів молодь коропових видів риб використовувала всі 3 

енергетичні субстрати. Першочергово утилізувався глікоген, пізніше чи разом з 

ним ліпіди. В останню чергу, на енергетичне забезпечення адаптивних реакцій 

на забруднення, молодь коропових видів риб використовувала білки. 

На підставі проведених досліджень встановлені летальні концентрації 

амонійного азоту та фосфору фосфатів для коропових видів риб. Їх 

життєстійкість за підвищених концентрацій цих сполук істотно відрізнялась. 

Визначено видоспецифічні фізіолого-біохімічні та адаптивні реакції у відповідь 

на несприятливі чинники молоді коропа, карася, краснопірки, плітки. 

На підставі отриманих результатів можна зазначити, що досліджені деякі 

біохімічні показники, зокрема вміст гормонів та активність ЛДГ та ЛФ,  можна 

використовувати для біомоніторингу та екологічної індикації стану водних 

об’єктів. Це, в свою чергу, розширює та доповнює існуючу інформацію стосовно 

адаптивних реакцій організму коропових видів риб до змін екологічних умов 

середовища існування на морфологічному, гормональному, ферментативному та 

біохімічному рівнях. 
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SUMMARY 

Kofonov K. Morphophysiological status of juvenile cyprinids under the 

influence of increased content of biogenic compounds in water 

Dissertation for the degree of Doctor of Philosophy in specialty 091 "Biology" 

(09 "Biology") - Institute of Hydrobiology of the National Academy of Sciences of 

Ukraine, Kyiv, 2021. 

The work aims to determine the viability, the main regularities of changes in the 

morphophysiological status, and the limits of the adaptive capabilities of juvenile 

cyprinids under the influence of an increased concentration of ammonium nitrogen and 

phosphorus phosphates in water. 

The object of the study is the viability, morphophysiological status, and the 

boundaries of the adaptive capabilities of juvenile common carp (Cyprinus carpio L.), 

crucian carp (Carassius auratus gibelio B.), common roach (Rutilus rutilus L.), and 

common rudd (Scardinius erythrophthalmus L.) under the influence of increased 

nitrogen compounds and phosphorus. 

The paper considers the main regularities of changes in juvenile cyprinids' 

viability, morpho-physiological and biochemical state under the influence of increased 

concentrations of ammonium nitrogen and phosphorus phosphates under experimental 

and natural conditions. Our team identified the most significant and indicative 

morphological, physiological, and biochemical indicators used in modern 

ichthyological and biochemical studies. 

The results of acute and chronic toxicological experiments give us information 

about the survival level and changes in the physiological status of juvenile cyprinid 

fish species. The objects of research were fingerling of crucian carp, common carp, and 

common rudd. Toxicants were ammonium chloride and a mixture of phosphorus salts 

of potassium and sodium in acute experiments and ammonium chloride and potassium 



7 

 

monophosphate in chronic experiments. Therefore, we could consider that ammonium 

chloride exhibits signs of a nerve agent, and orthophosphates have low toxicity and are 

non-direct toxicants. 

Based on the data of acute toxicological studies, we established that juveniles of 

cyprinids, according to the degree of resistance to toxic effects, can be divided as 

follows: goldfish> rudd > carp (ammonium nitrogen) and carp> goldfish (phosphorus 

phosphates). Also, our team were established 96-h lethal concentrations for juvenile 

carp, and crucian carp LC50 is 29.2 and 34.3 mg N/dm3 for ammonium nitrogen, 

respectively, and from 366.3 and 822.6 mg P / dm3 for orthophosphates. On the other 

hand, phosphates showed low toxicity to fish. 

During the chronic experiments, we recorded increased cortisol, thyroxine, and 

triiodothyronine content by 5.4-8.4 times caused by ammonia nitrogen at a 

concentration of up to 15 mg N/dm3 in carp tissues. The hormones level is increasingly 

affected by the chronic effect of ammonium nitrogen at a concentration of up to 15 mg 

N/dm3. In juvenile crucian carp tissues, the cortisol content increased by 1.4 times 

compared to control. In tissues of all three studied fish species, glycolysis increased, 

and in rudd also aerobic respiration. There was also a significant increase in the ALP 

activity - 2.7-9.0 times among young crucian carp; 40-47% in rudd and carp. These 

conditions caused the increased activity of LDH by 92% in crucian carp and 2-4 times 

in rudd, while in carp, it, on the contrary, decreased by 81-83%. 

We observed that the chronic effect of phosphorus phosphates up to 5.0 mg 

P/dm3 at experimental conditions in the juvenile fish decreased the activity of anaerobic 

and aerobic energy supply processes. ALP activity increased in juvenile carp 3.0-3.8 

times, but in tissues of crucian carp and rudd, it slightly decreased. The activity of GDH 

in crucian carp and carp increased 2.0 times, and in rudd, it slightly decreased. 

Our investigations also discovered species-specific changes in the 

morphological status of juvenile crucian carp, rudd and roach in natural reservoirs 

polluted with ammonium nitrogen. Juveniles of crucian carp and rudd had 11.0- and 

3.1-times greater body weight than fish from control reservoirs and greater body 

lengths, heights, and head lengths. Analysis of the morphometric parameters of fish 
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exposed a significant positive correlation between the concentration of ammonium 

nitrogen and individual parameters (postorbital distance, post dorsal distance, and 

length of the caudal) for juvenile crucian carp. Roach turned out to be the most 

vulnerable to the action of ammonium nitrogen. As a result, the common roach temps 

of mass and linear growths decreased compared to other species. 

Under the influence of phosphorus phosphates, we found increasing in body 

mass of common roach juveniles by 2.7 times and rising in the absolute fish length, 

body height and length, head length at range 19-61%. The following result of the 

investigation is a positive correlation between the length of the nose, orbital distance, 

the length of the head, the smallest body height, the lengths of the pectoral and ventral 

fins of the juvenile roach, and the concentration of phosphorus-phosphate in the water 

body. Furthermore, we have not observed any significant differences in morphological 

parameters for juvenile crucian carp and common carp from water bodies with an 

increased concentration of phosphorus phosphates. 

Changes in the content of some GCS and thyroid hormones, the activity of 

enzymes of energy metabolism (LDH and SDH), phosphorus (ALP) and nitrogen 

metabolism (GDH), the content of energy substrates in fish tissues at increased 

concentrations of ammonium nitrogen and phosphorus phosphates in natural 

conditions are considered in detail. Biochemical analyses showed that increased 

concentrations of ammonium nitrogen cause an adaptive response of juvenile fish at 

the hormonal level: the content of cortisol in the tissues of the crucian carp decreased 

up to 2 times, which means that this species was the most resistant to such condition. 

On the other hand, moderate rate resistance of common rudd was found, typified as the 

content of cortisol increased by 3.7 times and thyroxine by 14-20%. However, the 

content of triiodothyronine in common rudd juvenile tissues was reduced to 74%. The 

most resistless to increased concentrations of ammonium nitrogen was the common 

roach. Its hormonal status was characterized by a decrease in cortisol content and an 

increase in the content of thyroid hormones. 

Under the influence of extreme concentrations of ammonium nitrogen, LDH and 

GDH in the gills and muscles of young crucian carp increased by 1.8-2.3 times and by 



9 

 

22-73%, respectively, the activity of SDH and ALP increased only in the gills. In 

common rudd tissues, the activity of LDH and GDH decreased to 83%, with a 

significant elevate in the activity of SDH and ALP up to several times. In juvenile 

roach, LDH, ALP, GDH activity significantly decreased to 87%, the activity of SDH 

increased up to 2.6 times. 

Under the influence of an increased concentration of phosphorus phosphates in 

water bodies, carp juveniles turned out to be the most resistant. The content of cortisol, 

T3 and T4 in the gills of carp increased 2.3, 5.6, and 9.6 times, respectively, compared 

with the control level. Crucian carp are characterized as moderate resistance to this 

factor - the content of cortisol in its tissues increased up to 7.7 times. The weakest to 

the action of phosphorus phosphates was the common roach juveniles. We noticed that 

cortisol content was decreased at common roach tissues. On the other hand, we found 

the increased content of thyroxine and triiodothyronine in common roach tissues. 

The activity of LDH, SDH, ALP and GDH in the gills of carp increased. In the 

tissues of juvenile crucian carp, LDH and SDH activity significantly increased by 4.6 

times, the activity of ALP increased slightly, and the activity of GDH decreased; while 

in the common roach gills, was observed a significant increase at LDH and SDH 

activity up to 2.9 times, but the activity of ALP and GDH decreased to 88%. 

The investigation conducted that young cyprinid species fish used all three 

energy substrates in the process of adaptation to excessive concentrations of 

ammonium nitrogen and phosphorus phosphates. Initially, glycogen is utilized, later or 

simultaneously with its lipids. Last, of all, juveniles of cyprinid fishes used proteins for 

the energy supply of adaptive responses to pollution. 

One of the results of our teamwork was lethal concentrations of ammonium 

nitrogen and phosphorus phosphates for cyprinid fish species. However, their viability 

at elevated concentrations of these compounds differed significantly. Also, we 

discovered species-specific physiological, biochemical and adaptive reactions in 

response to harmful environmental factors in juvenile carp, crucian carp, common rudd 

and roach. 
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Centred on the findings, we could note that some biochemical indicators, such 

as the content of hormones and the activity of LDH and ALP, are potentially helpful 

for biomonitoring and indicate different water bodies' ecological states. Also, the work, 

in turn, expands and supplements the existing information on the adaptive reactions of 

the organism of cyprinids to changes in the ecological conditions of the habitat at the 

morphological, hormonal, enzymatic and biochemical levels. 

Keywords: juvenile cyprinids, biogenic compounds, ammonium nitrogen, 

phosphorus of phosphates, morphophysiological status, hormones, energy-intensive 

compounds, enzyme activity. 
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ВСТУП 

 

Актуальність теми. Значну частку у антропогенному забрудненні 

поверхневих вод становлять біогенні сполуки, такі як йони амонію, нітритів, 

нітратів та ортофосфатів. Надходження до природних водойм цих речовин 

відбувається через індустріальні скиди стічних вод, змиви з аграрних угідь 

мінеральних добрив, скиди комунальних вод, стоки тваринницьких комплексів. 

Окрім цього, азотисті і фосфоровмісні речовини можуть мати природне 

походження, оскільки є кінцевими продуктами розпаду і утилізації органічної 

речовини (деструкція і мінералізація), решток відмерлих організмів [1]. 

Результатом цих процесів є підвищення концентрації біогенів у водному 

середовищі, внаслідок чого відбувається евтрофікація водойм [2]. Окрім 

опосередкованого впливу на біоту, як стимулятори евтрофікації, біогени у 

значних концентраціях здатні негативно впливати на гідробіонтів, в тому числі 

й риб.  

Вибір досліджуваних сполук (амонійний азот та фосфор фосфатів) 

обумовлений їх значною часткою у забрудненні біогенними речовинами водойм, 

а також токсичністю для гідробіонтів, в тому числі й риб. Амонійний азот є 

найбільш відновленою формою азоту і може перебувати в двох формах: у вигляді 

йону амонію NH4
+ або неіонізованій, тобто, молекулярній формі – аміаку NH3. 

Амонійні солі мають помірну токсичність, в той час, як аміак у воді є особливо 

токсичним для організму. Крім того аміак є і кінцевим метаболітом азотистого 

обміну риб [74, 75]. Фосфор фосфатів є біогеном, який впливає на інтенсивність 

розвитку первинної продукції та макрофітів, що становить основу трофічної 

системи водойми. Однак коли надходження сполук фосфору переважає над його 

утилізацією, його концентрації у водоймі можуть досягати надмірних значень і 

негативно позначитися на життєдіяльності риб [8, 15, 23, 24, 25, 26, 32]. 

Вивченню токсичного впливу амонійного азоту на різні систематичні 

групи риб присвячено багато досліджень [53, 81, 82, 83, 84, 85, 86, 87, 88, 89, 90]. 

В більшій мірі вони стосуються родини лососевих [85, 86, 88, 90, 92]. Значно 
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менше досліджено вплив біогенних сполук на риб інших родин, зокрема 

коропових [88, 89]. Відомо, що молодь риб є найбільш вразливою до негативного 

впливу різних чинників, в тому числі й токсичного [53, 94, 95]. Саме вона є 

основою популяцій. Тому проведення досліджень по визначенню ступеня впливу 

біогенних сполук на молодь коропових риб є особливо актуальним та важливим. 

Життєстійкість риб до негативного впливу водного середовища зумовлена 

швидкістю та адекватністю реакції організму та є основою фізіолого-біохімічної 

адаптації. Ці процеси відбуваються за участю гормонального та 

ферментативного регулювання обмінних процесів та потребують достатньої 

кількості енергоємних сполук у тканинах риб. Саме вміст гормонів, активність 

ключових ферментів та вміст глікогену, ліпідів і білку є біомаркерами 

діагностики, як фізіологічного стану організмів, так і якості водного середовища 

в цілому [126, 127, 128, 129, 130, 131, 132, 133, 134, 135]. Зміни біохімічного 

статусу риб знаходять своє відображення у морфо-фізіологічному стані та 

призводять до змін лінійно-масових показників [121, 122, 123, 124, 125]. 

З огляду на це, актуальність проведеної роботи полягає у аналізі змін 

морфо-фізіологічного та біохімічного статусу молоді коропових видів риб за дії 

надмірних концентрацій амонійного азоту та фосфору фосфатів. Закономірності 

цих змін дозволяють охарактеризувати адаптаційні реакції риб у відповідь на 

антропогенне порушення водних екосистем та вчасно реагувати і подолати 

наслідки такого впливу. 

Зв’язок роботи з науковими програмами, планами, темами. 

Дисертаційна робота виконана відповідно до наукових досліджень, які 

проводилися у Інституту гідробіології НАН України в рамках діяльності відділу 

біології відтворення риб за держбюджетними тематикою: «Фізіолого-біохімічні 

та цитогенетичні механізми пристосування риб та безхребетних до 

несприятливих змін екологічних чинників» (№ держреєстрації 0113U001581), 

«Морфо-фізіологічні та біохімічні механізми пристосування риб до умов 

антропогенно-порушених водних екосистем» (№ держреєстрації 0118U003269). 
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Мета і завдання дослідження. Метою роботи є визначення 

життєстійкості, основних закономірностей зміни морфо-фізіологічного статусу 

та межі адаптивних можливостей молоді коропових риб за дії підвищеної 

концентрації азоту і фосфору у воді. 

Для досягнення мети були поставлені наступні завдання: 

• Встановити межі життєстійкості молоді коропових видів риб за 

короткочасної та тривалої дії високих концентрацій амонійного азоту та 

фосфору фосфатів; 

• Визначити летальні концентрації йонів амонію та фосфору фосфатів для 

молоді коропових видів риб за пробіт-аналізом; 

• Визначити морфологічні зміни деяких пластичних та меристичних ознак 

молоді краснопірки, плітки та карася за дії підвищених концентрацій 

біогенних сполук у природніх водоймах; 

• Визначити основні закономірності змін окремих фізіологічних показників 

молоді коропових видів риб із водойм з підвищеною концентрацією 

біогенних сполук; 

• Дослідити короткочасовий та тривалий вплив підвищених концентрацій 

біогенних сполук у воді на характер гуморальної регуляції обмінних 

процесів за вмістом кортизолу, тироксину та трийодтироніну, на перебіг 

біохімічних реакцій риб за активністю ферментів та ступенем накопичення 

білків, ліпідів та глікогену в м’язах і зябрах молоді риб в 

експериментальних умовах; 

• Дослідити вплив забруднення вод біогенними сполуками на характер 

гуморальної та ферментативної регуляції обмінних процесів, на ступінь 

накопичення білків, ліпідів та глікогену в м’язах і зябрах молоді риб із 

природних водойм; 

• Визначити можливість використання морфофізіологічних та біохімічних 

показників молоді коропових риб для оцінки екологічного стану водойм та 

їх біомоніторингу. 
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Об’єкт дослідження – молодь коропа звичайного (Cyprinus carpio L.), 

карася сріблястого (Carassius auratus gibelio B.), плітки звичайної (Rutilus rutilus 

L.) і краснопірки звичайної (Scardinius erythrophthalmus L.). 

Предмет дослідження – основні закономірності змін життєстійкості, 

морфологічних (пластичних та меристичних) ознак, фізіологічного та 

біохімічного статусу молоді коропових риб за дії підвищених концентрацій 

сполук азоту та фосфору 

Методи дослідження – загальноприйняті іхтіологічні, морфометричні, 

фізіологічні, біохімічні та статистичні методи. 

Наукова новизна отриманих результатів полягає в оновленні та 

доповненні наявної інформації щодо життєстійкості молоді коропових видів риб 

за впливу високих концентрацій  амонійного азоту та фосфору фосфатів у умовах 

гострих та хронічних модельних експериментів. На основі цих даних встановлені 

летальні концентрації сполук для молоді карася сріблястого та коропа 

звичайного. У роботі вперше висвітлено видоспецифічні адаптивні реакції 

молоді риб на надмірні концентрації біогенів. Розширено уявлення, що 

гуморальна та ферментативна регуляція метаболізму є важливими для 

адаптивної відповіді організму риб на негативний вплив зовнішнього 

середовища. Вперше показано видоспецифічні фізіолого-біохімічні особливості 

адаптації молоді коропових риб до істотного забруднення амонійним азотом та 

фосфором фосфатів природних водойм. Встановлено, що плітка звичайна є менш 

пластичним видом, у порівнянні до карася, коропа та краснопірки до дії 

підвищених концентрацій амонійного азоту та фосфору фосфатів. Доповнено 

інформацію з приводу фізіолого-біохімічних особливостей адаптивних стратегій 

риб до довгострокового антропогенного забруднення.  

Практичне значення одержаних результатів. Результати досліджень  

свідчать, що темпи лінійного та масового росту молоді риб, їх морфометричні 

характеристики та фізіолого-біохімічні показники можна використовувати для 

характеристики ступеню антропогенного забруднення природних водойм. Дані 

досліджень також будуть корисні в ході оцінки негативного впливу на 
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чисельність та видовий склад іхтіофауни водойм, забруднених амонійним азотом 

та фосфором фосфатів. Вміст гормонів у тканинах, активність ферментів 

енергетичного, фосфорного, азотного обміну та степінь накопичення 

енергоємних речовин можна використовувати при нормуванні скидів стічних 

вод з високим вмістом біогенних сполук для зменшення негативного впливу на 

молодь коропових риб. Біоіндикація та моніторинг екологічного стану водних 

об’єктів включає можливість використання фізіолого-біохімічних показників 

риб. Отримані дані можуть використовуватися при викладанні навчальних 

дисциплін: «Водна токсикологія», «Екологічна фізіологія і біохімія», 

«Експериментальна екологія», «Екологічний моніторинг» у ЗВО для студентів 

природничих спеціальностей. 

Особистий внесок здобувача. Автором дисертації особисто розроблено 

програму та методологію досліджень, опрацьовано літературні джерела з питань 

обраної проблеми, виконано експериментальні роботи. Друковані праці 

підготовлено безпосередньо автором, при спільному виконанні експериментів зі 

співробітниками відділу біології відтворення риб Інституту гідробіології НАН 

України. Співвиконавці вказані як співавтори відповідних публікацій. Автором 

виконано самостійний аналіз та узагальнення первинного матеріалу, 

сформульовано основні положення та висновки роботи, а аналіз окремих 

положень та складання плану викладу матеріалу в дисертації виконано спільно з 

науковим керівником. 

Апробація результатів роботи. Матеріали наукової роботи у вигляді 

доповідей були представлені на 6 конференціях: Всеукраїнській науково-

практичній конференції з міжнародною участю «Біологічні дослідження – 2017» 

(Житомир, 2017); ІV науково-практичній конференції для молодих вчених, 

присвяченій 100-річчю Національної академії наук України «Сучасна 

гідроекологія: місце наукових досліджень у вирішенні актуальних проблем» 

(Київ, 2017), V науково-практичній конференції для молодих вчених «Сучасна 

гідроекологія: місце наукових досліджень у вирішенні актуальних проблем» 

(Київ, 2018); VIII з’їзді Гідроекологічного товариства України, присвяченого 
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110-річчю заснування Дніпровської гідробіологічної станції «Перспективи 

гідроекологічних досліджень в контексті  проблем довкілля та соціальних 

викликів» (Київ, 2019); збірнику наукових праць «Водні і наземні екосистеми та 

збереження їх біорізноманіття – 2020» (Житомир, 2020); збірнику наукових 

праць «Моніторинг та охорона біорізноманіття в Україні. Прикладні аспекти 

моніторингу та охорони біорізноманіття.» (Київ, 2020). 

Публікації. За результатами досліджень опубліковано 9 – наукових праць, 

з яких 4 – у фахових виданнях, в тому числі дві що індексується у Scopus та Web 

of Science; 5 – у матеріалах і тезах конференцій та інших наукових заходів.  

Структура та обсяг роботи. Дисертаційну робота викладена на 231 

сторінках друкованого тексту. Вона складається із анотації, вступу, огляду 

фахової літератури, опису матеріалів та методів досліджень, 4 розділи власних 

досліджень з узагальненням одержаних результатів, висновків і списку 

використаної фахової літератури. Текст ілюстровано 158 рисунками і 2 

таблицями. Список використаної фахової літератури містить 280 джерел із них 

211 латиницею.
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РОЗДІЛ 1 

НЕОРГАНІЧНИЙ АЗОТ ТА ФОСФОР У ВОДНОМУ СЕРЕДОВИЩІ 

ТА ЇХ ВПЛИВ НА ЖИТТЄДІЯЛЬНІСТЬ РИБ 

 

1.1. Основні шляхи надходження біогенних сполук до природних водойм 

 

Забруднення масивів поверхневих вод найбільш поширеними біогенними 

сполуками, такими як амоній, нітрити, нітрати та фосфати відбувається в через 

надходження цих речовин як неорганічного походження, наприклад, через 

індустріальні скиди стічних вод, змиви з аграрних угідь мінеральних добрив, так 

й органічного походження (скиди комунальних вод, стоки тваринницьких 

комплексів – птахофабрик і ферм). Також азотисті і фосфоровмісні елементи 

можуть утворюватися і внаслідок природніх процесів розпаду та утилізації 

органічної речовини (деструкція і мінералізація), відмерлих організмів тощо [1]. 

Внаслідок такого підвищення концентрації біогенів у водному середовищі 

виникає евтрофікація автохтонного (внутрішнього) походження і носить назву 

аутогенна евтрофікація [2].  

Інтенсифікація сільського господарства та розвиток аквакультури, ріст 

населення, розвиток і розширення міст та інших джерел забруднення біогенними 

сполуками органічної та мінеральної природи, все це доводить, що дана 

проблема займає високі позиції в рейтингу токсичних забруднювачів водних 

екосистем у глобальному масштабі. В окремих джерелах наведені дані свідчать, 

що загальна кількість біогенів, що надходить до річок з поверхневим стоком, 

дорівнює загальній кількості забруднень, які вносяться міськими та 

індустріальними стічними водами сумарно, а забруднення водойм азотними та 

фосфорними неорганічними речовинами за рахунок змивів з аграрних площ у 4 

рази перевищує таке ж від побутових стоків [3, 4]. 

За даними Мінекобезпеки України за 1993 р. тільки в басейні р. Дніпро 

було використано 2,06 млн. т добрив, з них 1,41 млн. т азотних і 653 тис. т 

фосфорних, і ці показники зростають паралельно з розвитком аграрного сектору 
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економіки [5]. А відповідно до екопаспорту м. Києва за 2018 р. до водних систем 

міста надійшло близько 2,027 тис. т амонійного азоту, 0,478 тис. т, 10,35 тис. т 

нітратів та 0,1178 тис. т фосфатів [6].  

Проаналізувавши дані щодо пропускної спроможності ґрунтів, 

використання площ, зайнятих під сільське господарство з 1 га орних земель 

потрапляє в середньому 3,56 кг/га азоту та 0,12 кг/га фосфору [7].  

Одними з найпоширеніших методів інтенсифікації ставового рибництва є 

внесення органічних і мінеральних добрив. Останні вносяться для підвищення 

продукції фітопланктону, а внесення перегною, прілого листя, рослинних 

«віників» у прибережній зоні ставів, що сприяє розвитку природної кормової 

бази – зоопланктону. Мінеральні азотні і фосфорні добрива привносять у вигляді 

амонійної селітри, амонію сульфату, амонійної води, суперфосфату звичайного, 

збагаченого та подвійного [8]. 

За інтенсивного ведення аквакультури значне місце в ній відіграє годівля 

об’єктів культивування високоякісними кормами, які містять у своєму складі від 

12 до 50% білків залежно від вирощуваного виду риби. Щодо забруднення 

біогенними сполуками за рахунок аквакультури, то ряд досліджень показав, що, 

наприклад, за садкового вирощування на 10 тис т продукції припадає 1325 т азоту 

та 250 т фосфору, що виділяється з метаболітами риб та залишками корму[9]. 

Риба в процесі обміну речовин виділяє такі азотисті сполуки, як аміак, сечовина, 

триметиламін, креатин і креатинін, а отже скиди з рибних ферм містять значну 

кількість цих метаболітів. Саме вони слугують джерелом небажаного 

аллохтонного аміаку [10, 11, 12, 13]. 

Слід відмітити, що процеси надходження і накопичення азотних і 

фосфорних речовин у штучних і природних водоймах суттєво відрізняються. 

Аутогенним джерелом надходження аміаку в водоймі є білкові компоненти 

органічної речовини. Вони утворюються шляхом розщеплення відмерлих рослин 

та тварин до детриту, що входить до складу зависей, комплексних сполук товщі 

води та донних відкладів. Подальша амоніфікація у водоймах відбувається за 

участі бактерій. Також цей метаболіт азотистого обміну виділяється низкою 
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родів прісноводних та морських бактерій (Hyphomicrobium, Paracoccus, 

Pseudomonas, Thiobacillus, Bradyrhizobium, Blastobacter, Comamonas, Klebsiella, 

Rhodococcus, Citrobacter diversus, Mesorhizobiu, Marinobacter, Halomonas), з 

нітритів та нітратів шляхом денітрифікації [14, 15, 16]. 

Вміст іонів амонію в природних водах варіює в широких межах – від 10 до 

200 мкг/дм3 у перерахунку на азот [17]. 

Стік та змив з удобрюваних сільськогосподарських угідь та ставків, а 

також окиснення аміаку чи амонію до NO2 чи NO3, ось основні шляхи 

надходження нітритів та нітратів до масивів поверхневих вод та 

рибогосподарських водойм. 

Також вони разом з діоксидом сірки (SO2) є основними іонами-

підкислювачами водойм, адже після викиду цих речовин в газоподібному стані 

у атмосферу, вони через низку реакцій можуть перетворюватися на сірчану 

(H2SO4) та нітратну кислоти (HNO3), які з атмосферними опадами чи пилом 

потрапляють у водойми. Завдяки скороченню викидів діоксиду сірки та 

зниження атмосферного осадження H2SO4, HNO3 відіграє все більшу роль у 

підкисленні прісноводних екосистем. Також в процесах нітрифікації амонію в 

водоймах виділяються гідроген-йони, що знижують водневий показник pH в 

кислу сторону, підкислюючи воду. Закислення водойм має значні негативні 

наслідки для водних екосистем зокрема зменшення первинної та вторинної 

продукції, і скорочення біорізноманіття безхребетних і риб [18]. 

Нітрити (солі і аніони азотної кислоти) – проміжні продукти біохімічного 

окислення аміаку та інших азотовмісних органічних речовин у природному циклі 

азоту. Однак їх присутність у водному середовищі може становити небезпеку 

через їхню токсичність для гідробіонтів і зокрема риб. Вони можуть надходити 

зі зливами вод рибогосподарських установок замкнутого постачання, і різних 

безкисневих умовах або стоках металургії, паперової та лако-фарбної 

промисловості [19,20]. Також нітрити можуть потрапляти у водойми разом зі 

скидами вод з аквакультурних ферм, де вони накопичуються внаслідок 

надмірного внесення і неповного розпаду кормів з високим вмістом білку. 
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Надходження до масивів поверхневих вод азотовмісних сполук може: 1) 

активізувати надмірний розвиток автотрофних організмів, тобто первинних 

продуцентів, і як наслідок розвитку евтрофікаційних процесів; 2) змінювати 

концентрацію водневих йонів – рН водного середовища; 3) значно знижувати 

життєздатність гідробіонтів, завдяки своїй токсичності [18]. Саме ці основні 

особливості азотистих сполук, підкреслюють їх подвійну природу як біогенів, 

що стимулюють нарощування чисельності і біомаси первинних продуцентів 

(наприклад, ціанобактерій, динофітових та діатомових водоростей) і відповідно 

загальну біопродутивність водойми, так і токсиканти загального спектру дії, які 

згубно діють на гідробіонтів.  

 

 1.2. Роль біогенних сполук у організмі, їх вплив на життєдіяльність риб і 

наслідки надходження до водойм. 

 

Надмірна кількість азотних сполук у воді значно впливає на фізіологічний 

стан водних організмів. В той же час присутність у водоймі значних 

концентрацій амонію, нітритів та нітратів є чинником, що обмежує 

біопродукційні та функціональні можливості водних екосистем. Заважаючи на 

це вивчення закономірностей змін фізіолого-біологічних механізмів адаптації та 

зміни морфологічних показників в умовах забруднення токсикантами є основою 

для дослідження цих процесів та можливості подальшої розробки заходів та 

способів підвищення стійкості організмів до несприятливих умов середовища 

існування [18]. 

Динамічна рівновага між надходженням аміаку з навколишнього 

середовища, його синтезом та в організмі риб та виділенням як метаболіту може 

коливатися в залежності від багатьох зовнішніх та внутрішніх чинників [21, 22]. 

Основна причина порушення гомеостазу аміаку в організмі риб – надмірне 

надходження сполук амонійного азоту у водойми і відповідно його висока 

концентрація у водному середовищі. 
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Антропогенні зміни, такі як розвиток міст, інтенсифікація сільського 

господарства та промисловості, посилили процеси надходження поживних 

речовин, в тому числі і фосфору, що призвело до негативних наслідків для 

водних об'єктів [23, 24, 25, 26]. 

«Цвітіння» водоростей у водоймах є характерною ознакою евтрофікації, 

що свідчить про наявність високих концентрацій фосфору та азоту. «Цвітіння» 

водоростей, вливає на якість води водних систем, створює безкисневі зони у 

водоймі [27, 28, 29], що в кінцевому рахунку порушує нормальний стан 

функціонування екосистем. 

Фосфор є життєво важливим біогенним елементом для перетворення 

сонячного світла в доступну до використання енергію (шляхом фотосинтезу), а 

також необхідний для росту та відтворення клітин. У природних умовах у 

водоймах фосфор зазвичай у дефіциті. Фосфор зустрічається в розчиненій 

органічній і неорганічній формах або знаходиться із завислими частками у 

зв'язаній колоїдній формі. Фосфати, що є неорганічною формою фосфору, є 

найкращими підживлювачами для росту рослин, але інші (органічні) форми 

також можуть бути використані, коли фосфати недоступні. Фосфор 

накопичується в мулових відкладах озер. Коли він знаходиться в донному мулі, 

він, як правило, недоступний для використання водоростями; однак різні хімічні 

та біологічні процеси дозволяють вивільнити його у доступну для водних рослин 

водорозчинну форму [23]. 

Як складові практично всіх тканин і рідин організму, фосфати 

засвоюються гідробіонтами та повертаються у воду з продуктами обміну 

речовин й внаслідок деструкції і мінералізації решток відмерлих організмів. 

Вміст фосфору в природніх водоймах значною мірою залежить від його 

надходження із зовні та інтенсивності його використання біотою. Гідробіонти 

засвоюють фосфор водного середовища у формах ортофосфату та фосфорних 

ефірів. Низькомолекулярні фосфорорганічні речовини можуть утилізуватися 

автотрофними організмами тільки після гідролізу ферментами фосфатазами з 
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поверхні клітин. Однак надмірна кількість фосфору, що надходить у водойми 

згубно впливає на її стан, а отже і на життєдіяльність гідробіонтів [15]. 

Наприкінці 60-х років було встановлено, що фосфор, який вноситься до 

масивів поверхневих вод людською діяльністю, є основною причиною 

надмірного росту водоростей, культурної евтрофікації і погіршення якості 

водних екосистем в цілому [23]. 

Не менше 2% фосфорних добрив, які вносяться на сільськогосподарські 

угіддя, надходить у в водойми за рахунок ґрунтових, дощових і талих вод [30]. 

Завдяки циклічному та довготривалому застосуванню фосфорних добрив 

у значних кількостях, їх змив із земельних ділянок з поверхневим стоком зростає 

внаслідок накопичення цього елементу у поверхневому шарі ґрунту і за різними 

даними становить 20–50 кг/га [31]. 

Скид неочищених та недостатньо очищених комунально-побутових і 

промислових стічних вод безпосередньо у водні об’єкти та через системи міської 

каналізації, за даними на 2003 р. на Київщині для перших був у межах 18–36%, а 

для других досягав рівнів 60–91,4%. За перші 60 хв зливи з вулиць площею 

водозбору 5670 га змивається близько 200 кг фосфору, завдяки чому у міських 

стічних дощових водах, його концентрація досягала 1,5 мг P/дм3 [7, 32].  

У континентальних водоймах найбільш лабільною і легкозасвоюваною для 

гідробіонтів формою фосфору є йон ортофосфорної кислоти (PO4
3-). Він легко 

включається в метаболічні цикли гідробіонтів, і зокрема риб [8]. 

Фосфор є важливим елементом для забезпечення метаболічних процесів в 

організмі гідробіонтів, в тому числі й риб. Про це свідчить той факт, що за його 

низьких концентрацій у воді процес фотосинтезу сповільнюється і зупиняється. 

Щонайменше в трьох відомих реакціях фотосинтезу в яких центральна позиція в 

енергозабезпеченні відведена фосфорним сполукам (АТФ і НАДФН). Енергія 

фосфатних зв’язків, що знаходиться в аденозинтрифосфорній кислоті (АТФ), 

запускає наступні реакції синтезу органічних речовин, наприклад утворення 

крохмалю з глюкозо-6-фосфату. Також фосфор міститься у транспортерах 

електронів, які залучені у біологічних реакціях окиснення-відновлення. Отже, 
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очевидно, що він є важливою ланкою внутрішньоклітинного метаболізму і є 

структурним елементом багатьох тканин тіла.  

У тісній взаємодії з кальцієм фосфор потрібний для нормального перебігу 

процесів росту і розвитку риб. Його значну частку прісноводні риби отримують 

з води безпосередньо, за участі залозистого апарату зябер [31]. Проте важливим 

для забезпечення належного функціонування фізіолого-біохімічних процесів є 

не лише його надходження в організм у певній кількості, а й співвідношення 

фосфору з кальцієм. Для прісноводних риб оптимумом співвідношення Ca:P у їх 

кормовому раціоні становить 2:1 [8].  

У кісткових риб значна частка фосфору, що надходить в організм через їжу 

і середовище, використовується при синтезі м’язової та кісткової тканин. В 

останніх він концентрується у вигляді гідроксилапатиту та карбонатапатиту 

кальцію. Щодо вмісту фосфору в м’яких тканинах, то в них він набагато більший 

і прямопропорційно залежить від його концентрації у воді. Так відмічена пряма 

залежність між концентрацією фосфору у воді та в тканині гепатопанкреасу та 

зябрах. У м'язах і печінці коропа і пічкура наявні фосфоровмісні ферменти, що 

мають відношення до гліколізу, глюкозо-6 фосфату і 6-фосфоглюконату. Він 

також міститься в нуклеопротеїдах, фосфоліпідах і фосфогексозах риб [33].  

Таке зростання вмісту пояснюється утилізацією фосфору у метаболічних 

реакціях, наприклад синтезу нуклеїнових кислот та деяких інших сполук. Також 

фосфор є компонентом лужної фосфатази – буферної системи, що бере участь у 

механізмі підтримки кислотно-лужної рівноваги у крові і низці інших 

біологічних рідин організму риб [8]. 

Культурна евтрофікація – надмірний розвиток фітопланктонних організмів 

внаслідок збагачення водойми поживними речовинами, привнесені людською 

діяльністю – є основною проблемою якості поверхневих вод сьогодні. Вона є 

одною з найбільш помітних прикладів людського впливу на біосферу [34, 35, 36], 

що впливає на водні екосистеми від Арктики до Антарктики [37]. Потенційні 

наслідки культурної евтрофікації, викликані надмірним надходженням фосфору 

та азоту до озер, річок, водосховищ: значне збільшення біомаси фітопланктону і 
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макрофітів, тобто, біомаси продуцентів; зміни видового складу угруповань 

макрофітів; значне збільшення біомаси донних і епіфітних водоростей; зміни у 

структурі угруповань водоростей в сторону домінування синьо-зелених, які 

виділяють токсини і не являються кормовим об’єктом; знижується концентрація 

розчиненого у воді кисню; зростає загибель риб, скорочується видове 

різноманіття, знижується рибопродуктивність водойми та біомаса молюсків у 

ньому; зниження прозорості води; неможливість використання водойми як 

джерела чистої питної води [38, 39]. 

 

1.3. Токсична дія біогенних сполук на риб за впливу чинників середовища 

 

Токсична дія амонійного азоту тісно пов’язана з безліччю зовнішніх 

факторів. Основні чинники, такі як підвищення температури води [40,41], 

зростання значень водневого показника (рН) [42], сприяють токсичним 

симптомам, що спостерігаються у риб. Ці зовнішні фактори можуть чинити 

шкідливий вплив на риб самостійно або виступати як синергісти до дії аміаку, 

посилюючи його токсичний вплив. В той же час підвищення вмісту розчинених 

діоксиду вуглецю [43, 44], кисню [45], і бактеріальна конверсія, тобто 

нітрифікація аміаку до нітритів [46] зменшують негативні ефекти амонійного 

азоту на риб, тобто проявляють антагоністичну дію до токсичності 

неіонізованого амонію на риб.  

Окремі дослідження встановили, що отруйна дія аміаку має залежність від 

температури, вмісту кисню та pH [47].  

Аміак більш токсичний для водних організмів за підвищених температур і 

значеннях рН. Частка неіонізованого аміаку і його токсичність для риб зростає 

паралельно з ростом рН [48]. Співвідношення NH3 до NH4 10-кратно зростає з 

підвищення рН на 1 і приблизно вдвічі на кожні 10 ºC підвищення температури 

у діапазоні від 0–30 °C. Токсичність аміаку також пов'язана з іонною силою або 

солоністю води. Кілька досліджень показали, що підвищення твердості води 
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знижує токсичність аміаку. Загалом, морські види риб більш чутливі до 

токсичної дії аміаку, ніж прісноводні види [49]. 

Хлорид натрію (NaCl) і хлорид кальцію (CaCl2) виступають як антагоністи 

проти токсичного впливу аміаку і нітритів на кларієвих сомів. 

При цьому останній проявив кращу хімічну протидію щодо зниження 

токсичності аміаку на організм риб. Вірогідно це пояснюється тим, що 

підвищений вміст кальцію в середовищі збільшує толерантність риб до аміаку, 

ймовірно, шляхом зниження проникності токсиканту через зяброві мембрани.  

Іони кальцію (й інші катіони) мають здатність до зниження гідратації 

полярних органічних молекул шляхом зменшення сил відштовхування між 

фіксованими аніонами, що дозволяє більш щільно упакувати органічні 

молекули. Ця іонна властивість особливо важлива в мембранних структурах. 

Двовалентні іони, такі як кальцій, є особливо ефективними в цьому відношенні, 

оскільки вони можуть зв'язуватися з двома молекулами відразу, тим самим 

додатково стабілізуючи структуру.  

Показано також, що кальцій збільшує надходження натрію в організм риб, 

стимулюючи ріст активності зябрового калій-натрієвого насосу (Na+ K+-

аденозинтрифосфатази) [50]. 

Підвищений приплив натрію внаслідок підвищених рівнів кальцію може 

сприяти зменшенню виснаження натрію в плазмі, тим самим підвищуючи 

толерантність риб до аміаку [51]. 

У дослідах Д. Герберт і Д. Шурбен [52], С. Р. Хазел [53], Дж. P. Алабастер 

[54], а пізніше Л.А. Сампайо [55] та М.А. Кадім [56] довели, що підвищена 

солоність води знижує токсичність амонійного азоту для риб, оскільки збільшує 

час їх виживання та летальну концентрацію. Експериментально встановлено, що 

для молоді кефалі 24-годинна LC50 аміаку в прісній воді складає 0,78 мг NH3/дм3, 

в той же час 1,03 мг NH3/дм3 у морській 30‰-ній воді, тобто менша на 24% [55], 

а для молоді атлантичного лосося (сьомги) складає 0,15 мг NH3/дм3 та 0,3 мг 

NH3/дм3 і на 50% менша [54].  
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У масивах поверхневих вод амонійний азот представлений у двох формах: 

NH3, неіонізованій чи молекулярній формі – аміаку, і NH4
+ іонізованій – амонію. 

Амонійний іон має меншу біологічну проникність, аніж аміак, і не так 

поглинається зябрами [57, 58]. Однак останній може поглинатися з води рибою, 

переходячи в амоній, який потім і викликає пошкодження клітин [58]. 

Первинною формою амонійного азоту в організмі риб при фізіологічному 

рН (7,0–8,0) є амоній (NH4). Аміак є найбільш отруйною формою у водному 

середовищі, в той час як NH4
+ є токсикантом всередині організму [59, 60, 43]. 

Токсичність амонійного азоту у водному середовищі найчастіше виражається як 

загальний амонійний азот – сума NH3 та NH4
 у воді [49]. 

Значення pH плазми крові риб є середнім значенням між константою 

дисоціації між реакцій гідратації CO2 до HCO3 та NH3 до NH4.  

Виділення зябрами вуглекислого газу підкислює навколо зябровий шар 

води, оскільки в результаті реакції гідратації вивільняються H+-йони. Екскреція 

зябрами аміаку підлужнює рН води, але цей ефект зазвичай непомітний на фоні 

значної екскреції CO2. Утворення підкисленого граничного водного шару в 

результаті виділенню вуглекислого газу буде посилювати перехід аміаку в 

амоній і виводити його з організму. Отже, зниження інтенсивності утворення 

CO2 в організмі риб посилює накопичення аміаку, в той же час прискорення 

темпів генерування та утилізації енергоємних сполук, активація дихання 

окисних процесів, зміщує рівновагу в сторону утворення амонійного йону і 

посилює його перехід з крові до зябер та остаточне виведення за межі організму 

[61,62].  

Підсумовуючи вищесказане, необхідно зазначити, що надходження 

надмірної кількості сполук аллохтонного азоту до масивів поверхневих вод є 

одним з провідних елементів антропогенного забруднення прісноводних і 

морських вод. Вплив азотистих сполук у водному середовищі значно 

відрізняється від його впливу на організм як продукту метаболізму і залежить від 

багатьох чинників. Такий вплив має як прямі результати дії так і віддалені й 

опосередковані, що тісно залежить від низки абіотичних та біотичних факторів 
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середовища. Перш за все, сполуки неорганічного азоту впливають на 

продуцентів – фітопланктон та макрофіти, редуцентів – бактеріопланктон. Саме 

вони забезпечують динамічну рівновагу газового та хімічного режиму водойми 

та є основою її трофічної сітки. А отже зміни морфологічних та фізіологічних 

показників (темпів росту, морфологічних індексів та біохімічних параметрів і 

виживаність риб) знаходяться в залежності від умов надходження азотних 

сполук. Низка досліджень демонструє, що прямий вплив азотних сполук часто 

менший, аніж опосередкований. Таким чином мінералізація (іонний склад) води, 

а саме присутність хлоридів [63] чи бромідів значно протидіє шкідливому впливу 

сполук азоту. Показано, що броміди мають більший вплив на токсичність 

азотовмісних сполук, ніж хлориди, однак, оскільки броміди зазвичай не присутні 

в прісних водах, ці дослідження мали виключно науковий інтерес [64,65]. Також 

було встановлення роль бікарбонатів у впливі на токсичність аллохтонного 

азоту. Бікарбонати пригнічують поглинання хлоридів з води і мають вплив на 

адсорбцію сполук азоту. Існують деякі докази того, що іони кальцію (Ca2+) 

можуть збільшувати інгібуючу дію хлориду на токсичність нітритів через їх дію 

на зяброву мембрану. Також показано, інгібуюча щодо токсичності азотних 

сполук роль сульфатів та фосфатів [66, 67]. Окрім вмісту аніонів та катіонів 

значний вплив становить і температура води – при низьких значеннях 

токсичність аміаку та нітритів зростає. Така тенденція пов’язана зі зниженням 

швидкості нітрифікації бактеріями та мікро- та макрофлорою амонійного азоту 

до нітритів та нітратів в зимні періоди за низьких температур водного 

середовища. Також токсичність амонію вища, чим нижчий вміст кисню. 

В той же час на відміну від амонійного азоту, зміна токсичності 

неорганічних сполук фосфору, що представлені в основному ортофосфатом у 

літературі висвітлені недостатньо добре. Це вірогідніше всього завдяки тому, що 

у зв’язці N:P останній завжди у нестачі в будь-яких екосистемах. Саме фосфор є 

чинником, що лімітує розвиток первинної продукції масивів поверхневих вод, 

що є основою трофічних ланок будь-яких водойм [68]. 
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В літературі наведені дані, щодо взаємозв’язку між вмістом вуглекислого 

газу, рівнем pH, наявністю іонів кальцію у масивах поверхневих вод і 

концентрацією фосфору. Так, розчинність фосфору у водоймах деяким чином 

зменшується за рахунок зміни концентрації CO2. Щодо інших параметрів, то 

більш ефективно вдалося осадити Р з поверхневих вод за допомогою 

концентрацій Ca > 100 мг/дм3 за рН 8. Ці дані демонструють, що зростання 

концентрацій Ca і рівнів рН внаслідок фотосинтетичної активності водоростей 

та макрофітів допомагає ефективно знижувати частку розчинного фосфору у 

системі. Такі умови можуть сприяти утворенню більш стабільної мінеральної 

форми кальцій фосфату (Ca3(PO4)2), який не є легко розчинним (а отже є 

недоступним), незважаючи на щонічне зниження pH. Також наявність іонів Mg 

сприяє утворенню іншої менш розчинної форми фосфату як вайтлокіт 

(Ca9Mg(HPO4)(PO4)) [69]. 

Досліджено вплив солоності на виживаність солонуватоводної Tilapia 

guineensis при гострій токсичній дії неорганічних азотно-фосфорно-калійних 

(N:P:K) (15:15:15) добрив. Встановлено, що токсичність NPK-добрив значно 

зростає зі збільшенням рівня солоності від 0,05‰ до 32,4‰. Значення 96 год LC50 

при солоності 32,4‰ склало 0,11 мг/дм3 і виявилася значно вище, ніж 

токсичність за інших рівнів солоності оцінюваних середовищ [70]. 

В подібних експериментах з вивчення гострої токсичності дії добрив на 

Clarias gariepinus (Teugals) показали, що 96-годинний LC50 для N:P:K та 

Na3PO4·12H2О склав 83,6 мг/ дм3 та 748,2 мг/ дм3 відповідно. Це підтверджує 

факт підвищення токсичності фосфоровмісних неорганічних добрив при 

зростанні солоності води [71, 72].  

В той же час інші досліди за солоності 25‰ на молоді калкана великого 

(Psetta maxima) не виявили жодних негативних проявів на життєстійкість особин 

за концентрацій від 26,2 до 81,8 мг/ дм3 ортофосфату у воді [73]. 

 

1.4. Токсичність амонійного азоту для риб та його летальні концентрації 

 



36 

 

Амонійний азот є найбільш відновленою формою азоту і складі 

біологічних рідин чи у зовнішньому середовищі може перебувати в двох формах: 

у вигляді йону амонію NH4
+ або неіонізованій, тобто молекулярній формі аміаку 

NH3. Перший не має сильної здатності до проникнення через клітинні бар’єри, 

однак може депонуватися на мембранах. На відміну від амонію, аміак легко 

проникає через клітинні мембрани [1], а отже він і становить найбільшу токсичну 

небезпеку. Амонійні солі мають помірну токсичність і їх надмірна кількість 

впливає на екосистему водойми, оскільки вони мають біогенні властивості. Ці 

речовини досить інтенсивно утилізуються водною біотою: фіто- та 

бактеріопланктоном, макрофітами тощо. Навіть найменші концентрації аміаку у 

воді токсично діють на організм. Окрім властивостей токсиканту він є і кінцевим 

метаболітом азотистого обміну і інтермедіатором обміну речовин у риб [74, 75].  

Аміак є як субстратом, так і кінцевим продуктом білкового обміну, його 

поглинання або продукування залежить від харчування і метаболічних 

особливостей риби. Зазвичай білковий азот кісткових риб надходить в достатній 

кількості з їжею. У кісткових риб основними азотистими залишками є аміак (у 

декількох видів – сечовина), більшість з них є амоніотелічними, а аміак є 

кінцевим продуктом катаболізму амінокислот, пуринів і піримідинів [76, 77]. 

Двома основними кінцевими продуктами метаболізму є CO2 і NH3, 

причому доля продукування аміаку становить близько 10-33% від продукування 

вуглекислого газу. Основним внутрішнім джерелом аміаку в рибі є катаболізм 

білків. 

Аміак головним чином утворюється в печінці риб [78], але інші тканини й 

органи також здатні до його продукування [79]. Аміак утворюється в результаті 

трансамінування амінокислот з наступним дезамінування глутамату та / або 

дезамінування аденилатів в м'язах риб під час значної рухової активності. 

Більшість гідробіонтів підтримують низькі рівні вмісту аміаку в організмі 

шляхом безпосереднього виведення його надлишків. Збільшення продукування 

призводить до посилення накопичення аміаку в організмі, що призводить до 

підвищення екскреції. Однак цей процес відбувається із незначною затримкою. 
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Екскреція аміаку збільшується у риб після харчування, що відображає 

збільшення продукування, пов'язане з розпадом спожитого білка, але 

залишається низьким під час голодування [80]. 

Зважаючи на роль аміаку як проміжного продукту азотного обміну і його 

токсичність у високих концентраціях, очевидно, що у риб в процесі історичного 

розвитку виробилися ефективні механізми захисту та внутрішньоклітинні 

адаптаційні системи регуляції метаболізму. Неіонізована форма аміаку дуже 

отруйна для багатьох гідробіонтів (від 0,2 мл/дм3), оскільки в цьому випадку він 

виступає як токсикант хімічної природи [81, 82]. 

Низка досліджень показала, що різниця в реакції риб на дію іонів амонію 

вірогідно пов’язана з видовою специфічністю [83]. Так, лососеві виявляють 

меншу стійкість до дії амонійного азоту, ніж інші види кісткових риб. Відмічено, 

що риби морських вод проявляють більшу резистентність до впливу аміаку (96-

год LC50 – 0,09–3,35 мг NH3/дм3), в порівнянні з прісноводними рибами (96-год 

LC50 – 0,068–2,00 мг NH3/дм3) [84]. 

Це підтверджується значним масивом даних, наявним в літературі. Так, для 

лосося Кларка 96-год LC50 дорівнює 0,3–0,33 мг NH3/дм3, атлантичний лосось 

0,39–0,44 мг NH3/дм3 [85], горбуша 0,08–0,1 мг NH3/дм3 [86] 

Для представників прісноводних кісткових риб 96-год медіальна летальна 

концентрація (LC50) була наступною: для лососевих: райдужна форель 0,3–0,5 мг 

NH3/дм3, струмкова форель 0,5–0,7 мг NH3/дм3; для коропових: короп звичайний 

22 мг NH3/дм3 [86], індійський короп 0,036 мг NH3/дм3 [87], індійський великий 

короп 0,0125 мг NH3/дм3 [88], товстоголовий голь’ян 0,75–3,4 мг NH3/дм3, 

червона голь’янка 2,8–3,2 мг NH3/дм3; для сомових: канальний сом 0,5–3,8 мг 

NH3/дм3 [89], південно американський сом 1,9 мг NH3/дм3, плямиста панцирна 

щука 1,8 мг NH3/дм3, міссісіпський панцирник 4,3 мг NH3/дм3; для окуневих: 

малоротий окунь 0,69–1,8 мг NH3/дм3
, великоротий окунь 0,9–1,4 мг NH3/дм3, 

білий морський окунь 0,65 мг NH3/дм3 (24-год LC50) [90]; сонячний окунь 0,55–3 

мг NH3/дм3, гірський сиг 0,14–0,47 мг NH3/дм3[86], кольорового коропозуба 2,1–
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3,51 мг NH3/дм3 [90], гамбузії звичайної 0,003–0,004 мг NH3/дм3 [92] та червоного 

неона 0,36 мг NH3/дм3 [93].  

Молодь риб більш чутлива до дії токсиканту, 96-год LC50 становила для 

молоді: атлантичного лосося 0,08 мг NH3/дм3 [53, 94], лосося Кларка 0,52–0,8 мг 

NH3/дм3 [95], білого морського окуня 1,3 мг NH3/дм3 [96], сома (Lophiosilurus 

alexandri) 0,92 мг NH3/дм3 [97]. 

Окремі джерела вказують на 96-год медіальну летальну концентрацію 

(LC50) амонійного азоту для: окуня річкового – 0,29 мг N/дм3, плітки звичайної – 

0,35 мг N/дм3, краснопірки звичайної – 0,36 мг N/дм3, ляща звичайного – 0,41 мг 

N/дм3, райдужної форелі – 0,41 мг N/дм3 [98]. Для білого амура – 22,3 мг N/дм3, 

білого товстолоба 30,8 мг N/дм3, карася сріблястого 120,3 мг N/дм3 [99]. 

Аміак і його підвищені концентрації у водному середовищі, і його 

накопичення в організмі риб призводять до інтоксикації, яка відповідно виявляє 

прояви негативного впливу – симптоми. Отже основними симптомами отруєння 

риб аміаком є: підвищена збудливість, рухливість, занепокоєність, зростання 

частоти дихальних рухів. Відмічається підняття у верхні шари водойми і 

заковтування повітря з поверхні води, судоми м’язів, тремор плавців. Щодо змін 

фізіологічного стану зовнішні зміни проявлялися у зростанні секреторної 

активності зябер та зовнішніх покривів, крововиливи на зябрах, зміни кольору 

шкіри (потемніння). Також було відмічено впадання рибами в кому і смерть [49, 

87, 94, 100]. Підвищене занепокоєння, зростання активності дихальних рухів, 

конвульсії та загибель риб це прояв безпосереднього впливу аміаку на 

центральну нервову систему [101]. Також вірогідно токсичний вплив аміаку 

пов’язаний з ослабленням енергетичного обміну мозку [60]. 

 

1.5. Токсичність неорганічного фосфору для риб та його летальні 

концентрації 

  

Сполуки фосфору відіграють надзвичайно важливу роль у водних 

екосистемах. В прісноводних масивах поверхневих вод саме фосфор є біогеном, 
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наявність якого впливає на розвиток макрофітів та первинної продукції, що є 

платформою для подальшого розвитку трофічної системи водного об’єкту. 

Однак коли надходження сполук фосфору переважає над його утилізацією його 

концентрації у водоймі може досягати надмірних значень і спричиняти негативні 

наслідки для водної біоти. Це підтверджено в окремих дослідах на 

африканському сомі. Експериментально встановлена 96-годинна LC50 дорівнює 

50–61 мг PO4
3−/дм3 за внесення Na3PO4·12 H2O [72]. 

Проте в більш пізніх дослідженнях проведених на тому ж виді і на 

великому калкані не виявили жодних негативних проявів на життєдіяльність. В 

останньому випадку при концентрації 82 мг PO4
3−/дм3 загибелі особин не 

відбувалося, як і інших негативних зовнішніх проявів. Навпаки було відмічено 

зростання темпів росту, засвоєння кормів та ефективність спожитих кормів на 

ріст. Встановлена оптимальна концентрація ортофосфат-йонів для цього виду – 

27 мг PO4
3−/дм3. Враховуючи наявні дані, автори вважають, що випадки загибелі 

африканського сома від високих концентрацій ортофосфату у воді не є 

результатом токсичного впливу [73]. 

Наведені вище результати були підтверджені більш пізніми 

дослідженнями з встановлення токсичності ортофосфату кальцію (Ca3(PO4)2) та 

гідроортофосфату кальцію (CaHPO₄) на японську медаку (Oryzias latipes). 

Експерименти тривалістю 24-год, 48-год, 96-год зі встановлення LC50 для обох 

сполук показали, що вони викликають загибель об’єктів у концентраціях понад 

100 мг/дм3 [102]. 

 

1.6. Основні шляхи надходження та виведення неорганічного азоту в 

організмі риб 

 

В науковій літературі широко висвітлений факт, що чутливість риб до дії 

токсикантів залежить від ряду факторів: виду, стадії розвитку, віку, генетичної 

структури тощо. Дані експериментів підтверджують, що риби на ранніх стадіях 
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розвитку найбільш чутливі до токсичної дії різноманітних отрут, в тому числі 

сполук фосфору [102]. 

На ранніх стадіях онтогенезу, личинки риб використовують сечовину, як 

інтермедіатор для виведення або накопичення азоту, оскільки в них ще відсутні 

органи для ефективної екскреції метаболітів азотного походження. 

Таким чином, риби на ранніх етапах онтогенезу активно використовують 

уреотелічні механізми знешкодження та виведення азотних метаболітів, а в 

постембріональний період активно використовують хоріон як додатковий 

екскреторний орган. Саме ці системи забезпечують молоді риб вищу, відносно 

наступних стадій розвитку, стійкість до негативного впливу азоту.  

В подальшому, після досягнення певного етапу розвитку у риб активно 

починають використовуватися інші механізми виведення азотистого обміну, 

зокрема зябра і нирки [104, 105, 106]. Окрім вищезгаданих, в літературі наявні 

приклади функціональної ролі в екскреції аміаку іншими органами у риб. У 

амурського в’юна (Misgurnus anguillicaudatus) близько 25% від всього 

метаболічного аміаку в формі газу може виділяти безпосередньо через шкіру, що 

супроводжувалося підвищенням pH поверхневих покривів > 9 [107, 108].  

Екскреція аміаку зябрами можлива за рахунок різниці в 0,32 pH між 

епітеліальним слизом зябер та шаром води, що навколо нього. Ця різниця 

виникає завдяки підкисленню граничному водному шару в результаті виділенню 

вуглекислого газу і посилює перехід аміаку в амоній і виведення його з організму 

[62, 109]. 

Основним шляхом виведення аміаку з організму риб є пасивна дифузія 

через епітелій зябер, проте ряд досліджень вказують на вірогідність існування й 

активного транспортного механізму екскреції [61, 62, 80, 109]. 

У прісноводних риб аміак виділяється через зябровий епітелій за 

допомогою пасивної дифузії NH3. Аміак у кислому граничному шарі води 

переходить в амоній, що створює градієнт парціального тиску у системі кров-

зябра-вода. Дослідження проведені на молоді лосося та статевозрілій райдужній 

форелі виявили, вірогідний активний механізм виведення NH3 з організму – 
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Na+/H+(NH4
+)-обмін в епітелії зябер [109, 110]. Першочергова роль Na+/H+(NH4

+)-

транспортера була спростована [111, 112], однак все ж підвищена концентрація 

іонів Na все ж пов’язана зі зміною фізіологічного стану організму та pH-реакції 

середовища [113, 114, 115, 116]. 

 Результати досліджень показують, що катіони амонію є основними 

кінцевими продуктами метаболізму азоту. Біохімічні дослідження 

демонструють, що в більшості випадків частка аміаку серед азотних метаболітах 

перевищує 50%. Дані, отримані при аналізі кількісного та якісного складу 

метаболітів азоту у молодої райдужної форелі, свідчать, що аміак є основним 

кінцевим продуктом метаболізму азоту в рибі, проте в більшості випадків він 

становить в середньому 53-68% [117] 

 При цьому, згідно з цитованим джерелом, активність орнітинового циклу 

як важливий елемент в процесах детоксикації аміаку, екскреція сечовини 

становить 6-10%. 

Одночасно з цим, значна частка амінокислот як виділених азотних сполук 

– 4-10%, що, ймовірно, виділяє зябровий апарат риб. Також значна кількість 

азоту виводиться у вигляді білків, епітеліального слизу – 3-11%. В той же час 

виділення амінокислот і білків (як продуктів азотного обміну) з організму риби 

через шлунково-кишковий тракт становить незначну частку. 

Підсумовуючи внески різних азотовмісних компонентів у фізіологічні 

механізми виведення продуктів азотного обміну в організмі риб, на нашу думку, 

слід зазначити, що частка таких продуктів катаболізму, як триметиламін, 

триметиламін оксид, сечова кислота, нітрити і нітрати – дещо завищені, в той час 

як частка креатиніну <1,4%. Враховуючи, що 12-20% азотистих речовин, що 

виділяються організмом риби, досі не повністю встановлено [118]. 

 

1.7. Основні шляхи надходження та виведення неорганічного фосфору в 

організмі риб 
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Неорганічний фосфор – надзвичайно важлива сполука для нормального 

перебігу процесів росту і розвитку риб, особливо у його взаємозв’язку з кальцієм. 

Його частка в раціоні на рівні 0,6-0,7% повністю забезпечує його потребу для 

організму риб. Значна частина фосфору надходить до організму риб 

безпосередньо з води через зяброві покриви. В той же час важливим є не лише 

факт надходження необхідної кількості фосфору до організму риби, а і його 

співвідношення з кальцієм. Зокрема для прісноводних риб оптимальним є 

співвідношення кальцію і фосфору у кормових раціонах становить 2:1, в 

морських 1:2. Останній факт пов’язаний з гідрохімією морських вод і полягає у 

необхідності збалансуванні кількості ендогенного кальцію, що потрапляє в 

організм риб при заковтуванні морської води відповідно більшою кількістю 

фосфору [8]. 

В організмі кісткових риб найбільша кількість фосфору утилізується в 

процесах синтезу м’язових та кісткової тканин. Досліди, проведені на сонячному 

окуні (Lepomis macrochirus) показали, що фосфор, поглинутий з води 

використовувався на ваговий ріст, оскільки його кількість в тканинах 

перевищувала його надходження разом з їжею [119]. 

В складі кісткової тканини він перебуває гідроксилапатиту та 

карбонатапатиту кальцію. Важливість фосфору в організмі демонструє 

співвідношення фосфорних і карбонатних сполук кальцію: у риб воно становить 

11:1, в той час як у наземних тварин 7:1. 

Щодо вмісту фосфору у інших тканинах риб, то найбільше його 

знаходиться в складі м’язів, шлунково-кишкового тракту, нервової системи [8]. 

Щодо виведення фосфорних решток, то їх основна маса виділяється з 

організму через нирки і 85-95% цього виділеного фосфору є розчинний молібдат-

реактивний Р [119]. Щодо частки фосфору, що виводиться з екскрементами то 

більше 60% від них доступні для первинних продуцентів та макрофітів [120].  

 

1.8. Морфо-фізіологічні, фізіолого-біохімічні та нейрогуморальні 

механізми протидії впливу неорганічних сполук азоту та фосфору у риб 
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Зміни морфологічних показників є одними з багатьох фенотипічних ознак, 

вивчення яких дозволяє наглядно побачити та дослідити реакції організму на 

стресові фактори навколишнього середовища. 

На сьогодні відповідь організмів на екологічний стрес використовується 

для оцінки стану здоров'я екосистем. Морфологічні зміни поєднують і наглядно 

демонструють численні ефекти одного або декількох стресових факторів на 

водні організми, в тому числі й риб. [121]. 

Найбільш значимі причини змін морфології у риб можна розділити на дві 

основні групи: епігенетичні і генетичні фактори. Серед епігенетичних факторів 

розглядаються такі параметри навколишнього середовища як абіотичні 

(інтенсивність світла, рН, вміст O2, СO2, солоність, температура, швидкість течії, 

вміст іонів аміаку, тощо ); біотичні (кормові потреби, щільність популяції, 

гормональна чи фототермічна стимуляція, паразити, бактеріальні та вірусні 

інфекції, біотоксини водоростей, механічні травми); вплив ксенобіотиків 

(альгіциди, фунгіциди, гербіциди, інсектициди, промислові та комунальні стоки, 

важкі метали, хлорорганічні забруднювачі, пестициди, паливно-змащувальні 

матеріали) [122]. 

Фенотипічна пластичність – це ступінь зміни експресії генотипу у 

відповідь на зміну навколишнього середовища. На морфологічні відмінності між 

популяціями риб впливає комплекс факторів навколишнього середовища, такі як 

температура, солоність, розчинений кисень, вуглекислий газ, глибина водойми і 

швидкість течії. 

 Пластичні і меристичні – два типи морфологічних ознак, які найчастіше 

використовуються для характеристики різноманітних видів риб. Морфометричні 

ознаки – це суцільні характеристики, що описують аспекти форми тіла. 

Меристичні ознаки – це число дискретних, послідовно повторюваних, 

обчислюваних структур організму, які фіксуються в риб на різних етапах 

онтогенезу. 
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В літературі широко представлені дані, щодо морфологічної мінливості 

різних систематичних груп риб в залежності від змін навколишнього 

середовища. Багато випадків адаптивної морфологічної мінливості в межах видів 

були пов'язані із змінами в ефективності харчування на різних кормових об’єктах 

у різних середовищах існування [123, 124, 125 ].  

Подібно до того, як різні риби демонструють мінливі реакції на швидкість 

течії, подібні зміни у морфології спостерігаються під впливом багатьох інших 

факторів навколишнього середовища. Наприклад, на відміну від більшості 

лотичних систем, водосховища мають вертикальні градієнти глибини, що 

впливає на доступність світла, температуру та концентрацію розчиненого кисню 

– абіотичні фактори, які можуть викликати фенотипічні зміни риб. Крім того, 

зміни субстратів у поєднанні зі зменшенням швидкості течії можуть змінювати 

фауну безхребетних у водоймах, змінюючи угруповання видів, доступних для 

риб-планктофагів. Таким чином, різні види, які піддаються одному і тому ж 

набору факторів, можуть відображати як подібні, так і унікальні морфологічні 

зміни завдяки індивідуальним екологічним та еволюційним особливостям [126]. 

 Оскільки вміст токсикантів є фактором навколишнього середовища, він 

вірогідно може впливати на морфометричні показники риб. Так ось під впливом 

пестицидів у пічкура (Gobio gobio) достовірно змінюються 3 з 17 

морфометричних показників. Виявлено, що зі збільшенням токсичності 

зменшується діаметр ока, висота тіла та змінюється положення ока [121].  

Зовнішні прояви негативної дії токсикантів, в тому числі і сполук 

амонійного азоту, зазвичай є другорядними, оскільки основні зміни у відповідь 

на токсичність середовища, відбуваються всередині організму риб і полягають у 

зміні характеру накопичення енергоємних сполук, зміною активності 

гуморальних і ферментних систем тощо. За нормальних умов середовища у 

тканинах риб підтримується баланс між накопиченими білками, ліпідами та 

глікогеном. При цьому, якщо організм знаходиться в нормальному 

фізіологічному стані відбувається ріст риб, переважно за рахунок нарощування 

білкової маси і відповідно зростання загальної маси тіла [126].  
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Встановлено, що на ріст і основні запаси енергії (глікоген, ліпіди, білок) 

риб може впливати широкий спектр забруднюючих речовин. Запаси глікогену є 

найбільш доступним джерелом енергії і, як правило, використовується 

організмом раніше і швидше, ніж ліпіди або білки [127]. Швидке зниження 

запасів глікогену в організмі риб часто спостерігається внаслідок підвищених 

енергетичних потреб у відповідь на несприятливі чинники середовища [129]. 

Досліджено, що глікоген забезпечує організм необхідною енергією за низьких 

концентрацій кисню в зимовий період, а при токсичному навантаженні на 

організм забезпечує енергетичну підтримку коректної і оперативної 

фізіологічної реакції на стрес [130, 131, 132].  

Вміст глікогену в органах і тканинах риб є важливим маркерним 

показником, що вказує на токсичність водного середовища. Таким самим 

важливим показником є і вміст глюкози в плазмі крові. При недостатньому вмісті 

кисню у водному середовищі активується глікогеноліз – процес розщеплення і 

перетворення глікогену до глюкози, яка в подальшому використовується в 

процесах клітинного дихання і є джерелом енергії для органів і тканин в умовах 

гіпоксії. При настанні гіпоксичних умов зростає вміст глюкози в результаті 

залучення та надходження глікогену, що депонований в печінці та м’язах, до 

кров’яного русла [132, 133]. 

Ріст вмісту глюкози в плазмі крові та паралельне зниження вмісту 

глікогену в печінці і м’язах спостерігався в дослідах з мозамбікською тіляпією 

(Oreochromis mossambicus) та мішкозябровим сомом (Heteropneustes fossilis) за 

впливу сполук неорганічного азоту [134, 135]. 

При активізації обміну речовин для подолання негативного впливу 

факторів середовища, наприклад токсичності підвищених концентрацій 

амонійного азоту чи фосфору у воді, в тілі риби починають залучатися і 

енергетичні сполуки у вигляді ліпідів. Вони використовуються для поповнення 

тривалих енергозатрат. У риб, які перебувають під впливом негативних чинників 

середовища, відмічено порушення ліпідного та вуглеводневого обміну, що 

відображається на тлі нормального перебігу процесів життєдіяльності [136, 137]. 
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Поруч з цим порушення у співвідношенні накопичених білків і ліпідів в 

організмі риб свідчить про порушення фізіологічної норми перебігу 

метаболічних процесів, що в свою чергу вказує на напруженість екологічних 

умов, наприклад забруднення водойми [138, 139, 140]. За тривалого впливу 

токсиканту на організм можливе помітне використання білків для енергетичного 

забезпечення процесів протидії [141]. Показано, що під дією отруйних речовин 

вміст білків і ліпідів в м’язах і печінці риб мали тенденцію до зниження, оскільки 

вірогідно використовувалися в процесах глюконеогенезу [142, 143]. Отже, за 

настання екстремальних умов викликаних зміною факторів середовища, риби 

використовують протеїни як альтернативне джерело енергії для підтримки 

гомеостазу.  

Відомо, що використання білків та амінокислот як енергетичних 

субстратів є важливим адаптивним механізмом риб. Це пристосування пов’язане 

з можливістю безкисневого окиснення протеїнів в умовах кисневого 

голодування та низької інтенсивності аеробного окиснення ліпідів та глікогену 

[144, 145, 146, 147, 148, 149, 150]. 

Процеси детоксикації отруйних речовин в організмі у водних тварин 

вимагають значних енергетичних затрат, що обумовлює наявність у них 

універсальних систем метаболічної адаптації до токсичних речовин, які не 

залежать від природи токсиканта. Важливою складовою захисту організму 

гідробіонтів за інтоксикації є ферментні системи, безпосередньо не пов'язані з 

детоксикацією, що беруть участь в регуляції обміну, і активації специфічних 

відповідей організму на дію токсиканту [151].  

Активність ферментів енергетичного обміну достовірно характеризує 

процеси аеробного та анаеробного синтезу енергії в формі АТФ та утилізацією 

енергетичних субстратів для забезпечення всіх обмінних процесів організму. 

Різноманітні сполуки прямо чи опосередковано впливають на ферменти та їх 

субстрати, тим самим змінюючи активність та направленість ферментативних 

систем. Ці зміни у результаті дії токсичних сполук, в свою чергу, свідчать про їх 

тісний зв’язок та важливе значення у реалізації адаптивних реакцій риб [152].  
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У риб одним з показників, що характеризує протікання енергетичних 

процесів пристосування до умов навколишнього середовища, є зміни активності 

лактатдегідрогенази (ЛДГ).  

Лактатдегідрогеназа являє собою анаеробний фермент, який бере участь у 

перетворенні пірувату в лактат у гліколітичному шляху генерування енергії. 

Підвищений рівень лактатдегідрогенази може бути обумовлений 

альтернативним анаеробним гликолітичним шляхом у перетворенні лактату в 

піруват для продукування глюкози, яка є основним джерелом енергії при стресі, 

індукованому токсикантами [153]. 

Цей показник застосовують для системи біохімічного тестування та 

біоіндикації водних екосистем. Зміни активності ЛДГ в різних тканинах риб 

свідчать про гіпоксію, наявність стресових ситуацій або токсичних навантажень, 

про зміну солоності та мінералізації води. Зміни активності ЛДГ в м’язах 

залежить також від темпів росту риб. Тому цей показник широко 

використовують при оцінці екологічної ситуації водойм та фізіологічного стану 

риб [154]. 

Сукцинатдегідрогеназа (СДГ) є одним з важливих ключових ферментів і 

має важливу функцію в енергетичному обміні. СДГ – фермент циклу Кребса, 

який каталізує оборотне окислення сукцинату до фумарату і служить зв'язком 

між електронною транспортною системою і окисним фосфорилюванням. 

Отже, активність СДГ може бути використана як індикаторний показник, 

щоб відобразити швидкість функціонування циклу трикарбонових кислот за 

токсичного стресу в організмів риби [155].  

Фосфатази є гідролітичними ферментами, вивільняють ортофосфат 

(дефосфорилюють) з багатьох типових фосфорвмісних молекул, наприклад, 

нуклеотидів, білків і алкалоїдів тощо. Активність фосфатаз сильно залежить від 

оптимального рН середовища, для ферменту лужна фосфатаза оптимальна 

рН≥8.0. Лужна фосфатаза є власним ферментом плазматичної мембрани і 

зустрічається практично у всіх типах тваринних клітин. Фермент є 

металовмісним ензимом, що бере участь у різних метаболічних процесах – 
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проникність, ріст і диференціювання клітин, синтез білків, поглинання і 

транспортування поживних речовин і дозрівання гонад. Будь-яка зміна 

активності лужної фосфатази може впливати на метаболізм риби. У 

рибогосподарській сфері зміни активності лужної фосфатази вказували на 

показники росту, наявність хвороб і нерест риби. В екотоксикології даний 

фермент також використовується як біомаркер отруєння важкими металами 

через його чутливість до такого типу забруднення [156]. 

Глутаматдегідрогеназа – це фермент амінокислотного(білкового) обміну, 

розташований в матриксі мітохондрій. Його основною метаболічною роллю є 

відщеплення (окиснюване дезамінування) аміногрупи глутамату, в результаті 

чого утворюється α-кетоглутарат і виділяється аміак. Однак якщо аміак з 

організму не виведений, і існує необхідність зменшення його кількості та/або 

збільшення кількості енергетичних субстратів, глутуматдегідрогеназа може 

діяти в зворотньому напрямі. Це проявляється у відновленні аміаку (амінуванні) 

та α-кетоглутарату до глутамату за присутності НАДH [157]. 

У гідробіонтів, зокрема в молоді риб, першочергово регуляція процесів 

обміну речовин здійснюється за рахунок ендокринної системи організму, і тим 

самим, зумовлює своєчасність та адекватність адаптивної відповіді. Процес 

адаптації риб до змін чинників середовища нерозривно зв’язаний з 

нейрогуморальною регуляцією перебігу метаболічних процесів в організмі. В 

рамках такої регуляції, в організмі спостерігається підвищення біосинтетичних 

процесів, зокрема збільшення процесів продукування гормонів стресу, головним 

чином, кортизолу, що має найактивніший вплив на процеси енергозабезпечення 

органів і тканин організму, які вражені внаслідок негативної дії зовнішніх 

факторів. А отже така дія чинників зумовлює зміну вмісту гормонів в організмі 

молоді риб [158, 159]. 

Найбільш вивченим гормоном у багатьох видів риб є кортизол [160]. Його 

вміст (переважно в плазмі крові) широко використовують для оцінки 

фізіологічного стану риб, в тому числі і їх молоді, та як маркерний показник при 

біоіндикації у водних екосистемах [161, 162]. Основні функції кортизолу в 
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організмі – це його безпосередній вплив на імунологічну функцію організму, 

інтенсивність обміну речовин та осморегуляційні процеси. Основні органи, на 

які цей гормон діє в організмі риб це зябра, кишковий тракт та печінка, адже саме 

в них реалізуються основні адаптивні функції – осморегуляція, детоксикація та 

екскреція газоподібних метаболітів, зокрема аміаку, а також підтримка 

енергетичного балансу організму. Кортизол прямо та опосередковано через 

низку нейро-гуморальних механізмів впливає на ряд процесів організму, зокрема 

на мобілізацію вуглеводневих та ліпідних сполук (глюкоза, ліпіди та жирні 

кислоти) для енергетичної підтримки організму за умов стресу з боку чинників 

навколишнього середовища[163, 164, 165, 166]. Кортизол впливає на проміжні 

ланки адаптивних реакцій на стрес [167, 168, 169, 170,171, 172, 173, 174, 175, 

176].  

В літературі наявні дані, що вірогідно вказують на участь кортизолу в 

процесах адаптації риб до надмірних концентрацій амонійного азоту водного 

середовища через підвищення щільності хлоридних клітин. Також встановлено 

що внаслідок впливу кортизолу на процеси проліферації клітин зябрового 

епітелію, кількість цих клітин дещо зростає. Такі зміни значно покращують 

адаптивні можливості риб, зокрема їх молоді, при токсичному забрудненні 

масивів поверхневих вод амонійним азотом. За рахунок активації метаболічних 

процесів посилюються екскреція та детоксикація сполук амонію [177, 178, 179, 

180, 181]. 

Вміст кортизолу відображає нейро-гуморальні зміни у гіпоталамо-

гіпофізарніо-інтерренальній осі. Вміст кортизолу у переважній більшості 

кісткових риб зростає адекватно природі стресу та силі його. Він відіграє 

важливу роль у регуляції глікогенезу білих м’язів риб, адже біохімічна адаптація 

на дію стресорів відбувається саме завдяки мобілізації енергетичних ресурсів у 

вигляді глюкози [182, 183, 184, 185, 186, 187, 188, 189, 190, 191]. 

В організмі риб, гормони щитоподібної залози займають важливе місце у 

морфофізіологічній адаптації їх до дії навколишнього середовища[192, 193, 194, 

195, 196, 197]. Процеси пов’язані з генеративним розвитком, метаморфозом, 
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осморегуляцією та температурною акламацією й обмін речовин в цілому 

регулюються трийодтироніном та тироксином. Ряд модельних експериментів 

показав, що при ін’єкційному введенні цих гормонів посилюються процеси росту 

і загальна життєздатність костистих риб. Відмічена посилена зміна пропорцій 

тіла, прискорення процесів розвитку скелету, шкірних та лускового покривів 

тощо. Це, вірогідно пояснюється синергетичною взаємодією тироксину та 

трийодтироніну зі стероїдними гормонами та гормонами росту [198]. 

За даними низки авторів, гормони тиреоїдної залози у риб активно 

залучаються в процеси протидії стресовим чинникам. Їх метаболічна роль 

полягає в активізації процесів окиснення й регуляції обміну ліпідів, які в свою 

чергу зумовлюють адекватну фізіолого-біохімічну відповідь організму риб на 

дію токсикантів ззовні [196, 199, 200, 201, 202, 203]. Трийодтиронін і тироксин 

володіють високим рівнем лабільності відносно антропогенного впливу і 

сприяють адаптації риб до змін факторів середовища. За рахунок цього, ї можна 

використовувати як достовірні біологічні маркери хронічного стресу [205, 206]. 

За впливу трийодтироніну зростає активність зябрової АТФ-ази і кількість 

хлоридних клітин [207]. 

Незважаючи на вищесказане, окремі дослідники вказують на вірогідність 

руйнування залози за впливу окремих токсикантів, що буде відображатися на 

вмісті тиреоїдних гомонів в плазмі крові. Тобто буде спостерігатися негативний 

зв’язок між концентрацією токсичних сполук та рівнем гормонів в організмі риб 

[208, 209, 210, 211, 212, 213]  

Встановлено, що зростання кількості тиреоїдних гормонів разом із 

підвищенням мінералізації води, наприклад у період анадромних міграцій та під 

час смолтифікації лососевих риб, вказує на активну участь гормонів 

щитоподібної залози у осморегуляційних процесах[207, 208, 209, 210, 211, 212, 

213, 214, 215, 216]  

Сезонні спостереження вказували на зростання чи зниження вмісту 

тироксину та трийодтироніну у плазмі крові відносно необхідності підтримки 

енергетичних витрат на процеси осморегуляції [217].  
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Тобто, незалежно від характеру впливу на риб абіотичних чинників, 

організм дає нейро-гуморальну відповідь на рівні гормонів щитоподібної залози 

для забезпечення адаптаційного відгуку на дію несприятливих факторів. 
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РОЗДІЛ 2 

ОБ’ЄКТИ, МАТЕРІАЛИ ТА МЕТОДИ ДОСЛІДЖЕНЬ 

 

2.1. Характеристика досліджуваних водойм. 

 

Середнє Білоцерківське водосховище. 

Дослідження проводили на середній частині Середнього Білоцерківського 

водосховища в районі дендропарку «Олександрія», ця ділянка 

використовувалася в якості контрольної водойми. Площа водосховища 

становить 165 га, об'єм 2,42 млн. м³ [217]. 

Гідрохімічний стан цієї ділянки водосховища у роки досліджень (2017–

2019) у весняно-літній період характеризувався наступними особливостями: 

• температура води 21,4–26,0 °С; 

• pH 6,96–8,16; 

• концентрація розчиненого кисню перебував в межах 5,0–6,8 мг 

О2/дм3; 

• загальна мінералізація 349,2–368,0 мг/дм3; 

• концентрація амонійного азоту 0,34–0,88 мг N/дм3; 

• концентрація нітрит-йонів < 0,01 мг N/дм3; 

• концентрація нітрат-йонів < 0,28 мг N/дм3; 

• концентрація фосфат-йонів 0,06 мг Р/дм3.  

Згідно з СОУ-05.01.-37- 385:2006 нормативні значення для амонійного 

азоту 1,0 мг N/дм3 та 0,5 мг P/дм3 для фосфору фосфатів [218].  

Ставки Білоцерківської експериментальної біологічної станції Інституту 

гідробіології НАН України. На Білоцерківській експериментальній біологічній 

станції Інституту гідробіології НАН України (БЕГС) наявні стави із 

багаторічним забрудненням азотними сполуками у значних концентраціях. Як 

дослідні були обрані: 

а) став № 4: 

• температура води 22,4–25,2 °С; 
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• pH 7,7–8,23; 

• концентрація розчиненого кисню перебував в межах 6,5–8,8 мг 

О2/дм3; 

• загальна мінералізація 349,2–368,0 мг/дм3; 

• вміст амонійного азоту 20,4–24,4 мг N/дм3; 

• концентрація нітрит-йонів 0,25–1,15 мг N/дм3; 

• концентрація нітрат-йонів 9,5–18,72 мг N/дм3; 

• концентрація фосфат-йонів 0,08 мг Р/дм3.  

б) став № 24 з концентрацією амонійного азоту 3,21 мг N/дм3: 

• температура води 23,2–26,5 °С; 

• pH 7,56–8,62; 

• концентрація розчиненого кисню перебував в межах 4,5–6,5 мг 

О2/дм3; 

• загальна мінералізація 353,2–368,0; мг/дм3; 

• вміст амонійного азоту 3,15–3,21 мг N/дм3; 

• концентрація нітрит-йонів < 0,01–0,06 мг N/дм3; 

• концентрація нітрат-йонів < 0,34 мг N/дм3; 

• концентрація фосфат-йонів 0,16–0,88 мг Р/дм3.  

Ділянка водосховища на р. Рось в районі с. Пилипча. Ділянка водосховища 

на р. Рось, вища ніж контрольна за течією, була обрана як дослідна, оскільки 

навколо наявна значна кількість с/г угідь, з яких відбувається змиви мінеральних 

добрив. Гідрохімічні показники цієї ділянки: 

• температура води 22,4–25,2 °С; 

• pH 6,96–8,16; 

• концентрація розчиненого кисню перебував в межах 6,5–8,8 мг 

О2/дм3; 

• загальна мінералізація 359,2–371,4; мг/дм3; 

• вміст амонійного азоту 4,21–14,77 мг N/дм3; 

• концентрація нітрит-йонів < 0,01–0,04 мг N/дм3; 
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• концентрація нітрат-йонів < 0,28 мг N/дм3; 

• концентрація фосфат-йонів 0,66–1,84 мг Р/дм3.  

Руслова частина р. Почайна. Крім того проводилися дослідження на 

річковій ділянці р. Почайна, яка нині перетворена систему озер Опечень. Вона 

витікає з останнього озера каскаду – оз. Йорданське, тому її гідрохімічні 

властивості багато в чому схожі на його гідрохімічні параметри [219, 220, 221, 

222]. Гідрохімічний стан даної ділянки у 2017–2019 рр у весняно-літній період 

характеризувався наступними особливостями, що підтверджується раніше 

отриманими літературними даними [223, 224, 225, 226]: 

• температура води 15,4–24,1 °С; 

• pH 7,8–8,61; 

• концентрація розчиненого кисню перебував в межах 6,1–10,2 мг 

О2/дм3; 

• загальна мінералізація 505–524 мг/дм3; 

• концентрація амонійного азоту 0,3–2,1 мг N/дм3; 

• концентрація нітрит-йонів 0,004–0,060 мг N/дм3; 

• концентрація нітрат-йонів 0,045–1,030 мг N/дм3; 

• концентрація фосфат-йонів 0,68–2,5 мг P/дм3(5 ГДК)  

Скидний канал Бортницької станції аерації. Бортницька станція аерації 

(БСА) – це комплекс інженерних та гідротехнічних споруд, обладнання й 

комунікацій, призначений для повного біологічного очищення стічних вод м. 

Київ від забруднюючих речовин та вилучення вловлених механічних решток 

різноманітного походження (сміття) [227, 228]. 

Скидний канал БСА має загальну довжину 9,7 км, і ширину в середньому 

35 м [228, 229]. Значна кількість досліджень якості води за гідрохімічними 

показниками підтверджують той факт, що очисні споруди станції не здатні 

здійснювати очистку стічних вод від загального об’єму забруднюючих речовин, 

що безперервно надходять з м. Києва та його околиць. Значну частку в загальній 

кількості таких речовин становлять сполуки амонійного азоту та фосфору 

фосфатів. Згідно з літературними даними [228, 230, 231], концентрація фосфатів 
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у водах скидного каналу БСА у 2014 р. становив 3,27 мг Р/дм3, а амонійного азоту 

– 0,74-2,3 мг N/дм3, що значно перевищує нормативні значення ГДК для 

рибогосподарських водойм [218]. 

Проведені нами сезонні гідрохімічні дослідження протягом 2019 р. в 

певній мері підтверджують вищенаведені дані. За даними наших досліджень: 

• температура води 18,4–25,4 °С; 

• pH 6,96–8,16; 

• концентрація розчиненого кисню перебував в межах 4,0–5,8 мг 

О2/дм3; 

• загальна мінералізація 663,8–685,5 мг/дм3; 

• концентрація амонійного азоту 0,10–0,34 мг N/дм3; 

• концентрація нітрит-йонів < 0,01–0,04 мг N/дм3; 

• концентрація нітрат-йонів < 0,28 мг N/дм3; 

• концентрація фосфат-йонів 2,2–2,5 мг Р/дм3.  

Виходячи з вищезазначених літературних та власних моніторингових 

даних, гідрохімічний стан цієї ділянки характеризується значною концентрацією 

біогенних речовин, зокрема амонійного азоту та фосфору фосфатів, її було 

обрано як дослідну. 

Згідно літературних даних [273, 274] кормова база досліджених ділянок 

була достатньо розвинутою. 

 

2.2. Методи гідрохімічних досліджень 

 

Гідрохімічний контроль води у експериментальних акваріумах проводили 

наступними методами та з використанням наступних приладів: 

а) водневий показник (рН) за допомогою рН–метра PH–009 (1);  

б) концентрацію амонійного азоту, нітритів та фосфору у воді – 

методами фотометрії [232, 233, 234] на КФК-2МП; 

в) концентрацію нітратів – методом із саліциловою кислотою [235]. 
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2.3. Методи токсикологічних досліджень. 

 

Гострі та хронічні токсикологічні дослідження проводили на базі 

Білоцерківської експериментальної гідробіологічної станції Інституту 

гідробіології НАН України.  

Біологічним об’єктом досліджень була 30-добова – 0+(цьоголітки) молодь 

коропових видів риб. 

Для проведення гострих та хронічних токсикологічних експериментів на 

молоді карася сріблястого та коропа звичайного, краснопірки звичайної були 

взяті скляні акваріуми об’ємом 60 дм3 та аератори Tetratec APS 300.  

Досліди по встановленню проявів реакцій хімічного стресу у молоді риб 

під впливом підвищеної концентрації амонійного азоту та фосфору фосфатів 

проводили в гострих токсикологічних експериментах тривалістю 96 годин.  

Щоденно проводили заміну ½ розчинів речовин в експериментальних 

ємностях. В дослідні акваріуми об’ємом 60 дм3 вміщували по 50-56 екз. 

цьоголіток карася сріблястого з масою особини 0,4–3,5 г та зоологічною 

довжиною 28–60 мм та по 99–130 екз. цьоголіток коропа 27–57 мм та масою 0,5–

3,4 г. За станом риб проводили цілодобові спостереження. Співвідношення маси 

робочих розчинів та біологічного матеріалу не перевищувало 200:1 і вплив 

об’єкту не міг суттєво позначитися на результатах експериментів. Для 

визначення токсичності амонійного азоту у дослідні акваріуми вносили хлорид 

амонію (NH4Cl) для досягнення відповідної концентрації, а саме 15, 20, 25, 30, 

35, 40 мг N/дм3. Визначення токсичності фосфору фосфатів проводили 

аналогічним чином. Як токсикант було обрано суміш солей NaH2PO4×2H2O та 

KH2PO4 у співвідношенні 1:1 для зменшення ризику розвитку реакції риб на йони 

калію, які також можуть бути токсичним у концентрації понад 300 мг/дм3
. 

Визначення токсичності сполук, вирахування кривої “доза-ефект” та 

пробіт-аналіз, визначення LC50 проводили за допомогою EPA Probit Analysis 

Program Used For Calculating LС/EС Values (Version 1.5.) 
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Досліди з визначення впливу різних концентрації іонів амонійного азоту 

та фосфору фосфатів на життєстійкість молоді риб проводили в хронічних 

токсикологічних дослідах тривалістю 14 діб у акваріумах ємністю 60 дм3 з таким 

розрахунком, щоб співвідношення маси риб до діючих розчинів токсикантів 

перевищувало у 100–300 разів. Тобто наявність та життєдіяльність біологічного 

об’єкту не могло суттєво впливати на хімічний склад експериментального 

середовища. В дослідах використовували хлорид амонію в концентрації 1,0–15,0 

мг N/дм3 та монофосфат калію в концентрації 0,5–5,0 мг Р/дм3. Щоденно 

проводили заміну 1/3 розчинів речовин в експериментальних ємностях. В 

дослідні акваріуми вміщували по 30 екз. цьоголіток карася сріблястого з масою 

особини 2,0–3,9 г та зоологічною довжиною 38,3–46,0 мм та по 30 екз. цьоголіток 

коропа 22,0–32,6 мм та масою 0,4–1,3 г і по 30 екз цьоголіток краснопірки 

звичайної 2,7–5,3 г та 44,5–60,8 мм. За станом риб проводили цілодобові 

спостереження. 

Задані концентрації азоту у воді готували шляхом розчиненням NH4Cl у 

природній воді з вмістом неорганічних сполук амонійного азоту 0,34 мг N/дм3. 

Задані концентрації фосфору фосфатів у воді для хронічного токсикологічного 

експерименту готували шляхом розчинення KH2PO4 у природній воді з вмістом 

фосфору 0,06 мг Р/дм3. 

Було проведено гострий токсикологічний дослід із визначення 

життєстійкості молоді краснопірки звичайної за дії природніх вод з підвищеною 

концентрацією амонійного азоту тривалістю 7 діб. Дослідну та контрольну групу 

риб у кількості 30 екз утримували в природній воді з 3 ставу каскаду ставів 

дендропарку «Олександрія», з концентрацією амонійного азоту – 24,4 мг N/дм3. 

Контролем слугувала група риб (30 екз.), що знаходилася у воді з р. Рось з 

концентрацією амонійного азоту 0,1 мг N/дм3.  

В серії токсикологічних експериментів враховували лише безпосередню 

загибель риб під дією токсичного чинника. Для цього користувалися 

принципами, що були запропоновані В.Ю. Урбахом [236] і згідно з ними 

враховували альтернативний ефект – абстрагувалися від зміни поведінки 
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об’єктів дослідження, частоти руху плавців і хвоста й інших показників. Факт 

загибелі констатували в момент припинення процесу дихання за відсутністю 

рухів зябрової кришки. Загибель риб, що є проявом токсичної дії розраховували 

в частках риб, які загинули в конкретний період.  

 

2.4. Методи біохімічних досліджень. 

 

Біохімічні дослідження проводили в відділі біології відтворення риб 

Інституту гідробіології НАН України. Активність ферментів, гормонів та вміст 

загального білку, ліпідів та глікогену визначали у гомогенаті тканин.  

Для біохімічного аналізу було обрано тканину білих м’язів та тканину 

зябрових пелюсток (надалі: м’язи та зябра), оскільки саме вони (окрім плазми 

крові) адекватно відображають реакцію організму на зміни факторів середовища. 

Для цього наважку тканини вміщували гомогенізували до однорідного 

стану у 0,2 М розчині KCl. 

Вміст кортизолу, тироксину (Т3) та трийодтироніну (Т4) визначали у 

гомогенаті тканин методом імуноферментного аналізу з використанням наборів 

реагентів «Кортизол – ІФА-БЕСТ» (нМ/дм3), «Т3-загальний – ІФА-БЕСТ» 

(нМ/дм3) та «Т4-загальний – ІФА-БЕСТ» (нМ/дм3) (ТОВ "Вектор-Бест-Україна") 

з допомогою ІФ-аналізатора Rayto RT-2100C. Після визначення проводили 

перерахунок вмісту гормонів на г тканини (нмоль/г тканини). 

Вміст загального білку у м’язах та зябрах визначали у гомогенаті тканин 

за методом Лоурі [237] і виражали у мг білку/г тканини, вміст загальних ліпідів 

– фосфорно-ваніліновим методом [238] з використанням тест-набору для 

клінічної діагностики «Загальні ліпіди» (ТОВ НВП Філісіт-Діагностика, 

Україна), в одиницях виміру мг/ г тканини .  

Вміст глікогену встановлювали за допомогою антронового реактиву [239]. 

В дослідну пробу у 3 мл 30% KOH вносили 0,2 мл гомогенату, і ставили на 30 хв 

у водяну баню (100 °С). З охолодженого гідролізату відбирали 0,1 мл і додавали 

до 0.9 мл дистильованої води. До отриманої суміші на крижаній бані додавали 3 
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мл 0,2% антронового реактиву. Отриману реакційну суміш вміщували у киплячу 

водяну баню на 10 хв. Після вимірювали проти холостої проби (1 мл 

дистильованої води у 3 мл 0,2% антронового реактиву) на ФЕК КФК-2МП за 

довжини хвилі 620 нм (червоний світлофільтр). Отримані результати виражали 

в мг/г тканини.  

Вимір оптичної щільності дослідних розчинів проводили 

фотоелектричним методом за допомогою фотоелектроколориметра КФК-2МП. 

Активність лактадегнідрогенази (КФ 1.1.1.27) встановлювали у гомогенаті 

тканин тест-набору за методом Севела-Товарека [240]. Метод полягає на 

визначенні швидкості утворення пірувату в ході окислення лактату за участю 

лактатдегідрогенази сироватки крові. Піруват з 2,4-динітрофенілгідразином (2,4-

ДНФГ) утворює відповідний гідразон, має червоно-буре забарвлення в лужному 

середовищі, інтенсивність якого прямопропорційна вмісту кетокислоти. 

Дослідна проба: у 0,150 мл 3,0 г/л розчину НАД вносили 0,050 мл гомогенату, 

інкубували 5 хв при 25 °С. У пробу вносили попередньо підігріті за температура 

30 °С 0,4 мл буферного розчину (натрію пірофосфат 0,03 моль/л, рН 8,8) та 0,1 

мл 4,5 ммоль/л лактату натрію. Суміш інкубують 15 хв при 25 °С, після додають 

0,25 мл. 2,4-ДНФГ. Контрольна проба готується аналогічно дослідній, гомогенат 

додають після 2-ї інкубації. Після цього інкубують 10 хв контроль і дослід за 

кімнатної температура (25 °С). До контролю та досліду додають 2,5 мл 4 Н 

NaOH, перемішують і інкубують 10 хв за кімнатної температура. вимірювати 

дослід проти контролю на спектрофотометрі за довжини хвилі 505 нм. 

Активність сукцинатдегідрогенази (СДГ) (КФ 1.3.5.1) у гомогенаті тканин 

встановлювали фотометричним методом Ещенко та Вольский [241]. Метод 

полягає у відновленні гексаціаноферат (III) калію, або червоної кров'яної солі до 

гексаціаноферату (II) калію, або жовтої кров'яної солі сукцинатом під дією 

сукцинатдегідрогенази. Активність ферменту прямопропорційно кількості 

відновленого ферицианіду. Визначення активності сукцинатдегідрогенази 

проводили в реакційній суміші наступного складу – до 1 мл 0,1М фосфатного 

буферу (pH 7,8), додавали: 0,1 мл 0,1М розчин бурштинової кислоти; 0,1 мл 25 
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мМ розчин ЕДТА; 0,1 мл 150 мМ розчину азиду натрію; 0,1 мл дистильованої 

води та 0,2 мл гомогенату досліджуваної тканини. Суміш інкубували 15 хв за 

кімнатної температура. Після інкубації в пробірку вносили 0,1 мл 25 мМ розчину 

гексаціаноферату (III) калію. Отриману реакційну суміш повторно інкубували 15 

хв при температурі 25 ºС. Для зупинення реакції відновлення в пробірку вносили 

2 мл 20% розчину ТХОК та центрифугували при 4000 об/хв протягом 15 хв. Для 

визначення кількості відновленого гексаціаноферату (III) калію фотометрували 

проти суміші 20% ТХОК та фосфатного буферу аналогічного до наведеного 

вище при довжині хвилі 420 нм. Активність ферменту розраховували за 

наступною формулою: А=1000 × 3,25 × Δ E/m/t, де Δ E – різниця між Ек - Е0, t – 

час інкубації, m – наважка тканини та виражали у нМоль/мг×хв. 

Активність лужної фосфатази (КФ 3.1.3.1) встановлювали за 

розщепленням фенілфосфату з утворенням фенолу [242]. Принцип методу 

базується на утворенні червоного барвника, інтенсивність забарвлення якого 

визначається фотометрично за довжини хвилі 530 нм. 3 мл субстратно-

буферного розчину, який містив: 32 мг карбонат натрію (Na2CО3), 16,8 мг 

бікарбонат натрію (NaHCO3), 10,2 мг 4-амінофенозон та 670 мг 

динатрійфенілфосфату, інкубували 3 хв за температура 25 °С. У субстратно-

буферний розчин додавали 0,1 мл гомогенату тканини (дослідна проба), 0,1 мл 

калібрувального розчину (0,1 мл 50 ммоль/дм3 фенолу) (калібрувальна проба) та 

0,1 мл дистильованої води (холоста проба). Зразки інкубували впродовж 10 хв за 

температура 25 °С. Для зупинки реакції у всі проби вносили по 3 мл окислювача 

(50 г/л перйодат натрію (NaIO4)). Визначення дослідної та калібрувальної проб 

проводили проти холостої. Вимірювання проводили за довжиною хвилі 530 нм. 

Активність ферменту розраховували за формулою: Едосл/Екал×8300 

нмоль/(сек×дм3)/г тканини.  

Перераховані вище визначення згідно методик були проведені з 

використанням спектрофотометра СФ–26. 

Активність НАД-залежної глутаматдегідрогенази (ГДГ) встановлювали за 

Хохловим та ін. [243] за приростом відновленого НАДH+ у гомогенаті тканин. 
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Для цього до 2,0 мл 0,5 моль/л бікарбонатного буферу (рН 10,0-10,5), що містить 

63 ммоль/дм3 глутамату, додавали 0,5 мл 30,0 ммоль розчину 

нікотинаміддинуклеотиду. До контрольної проби вносили 0,5 мл НАД тієї ж 

концентрації і 2,0 мл 0,5 моль/л бікарбонатного буферу без глутамату. Після чого 

в дослідний і контрольний зразки додали 0,1 мл біологічної рідини з подальшою 

інкубацією при кімнатній температурі протягом 10–15 хв і вимірюванням 

оптичної щільності зразків при 365 нм. 

 

2.5. Методи морфометричного аналізу. 

 

Видову приналежність молоді коропових видів риб встановлювали за 

методикою Коблицкая  [244]. 

Морфометричний аналіз риб здійснювали за Правдіним [245], було 

досліджено 23 пластичні: маса риби (у г); вік (від 30 діб до цьоголіток 0+); 

довжина всієї риби (L); довжина за Смітом (LC); довжина риби без С (l); довжина 

тулуба (lcor); довжина рила (lr); діаметр ока (горизонтальний) (do); заоорбітальна 

відстань; довжина голови (lc); запотилична висота (hc1); ширина лоба (lo); 

найбільша висота тіла (H); найменша висота тіла (h); антедорсальна відстань 

(AD); постдорсальна відстань (PD); довжина хвостового стебла (pl); довжина 

основи D (lD); найбільша висота D (hD); довжина основи А (lA); найбільша висота 

А (hA); довжина Р (P); довжина V (V); відстань між Р і V (PV); відстань між V і А 

(VA). та 2 меристичні ознаки: кількість променів у спинному (D) та анальному 

плавцях (A). 

Загальна кількість морфометрично досліджених риб 600 екз. З них 5 

вибірок карася (m=0,33-3,9 г; L=28,44-80,77 мм), 2 коропа звичайного (m=0,52-

1,0 г; L=33,75-34,52 мм),  3 плітки звичайної (m=0,56–4,42 г; L=37,78-74,71 мм),  

та 2 краснопірки звичайної (m=0,73–4,75 г; L=41,4-71,87 мм). Розмір вибірки 

становив 50 екз. Всі пластичні виміри було проведено з використанням 

електронного штангенциркуля. Індекси відповідних показників розраховували в 

програмному застосунку MS Excel з використанням відповідних формул. 
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При проведенні модельних експериментів були дотримані правила 

біоетики, з якими було проведено ознайомлення перед початком досліджень. 

Модельні експерименти на молоді риб спрямовані на одержання нових наукових 

знань та актуалізації результатів попередніх досліджень. Використання 

розрахованої кількості молоді риб були необхідними для коректної інтерпретації 

наукових результатів [246].  

Статистичну обробку матеріалу проводили за допомогою програм MS 

Excel з пакета Microsoft 365 та Statistica 10.0. 
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РОЗДІЛ 3 

КОРОТКОЧАСНА ТА ТРИВАЛА ДІЯ ПІДВИЩЕНИХ 

КОНЦЕНТРАЦІЙ БІОГЕНІВ НА ЖИТТЄЗДАТНІСТЬ МОЛОДІ 

КОРОПОВИХ ВИДІВ РИБ 

Гідробіонти, в тому числі і молодь риб, сильніше від сухопутних тварин 

залежать від зовнішнього середовища. Їх взаємодія відбувається через зовнішні 

покриви (епітелій шкіри), зябра і слизові оболонки шлунково-кишкового тракту. 

Саме через ці поверхні тіла, риби абсорбують з водного середовища окремі 

розчинні органічні та неорганічні сполуки, які мають як позитивну, так і 

негативну дію на життєдіяльність гідробіонтів. Окрім засвоєння ззовні, риби 

виділяють у воду продукти обміну речовин, що містять в своєму складі сполуки 

азоту та фосфору. Ці метаболіти, накопичуючись з часом в значній кількості у 

воді та донних відкладах, впливають на склад середовища існування і можуть 

істотно впливати на обмін речовин у інших представників водної біоти.  

Аналіз фахової літератури, показав, що питання щодо впливу неорганічних 

форм азоту, зокрема амонійного азоту на життєстійкість риб різних 

систематичних  та екологічних груп риб. За зростання активності йонів H+ (pH 

середовища) [41, 48, 60] та підвищення температури води [40, 41, 47, 48, 60] 

концентрація неіонізованої форми азоту (аміаку) зростає, тобто має місце 

синергічний ефект згаданих факторів середовища з токсичною дією амонійного 

азоту на організм риб. Деякими авторами експериментально підтверджений 

антагоністичний ефект щодо токсичності амонійного азоту на риб мають 

підвищення вмісту розчинених у воді кисню [54], вуглекислого газу [43, 44], 

іонною силою або солоністю води [49, 55, 56]. Окрема увага, у зв’язку з 

негативним впливом на інтенсивність проникнення в організм риб аміаку та 

амонію приділена йонам Na+, Cl-, Ca2+ [47, 64, 65].  

Фосфор у масивах поверхневих вод зустрічається в розчиненій органічній 

і неорганічній формах, або знаходиться із завислими частками у зв'язаній 

колоїдній формі. Фосфати, з-поміж інших форм фосфору, найкраще сприяють 
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росту рослин, проте й органічні форми (коли фосфати недоступні) можуть бути 

використані.  

Як складові практично всіх тканин і рідин організму, фосфати 

засвоюються гідробіонтами та повертаються у воду з продуктами обміну 

речовин й внаслідок деструкції і мінералізації решток відмерлих організмів. 

Концентрація фосфору в природніх водоймах значною мірою залежить від його 

надходження із зовні та інтенсивності його використання біотою. Гідробіонти 

засвоюють фосфор водного середовища у формах ортофосфату та фосфорних 

ефірів. Надмірна кількість фосфору, що надходить у водойми, згубно впливає  на 

її стан і життєдіяльність гідробіонтів [15]. 

У континентальних водоймах найбільш лабільною і легкозасвоюваною для 

гідробіонтів формою фосфору є йон ортофосфорної кислоти (PO4
3-). Він легко 

включається в метаболічні цикли гідробіонтів, і зокрема риб [8]. 

Окрім цього, надлишок біогенних елементів у водоймі сприяє розвитку 

продуцентів, їх розвиток дає імпульс до появи більшої кількості консументів, 

збільшуючи продуковану біомасу, що в кінцевому результаті дає початок 

автохтонній евтрофікації водного об’єкта [25, 28, 29, 35, 49]. 

Наведені дані свідчать, про те що токсичність амонійного азоту значним 

чином залежить від конкретних умов середовища існування риб, а саме від 

гідрологічних та гідрохімічних параметрів, та стану кормової бази водойми 

тощо. Для з’ясування рівнів життєстійкості молоді риб та змін їх морфо-

фізіологічного статусу до дії діючих чинників, слід вивчити характеристику 

основних параметрів водного середовища. Гідрохімічна характеристика 

водойми, на сьогодні, є основоположним чинником оцінки якості масивів 

поверхневих вод. Забезпечення основних механізмів протидії токсичності 

водного середовища значним чином залежить від концентрації розчиненого в 

ньому кисню.  
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3.1 Життєстійкість молоді коропових риб за дії підвищених концентрацій 

амонійного азоту у воді (модельні експерименти). 

 

Проведені експерименти зі встановлення гострої токсичності амонійного 

азоту для мальків карася та коропа показали, що синдром токсичності виявлявся 

в наступних ознаках: 

• на початку експерименту молодь риб проявляла типову «стадію тривоги» – 

ознаки високої збудливості, здійснюючи різкі, хаотичні рухи; 

• пізніше наступала «стадія резистентності» – різкі рухи змінювалися 

повільними та менш інтенсивними; 

• у концентраціях амонію вищих за 30,0 мг N/дм3 спостерігається значна 

загибель риб на у перші 3 год. експозиції; 

• риби при концентраціях менше 25,0 мг N/дм3 часто підіймаються в поверхневі 

шари води, потім повністю слабшають.  

• особини, що вижили за концентрацій амонію вище 25,0 мг N/дм3 проявляли 

як періоди занепокоєння так і періоди спокою 

• у всіх риб, за декілька год до смерті, а у концентраціях понад 30,0 мг N/дм3 і 

протягом перших 12 год. після внесення токсиканту, проявлялися 

дезорієнтація, плавання на боці, тремор парних та непарних плавців, судомні 

рухи зябрової кришки. 

Виходячи із загального вищезазначеного синдрому амоній відноситься до 

токсикантів нервово-паралітичної дії [49, 87, 94, 100, 101]. 

Всі токсичні ефекти, загибель риб та симптоми отруєння в наших дослідах 

переважно обумовлені підвищенням концентрації аміаку. У дослідних 

акваріумах за концентрацій амонійного азоту 15,0–35,0 мг N/дм3, температурі 

20,1-21,3 °С та pH 7,9-8,1 концентрація аміаку був наступним: 0,61; 1,02; 1,27; 

1,53; 1,78 мг N/дм3 відповідно. Згідно СОУ-05.01.-37-385:2006 [218], нормативна 

концентрація аміаку у воді не вище 0,05 мг NH3/дм3. 

За весь період експерименту (96 год.) в усіх концентраціях (крім 40,0 мг 

N/дм3) були особини, що вижили.  
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Загибель цьоголіток карася сріблястого за дії амонійного азоту в 

концентраціях 15,0–25,0 мг N/дм3 за перші 12 год. становила 10–11%. Після 48 

год. та надалі смертність молоді риб поступово зменшується. На момент 

завершення експерименту частка загиблих особин у концентраціях 15,0–25,0 мг 

N/дм3 становила 20–28%. 

 

Рис. 3.1.1. Динаміка загибелі 30-45 добових мальків карася сріблястого 

за дії амонійного азоту. n=99-115. 

Примітка: К – контроль(0,34 мг N/дм3); 1 – 15,0 мг N/дм3; 2 – 20,0 мг 

N/дм3; 3 – 25,0 мг N/дм3; 4 – 30,0 мг N/дм3; 5 – 35,0 мг N/дм3. 

Щодо життєстійкості молоді карася за концентрацій амонійного азоту 30,0 

та 35,0 мг N/дм3, то за цих умов у молоді риб спостерігалася значна загибель в 

перші години експерименту. Смертність карася за 24 год. становила відповідно 

16–19 та 24–33%. На 48 год. експерименту помічено наступне підвищення 

смертності риб 5–7 та 9–11%, але менше, ніж в першу добу експерименту (Рис. 

3.1.1). Всього виживаність молоді карася за 96 год. становила 45 та 3% 

відповідно за дії йонів амонію у концентрації 30,0 та 35,0 мг N/дм3. 

0

5

10

15

20

25

30

35

12 24 36 48 60 72 84 96

З
а

г
и

б
ел

ь
р

и
б

, 
%

 

Експозиція, год

К
1
2
3
4
5



67 

 

 

Рис. 3.1.2. Динаміка загибелі 30-45 добових мальків карася сріблястого 

за дії амонійного азоту (40,0 мг N/дм3). n=108. 

За концентрації амонію 40,0 мг N/дм3 (Рис. 3.1.2), елімінація  риб внаслідок 

токсичної дії відбувалася набагато швидше ніж в попередніх (15,0–35,0 мг 

N/дм3). Це вказує на факт, що дана концентрація є гостро токсичною. За цієї 

концентрації загибель піддослідних відбувалася наступним чином: в перші 12 

год. після внесення токсиканту загинуло 42% піддослідних риб, у наступний 

період 12–24 год. – 36%, 24–36 год. – 22%.  

 

Рис. 3.1.3. Загибель 30-45 добових мальків карася за дії хлориду амонію, 

за пробіт аналізом 

Примітка: 1 – 24 год.; 2 – 72 год.; 3 – 96 год. 

Результати представлені на рис. 3.1.3., демонструють той факт, що 

швидкість загибелі молоді карася залежала від часу експозиції та, вірогідно, 

кількості амонію, що надійшла в організм риб. Одержані результати 

0

10

20

30

40

12 24 36 48

З
а
г
и

б
ел

ь
р

и
б
, 
%

 

Експозиція, год



68 

 

демонструють, що залежність «доза-ефект» підтверджується, графіки не мають 

точок перетину, що свідчить що амоній є токсикантом прямої дії.  

Також було визначено LC50 для хлориду амонію для піддослідних видів 

риб. Встановлено (Рис. 3.1.3.), що для карася сріблястого LC50 хлориду амонію 

за 24 год. склала 34,32 мг N/дм3; за 72 год. LC50 – 29,94 мг N/дм3, а для 96 год. 

LC50 –29,23 мг N/дм3. Дані, отримані Wang, Xiao та ін. вказують, що 96 год. LC50 

становить 120,3 мг N/дм3 [99], що є надзвичайно високою. Таку різницю можна 

пояснити іншими гідрохімічними параметрами, що можуть синергічно та 

антагоністично впливати на токсичність амонійного азоту для карася. 

Експерименти з визначення виживаності 30-45 добових мальків коропа 

звичайного за токсичної дії амонійного азоту виявили ідентичність у комплексі 

симптомів при інтоксикації, подібний до такого, що  спостерігався і для молоді 

карася: спершу наступала «стадія тривоги» – риби проявляли високу 

збудливість, рухова активність була високою, рухи погано координовані. 

Пізніше об’єкти слабшали, рухова активність пригнічувалася, як і загальний стан 

риб. В подальшому спостерігалася повна загибель риб (Рис. 3.1.4). 

 

Рис. 3.1.4. Динаміка загибелі 30-45 добових мальків коропа звичайного 

за дії амонійного азоту. n=100-130. 

Примітка: К – контроль (0,34 мг N/дм3); 1 – 5,0 мг N/дм3; 2 – 10,0 мг 

N/дм3; 3 – 15,0 мг N/дм3; 4 – 20,0 мг N/дм3; 5 – 25,0 мг N/дм3. 

Життєстійкість коропа за дії високих концентрацій амонію 

характеризувалася наступними особливостями. 
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За концентрації 5,0 мг N/дм3 загальний відсоток загиблих особин склав 

22% без помітних «сплесків» смертності протягом 96 годин (Рис. 3.1.4.). Для 

окремих особин дана концентрація виявилася недієвою, а отже вони змогли 

виробити фізіолого-біохімічні адаптивні реакції, що забезпечили їх виживаність.  

Зафіксовані «піки» смертності при експозиції 12 та 36 год. для 10,0 мг 

N/дм3 та 12 і 48 год. для 15,0 мг N/дм3, що ймовірно є наслідком розвитку 

патологічних стрес-реакцій, які призвели до загибелі риб. 

В концентраціях 20,0 та 25,0 мг N/дм3 короп реагував подібно до карася, 

однак з певними відмінностями. 33 і 62% особин загинуло протягом 12 годин 

після внесення токсиканту, а 26 та 28 % протягом 48 годин.  

Це свідчить про більш високу порівняно з карасем чутливість цьоголіток 

коропа до дії амонійного азоту та меншу лабільність його адаптивних реакцій на 

даний токсикант. 

 

Рис. 3.1.5. Загибель 30-45 добових мальків коропа за дії хлориду амонію,  

за пробіт аналізом 

Примітка: 1 – 24 год.; 2 – 72 год.; 3 – 96 год. 

Для коропа значення LC50 становили (Рис. 3.1.5.): 24 год. LC50 – 20,59 мг 

N/дм3; 72 год. LC50  – 10,64 мг N/дм3; 96 год. LC50 – 8,4 мг N/дм3.  
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Рис. 3.1.6. Динаміка загибелі 30-45 добових мальків краснопірки 

звичайної за дії природних вод з високим вмістом амонію (24,4 мг N/дм3). n= 

30. 

Окрім експериментів на молоді карася та коропа було проведено гострі 7-

добові експерименти по визначенню життєстійкості молоді краснопірки 

звичайної у природній воді з високим вмістом амонійного азоту (24,4 мг N/дм3). 

Встановлено, що у більшість особин (67%) гинуть при знаходженні у токсичному 

середовищі (Рис. 3.1.6.), в той час, як окрема частина (33%) виживала, очевидно, 

за рахунок фізіолого-біохімічної відповіді на експериментальні умови. Загальна 

смертність за 7 діб експерименту склала 67% від початкової кількості риб. Це 

говорить загалом про невисоку толерантність цього виду до дії амонійного азоту, 

однак не виключає можливості адаптації до даних умов окремих представників 

виду. 

Порівнюючи дані з виживаності молоді карася сріблястого та коропа 

звичайного у гострому експерименті, ми виявили, що короп менш стійкий до дії 

амонію. Молодь карася сріблястого порівняно з молоддю коропа звичайного має 

на 51, 57 та 32% вищу життєстійкість за концентрацій амонійного азоту 20,0, 25,0 

та 30,0 мг N/дм3, що свідчить про достатній адаптивний потенціал та значну 

толерантність карася сріблястого до цього токсиканта. Проте за концентрацій 15 

та 35 мг N/дм3 різниця у життєстійкості складає близько 2%, що, вірогідно, 

свідчить про можливість адаптації коропа до високих концентрацій амонійного 

азоту, проте не настільки ефективно, як молодь карася сріблястого. 
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За концентрації амонійного азоту 20 мг/дм3 життєстійкість молоді карася 

сріблястого була на 51% вищою ніж у коропа та на 43% вищою, ніж у молоді 

краснопірки за такої концентрації амонійного азоту у природній воді. З цього 

можемо зробити висновок, що за цієї концентрації найвищу життєстійкість має 

карась сріблястий, потім краснопірка звичайна та короп звичайний.  

За результатами досліджень встановлено, що 24 год. LC50 амонійного азоту 

для молоді карася вища, ніж для молоді коропа, а 72 та 96 год. LC50 для карася – 

значно вища. Отже, молодь карася більш стійка до дії високих концентрацій 

амонійного азоту порівняно до молоді коропа. Молодь краснопірки також 

виявилася менш толерантною до дії амонійного азоту, аніж короп  

 

3.2 Життєстійкість молоді коропових риб за дії підвищених концентрацій 

фосфору фосфатів у воді 

 

В ході серії гострих токсикологічних дослідів нами були отримані дані 

щодо життєстійкості молоді карася сріблястого та коропа звичайного за дії 

підвищених концентрацій фосфору у воді. Як токсикант використовували 

дигідрофосфат натрію (NaH2PO4×2H2O) та монофосфат калію (KH2PO4) у 

співвідношенні 1:1.  

За концентрації 250 мг P/дм3 у карася зафіксовано загибель у 14% в точці 

36 год. (Рис. 3.2.1). У концентрації 350 мг P/дм3 не виникло очевидного піку 

загибелі на «стадії тривоги». Однак найвища частка загиблих особин була 

зафіксована протягом 60 год. після початку експерименту. Це вірогідно вказує 

на синергічну дію як хімічного стресу, так і на розвиток кумулятивного 

токсикозу внаслідок дії отруюючого агенту. 
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Рис. 3.2.1. Динаміка загибелі 30-45 добових мальків карася сріблястого 

за дії суміші фосфорних солей . n= 50-55. 

Примітка: К – контроль (0,06 мг Р/дм3); 1 – 250 мг Р/дм3; 2 – 350 мг Р/дм3; 

3 – 400 мг Р/дм3; 4 – 450 мг Р/дм3. 

В концентрації 400 мг P/дм3 відмічено пік смертності у 10% в точці 36 год. 

В подальшому відсоток смертності знижується в точках 48, 60, 72 год. 6-8% 

відповідно, надалі зростає до 14 % на 84 год. і залишається таким до кінця 

експерименту. 

В концентрації фосфору 450 мг P/дм3 на «стадії тривоги» було зафіксовано 

загибель 7-13% з подальшим зниженням до 7-9% до кінця експерименту. Також 

не було відмічено різкого піку смертності в результаті хімічного стресу, 

водночас наявні дані свідчать про стабільно-помірну токсичну дію на організм 

молоді карася.  

 

Рис. 3.2.2. Динаміка загибелі 30-45 добових мальків карася сріблястого 

за дії суміші фосфорних солей у концентрації 500 мг P/дм3. n= 66. 
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 В концентрації 500 мг P/дм3 навпаки спостерігалася (Рис.3.2.2.) загибель 

42,42% вже на відмітці 6 год., потім до 12 год. вона становить 16,67% з другим 

піком 22,73% на відмітці 18 год. та подальшою елімінацією 18,18% найбільш 

стійких особин до 24 год. від початку експерименту.   

 

Рис. 3.2.3. Загибель 30-45 добових мальків карася сріблястого за 

токсичної дії суміші фосфорних солей, за пробіт аналізом 

Примітка: 1 – 24 год.; 2 – 72 год.; 3 – 96 год. 

В результаті обробки даних, отриманих в ході серії гострих 

токсикологічних експериментів, було визначено LC50 суміші фосфорних солей 

натрію та калію для кожного виду риб. Для карася сріблястого (Рис. 3.2.3.) LC50 

суміші фосфорних солей за 24 год. була 822,62 мг P/дм3; 72 год. – 464,95 мг P/дм3; 

96 год. – 366,28 мг P/дм3.  
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Рис. 3.2.4. Динаміка загибелі 30-45 добових мальків коропа звичайного 

за токсичної дії суміші фосфорних солей . n= 100-130. 

Примітка: К – контроль (0,06 мг P/дм3); 1 – 250 мг P/дм3; 2 – 350 мг P/дм3; 

3 – 400 мг P/дм3; 4 – 450 мг P/дм3. 

Життєстійкість цьоголіток коропа за концентрації 250 мг Р/дм3 становила 

лише 4% за весь період проведення дослідження. Це свідчить, що цей вид 

виявляє більшу резистентність до цього токсиканту, ніж карась. У концентраціях 

350 та 400 мг Р/дм3 на 60 та 72 год. загибель становила 9–10 і 38% (Рис.3.2.4.) 

відповідно, що підтверджує помірну токсичну дію ортофосфат-йону, який 

вочевидь впливає на обмін речовин в організмі молоді коропа. 

Для концентрації 450 мг Р/дм3 на 36 та 48 год. зафіксовано значення 

смертності – 22–23% з подальшим її зниженням до 14 і 4%. Токсична дія 

ортофосфат-йону за концентрацій до 500 мг Р/дм3, не має стресової складової, а 

проявляється по мірі накопичення фосфору в тканинах молоді коропа. 

 

Рис. 3.2.5. Динаміка загибелі 30-45 добових мальків коропа звичайного 

за токсичної дії суміші фосфорних солей у концентрації 500 мг P/дм3. n= 100. 

При концентрації 500 мг Р/дм3 молодь коропа відбувалося різке зниження 

життєстійкості в перші 18 год. експерименту (Рис. 3.2.5.): з 95 до 53, потім до 23, 

до 6, 2, 0 % відповідно. Вже на 3 год. після початку експерименту загинуло 5% 

піддослідних особин, максимальна загибель 47% спостерігалася на 6 год., на 9 

год. – 30%; 12 год. – 15%; 18 год. – 2%. Таке зниження життєстійкості риб 

свідчить про вкрай гостру реакцію як карася, так і коропа, на цю концентрацію 
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ортофосфат-йону, що вірогідно вказує на неможливість швидкого 

пристосування обох видів до цієї концентрації токсиканту 

 

 

Рис. 3.2.6. Загибель 30-45 добових мальків коропа звичайного за 

токсичної дії суміші фосфорних солей, за пробіт аналізом. 

Примітка: 1 – 24 год.; 2 – 72 год.; 3 – 96 год. 

Встановлені LC50 для коропа звичайного – LC50 становить за 24 год. – 

1331,98 мг P/дм3; 72 год. – 435,05 мг P/дм3; 96 год. – 390,65 мг P/дм3 (Рис. 3.2.6).  

З вищенаведених даних очевидно, що молодь коропа виявляє більшу 

стійкість до токсичної дії фосфору фосфатів. Молодь коропа звичайного за 

концентрацій фосфатів 250 та 350 мг Р/дм3 проявила на 22 та 30% вищу 

життєстійкість, ніж молодь карася сріблястого. Це свідчить, про 

внутрішньовидові особливості метаболічних систем коропа на карася на дію 

надмірних концентрацій фосфору водного середовища. Проте, за вищих 

концентрацій (400 та 450 мг Р/дм3) життєстійкість карася сріблястого була 

вищою за коропа на 9 та 12% відповідно. Це вказує на високу адаптивність карася 

за надмірно високих концентрацій фосфору фосфатів, очевидно, включалися 

відповідні адаптивні механізми, спрямовані на посилення виживаності за таких 

умов. Проте за концентрації 500 мг Р/дм3 молодь обох видів гинула протягом 24 

год від початку експерименту, що дає можливість вважати її межею виживаності 

для карася сріблястого та коропа звичайного. 
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Таким чином, в результаті серії гострих токсикологічних досліджень було 

встановлена життєстійкість молоді карася сріблястого, коропа звичайного та 

краснопірки звичайної за дії високих концентрацій амонійного азоту та карася 

сріблястого та коропа звичайного фосфору фосфатів.  

Встановлено, що молодь карася сріблястого має на 51, 57 та 32% вищу 

життєстійкість за концентрацій амонійного азоту 20,0, 25,0 та 30,0 мг N/дм3 

порівняно з молоддю коропа звичайного, що свідчить про дещо більший 

адаптивний потенціал та толерантність карася сріблястого до цих концентрацій 

токсиканту. Однак за концентрацій 15 та 35 мг N/дм3 різниця у життєстійкості 

між видами статистично незначна, що, свідчить про деяку подібність у 

адаптаційних можливостях молоді карася сріблястого та коропа звичайного до 

високих концентрацій амонійного азоту, проте з дещо меншою ефективністю, як 

молодь карася сріблястого. 

За концентрації амонійного азоту 20 мг/дм3 життєстійкість молоді карася 

сріблястого була на 51% вища, ніж у коропа й на 43% вища, аніж у молоді 

краснопірки за такої ж концентрації амонійного азоту у природній воді. За 

життєстійкістю цих видів можна сформувати ряд карась сріблястий>краснопірка 

звичайна>короп звичайний. 

За результатами досліджень встановлено, що 24 год. LC50 амонійного азоту 

для молоді карася вища, ніж для молоді коропа, а 72 та 96 год. LC50 для карася – 

значно вища. Отже, молодь карася більш стійка до дії високих концентрацій 

амонійного азоту порівняно до молоді коропа. 24 та 96 год. LC50 фосфатів для 

молоді коропа вища, ніж для карася. За концентрацій фосфору фосфатів 250 та 

350 мг Р/дм3 молодь коропа проявила вищу життєстійкість, ніж карась, а за 

концентрацій 400 та 450 мг Р/дм3  молодь карася сріблястого мала на 9 та 12% 

вищу виживаність аніж молодь коропа, що вказує на високу толерантність карася  

сріблястого та дещо нижчу коропа до дії обох токсикантів. 

Аналізуючи ці дані, ми бачимо що суміш фосфорних солей не є 

токсикантом прямої дії, не чинить токсичний ефект у концентраціях нижче 250 

мг P/дм3. За синдромом токсичності не було проявів отрути нервово-
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паралітичної дії. Спостерігалася помірна рухова активність риб, пригнічення 

руху наступало лише за декілька годин до загибелі. 

Таким чином, молодь карася та коропа та краснопірки виявляють 

відмінності в пристосуванні до високих концентрацій амонійного азоту та 

фосфору фосфатів у воді. 

 

3.3 Життєстійкість молоді коропових риб за тривалої дії підвищених 

концентрацій амонійного азоту у воді 

 

В результаті серії хронічних токсикологічних досліджень встановлено такі 

особливості життєстійкості молоді карася сріблястого (Рис. 3.3.1.). У 

концентрації 1,0 мг N/дм3 загальна частка загиблих особин становила 10,4 % з 

загибеллю 4 % на початку експерименту та 6,4 % у кінці. У концентрації 2,5 мг 

N/дм3, що відповідає 2,5 ГДК, загальна картина загибелі цілком схожа на 

попередню, загибель на початку від хімічного стресу, і подальше пристосування 

риб до дії токсичного чинника. Загибель молоді карася становила 14,8 %. В 

концентраціях 5,0 та 15,0 мг N/дм3 загибель молоді становила 17,2 та 20,7 % що 

вказує на високу толерантність карася сріблястого як виду до дії амонійного 

азоту. 

Результати хронічного токсикологічного експерименту з виживаності 

молоді краснопірки звичайної показали дещо інші результати (Рис. 3.3.2.). За 

концентрації 1,0 мг N/дм3 відсоток загибелі становив 13,3 %, що підтверджує що 

дана концентрація не має гострої токсичності. В концентрації 2,5 мг N/дм3 частка 

загиблих особин склала 20,0 %, за 5,0 мг N/дм3 – 40,0 % а за 15,0 мг N/дм3 – 67,0 

% відповідно. Це вказує на те, що молодь краснопірки має значно менший 

адаптаційний потенціал до дії токсиканту, аніж молодь карася сріблястого та 

більш чутлива до досліджених концентрацій. 
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Рис. 3.3.1. Динаміка загибелі молоді карася сріблястого за хронічної 

дії високих концентрацій амонійного азоту. n=30. 

Примітка: К – контроль (0,34 мг N/дм3); 1 – 1,0 мг N/дм3; 2 – 2,5 мг 

N/дм3; 3 –5,0 мг N/дм3; 4 – 15,0 мг N/дм3. 

Дані, отримані з хронічного токсикологічного експерименту на 

молоді коропа звичайного, показали наступну життєстійкість даного виду 

до дії амонійного азоту. При концентрації 1 мг N/дм3 загибель становила 

25% (Рис.3.3.3.) за весь період експерименту, що вказує на достатньо високу 

токсичність амонію для молоді коропа. За концентрації 2,5 мг N/дм3 та 5 мг 

N/дм3 летальність становила 30 та 40 % відповідно. 

 

 

Рис. 3.3.2. Динаміка загибелі молоді краснопірки звичайної за хронічної 

дії високих концентрацій амонійного азоту. n=30. 

Примітка: так само як і в Рис. 3.3.1. 
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За концентрації 15 мг N/дм3 загинуло 80% піддослідних риб, що свідчить 

про те, що лише незначна частка молоді коропа може пристосуватися до 

надмірно високих концентрацій йонів амонію та запустити такі адаптивні 

механізми, які б дозволили їм існувати при істотному забрудненні водойми цим 

токсикантом. 

В результаті серії хронічних токсикологічних досліджень було виявлено, 

що молодь коропових риб по різному реагує на підвищені концентрації йонів 

амонію у середовищі. Виживаність молоді карася сріблястого за всіх 

концентрацій (1,0; 2,5; 5,0 та 15,0 мг N/дм3) була відповідно на 14,7, 15,2 22,8 та 

59,3 % вищою, ніж у коропа звичайний та на 3,0, 5,2, 22,7 та 46,3% вищою ніж у 

молоді краснопірки. Це свідчить, що за концентрацій 1,0; 2,5 мг N/дм3 молодь 

краснопірки мала приблизно в 3 рази вищу життєстійкість, аніж молодь коропа. 

За концентрації 5 мг N/дм3 молодь обох видів мала однакову 

життєстійкість, а за концентрації 15 мг N/дм3 молодь краснопірки мала на 13% 

вищу життєстійкість, аніж молодь коропа звичайного, що може свідчити про 

подібну толерантність цих видів за хронічної дії, проте різні адаптаційні реакції 

на дію токсиканту. На основі даних з виживаності можна сформувати наступний 

ряд: карась сріблястий > краснопірка звичайна > короп звичайний. 

 

Рис. 3.3.3. Динаміка загибелі молоді коропа звичайного за хронічної дії 

високих концентрацій амонійного азоту. n=40. 

Примітка: так само як і в Рис. 3.3.1. 
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 3.4 Життєстійкість молоді коропових риб за тривалої дії підвищених 

концентрацій фосфору фосфатів у воді 

 

Вплив монофосфату калію на життєстійкість молоді коропових видів риб 

характеризувався наступними особливостями. Карась сріблястий за концентрації 

0,5 мг P/дм3 демонстрував загибель на рівні 10,1% за 14 діб (Рис. 3.4.1.), з 

початковою смертністю в перші 3 доби на рівні 3,4 та 6,9 %, вірогідно, від 

хімічного стресу. Надалі, за концентрацій 1,0; 2,5 та 5,0 мг P/дм3 загибель 

становила 15,4; 17,9 та 22,2% відповідно. Характерне зниження життєстійкості 

за цих концентрацій зафіксовано на 3 та 12 добу експерименту. Загибель на 12 

добу очевидно вказує на кумулятивний токсикоз та виснаження енергетичних 

ресурсів організму під дією цього токсиканту. Однак, все ж, карась демонструє 

високу життєстійкість до дії монофосфату калію, що вказує на низьку 

токсичність цієї сполуки. 

 

Рис. 3.4.1. Динаміка загибелі молоді карася сріблястого за хронічної дії 

високих концентрацій монофосфату калію. n=30. 

Примітка: К – контроль (0,06 мг P/дм3); 1 – 0,5 мг P/дм3; 2 – 1,0 мг P/дм3; 

3 –2,5 мг P/дм3; 4 –5,0 мг P/дм3. 

Краснопірка звичайна за дії монофосфату калію показала дещо вищу, за 

карася сріблястого, смертність,. За концентрацій 0,5 та 1,0 мг P/дм3 відсоток 

загибелі склав 13,3 та 14,4 відповідно (Рис. 3.4.2.). За цих концентрацій зростання 

смертності було зафіксовано на 4 та 11 добу після початку експерименту. Це, 

ймовірно, свідчить про неможливість окремих особин протидіяти навіть 
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незначному хімічному стресу та виснаженню енергетичних ресурсів ближче до 

кінця експерименту. В концентраціях 2,5 та 5,0 мг P/дм3 зафіксовано загибель 

33,3 та 38,4% відповідно, з аналогічним різким зростанням смертності на 8 та 11-

14 добу експерименту, що підтверджує розвиток кумулятивного токсикозу 

спричиненого монофосфатом калію. 

Молодь коропа за дії різноманітних концентрацій монофосфату калію 

демонструвала дещо вищу за інші види риб життєстійкість. Так, за концентрації 

0,5 мг P/дм3 частка загиблих особин становив 7,5% (Рис. 3.4.3.). За концентрацій 

1,0 та 2,5 мг P/дм3 частка елімінації склала 10% в обох випадках. За концентрації 

5,0 мг P/дм3 відсоток загиблих особин становила 15%. Переважно, загибель риб 

спостерігалася загинула в перші 3 доби експерименту, у трьох найвищих 

концентраціях фосфатів також на 12 добу. Це, вірогідно, пов’язано з гострим 

виснаженням енергетичних ресурсів організму за тривалу експозицію. 

 

 

Рис. 3.4.2. Динаміка загибелі молоді краснопірки звичайної за хронічної 

дії високих концентрацій монофосфату калію. n=30. 

Примітка: так само як і в Рис. 3.4.1. 

В серії хронічних токсикологічних встановлено, що монофосфат калію 

володіє низькою токсичністю для досліджених видів риб, вплив на 

життєстійкість можливий лише за надмірно високих концентрацій фосфатів. 

Вірогідно, смертність риб спостерігається через поступове накопичення 
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фосфатів в організмі риб. Найвищу життєстійкість за впливу фосфору фосфатів 

проявив короп звичайний, найнижчу краснопірка. 

Молодь коропа за всіх концентрацій (0,5; 1,0; 2,5 та 5,0 мг Р/дм3) мала 

вищу на 2,6; 5,4; 8,0 та 11,2% життєстійкість, аніж молодь карася, та на 5,8; 4,4; 

23,3 та 28,4% вищу життєстійкість, аніж молодь краснопірки звичайної. 

 

Рис. 3.4.3. Динаміка загибелі молоді коропа звичайного за хронічної дії 

високих концентрацій монофосфату калію. n=40. 

Примітка: так само як і в Рис. 3.4.1. 

Це, вірогідно пов’язано з відмінностями на фізіолого-біохімічному рівні та 

вмінням запасати та ефективно використовувати енергоємні сполуки. Відомо, 

що короп та карась мають більший запас глікогену в тканинах, а отже різниця 

між їх життєстійкістю невисока, на відміну від краснопірки. 

Висновки:  

• 24 год. LC50 амонійного азоту для молоді карася (34,32 мг N/дм3) 

вища, ніж для молоді коропа (20,59 мг N/дм3), а 72 та 96 год. LC50 для карася – 

(29,94 та 29,23 мг N/дм3), значно вища, ніж для коропа (10,64 та 8,4 мг N/дм3) 

відповідно; 

• за короткочасного впливу 20 мг N/дм3 амонійного азоту молодь 

карася має на 43% вищу життєстійкість, ніж молодь краснопірки та на 51% вищу 

життєздатність, ніж молодь коропа; 

• молодь карася та коропа виявляє однакову життєстійкість за 

короткочасного впливу концентрацій 35 мг N/дм3; 
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• Встановлені LC50 для молоді коропа – 24, 72 та 96 год. LC50 (1331,98 

мг P/дм3; 435,05 та 390,65 мг P/дм3) вищі, ніж для карася (822,62; 464,95 та 366,28 

мг P/дм3).  

• молодь коропа за короткочасного впливу концентрацій 250 та 300 мг 

Р/дм3 проявила на 22 та 30% вищу життєздатність, аніж молодь карася; 

• за концентрацій 400 та 450 мг Р/дм3 карась сріблястий має на 9 та 

12% вищу життєстійкість, аніж молодь коропа; 

• життєстійкість молоді карася сріблястого за тривалої дії 1,0–15,0 мг 

N/дм3 була вищою на 14,7–59,3 %, ніж у коропа звичайного  

• за тривалого впливу концентрацій 1,0 та 2,5 мг N/дм3 молодь 

краснопірки мала приблизно в 3 рази вищу життєстійкість, аніж молодь коропа, 

а за при 15 мг N/дм3 на 13% вищу життєстійкість; 

• молодь коропа за всіх концентрацій (0,5–5,0 мг Р/дм3) мала вищу на 

2,6– 11,2% життєстійкість, ніж молодь карася, та на 5,8–28,4% вищу 

життєстійкість, аніж молодь краснопірки звичайної;  

• фосфор фосфатів володіє низькою токсичністю для досліджених 

видів риб, суттєвий вплив на життєстійкість можливий лише за надмірно 

високих концентрацій – вище 250 мг Р/дм3; 

• найвищу життєстійкість за впливу фосфору фосфатів проявив короп 

звичайний, найнижчу краснопірка.  

Матеріали пройшли апробацію на фаховій науковій конференції [246]. На 

основі матеріалів досліджень опублікована стаття у фаховому виданні [248] 
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РОЗДІЛ 4 

ФІЗІОЛОГІЧНИЙ ТА БІОХІМІЧНИЙ СТАТУС МОЛОДІ 

КОРОПОВИХ ВИДІВ РИБ ЗА ВПЛИВУ ПІДВИЩЕНИХ 

КОНЦЕНТРАЦІЙ БІОГЕНІВ 

 

Організм гідробіонтів, до яких відноситься молодь риб, здійснює негайну 

та адекватну відповідь на зміну чинників середовища існування. Регуляція 

метаболічних процесів забезпечується нейро-гуморальною системою організму. 

Одним з проявів цієї регуляції є ріст інтенсивності процесів анаболізму, що 

проявляється у підвищеному синтезі широкого спектру гормонів стресу, в тому 

числі й кортизолу. Цей гормон реалізує мобілізацію метаболічних процесів 

організму, таких як енергозабезпечення органів і тканин, що зазнають 

шкодочинного впливу ззовні. Окрім кортизолу, варіює вміст також і гормонів 

щитоподібної залози. Отже, вплив чинників водного середовища обумовлює 

відповідні зміни вмісту гормонів в організмі молоді риб [158, 159]. 

На сьогодні, найбільш детально вивченим є механізми функціонування та 

впливу гормонів інтеренальної осі організму, тобто кортизолу [160].  

Зміни його вмісту в органах і тканинах різновікових груп риб поряд з 

іншими показниками широко використовується, як маркерний показник при 

біомоніторингу якості води. Безпосередній функціонал кортизолу в організмі є 

регуляція інтенсивності метаболічних процесів, процесів йонного обміну та 

імунний захист. Органами-мішенями є зябровий апарат, шлунково-кишковий 

тракт та печінка. Цими органами забезпечується осморегуляція, детоксикація та 

виведення продуктів метаболізму, в тому числі й аміаку, підтримка енергетичної 

рівноваги організму, яка має адаптивний характер [161, 162]. 

Значна кількість нейро-гуморальних механізмів, завдяки прямому та 

опосередкованому впливу кортизолу, активує вуглеводневі та жирові резерви 

організму – глюкозу, ліпіди, жирні кислоти, для подолання наслідків стресу за 

негативного впливу факторів навколишнього середовища [163, 164, 165, 166]. 
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Роль кортизолу в процесі адаптації риб до підвищених концентрацій 

амонійного азоту мають підтвердження в низці літературних джерел. Така 

функція реалізується через підвищення щільності та кількості, внаслідок 

проліферації, хлоридних клітин у зябрах, що беруть безпосередню участь в 

процесах знешкодження та виведення аміаку з організму риб та їх молоді. Ці 

процеси посилюються за рахунок активізації інших метаболічних процесів 

організму, зумовлених дією кортизолу [177, 178, 179, 180, 181]. Навколишній 

стрес провокує реакцію у гіпоталамо-гіпофізарно-інтерренальній гормональній 

осі, внаслідок чого пропорційно росте рівень кортизолу в організмі. В свою 

чергу, здійснюється регуляція глікогенезу білих м’язів, мобілізується глюкоза, 

що зумовлює біохімічну адаптацію, зокрема енергозабезпечення процесів 

протидії стресору [182, 185, 189, 130, 191]. 

Окрім кортизолу, важливе місце в процесах адаптації риб до впливів 

навколишнього середовища займають гормони щитоподібної залози [192, 193, 

194, 195, 196, 197]. Тироксин та трийодтиронін регулюють генеративний 

розвиток, осморегуляцію, температурну акламацію та обмін речовин загалом. 

Досліди з екзогенної стимуляції цими гормонами, позитивно вплинули на 

процеси росту та загальну життєстійкість риб. Відмічені процеси пояснюються 

вірогідною взаємодією тиреоїдних гормонів з гормонами росту. Значна кількість 

даних свідчить про активну участь цих гормонів в процесах протидії 

негативному впливу середовища та забезпеченні адекватної фізіолого-

біохімічної відповіді за рахунок активації процесів окиснення та регуляції 

метаболізму ліпідів [196, 199, 200, 201, 202, 203].  

Зміни вмісту тиреоїдних гомонів під антропогенним забрудненням водойм 

дозволяють використовувати їх, як біохімічні маркери хронічного стресу 

організму. Оскільки трийодтиронін підсилює активність зябрової АТФ-ази та 

збільшує кількість хлоридних клітин, очевидно, що він сприяє підсиленню як 

екскреції аміаку, так і життєстійкості риб за дії цього чинника [204, 205, 206]. 

Водночас наявні дані свідчать про можливість пошкодження тиреоїдної 

залози за впливу окремих токсикантів, що приведе до зворотної залежності між 
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концентрацією отруйної речовини та вмістом гормонів у плазмі крові [208, 209, 

210, 211, 212, 213].  

Наведені вище та наші дані свідчать про те, що незалежно від характеру 

впливу на молодь риб абіотичних чинників, організм дає нейро-гуморальну 

відповідь на рівні гормонів стресу та тиреоїдних гормонів для забезпечення 

адаптаційного відгуку на дію несприятливих факторів.  

 

4.1 Вплив підвищених концентрацій амонійного азоту на нейрогуморальну 

регуляцію обмінних процесів у молоді коропових видів риб. 

 

 

Рис. 4.1.1. Вміст кортизолу у м’язах молоді карася сріблястого за 

хронічної дії підвищених концентрацій амонійного азоту. M ± m; n=30. 

В тканинах молоді карася сріблястого в результаті довготривалого впливу 

амонійного азоту виявили наступні закономірності зміни вмісту кортизолу в 

тканині м’язів. Так за концентрації 1,0 мг N/дм3 не зафіксовано достовірну зміну 

кількості гормону (Рис. 4.1.1). Це вказує на те, що ця концентрація не несе 

значного негативного впливу на життєстійкість риб . У концентраціях 2,5 та 5,0 

мг N/дм3 відмічено зростання його вмісту на 63 та 89% порівняно з контролем. 

Це, вочевидь, свідчить про нейрогуморальну реакцію на ці концентрації 

амонійного азоту та і свідчить що цей чинник згубно діє на життєдіяльність 

карася. За концентрації 15,0 мг N/дм3 вміст кортизолу зріс в 1,4 рази порівняно з 

контролем, що свідчить про те, що організм протидіє чиннику, мобілізуючи 
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вироблення гормону стресу. Ці та попередні значення також можуть 

пояснюватися переходом до «фази стійкості» і посилення синтетичної 

активності для життєстійкості за таких умов. 

 

Рис. 4.1.2. Вміст кортизолу у м’язах та зябрах молоді коропа звичайного 

за хронічної дії підвищених концентрацій амонійного азоту. M ± m; n=40. 

Вміст кортизолу в тканинах коропа звичайного за хронічного впливу 

амонійного азоту показав дещо іншу картину у характері нейрогуморальної 

реакції організму (Рис. 4.1.2). Вміст кортизолу в м’язах коропа за концентрацій 

1,0; 2,5 та 5,0 мг N/дм3 поступово зростає в 2,6; 3,5 та 7,3 рази порівнянні з 

контролем. За концентрації 15 мг N/дм3 вміст кортизолу зростає у 5,4 рази у 

порівнянні з контролем. Кількість кортизолу в тканині зябер також 

демонструвала його зростання в усіх концентраціях амонійного азоту в 1,9; 10,0 

та 12,0 раз за концентрацій 1,0; 2,5 та 15,0 мг N/дм3. Це пояснюється активною 

участю зябер в процесах детоксикації та екскреції амонійного азоту, який 

надходить з оточуючого середовища в тканини.  

Вміст трийодтироніну (Т3) зростав (Рис. 4.1.3) в м’язах та зябрах коропа за 

впливу амонійного азоту. Так, за концентрації амонію 2,5 мг N/дм3 вміст Т3 у 

м’язах збільшувався у 2,8 рази порівняно до контролю. Це свідчить про 

активацію тиреоїдної осі у відповідь на дію токсиканту. За концентрацій 5,0 та 

15,0 мг N/дм3 кількість трийодтироніну пропорційно збільшувалася у 4,6 та 8,4 

рази відповідно. У зябрах зафіксовано зростання вмісту гормону відносно 

контролю із підвищенням концентрації токсиканту. Оскільки зябра є як 

осморегуляторним, так і органом детоксикації та екскреції аміаку з організму 
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риб, можна припустити, що зростання вмісту активної форми тиреоїдного 

гормону є закономірним із підвищенням концентрації токсиканту в зовнішньому 

середовищі. 

 

Рис. 4.1.3. Вміст трийодтироніну у м’язах та зябрах молоді коропа 

звичайного за хронічної дії підвищених концентрацій амонійного азоту. M ± 

m;  n=40. 

 

Рис. 4.1.4. Вміст тироксину у м’язах та зябрах молоді коропа звичайного 

за хронічної дії підвищених концентрацій амонійного азоту. M ± m; n=40. 

Вміст тироксину (Т4) (Рис.4.4.4), в тканинах коропа за дії амонійного азоту 

змінювався наступним чином. З підвищенням концентрації амонійного азоту 

вміст гормону у м’язах поступово зростав у 3,0; 3,4; 3,4 та 7,3 разів відносно 

контролю. Це може бути пов’язано з посиленим синтезом гормону, який відбувся 

при зростанні вмісту кортизолу. Така ж тенденція спостерігалася і у зябрах, де 

збільшення вмісту Т4 склало 33 та 26% за концентрацій 1,0 та 5,0 мг N/дм3 та у 

2 та 2,2 рази при 2,5 та 15,0 мг N/дм3. За концентрацій вище 2,5 мг N/дм3 вірогідно 
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Т4 частково переходив у більш активну форму (Т3) для енергозабезпечення 

процесів детоксикації та екскреції аміаку. 

 

4.2. Вплив підвищених концентрацій фосфору фосфатів на 

нейрогуморальну регуляцію обмінних процесів у молоді коропових видів риб. 

 

  

Рис. 4.2.1. Вміст кортизолу у м’язах молоді карася сріблястого за 

хронічної дії підвищених концентрацій монофосфату калію. M ± m; n=30. 

За хронічного впливу фосфору фосфатів, спостерігалися наступні зміни у 

вмісті гормонів в тканинах молоді карася. За концентрацій 0,5; 1,0 та 2,5 мг Р/дм3 

не зафіксовано достовірних змін рівню кортизолу у м’язах (Рис. 4.2.1). За 

найвищої концентрації 5,0 мг Р/дм3 зафіксовано зростання вмісту кортизолу 

відносно контролю на 21%. Це, вірогідно, вказує на низьку токсичність 

досліджених концентрацій монофосфату калію на організм, а незначне зростання 

вочевидь говорить про слабкий кумулятивний ефект токсиканту.  

За впливу монофосфату калію не зафіксовано достовірних змін вмісту 

кортизолу у м’язах коропа за впливу концентрацій 0,5; 1,0 та 2,5 мг P/дм3 (Рис. 

4.2.2), що свідчить про низьку токсичність цієї речовини для організму риб. 

Зростання на 36% відносно контролю було відмічено у концентрації 5,0 мг P/дм3, 

вірогідно, за рахунок кумулятивної дії токсиканту. У зябрах зростання вмісту 

кортизолу, скоріше за все, викликано реакцією на помірну токсичність 

монофосфату калію. Вміст кортизолу в зябрах зростав за концентрацій 0,5; 1,0 та 

2,5 мг P/дм3 у 2,1; 2,0 та 2,2 рази відносно контролю, а за 5,0 мг P/дм3 у 4,6 рази. 
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Рис. 4.2.2. Вміст кортизолу у тканинах молоді коропа звичайного за 

хронічної дії підвищених концентрацій монофосфату калію. M ± m; n=40. 

  

 

Рис. 4.2.3. Вміст трийодтироніну у тканинах молоді коропа звичайного 

за хронічної дії підвищених концентрацій монофосфату калію. M ± m; n=40. 

Вміст Т3 у тканинах коропа за хронічної дії монофосфату калію 

змінювався наступним чином (Рис. 4.2.3). За всіх концентрацій відбувалося 

незначне зростання рівня трийодтироніну у тканинах м’язів та зябер. Зафіксовані 

зміни вмісту гормону в м’язах за концентрацій 0,5; 1,0; 2,5 та 5,0 мг P/дм3 – 

зростання відбувалося на 14; 18; 29 та 38% відносно контролю. Зябра реагували 

збільшенням кількості Т3 було від 8–55%, що, вочевидь, є реакцією на низьку 

токсичність цих концентрацій монофосфату калію для молоді коропа. 
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Рис. 4.2.4. Вміст тироксину у тканинах молоді коропа звичайного за 

хронічної дії підвищених концентрацій монофосфату калію. M ± m; n=40. 

Вміст тироксину в тканинах молоді коропа звичайного змінювався 

наступним чином (Рис. 4.2.4). Загалом, спостерігалося планомірне зниження 

вмісту Т4 за впливу монофосфату калію. Різниця між дослідними та 

контрольним значенням склала: за концентрації 0,5 мг P/дм3 – 8%, за 

концентрацій 1,0; 2,5 та 5,0 мг P/дм3 – 13; 17 та 19%. Подібні зміни також 

зафіксовані у тканині зябер. Зі збільшенням концентрації різниця між контролем 

та дослідом становила: 14; 19; 27; 34%. Отримані дані пояснюються вірогідним 

переходом тироксину в активну форму – трийодтиронін для забезпечення 

підтримки процесів протидії токсичності середовища. Незначність цих змін 

очевидно підтверджує відсутність сильного шкодочинного впливу монофосфату 

калію на організм молоді коропа звичайного. 

 

4.3 Активність деяких ферментів в тканинах молоді коропових видів риб 

за дії амонійного азоту. 

 

Активність ферментів енергетичного обміну достовірно характеризує 

процеси аеробного та анаеробного синтезу енергії в формі АТФ та утилізацією 

енергоємних сполук для підтримки гомеостазу організму за зміни чинників 

навколишнього середовища. Різноманітні за природою та напрямом дії зовнішні 

чинники, в тому числі високий вміст біогенних речовин, мають прямий та 

опосередкований вплив на ферменти та їх субстрати, тим самим змінюючи 
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активність та вектор дії ензиматичних систем організму риб. Токсичні сполуки, 

діючи таким чином на ці системи, підкреслюють важливу роль ферментів у 

своєчасності та відповідності адаптивних реакцій риб [152].  

Зміни активності лактатдегідрогенази (ЛДГ) у молоді риб є окремою 

ознакою, що характеризує перебіг енергетичних процесів під час пристосування 

до певних параметрів навколишнього середовища. Цей показник застосовують 

для системи біохімічного тестування та біоіндикації водних екосистем. 

ЛДГ являє собою анаеробний фермент, який бере участь у перетворенні 

пірувату в лактат у гліколітичному шляху генерування енергії. Підвищений 

рівень лактатдегідрогенази зазвичай  обумовлений альтернативним анаеробним 

гликолітичним шляхом у перетворенні лактату в піруват для продукування 

глюкози, яка є основним джерелом енергії при стресі, індукованому 

токсикантами [153]. Визначення та порівняння її з активністю інших ферментів 

енергетичного обміну, наприклад сукцинатдегідрогенази, дозволяє судити про 

переважання гліколізу в організмі. Зміни активності ЛДГ в різних тканинах риб 

свідчать про гіпоксію, про зміну солоності та мінералізації води [249]. Ріст 

активності ферменту в тканинах риб свідчать про наявність стресових ситуацій 

різної природи, в тому числі токсичного впливу [250]. Зміна активності ЛДГ 

вказує на токсичний вплив на організм молоді риб [251, 252] та характеризує 

протікання енергетичних процесів пристосування до умов навколишнього 

середовища [253]. Тому цей показник широко використовують при оцінці 

екологічної ситуації водойм та фізіологічного стану риб [152]. 

Сукцинатдегідрогеназа (СДГ) є другим з важливих ключових ферментів 

енергетичного обміну. СДГ – фермент циклу Кребса, який каталізує оборотну 

реакцію окислення янтарної кислоти до фумарової і служить реакційною ланкою 

між електронною транспортною системою і окисним фосфорилюванням. 

Активність СДГ може бути використана як маркер, що вказує на інтенсивність 

перебігу реакцій циклу Кребса за токсичного навантаження на організм [155].  

Гідролітичні ферменти всіх живих організмів, в тому числі й молоді риб,  

що вивільняють ортофосфат, тобто дефосфорилюють молекули АТФ до АДФ, 
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називають фосфатазами. Активність цих ензимів сильно корелює з показником 

рН середовища, для оптимальної роботи лужної фосфатази (ЛФ) необхідний рН 

не нижче 8. Це фермент плазматичного комплексу практично будь-якого типу 

тваринної клітини. Фермент задіяний у різних метаболічних процесах, то будь-

яка зміна його активності впливає на загальний рівень обмінних процесів. 

Оскільки протидія токсичності середовища передбачає значні енергозатрати, 

вона однозначно вплине на інтенсивність дефосфорилювання, а отже і зміни 

активності ензиму. 

Риби належать до групи амоніотелічних тварин. Це означає, що кінцевим 

продуктом азотистого обміну в їх організмі є аміак. Такий побічний продукт є 

надзвичайно токсичним, а, отже, потребує надійних механізмів детоксикації та 

екскреції.  

Глутаматдегідрогеназа (ГДГ) – це фермент азотного обміну мітохондрій. 

Принцип її роботи це окиснюване дезамінування глутамату , тобто відщеплення 

аміногрупи, утворення α-кетоглутарату і виділення аміаку. Однак якщо аміак з 

організмі не виведений, і існує необхідність зменшення його кількості та/або 

збільшення кількості енергетичних субстратів, глутуматдегідрогеназа може 

діяти в оберненому напрямі. Це проявляється у відновленні аміаку (амінуванні) 

та α-кетоглутарату до глутамату за присутності НАДH. Така зміна вектору 

реакції дозволяє ефективно утилізувати шкідливий метаболіт та підтримати 

проміжним продуктом цикл Кребса, що, в свою чергу, посилить 

енергозабезпечення всіх процесів організму, в тому числі і знешкодження та 

виведення амонійного азоту з організму молоді риб [157]. 

В результаті серії хронічних токсикологічних дослідів ми виявили певні 

закономірності зміни ензиматичної активності ЛДГ за впливу амонійного азоту 

у молоді карася сріблястого (Рис. 4.3.1). Так, активність лактатдегідрогенази у 

м’язах за концентрацій 1,0 та 2,5 мг N/дм3 знижувалася на 17 та 8% відносно 

контролю. Це, очевидно, вказує на низьку токсичність цих концентрацій 

амонійного азоту для організму молоді карася сріблястого. За концентрацій 5,0 

та 15,0 мг N/дм3 активність ферменту зростала на 27 та 57% відносно контролю, 
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що вказує на посилення загальних анаеробних процесів у відповідь на 

токсичність середовища. У зябрах активність ензиму зростала прямозалежно з 

підвищенням концентрації амонійного азоту – на 9; 19; 28; 39% відносно 

контрольних значень. Це вказує на посилення локальних процесів генерування 

енергії за рахунок посиленої детоксикації та екскреції надлишку аміаку з 

організму карася. 

 

Рис. 4.3.1. Активність ЛДГ у тканинах молоді карася сріблястого за 

хронічної дії підвищених концентрацій амонійного азоту. M ± m; n=30. 

Як показали дослідження активність СДГ у м’язах знижується на 36; 60; 73 

та 83% прямопропорційно підвищенню концентрації з 1,0 до 15,0 мг N/дм3 

токсиканту відповідно до контролю (Рис. 4.3.2). Порівнюючи ці дані з 

активністю ЛДГ у молоді карася сріблястого за концентрацій амонію 1,0 та 2,5 

мг N/дм3 дещо знижується відносно контролю, що свідчить про переважання 

аеробних процесів. Надалі з підвищенням концентрацій амонію до 5,0 та 15,0 мг 

N/дм3  активність ЛДГ достовірно зростає порівняно до контролю (Рис. 4.3.1). 

Такі зміни у активності цих двох ферментів енергетичного обміну очевидно 

свідчить про зміни вектору процесів енергозабезпечення в бік переважання 

анаеробних процесів у відповідь дію підвищених концентрацій токсиканту на 

організм [254, 255, 256]. 

Рис. 4.3.2 демонструє, що активність СДГ у зябрах за всіх концентрацій 

амонійного азоту достовірно знижується порівняно до контролю на 15; 60, 80 та 

87%, тоді як активність ЛДГ зростає. Це свідчить про зміну перебігу 
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метаболічних процесів у зябрах і перехід на анаеробні шляхи генерування енергії 

для знешкодження та виведення амонійного азоту з організму риб. 

 

 

Рис. 4.3.2. Активність СДГ у тканинах молоді карася сріблястого за 

хронічної дії підвищених концентрацій амонійного азоту. M ± m; n=30. 

Таким чином, під впливом йонів амонію відмічено пригнічення активності 

окисних процесів в організмі, яке проявляється у зниженні активності СДГ, та 

переважанні гліколізу при підвищенні активності ЛДГ в м’язах та зябрах молоді 

карася сріблястого [29]. Виходячи з цього припускаємо, що відбувається деяке 

порушення нормального перебігу окисно-відновних процесів та активізації 

гліколізу, як відповіді організму на значні енергозатрати. 

 

Рис. 4.3.3. Активність ЛФ у тканинах молоді карася сріблястого за 

хронічної дії підвищених концентрацій амонійного азоту. M ± m; n=30. 

За впливу підвищених концентрацій амонійного азоту в тканинах карася 

зафіксовано наступні зміни активності лужної фосфатази (ЛФ). У м’язах та 
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зябрах спостерігалося прямо пропорційне зростання ферментативної активності 

ЛФ із підвищенням концентрації токсиканту. Так, у м’язах відмічено зростання 

у 2,7; 6,7; 8,1 і 9,6 разів відносно контролю (Рис. 4.3.3). Висока активність 

ферменту може пояснюватися нагальними потребами в енергозабезпеченні 

процесів підтримки гомеостазу за несприятливих умов. Тканина зябер реагувала 

подібним чином – тут зафіксовано зростання на 61% концентрацій 1,0 мг N/дм3 

та у 2,7; 3,2 та 3,4 рази за концентрацій 2,5; 5,0 та 15,0 мг N/дм3. Така активність 

також корелює з підвищенням енергозатрат, за рахунок знешкодження та 

виведення амонійного азоту з організму. 

 

Рис. 4.3.4. Активність ГДГ у тканинах молоді карася сріблястого за 

хронічної дії підвищених концентрацій амонійного азоту. M ± m; n=30. 

Активність глутаматдегідрогенази (ГДГ) у тканинах карася сріблястого 

характеризувалася наступними особливостями (Рис. 4.3.4). У тканині м’язів 

активність ГДГ за концентрації 1,0 мг N/дм3 зростала на 57% відносно контролю. 

В концентрації 2,5 не зафіксовано достовірних змін активності. У концентраціях 

5,0 та 15,0 мг N/дм3 активність ферменту знижувалася відносно контрольних 

значень на 28 та 72%, що, очевидно, вказує на інгібування активності цього 

ферменту, для уникнення ендогенної інтоксикації аміаком, за його підвищених 

концентрацій зовні. У зябрах, навпаки зростала активність ферменту, вірогідно, 

за рахунок амінування кетоглутарату до глутаміну задля зниження вмісту аміаку 

в організмі. 

За впливу амонійного азоту ми спостерігали такі зміни в активності 

ферментів енергозабезпечення ЛДГ та СДГ у молоді коропа звичайного. Так, у 
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м’язах спостерігалася тенденція до зниження активності ЛДГ (Рис. 4.3.5), 

достовірно у концентраціях 2,5–15,0 мг N/дм3 на 38; 48 та 50% відносно 

контролю. У зябрах коропа активність ферменту, навпаки, зростала на 50 та 87 

% ( за 1,0 та 2,5 мг N/дм3 ), та у 2,2 та 2,3 рази за концентрацій 5,0 та 10 мг N/дм3. 

Такі зміни свідчать про перехід органу на анаеробний тип енергозабезпечення 

детоксикації та екскреції аміаку. 

 

Рис. 4.3.5. Активність ЛДГ у тканинах молоді коропа звичайного за 

хронічної дії підвищених концентрацій амонійного азоту. M ± m; n=40. 

 

 

Рис. 4.3.6. Активність СДГ у тканинах молоді коропа звичайного за 

хронічної дії підвищених концентрацій амонійного азоту. M ± m; n=40. 

Активність СДГ у зазначених тканинах за всіх концентрацій планомірно 

знижувалася (Рис. 4.3.6), демонструючи реакцію організму на токсичний впливу 

амонію. В усіх концентраціях відносно контролю ми спостерігали зниження 

активності у м’язах на 37; 48; 53 й 60% у порівнянні до контролю. У зябрах 
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зниження склало 19; 33; 48 та 47% відносно контрольних значень активності 

[257, 258]. Такі зміни цілком корелюють з літературними даними та активністю 

ЛДГ. 

 

  

Рис. 4.3.8. Активність ГДГ у тканинах молоді коропа звичайного за 

хронічної дії підвищених концентрацій амонійного азоту. M ± m; n=40. 

Рівень активності ГДГ за впливу амонійного азоту у тканинах коропа 

змінювався наступним чином. Спостерігалася закономірне зниження її 

активності (Рис. 4.3.8), 4,0, оскільки та відповідно зниження значення аеробних 

шляхів генерування енергії (зниження активності СДГ) та активацією 

анаеробних шляхів (ріст активності ЛДГ) на протидію амонійному 

навантаженню. Зміни в бік зниження відносно контролю в тканині м’язів склали 

65; 73; 60 та 83% відносно контролю та 12; 75; 83 та 81% у зябрах коропа. 
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Рис. 4.3.7. Активність ЛФ у тканинах молоді коропа звичайного за 

хронічної дії підвищених концентрацій амонійного азоту. M ± m; n=40. 
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Як об’єкт дослідження окрім карася сріблястого та коропа звичайного, для 

проведення серії хронічних токсикологічних дослідів було обрано молодь 

краснопірки звичайної (Sc. erythrophthalmus). Так за впливу амонійного азоту в 

тканинах краснопірки ми спостерігали наступні зміни ферментативної 

активності. 

 

Рис. 4.3.9. Активність ЛДГ у тканинах молоді краснопірки звичайної за 

хронічної дії підвищених концентрацій амонійного азоту. M ± m; n=30. 

Активність ЛДГ у м’язах за підвищення концентрації амонійного азоту у 

формі хлориду амонію демонструвала тенденцію до зростання (Рис. 4.3.9.). У 

м’язах ріст активності за дії 1,0; 2,5; 5,0 мг N/дм3 склав на 53; 65; 62% відносно 

контролю. Це свідчить про переважання анаеробних процесів генерування 

енергії на протидію токсичності. Деяке зменшення активності ЛДГ у найвищій 

концентрації 15,0 мг N/дм3 відносно попередньої концентрації можливо 

пов’язане з певним виснаженням організму. У зябрах зростання активності 

спостерігалося з концентрації 2,5-5,0-15,0 мг N/дм3 на 34; 51 та 70% відносно 

контролю. Дещо знижена активність відносно контролю за концентрації 1,0 мг 

N/дм3 поруч з даними по активності СДГ (Рис. 4.3.10) пояснюється все ж 

активацією аеробних шляхів за низької концентрації амонію. 

Активність СДГ у тканинах краснопірки корелює з попередніми даними по 

ЛДГ. Так, активність сукцинатдегідрогенази у м’язах за концентрацій 1,0 та 2,5 

мг N/дм3 зростала відносно контролю у 2,5 та 3,8 рази (Рис. 4.3.10). 

Це вказує на значну активізацію кисневого окиснення субстратів для 

енергозабезпечення. У наступних концентраціях ми спостерігали ріст лише на 
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42% за 5,0 мг N/дм3 та у 2,7 рази у максимальній концентрації. Причина таких 

змін вірогідно викликана неможливістю повноцінного забезпечення організму 

енергією та додатковою активізацію анаеробних шляхів енергогенерації 

(зростала активність ЛДГ). 

 

 

Рис. 4.3.10. Активність СДГ у тканинах молоді краснопірки звичайної за 

хронічної дії підвищених концентрацій амонійного азоту. M ± m; n=30. 

У зябрах краснопірки за концентрацій 1,0 та 2,5 мг N/дм3 ріст активності 

був у 2,2 та 2 рази вище відносно контрольних значень. Це пояснюється відносно 

невисокою токсичністю цих концентрацій для організму краснопірки, про що і 

говорять дані з активності ЛДГ. А ось за наступних концентрацій активність 

ферменту у зябра зростала у 3,6 та 6,3 рази відносно контролю, що свідчить про 

значні енергозатрати зябер на детоксикацію та виведення надлишкового амонію 

з організму.  

Активність ЛФ у тканинах краснопірки демонструвала незакономірні 

зміни. Так, у м’язах за концентрацій 1,0 та 15 мг N/дм3 активність була 

достовірно вищою за контрольні значення на 22 та 47% (Рис. 4.3.11). Це вказує 

на підвищення загальних процесів дефосфорилювання за активних енергозатрат 

на протидію токсичності середовища. У зябрах починаючи з концентрації 2,5 мг 

N/дм3 відмічено достовірне зниження активності ензиму на 73; 55 та 68% 

відносно контролю [252]. Така динаміка вказує на посилені енерговитрати зябер 

у процесах знешкодження та екскреції аміаку з організму. 
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Зміни активності глутатаматдегідрогенази в організмі краснопірки за дії 

амонійного азоту були наступними. У м’язах з концентрації 2,5 мг N/дм3 

зафіксоване посилення активності у 2,0; 2,3 й 4,0 рази відносно контролю (Рис. 

4.3.12). 

 

Рис. 4.3.11. Активність ЛФ у тканинах молоді краснопірки звичайної за 

хронічної дії підвищених концентрацій амонійного азоту. M ± m; n=30. 

 

 

Рис. 4.3.12. Активність ГДГ у тканинах молоді краснопірки звичайної за 

хронічної дії підвищених концентрацій амонійного азоту. M ± m; n=30. 

За цих концентрацій ГДГ, вірогідно, спрацьовувала у напрямку утилізації 

надлишків аміаку до глутаміну і включення його до циклу трикарбонових 

кислот. У зябрах достовірний ріст спостерігався лише за найвищої концентрації 

і може бути пов’язаний як з екскрецією аміаку, так і з посиленим його 

зв’язуванням на задоволення енергопотреб організму за токсичності середовища. 
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За результатами біохімічного дослідження встановлені деякі відмінності 

на біохімічному рівні у тканині м’язів та зябер молоді краснопірки звичайної за 

дії природних вод з концентрацією амонійного азоту 24,4 мг N/дм3. 

 

Рис. 4.3.13. Активність ЛДГ у тканинах молоді краснопірки звичайної за 

дії природних вод з високою концентрацією амонійного азоту. M ± m; n=12. 

Так, активність ЛДГ в тканині м’язів зросла у 2,1 рази порівняно з 

контролем (Рис. 4.3.13), що свідчить про активізацію анаеробних шляхів 

генерування енергії за токсичного впливу середовища. Ріст ензиматичної 

активності у зябрах склав 45% відносно контролю. 

 

Рис. 4.3.14. Активність СДГ у тканинах молоді краснопірки звичайної за 

дії природних вод з високою концентрацією амонійного азоту. M ± m; n=12. 

Активність СДГ також зростала в обох тканинах (Рис. 4.3.14). У м’язах 

активність виросла на 37%, а у зябрах у 2,9 рази вище значень контрольної групи 

[252, 253, 254, 255, 256]. Разом з ростом активності ЛДГ такі зміни свідчать про 

особливості адаптивної реакції краснопірки, і, очевидним є те, що цей вид 
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активно використовує обидва шляхи енергозабезпечення на протидію 

токсичності середовища. 

 

Рис. 4.3.15. Активність ЛФ у тканинах молоді краснопірки звичайної за 

дії природних вод з високою концентрацією амонійного азоту. M ± m; n=12. 

Активність процесів фосфорилювання у м’язах краснопірки також  

зростала на 18% (Рис. 4.3.15). Активність ферменту у зябрах була у 2,3 рази 

вищою ніж в контролі. Такі зміни вказують на значні енерговитрати в організмі, 

пов’язані з виживанням за цих умов.  

 

Рис. 4.3.16. Активність ГДГ у тканинах молоді краснопірки звичайної за 

дії природних вод з високою концентрацією амонійного азоту. M ± m; n=12. 

Активність ГДГ у тканинах краснопірки характеризувалася наступними 

особливостями. У м’язах зафіксовано зростання активності  у 7,4 рази відносно 

контролю (Рис. 4.3.16). У зябрах активність ферменту також була вищою – у 5,5 

разів вищою за контрольні показники. Такі значні зміни вказують на активацію 

ферменту в організмі в тому числі й у зябрах, що пов’язано з значними 
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енергозатратами, пов’язаними з процесами детоксикації та екскреції надлишку 

амонійного азоту з організму хлоридними клітинами зябер. 

 

4.4. Активність деяких ферментів в тканинах молоді коропових видів риб 

за дії фосфору фосфатів. 

 

 

 

Рис. 4.4.1. Активність ЛДГ у тканинах молоді карася сріблястого за 

хронічної дії підвищених концентрацій монофосфату калію. M ± m; n=30. 

У м’язах та зябрах карася сріблястого рівень активності ЛДГ змінювався 

наступним чином: у м’язах зменшувалася відносно контролю планомірно на 20; 

34; 44 та 56% з підвищенням вмісту фосфору у воді (Рис. 4.4.1). Така тенденція 

разом з ростом активності СДГ (Рис.4.4.2) свідчить про низьку токсичність даних 

концентрацій токсиканту і відповідно нормальним функціонуванням аеробних 

енергетичних шляхів. У зябрах активність у двох перших концентраціях 

зменшувалася на 22 та 27%, а у концентраціях 2,5 та 5,0 мг P/дм3 зростала на 11 

та 15% відповідно, що вказує на недостатнє енергозабезпечення зябер за цих 

концентрацій (паралельно з падінням активності СДГ за цієї концентрації 

фосфору). 

Активність СДГ корелювала зі змінами активності ЛДГ та демонструвала 

зворотні зміни. За концентрацій 1,0 та 2,5 мг P/дм3 активність ферменту 

достовірно зросла на 17 та 29% відносно контролю (Рис.4.4.2). В той же час в 

максимальній концентрації відмічено зниження ензиматичної активності на 38% 
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у порівнянні до контрольних значень, вірогідно, за рахунок хронічного 

енергетичного виснаження та невисокою хронічною токсичністю монофосфату 

калію. Активність у зябрах демонструвала подібні зміни. За двох найменших 

концентрацій активність зростала незначно – на 21 та 11% відповідно за рахунок 

незначної токсичності, а за концентрацій 2,5 та 5,0 мг P/дм3 знижувалася 26 та 

35% відносно показників контрольної групи риб за рахунок кумулятивного 

хронічного ефекту низької токсичності. 

 

Рис. 4.4.2. Активність СДГ у тканинах молоді карася сріблястого за 

хронічної дії підвищених концентрацій монофосфату калію. M ± m; n=30. 

  

Рис. 4.4.3. Активність ЛФ у тканинах молоді карася сріблястого за 

хронічної дії підвищених концентрацій монофосфату калію. M ± m; n=30. 

Активність лужної фосфатази у м’язах зростала (Рис. 4.4.3) на 57; 31 та 

25% за концентрацій 0,5; 1,0 та 2,5 мг P/дм3, в той час як за концентрації 5,0 мг 

P/дм3 ензиматична активність демонструвала зниження активності відносно 

показників контролю на 26%. Достовірне зниження активності у зябрах 
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зафіксовано у двох останніх концентраціях на 63 та 69% нижче контрольних 

значень. Активність ГДГ у молоді карася сріблястого демонструвала наступні 

особливості. У м’язах зафіксовано тенденцію до зростання та достовірне 

зростання активності ензиму на 75% за концентрації 2,5 мг P/дм3 та у 2 рази за 

максимально концентрації монофосфату калію (Рис. 4.4.4). 

 

Рис. 4.4.4. Активність ГДГ у тканинах молоді карася сріблястого за 

хронічної дії підвищених концентрацій монофосфату калію. M ± m; n=30. 

В зябрах навпаки фіксували зниження активності ферменту за всіх 

концентрацій на 59; 55; 30 та 45% відносно контролю. Зміни в бік підвищення 

активності у двох останніх концентраціях (30 проти 45%) можуть вказувати на 

залучення ГДГ до генерування енергоємних сполук через амінування.  

 

Рис. 4.4.5. Активність ЛДГ у тканинах молоді коропа звичайного за 

хронічної дії підвищених концентрацій монофосфату калію. M ± m; n=40. 

 В обох досліджуваних тканинах відмічена достовірна тенденція до 

зниження активності ЛДГ (Рис.4.4.5). У м’язах різниця з контрольними 
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показниками склала 53; 18; 45 та 71%. У тканині зябер достовірні зміни 

зафіксовано у двох останніх концентраціях, що вказує на низьку токсичність і 

відсутністю значних енергозатрат на протидію цій кількості токсиканту. 

Активність аеробних процесів корелює з активністю по ЛДГ. Так, у м’язах 

відбувалося зростання ферментативної активності на 29; 69% за концентрацій 0,5 

та 1,0 мг P/дм3 в той час як за наступних концентрацій ріст склав 2,0 та 2,1 рази 

відносно контролю (Рис. 4.4.6). Рівень активності ензиму у зябрах демонстрував 

тенденції до росту за низьких концентрацій монофосфату калію на 31 та 60% та 

недостовірні відносно контролю позитивну різницю активності за підвищених 

концентрацій токсиканту. 

 

Рис. 4.4.6. Активність СДГ у тканинах молоді коропа звичайного за 

хронічної дії підвищених концентрацій монофосфату калію. M ± m; n=40. 

Зміни активності лужної фосфатази у коропа не мали закономірного 

характеру. Так, у м’язах не спостерігалося достовірних змін, однак була 

тенденція у бік пригнічення активності ферменту відносно контролю (Рис.4.4.7). 

У зябрах молоді коропа ми відмітили достовірне зростання активності у 

концентраціях 1,0; 2,5 та 5,0 мг P/дм3 у 3,0; 3,3 та 3,8 рази. Вірогідно така 

активність виникла внаслідок кумулятивного токсикозу зумовленого низьким 

хронічним впливом на зябра. 
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Рис. 4.4.7. Активність ЛФ у тканинах молоді коропа звичайного за 

хронічної дії підвищених концентрацій монофосфату калію. M ± m; n=40. 

 

 

Рис. 4.4.8. Активність ГДГ у тканинах молоді коропа звичайного за 

хронічної дії підвищених концентрацій монофосфату калію. M ± m; n=40. 

 

Рис. 4.4.9. Активність ЛДГ у тканинах молоді краснопірки звичайної за 

хронічної дії підвищених концентрацій монофосфату калію. M ± m; n=30. 
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Активність ЛДГ у м’язах та зябрах молоді краснопірки звичайної була 

наступною (Рис.4.4.9). Так, у м’язах спостерігалося недостовірні  коливання 

активності ензиму за концентрацій 0,5; 1,0 та 2,5 мг P/дм3, достовірний ріст 

активності був відмічений за максимальної концентрації на 20% відносно 

контролю. Очевидно організм краснопірки намагався вибрати оптимальну 

стратегію виживання за низької тривалої токсичності такої концентрації 

монофосфату калію. В тканині ж зябер також спостерігався незначний спад 

активності за  перших трьох концентрацій– на 34; 28 та 16% відносно 

контролю, а за найвищої підвищення активності на 39%. Це, вірогідно, вказує 

на посилену участь зябер в осморегуляційних процесах за такої концентрації 

монофосфату, і, відповідно, деяку нестачу енергетичних субстратів, яку і 

компенсувала підвищену активність ЛДГ. 

 

Рис. 4.4.10. Активність СДГ у тканинах молоді краснопірки звичайної 

за хронічної дії підвищених концентрацій монофосфату калію. M ± m; n=30. 

Активність СДГ в обох тканинах знижувалась за перших трьох 

досліджених концентрацій (Рис 4.4.10). У вищій та найвищій концентрації 

фосфору фосфатів активність на фоні попередніх показників дещо зростала, що 

явно вказувало на посилення аеробних процесів енергозабезпечення. Різниця з 

контрольними показниками у концентраціях 0,5; 1,0 та 2,5 мг P/дм3 склала для 

м’язів 44; 52 та 49%, а у концентрації 5,0 мг P/дм3 43% відносно контролю. У 

зябрах різниця у трьох концентраціях склала 48; 42 та 50 а й найвищій була 

нижчою на 17% відносно контролю. Такі зміни явно свідчить про певне 

0

10

20

30

40

К 0,5 1,0 2,5 5,0

А
к

т
и

в
н

іс
т
ь

 С
Д

Г
,

н
м

о
л

ь
/м

г
 б

×
х
в

Концентрація  фосфору, мг Р/дм³ 

М'язи
Зябра



110 

 

підвищення активності аеробних шляхів у зябрах, як органу осморегуляції, так 

і деяке зростання аеробних процесів у м’язах за низької, але тривалої дії 

токсичного середовища. 

У м’язах відбувалося достовірне зниження активності у концентраціях 

1,0; 2,5 та 5,0 мг P/дм3 на 60; 70 та 74 % відносно контролю (Рис. 4.4.11). У 

тканині зябер відмічене зниження активності, за концентрацій 0,5 та 2,5 мг 

P/дм3 на 60 та 68 % відносно контролю. 

 

Рис. 4.4.11. Активність ЛФ у тканинах молоді краснопірки звичайної за 

хронічної дії підвищених концентрацій монофосфату калію. M ± m; n=30. 
 

 

Рис. 4.4.12. Активність ГДГ у тканинах молоді краснопірки звичайної за 

хронічної дії підвищених концентрацій монофосфату калію. M ± m; n=30. 

Активність ГДГ за впливу монофосфату калію у краснопірки незначно 

змінювалася у обох досліджуваних тканинах. Зниження активності у м’язах 
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відбувалося на 31; 28; 75 та 60% відносно контролю відповідно до підвищення 

концентрації монофосфату калію. А у зябрах зниження становило 24; 25; 26 та 

38% у порівнянні з контрольним значеннями. 

 

4.5. Зміни вмісту загальних білків, ліпідів та глікогену у тканинах молоді 

коропових видів риб за дії підвищених концентрацій амонійного азоту та 

фосфору фосфатів. 

 

Організм молоді риб, у відповідь на антропогенний шкідливий вплив 

зовнішнього середовища (наприклад високий вміст сполук амонійного азоту та 

фосфору фосфатів), змінює фізіолого-біохімічний статус, в тому числі специфіку 

анаболізмі та катаболізму основних енергоємних сполук організму. 

Нормальна життєдіяльність представників іхтіофауни за оптимальних 

параметрів водного середовища зазвичай забезпечується балансом між 

акумуляцією білків, ліпідів та глікогену. Нормальний, за таких умов, 

фізіологічний статус молоді забезпечується ростом організму за рахунок 

нарощування загальної маси тіла і збільшенням в ньому синтезу та накопичення 

білку [126].  

Основні енергетичні резерви організм (глікоген, ліпіди та білки) та темпи 

росту змінюються під впливом багатьох забруднювачів водного середовища. 

Найдоступнішим джерелом енергії є резерви глікогену у печінці та білих м’язах, 

у зв’язку з чим відбувається їх утилізація відбувається раніше, аніж розщеплення 

ліпідів чи білків [127]. Саме глікоген інтенсивно спалюється внаслідок 

підвищених енерговитрат у відповідь на несприятливі зміни середовища 

існування [129], та особливо при токсичному стресі організму [129, 130, 131]. 

Завдяки цьому вміст глікогену в окремих органах і тканинах є індикаторним 

показником токсичності водойми. Подібні зміни були зафіксовані за реакції риб 

на токсичну дію амонійного азоту [134, 135]. 

Протидія факторам середовища, в тому числі й токсичному впливу сполук 

азоту та фосфору, активує обмін речовин і активне використання ліпідів як 
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енергетичних субстратів для поповнення тривалих енергозатрат. Подібні зсуви 

ліпідного та вуглеводневого обмінів відмічено у риб за впливу токсичного 

водного середовища [136, 137]. Також зміни в балансі накопичення білки/ліпіди 

в організмі риб можуть свідчити про забруднення водойми [138, 139, 140]. 

Довгочасний вплив токсиканту зумовлює деяке використання білків як 

енергетичних субстратів [141]. Разом з жирами протеїни, зокрема у м’язах та 

печінці, може використовуються у процесах синтезу глікогену (глюконеогенезу) 

[142, 143]. Білки можуть за екстремальних змін середовища використовуватись 

як альтернативний енергосубстрат для підтримки гомеостазу. Це є важливим 

адаптивним механізмом організму риб. Ця властивість можлива за рахунок 

анаеробного окиснення білків за гіпоксичних умов та за недостатнього кисневого 

розщеплення глікогену та ліпідів [144, 145, 146, 147, 148, 149, 150]. 

 

Рис. 4.5.1. Вміст загального білку у тканинах молоді карася сріблястого 

за хронічної дії підвищених концентрацій амонійного азоту. M ± m; n=30. 
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Рис. 4.5.2. Вміст загальних ліпідів у тканинах молоді карася сріблястого 

за хронічної дії підвищених концентрацій амонійного азоту. M ± m; n=30. 

  

 

Рис. 4.5.3. Вміст глікогену у тканинах молоді карася сріблястого за 

хронічної дії підвищених концентрацій амонійного азоту. M ± m; n=30. 

За мінімальної концентрації амонійного азоту, в тканинах молоді карася 

сріблястого, ми спостерігали достовірне підвищення вмісту білку на 39% 

відносно контролю. Поруч із зростанням вмісту ліпідів та глікогену, це може 

бути пов’язано з активізацією анаболічних процесів та відповідно низькою 

токсичністю цієї концентрації амонію. Надалі, за концентрацій амонію 2,5 N/дм3 

ми зафіксували недостовірні зміни вмісту білку, деяке підвищення на 13%. Ріст 

можливо корелює із зростанням активності ЛДГ та ЛФ для компенсації 

токсичного впливу амонію. Подальше зниження вмісту білку у концентраціях 5,0 

та 15,0 мг N/дм3 на 14 та 45% вірогідно демонструє використання білку як 

альтернативного енергосубстрату на забезпечення процесів детоксикації та 

екскреції надлишку аміаку з організму. Відносно незначне (24-41%) зниження 

кількості білку у всіх концентраціях порівняно до контрольних значень у тканині 

зябер, можна пояснити як збільшенням кількості хлоридних клітин зябер 

(активується кортизолом та Т3), так і ростом ферментативної активності ЛДГ та 

ГДГ у зябрах, що обумовило зростання інтенсивності процесів знешкодження і 

виведення амонійного азоту з організму риб. 

У тканинах карася достовірний ріст вмісту ліпідів на 70% за концентрації 

2,5 мг N/дм3 може вказувати на активацію ліпогенезу за рахунок утилізації 
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глікогену для формування енергетичного резерву для протидії подальшому 

шкідливому впливу. Подальше зниження вмісту ліпідів на 17-30% у м’язах та 8-

20% у зябрах вказують на посилені енерговитрати та використання ліпідів як 

енергетичного субстрату для подолання токсичності середовища. 

Зниження вмісту глікогену на 44–49% у 3-х найвищих досліджених 

концентраціях демонструє активне енергозабезпечення процесів підтримки 

гомеостазу за впливу токсиканту.  

 

Рис. 4.5.4. Вміст загального білку у тканинах молоді коропа звичайного 

за хронічної дії підвищених концентрацій амонійного азоту. M ± m; n=40. 

У тканинах молоді коропа звичайного відмічено зниження вмісту білку 

на 9-46% у м’язах та на 7-36% у зябрах (Рис. 4.5.4), що можливо говорить про 

його утилізацію як енергосубстрат. 

Вміст ліпідів у коропа також знижувався на 4; 12; 28 та 63% у м’язах 

відносно контрольних показників (Рис. 4.5.5). Це може вказувати на їх активне 

використання для енергозабезпечення процесів детоксикації аміаку. 

Аналогічні зменшення на 30–65% відмічені в тканині зябер.  
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Рис. 4.5.5. Вміст загальних ліпідів у тканинах молоді коропа звичайного 

за хронічної дії підвищених концентрацій амонійного азоту. M ± m; n=40. 

 

Рис. 4.5.6. Вміст глікогену у тканинах молоді коропа звичайного за 

хронічної дії підвищених концентрацій амонійного азоту. M ± m; n=40. 

Активна утилізація глікогену (32-35% у м’язах та 38-40% у зябрах) (Рис. 

4.5.6) спостерігалося саме за концентрацій 5,0 та 15,0 мг N/дм3, що вказує на 

токсичність цих концентрацій для організму молоді коропа. 

Це свідчить більшу чутливість коропа до дії амонійного азоту та поруч з 

іншими показниками вказують на зміну метаболізму в бік підвищення процесів 

катаболізму для збереження енергетичного гомеостазу за умов забруднення води 

сполуками амонійного азоту . 
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Рис. 4.5.7. Вміст загального білку у тканинах молоді краснопірки 

звичайної за дії природних вод з підвищеною концентрацією амонійного азоту. 

M ± m; n=12. 

 

 

Рис. 4.5.8. Вміст загальних ліпідів у тканинах молоді краснопірки 

звичайної за дії природних вод з підвищеною концентрацією амонійного азоту. 

M ± m; n=12. 

Ми спостерігали наступні зміни вмісту енергоємних речовин в тканинах 

молоді краснопірки звичайної за дії природних вод з високою концентрацією 

амонійного азоту. Так, вміст білку у піддослідних риб у м’язах знижувався на 

22% відносно контрольних значень (Рис. 4.5.7). Подібні зміни зафіксовано і в 

зябровій тканині – 15%. Ці зміни говорять про використання білку, як 

енергосубстрату, для забезпечення адаптивної відповіді організму на 

токсичний вплив середовища. 
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Рис. 4.5.9. Вміст глікогену у тканинах молоді краснопірки звичайної за 

дії природних вод з підвищеною концентрацією амонійного азоту. M ± m; n=12. 

Вміст загальних ліпідів у м’язах також знижувався (Рис. 4.5.8), вірогідно 

за рахунок утилізації їх на енергетичні потреби. Проте в зябрах кількість ліпідів, 

навпаки зростала відносно контролю на 26 %, що може бути пояснене вірогідним 

ущільненням клітинних мембран для зменшення надходження амонійного азоту 

в організм.  

Вміст глікогену за короткочасної дії амонійного азоту в організмі 

краснопірки у м’язах демонстрував тенденцію до зниження, його кількість у 

м’язах дослідної групи зменшувалася на 36% відносно контролю (Рис. 4.5.9). В 

тканині зябер спостерігалися подібні процеси, вміст глікогену був нижчим за 

контрольні значення на 18%. Разом зі зниженням вмісту ліпідів організм 

піддослідних риб активував процеси гліколізу для енергозабезпечення 

подальшої протидії токсичності амонійного азоту.  

Зміни вмісту енергоємних сполук в організмі краснопірки за хронічної дії 

амонійного азоту мали наступні тенденції. Так, вміст білку планомірно 

знижувався відповідно з ростом концентрації токсиканту (Рис. 4.5.10). Зниження 

його вмісту у концентраціях 1,0–15,0 мг N/дм3 склало 16; 19; 23 та 21% відносно 

контрольних значень. У тканині зябер відмічено недостовірне зниження рівня 

білку на 7–12% нижче показників контрольної групи риб.  
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Рис. 4.5.10. Вміст загального білку у тканинах молоді краснопірки 

звичайної за хронічної дії підвищених концентрацій амонійного азоту. M ± m; 

n=30. 

 

 

Рис. 4.5.11. Вміст загальних ліпідів у тканинах молоді краснопірки 

звичайної за хронічної дії підвищених концентрацій амонійного азоту. M ± m; 

n=30. 

Вміст ліпідів в тканині м’язів у концентрації 1,0 мг N/дм3 показав ріст у 

2,2 рази відносно контролю, вірогідно за рахунок адаптивної активації 

ліпогенезу (Рис.4.5.11). Достовірні зміни відмічені у концентрації амонійного 

азоту 15,0 мг N/дм3 – відбувалося зниження вмісту жирів на 27% відносно 

контролю. Тут, очевидно, відбувався катаболізм жирів як енергоресурсу. В 

тканині зябер відмічено достовірне зниження вмісту ліпідів на 56; 59 та 60 % 

за концентрацій 2,5; 5,0 та 15,0 мг N/дм3. 
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Рис. 4.5.12. Вміст глікогену у тканинах молоді краснопірки звичайної за 

хронічної дії підвищених концентрацій амонійного азоту. M ± m; n=30. 

Вміст глікогену у м’язах дослідної групи за концентрації 1,0 мг N/дм3 

також демонстрував ріст на 13% відносно контролю (Рис. 4.5.12). Це вірогідно 

відбувався глікогеноліз за рахунок білку. В подальшому відбувалося активне 

використання глікогену м’язів, різниця з контролем становила 45–49%. У зябрах 

же відбувалося зниження вмісту глікогену на 5-19%  відповідно. 

Зміни вмісту енергоємних сполук за впливу фосфору фосфатів, де в як 

токсиканту був монофосфат калію, мали деякі відмінності у характері прояву 

біохімічної реакції молоді риб на токсичну дію. 

 

Рис. 4.5.13. Вміст загального білку у тканинах молоді карася сріблястого 

за хронічної дії підвищених концентрацій монофосфату калію. M ± m; n=30. 

В тканинах молоді карася сріблястого за дії фосфору фосфатів не було 

відмічено закономірних коливань вмісту білку (Рис. 4.5.13). 
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Рис. 4.5.14. Вміст загальних ліпідів у тканинах молоді карася сріблястого 

за хронічної дії підвищених концентрацій монофосфату калію. M ± m; n=30. 

 

Рис. 4.5.15. Вміст глікогену у тканинах молоді карася сріблястого за 

хронічної дії підвищених концентрацій монофосфату калію. M ± m; n=30 

Зменшення становили 3–10% відносно контролю. Зміни в зябрах 

становили 6; 10; 5 та 2% відносно контролю, причому спостерігалося зменшення 

різниці між контрольними та піддослідними показниками з ростом концентрації 

токсиканту. Це, вірогідно, вказує на низьку токсичність монофосфату калію в 

досліджуваних концентраціях. 

Вміст ліпідів у тканині м’язів зростав на 73% у найменшій концентрації та 

у 2,0–2,1 рази у наступних (Рис. 4.5.14). Зміни кількості жирів у зябрах мали 

незакономірний характер, достовірне збільшення вмісту ліпідів на 62% 

спостерігалося у концентрації 1,0 мг P/дм3 та у 2,3 рази за вмісту 2,5 мг P/дм3. 

Вміст глікогену у м’язах карася достовірно знижувався відносно контролю 

на 12 та 30% за концентрацій 2,5 та 5,0 мг P/дм3 (Рис. 3.5.15). В тканині зябер 
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закономірних змін не зафіксовано, відбувалося зниження вмісту глікогену за 

концентрацій 1,0 та 2,5 мг P/дм3 на 17 та 15% та ріст на 28 та 41% за найменшої 

та найбільшої концентрацій монофосфату. 

Вміст енергоємних сполук в тканинах молоді краснопірки звичайної за дії 

монофосфату калію показував дещо інші тенденції. Вміст білку достовірно 

знижувався у м’язах за концентрацій 0,5 та 1,0 мг P/дм3 (Рис. 4.5.16). Такі зміни 

демонструють деяке залучення білків на енергетичні потреби. В наступній 

концентрації кількість загальних білків недостовірно зростала на 4,3%, а у 

найвищій недостовірно знижувалася на 5,2% відносно контролю. В зябрах вміст 

білку, у цілому, демонстрував тенденцію до зниження відповідно до підвищення 

концентрації фосфору фосфатів. 

 

 

Рис. 4.5.16. Вміст загального білку у тканинах молоді краснопірки 

звичайної за хронічної дії підвищених концентрацій монофосфату калію. M ± 

m; n=30. 

Кількість ліпідів у м’язах була достовірно вищою за контрольні значення 

на 17; 34 та 22% за концентрацій 0,5; 1,0 та 2,5 мг P/дм3 (Рис. 4.5.17). Вірогідно 

ці концентрації не чинили негативного токсичного впливу на організм, а й 

навіть посилювали ліпогенез за участю білків та глікогену, можливо для 

підвищення щільності мембран за рахунок ущільнення ліпо-протеїдної 

оболонки. За концентрації 5,0 мг P/дм3 спостерігалося деяке зниження вмісту 

ліпідів на 14% відносно контролю. Очевидно, що у найвищій концентрації 
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відбувалося залучення ліпідів на протидію слабкому, проте хронічному 

токсичному впливу монофосфату. У зябрах у концентраціях 1,0; 2,5 мг P/дм3 

відбувалися недостовірні зміни вмісту ліпідів у бік підвищення, а в 

концентрації 5,0 зростання на 36% відносно контролю, що, вірогідно, свідчить 

про ущільнення білково-ліпідних мембран зябер, для зниження проникності 

фосфору фосфатів у організм. 

 

Рис. 4.5.17. Вміст загальних ліпідів у тканинах молоді краснопірки 

звичайної за хронічної дії підвищених концентрацій монофосфату калію. M ± 

m; n=30 

 

Рис. 4.5.18. Вміст глікогену у тканинах молоді краснопірки звичайної за 

хронічної дії підвищених концентрацій монофосфату калію. M ± m; n=30 

Вміст глікогену у м’язах краснопірки знижувався відносно контролю у всіх 

концентраціях на 19; 26; 28 та 30% відносно контролю (Рис.4.5.18), вірогідно 

використовуючись на адаптивну реакцію на дію хронічної токсичності умов. У 

зябрах достовірні зміни відмічені за концентрацій 1,0 та 2,5 мг P/дм3, відбувалося 
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зниження глікогену на 17 та 15% відносно контролю. Проте за концентрації 5,0 

мг P/дм3 його кількість зростала на 41% відносно контролю.  

Вміст білків, ліпідів та глікогену в тканинах коропа мав наступні зміни. У 

м’язах відмічено недостовірне підвищення кількості білка за концентрацій 0,5-

5,0 мг P/дм3 на 14–9% відносно контролю (Рис. 4.5.19). Очевидно, що зі 

збільшенням концентрації короп все більше використовував білок як 

альтернативне джерело енергії. У зябрах зафіксовано збільшення білку в 

концентраціях 0,5; 1,0 та 2,5 мг P/дм3 на 58; 26 та 23%. У максимальній 

концентрації ріст склав всього 9% вище контролю. 

 

Рис. 4.5.19. Вміст загального білку у тканинах молоді коропа звичайного 

за хронічної дії підвищених концентрацій монофосфату калію. M ± m; n=40. 

Вміст ліпідів планомірно знижувався відносно контролю в обох тканинах. 

У м’язах різниця склала 4; 12; 28 та 63% нижче контролю, а у зябрах 30; 52; 49 

та 65% (Рис. 4.5.20). В обох тканинах очевидне посилене використання ліпідів на 

компенсацію хронічної токсичності монофосфату. 

Зміни глікогену в обох тканинах не мали чіткої закономірності. У м’язах 

за концентрацій 0,5 та 1,0 мг P/дм3 ми спостерігали зниження вмісту глікогену 

на 57 та 78% (Рис.4.5.21), а в максимальній концентрації зростання вмісту 

глікогену на 27% вище контрольних значень. У зябрах за концентрації 0,5 мг 

P/дм3 спостерігався достовірний ріст вмісту глікогену на 45%. У наступних 

концентраціях різниця склала лише 3 та 6% вище контролю. У найвищій 

концентрації вміст глікогену у зябрах був на 34% нижчий за контрольні 

показники. Вочевидь, короп активував процесу гліконеогенезу використовуючи 
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ліпіди в якості субстрату, для запасання глікогену з метою подолання хронічного 

токсичного впливу фосфатів. 

 

Рис. 4.5.20. Вміст загальних ліпідів у тканинах молоді коропа звичайного 

за хронічної дії підвищених концентрацій монофосфату калію. M ± m; n=40. 

 

Рис. 4.5.21. Вміст глікогену у тканинах молоді коропа звичайного за 

хронічної дії підвищених концентрацій монофосфату калію. M ± m; n=40 

Висновки: 

• у відповідь на хронічний вплив підвищених концентрацій амонійного азоту 

зростає кількість кортизолу у молоді карася на 63% – 1,4 рази; у коропа 1,9–

12 разів у зябрах та м’язах, а тиреоїдних гормонів 2,8–8,4  в м’язах та зябрах 

та 3,0– 7,3% (м’язи) , 26–33% (зябра); у відповідь на вплив фосфору фосфатів 

кількість всіх гормонів зростає  проте значно менше ніж за впливу амонійного 

азоту. 

Активність ферментів ЛДГ, СДГ, ЛФ та ГДГ у м’язах та зябрах молоді 

карася, коропа та краснопірки змінювалися наступним чином: 
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• у карася змінюється вектор процесів енергогенерації в сторону анаеробних 

процесів (зростає активність ЛДГ, знижується СДГ), за дії фосфору 

фосфатів такі зміни менш інтенсивні; активність дефосфорилювання (ЛФ) 

значно зростає, за дії фосфору фосфатів ріст активності незначний; 

активність азотного обміну (ГДГ) за впливу амонійного азоту зростає 

значно, за впливу фосфору дещо знижується; 

• у коропа відмічене деяке зниження активності анаеробних процесів у 

м’язах, та їх значний ріст у зябрах за впливу амонійного азоту, за впливу 

фосфору фосфатів навпаки (активність СДГ зростає із зниженням ЛДГ); 

активність ЛФ змінюється аналогічно карасю, проте не так інтенсивно, а 

за впливу фосфору фосфатів зростає у зябрах; активність азотного обміну 

знижується за дії амонійного азоту та зростає за впливу фосфору фосфатів; 

• у краснопірки зростає активність аеробних та анаеробних процесів 

генерування енергії (ЛДГ та СДГ) за впливу амонійного азоту, за впливу 

фосфору зростає активність анаеробних (активність ЛДГ знижується, СДГ 

зростає); активність дефосфорилювання зростає за впливу азоту, 

знижується за впливу фосфору, а азотний обмін зростає за впливу 

амонійного азоту та знижується за впливу фосфору фосфатів. 

• У всіх 3 видів риб для протидії токсичності амонійного азоту активно 

використовуються усі 3 енергосубстрати (білки, ліпіди та глікоген), за дії 

фосфору фосфатів у карася та краснопірки відмічено зростання кількості 

ліпідів у тканинах  та менш інтенсивне використання у всіх трьох видів 

глікогену та білків як енергетичних субстратів. 

Отримані результати апробовані у ряді наукових та науково-практичних 

конференцій та опублікованих матеріалів [259, 260, 261, 262], а також статтях у 

фахових виданнях [263, 264, 265]. 
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РОЗДІЛ 5 

МОРФОФІЗІОЛОГІЧНІ ЗМІНИ МОЛОДІ КОРОПОВИХ ВИДІВ 

РИБ ЗА ДІЇ ПІДВИЩЕНИХ КОНЦЕНТРАЦІЙ БІОГЕНІВ У ВОДІ 

 

Одним з завдань цієї роботи було визначення зміни морфологічних 

показників молоді коропових видів риб за дії підвищених концентрацій біогенів 

у природних водоймах.  

Підвищений вміст амонійного азоту у воді відноситься до епігенетичних 

факторів зміни зовнішніх параметрів молоді риб [120], крім того, значна 

кількість літературних джерел пов’язує адаптивну морфологічну мінливість зі 

змінами кормності водойми та кормових об’єктів риб [119, 121, 122, 123], яка, в 

свою чергу, напряму залежить від концентрацією біогенних сполук у воді. Проте, 

йони амонію, нітритів та фосфатів при значному підвищенні концентрації 

можуть виявляти токсичний ефект на риб.  

Оскільки вміст токсикантів є фактором навколишнього середовища, він, 

вірогідно, може впливати на морфометричні показники риб. Так, під впливом 

пестицидів у пічкура (Gobio gobio) достовірно змінюються 3 з 17 

морфометричних показників. Виявлено, що зі збільшенням токсичності 

зменшується діаметр ока, висота тіла та змінюється положення ока [119]. 

  

5.1. Зміни морфологічних параметрів молоді коропових риб за дії 

підвищених концентрацій амонійного азоту. 

 

Оскільки, крім токсичного впливу на риб, йони амонію, нітритів та 

фосфатів стимулюють розвиток фітопланктону, і, відповідно всієї біоти водойми 

в цілому, нами виявлені значні відмінності у масовому рості карася сріблястого. 

Так, середня маса риб при концентрації 24,4 мг N/дм3 (став № 3 БЕГС) була 

вищою в 11 раз за масу риб із контрольних умов (0,88 мг N/дм3) (Рис. 5.1.1) [265]. 

Крім того, деякі автори вказують, що за невисоких концентрацій амонійного 

азоту у молоді карася знижується інтенсивність споживання їжі і білковий ріст, 
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проте при високих концентраціях амонійного азоту збільшується загальний 

приріст маси [266]. Оскільки карась є видом з порційним типом нересту, така 

різниця у масі карася, вірогідно, обумовлена різницею у строках нересту. 

Вочевидь особини з водойми з концентрацією 24,4 мг N/дм3, були з найбільш 

ранньої генерації, аніж інші. 

 

Рис. 5.1.1. Зміни середньої маси молоді карася сріблястого в залежності 

від концентрації амонійного азоту. n=50; M±m. 

Примітка: 1 (контроль) – 0,88 мг N/дм3; 2 – 2,5 мг N/дм3; 3 – 3,21 мг N/дм3; 

4 – 24,4 мг N/дм3 

 

Рис. 5.1.2. Зміни деяких пластичних ознак молоді карася сріблястого в 

залежності від концентрації амонійного азоту. n=50; M±m. 

Примітка: а (контроль) – 0,88 мг N/дм3; б– 2,5 мг N/дм3; в – 3,21 мг N/дм3; 

г – 24,4 мг N/дм3. 

Зміни абсолютних величин промірів довжини, вказують на пряму 

залежність між збільшенням концентрації амонійного азоту та достовірним 

0,0

1,0

2,0

3,0

4,0

5,0

6,0

7,0

8,0

0,88 2,5 3,21 24,4

М
а

са
 р

и
б

, 
г

Концентрація амонію, мг N/дм³ 

0

10

20

30

40

50

60

70

80

Довжина всієї 

риби (аb або L)

Довжина за 

Сміттом (ос)

Довжина риби 

без С (ad або l)

Довжина 

тулуба (od)

Д
о
в

ж
и

н
а
, 

м
м

а
б
в
г



128 

 

зростанням цих показників молоді карася (Рис. 5.1.2). Карасі із водойми з 

концентрацією амонійного азоту 24,4 мг N/дм³ були у 2,2–2,3 рази довшими за 

риб з контрольної водойми, що цілком підтверджується іншими дослідженнями 

[267, 268].  

 

Рис. 5.1.3. Зміни деяких пластичних ознак молоді карася сріблястого в 

залежності від концентрації амонійного азоту. n=50; M±m. 

Примітка: І – довжина рила; ІІ – діаметр ока (горизонтальний); ІІІ– 

заоорбітальна відстань; ІV – довжина голови; V – запотилична висота; VI – ширина 

лоба; а (контроль) – 0,88 мг N/дм3; б – 2,5 мг N/дм3; в – 3,21 мг N/дм3; г – 24,4 мг 

N/дм3. 

Морфометричні проміри голови молоді карася вказують на те, що з 

підвищенням концентрації амонійного азоту у воді збільшуються розміри голови 

та очей у 2,2–2,5 разів відносно риб із водойми з фоновою концентрацією (Рис. 

5.1.3). Разом з попередніми висновками, це підтверджує зміни у ростових 

показниках. 

Окрім вище згаданих, було також порівняні й інші пластичні ознаки, 

підтверджували гіпотезу, що молодь карася у водоймах з підвищеними 

концентраціями амонійного азоту більш активно росте в довжину (Рис. 5.1.4). 

Висоти тіла показали, що молодь риб з водойм з підвищеною концентрацією 

амонійного азоту була більшою на 17–82% за концентрацій 2,5 (став 21) та 3,21( 

став № 24) мг N/дм³ та у 2,6 раз більшими за концентрації 24,4 мг N/дм³. Така 

залежність у літературі пов’язується також з розвитком природної кормової бази 
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водойми [269]. Відстані між плавцями були більшими на 29-61% за концентрацій 

мг N/дм³ та у 2,4–5,5 раз більшими за концентрації 24,4 мг N/дм³. 

 

Рис. 5.1.4. Зміни деяких пластичних ознак молоді карася сріблястого в 

залежності від концентрації амонійного азоту. n=50; M±m. 

Примітка: VII – найбільша висота тіла; VIII – найменша висота тіла; IX – 

антедорсальна відстань; X – постдорсальна відстань; XI – довжина хвостового 

стебла; XII – відстань між Р і V; XIII – відстань між V і А; а (контроль) – 0,88 мг 

N/дм3; б– 2,5 мг N/дм3; в – 3,21 мг N/дм3; г – 24,4 мг N/дм3. 

Про активний лінійний ріст свідчив аналіз абсолютних величин висоти та 

довжини плавців молоді карася сріблястого у найвищій з досліджуваних 

концентрації вони були більшими у 2,4–5,5 разів відносно контрольної вибірки 

риб. (Рис. 5.1.5). 

Окрім цього, в результаті кореляційного аналізу встановлено сильний  та 

дуже сильний позитивний кореляційний зв’язок промірів ознак молоді карася 

сріблястого із концентрацією амонійного азоту. Коефіцієнт кореляції був у 

межах r=0,82–0,99 (p<0,05). Достовірними сильними виявилися 3 показники: 

заорбітальна відстань (r=0,96), постдорсальна відстань (r=0,97) та довжина 

хвостового стебла (r=0,99). Це, вірогідно, вказує на те, що у молоді карася 

активний як масовий так і лінійний, оскільки обидва показники у водоймі з 

підвищеним вмістом амонійного азоту зростають. 
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Рис. 5.1.5. Зміни деяких пластичних ознак молоді карася сріблястого в 

залежності від концентрації амонійного азоту. n=50; M±m. 

Примітка: XIV – довжина основи D; XV – найбільша висота D; XVI – довжина 

основи А; XVII – найбільша висота А; XVIII – довжина Р; XIX – довжина V; а 

(контроль) – 0,88 мг N/дм3; б– 2,5 мг N/дм3; в – 3,21 мг N/дм3; г – 24,4 мг N/дм3. 

 

Рис. 5.1.6. Зміни середньої маси молоді краснопірки звичайної в залежності 

від концентрації амонійного азоту. n=50; M±m.  

Окрім карася вдалося дістати і провести морфометричний аналіз 

краснопірки звичайної з водойм із фоновою (0,88 мг N/дм3) концентрацією 

амонійного азоту та підвищеною (3,21 мг N/дм3) (став № 24 БЕГС). Це вказує на 

те що, краснопірка із водойми з підвищеною концентрацією амонійного азоту 

мала у 3,1 рази вищу масу, що вочевидь зумовлено дією амонійного азоту на 

природну кормову базу водойми як біогенного елементу (Рис. 5.1.6). 
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Рис. 5.1.7. Зміни деяких пластичних ознак молоді краснопірки звичайної 

в залежності від концентрації амонійного азоту. n=50; M±m. 

Примітка: а (контроль) – 0,88 мг N/дм3; б – 3,21 мг N/дм3. 

Зростали і довжини тіла краснопірки з забрудненої амонійним азотом 

водойми: на 42–47% (Рис. 5.1.7) відносно параметрів риб з контрольної водойми; 

на 39-59% зростали довжини голови у молоді риб з досліджуваної водойми (Рис. 

5.1.8).  

 

Рис. 5.1.8. Зміни деяких пластичних ознак молоді краснопірки звичайної 

в залежності від концентрації амонійного азоту. n=50; M±m. 

Примітка: І – довжина рила; ІІ – діаметр ока (горизонтальний); ІІІ– 

заоорбітальна відстань; ІV – довжина голови; V – запотилична висота; VI – 

ширина лоба;; а (контроль) – 0,88 мг N/дм3; б – 3,21 мг N/дм3. 
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Рис. 5.1.9. Зміни деяких пластичних ознак молоді краснопірки звичайної 

в залежності від концентрації амонійного азоту. n=50; M±m. 

Примітка: VII – найбільша висота тіла; VIII – найменша висота тіла; IX – 

антедорсальна відстань; X – постдорсальна відстань; XI – довжина хвостового 

стебла; XII – відстань між Р і V; XIII – відстань між V і А; а (контроль) – 0,88 

мг N/дм3; б – 3,21 мг N/дм3. 

Подібним чином, як і в молоді карася, у краснопірки з забрудненої 

амонійним азотом водойми зростали на 46–53% проміри висоти тіла та відстані 

між плавцями (Рис. 5.1.9). 

 

Рис. 5.1.10. Зміни деяких пластичних ознак молоді краснопірки 

звичайної в залежності від концентрації амонійного азоту. n=50; M±m. 

Примітка: XIV – довжина основи D; XV – найбільша висота D; XVI – 

довжина основи А; XVII – найбільша висота А; XVIII – довжина Р; XIX – 

довжина V; а (контроль) – 0,88 мг N/дм3; б – 3,21 мг N/дм3. 
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Довжина та висоти плавців у молоді краснопірки з водойми з підвищеною 

концентрацією амонійного азоту також більші на 32–79% за контрольні 

показники (Рис. 5.1.10). Очевидно, що молодь краснопірки зовсім інакше реагує 

на підвищену концентрації амонійного азоту, оскільки ступінь змін пластичних 

ознак є видоспецифічним і значно меншим, ніж у карася. 

Проведений кореляційний аналіз показав позитивний сильний зв’язок всіх 

досліджуваних пластичних ознак із концентрацією амонійного азоту. 

Коефіцієнти кореляції становили r=0,962–0,999 (p<0,05). Це цілком відповідає 

отриманим даним – збільшення вмісту ліпідів та глікогену у тканинах (які будуть 

розглянуті в розділі 6) молоді краснопірки з водойми із вмістом амонійного азоту 

3,21 мг N/дм3. 

 

Рис. 5.1.11. Зміни середньої маси молоді плітки звичайної в залежності 

від концентрації амонійного азоту. n=50; M±m. 

На відміну від маси молоді карася та краснопірки, маса плітки із р. Рось 

поблизу с. Пилипче з концентрацією амонійного азоту 14,77 мг N/дм3 була 

нижчою на 25% за масу молоді риб з контрольної водойми (Рис. 5.1.11). Це, 

вірогідно, свідчить про негативний вплив таких концентрацій амонійного азоту, 

адже ріст молоді плітки сповільнюється за рахунок посиленого використання 

енергоємних сполук, в тому числі і білків та глікогену, які описані в наступному 

розділі.  
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Рис. 5.1.12. Зміни деяких пластичних ознак молоді плітки звичайної в 

залежності від концентрації амонійного азоту. n=50; M±m.  

Примітка: а (контроль) – 0,88 мг N/дм3; б – 14,77 мг N/дм3. 

Довжина молоді плітки з забрудненої водойми були меншими за 

контрольні значення всього на 5–6%, що не є вірогідними (Рис. 5.1.12). Можемо 

припустити, що ця концентрацію амонійного азоту має вплив лише на масові 

показники риби, проте не на ріст у довжину. Такі висновки підтверджуються 

іншими проведеними дослідженнями [265, 270]. 

 

Рис. 5.1.13. Зміни деяких пластичних ознак молоді плітки звичайної в 

залежності від концентрації амонійного азоту. n=50; M±m. 

Примітка: так само, як і в 5.1.11; І – довжина рила; ІІ – діаметр ока 

(горизонтальний); ІІІ – заоорбітальна відстань; ІV – довжина голови; V – 

запотилична висота; VI – ширина лоба; а (контроль) – 0,88 мг N/дм3; б – 14,77 

мг N/дм3 
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Морфометричні параметри голови молоді плітки показали також деяке 

зменшення на 7–13% відносно контролю (Рис. 5.1.13), що є незначною зміною, 

проте разом з іншими даними підтверджує негативний алометричний ріст риб за 

підвищеної концентрації амонійного азоту [269]. 

 

Рис. 5.1.14. Зміни деяких пластичних ознак молоді плітки звичайної в 

залежності від концентрації амонійного азоту. n=50; M±m. 

Примітка: VII – найбільша висота тіла; VIII – найменша висота тіла; IX – 

антедорсальна відстань; X – постдорсальна відстань; XI – довжина хвостового 

стебла; XII – відстань між Р і V; XIII – відстань між V і А; а (контроль) – 0,88 

мг N/дм3; б – 14,77 мг N/дм3. 

Зміни морфометричних показників висот тіла та між плавцевих відстаней 

були достовірними для найбільшої та найменшою висоти тіла (на 14-15% нижче 

контролю), та відстань між черевним та анальним плавцем (10%) (Рис. 5.1.14). 

Інші відмінності між показниками не були достовірними. 

Морфометричний аналіз плавців показав окремі незначні зміни в сторону 

зменшення за дії амонійного азоту у концентрації 14,77 мг N/дм3 (Рис. 5.1.15). 

Достовірні відмінності отримані в зменшенні довжини та висоти спинного 

плавця 14 та 8% й довжини черевного плавця на 11%, які менше за показники 

молоді плітки з контрольної водойми. Це підтверджує попередні висновки про 

негативний вплив підвищених концентрацій амонійного азоту на алометричний 

ріст молоді плітки. 
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Рис. 5.1.15. Зміни деяких пластичних ознак молоді плітки звичайної в 

залежності від концентрації амонійного азоту. n=50; M±m. 

Примітка: так само, як і в 5.1.11; XIV – довжина основи D; XV – 

найбільша висота D; XVI – довжина основи А; XVII – найбільша висота А; 

XVIII – довжина Р; XIX – довжина V; а (контроль) – 0,88 мг N/дм3; б – 14,77 мг 

N/дм3. 

Кореляційний аналіз між пластичними ознаками молоді плітки та 

концентрацією амонійного азоту показав недостовірний зворотній середньої 

сили кореляційний зв’язок. Коефіцієнти кореляції становили r=-0,36 – -0,64. Це 

цілком збігається з наведеними вище літературними джерелами та одержаними 

нами даними зниження вмісту білку та глікогену у тканинах риб (наведені у 

розділі 6). 

 

5.2. Зміни морфофізіологічних показників молоді коропових видів риб за 

дії підвищених концентрацій амонійного азоту. 

 

Разом з морфометричними ознаками досліджено один з важливих 

фізіологічний параметр, а саме коефіцієнт вгодованості за Фультоном.  

Отримані дані, вказують на недостовірну тенденцію до росту коефіцієнту 

вгодованості за Фультоном з підвищенням концентрації амонійного азоту (Рис. 

5.2.1). Ми спостерігали недостовірну зворотню кореляцію між концентрацією 

амонійного азоту та коефіцієнтом вгодованості за Фультоном r=-0,21(p<0,05). У 
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низці робіт відзначений, навпаки прямий кореляційний зв’язок між 

концентрацією амонійного азоту та коефіцієнтом вгодованості за Фультоном 

[265, 267]. Отриманий слабкий недостовірний кореляційний зв’язок частково 

підтверджується літературними даними [271]. 

 

Рис. 5.2.1. Зміни коефіцієнту вгодованості за Фультоном молоді карася 

сріблястого в залежності від концентрації амонійного азоту. n=50; M±m. 

 

 

Рис. 5.2.2. Зміни коефіцієнту вгодованості за Фультоном молоді 

краснопірки звичайної в залежності від концентрації амонійного азоту. n=50; 

M±m. 

У молоді краснопірки ми спостерігали недостовірне зростання коефіцієнту 

вгодованості за Фультоном на 13% (Рис. 5.2.2). Це підтверджується отриманими 

нами даними  за вмістом ліпідів та глікогену які також зростають. Проте, ми 

отримали достовірний позитивний кореляційний зв’язок між вмістом амонійного 
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азоту та коефіцієнтом вгодованості за Фультоном для краснопірки звичайної. 

Коефіцієнт кореляції становив r=0,998 (p<0,05).  

 

Рис. 5.2.3. Зміни коефіцієнту вгодованості за Фультоном молоді плітки 

звичайної в залежності від концентрації амонійного азоту. n=50; M±m. 

Аналіз коефіцієнту вгодованості плітки звичайної із водойми з 

підвищеною концентрацією амонійного азоту показав недостовірні зміни в 

напрямку його зниження на 6% (Рис. 5.2.3). В той же час ми отримали негативний 

кореляційний зв’язок між концентрацією амонійного азоту та коефіцієнтом 

вгодованості у плітки. Коефіцієнт кореляції становив r=-0,781, що 

підтверджується літературними даними [272] та дослідженням вмісту 

енергоємних речовин – вміст білків та глікогену зменшувався. 

 

5.3. Зміни морфологічних показників молоді коропових риб за дії 

підвищених концентрацій фосфору фосфатів. 

 

Проаналізовано деякі пластичні ознаки молоді плітки із руслової ділянки 

р. Почайна, з підвищеною концентрацією фосфору фосфатів. Маса плітки з 

водойми з підвищеною концентрацією фосфору фосфатів була вищою у 2,7 рази 

за масу риб з контрольної водойми (Рис. 5.3.1). Це підтверджується 

літературними даними [265, 267].  

Довжини плітки з водойми з підвищеною концентрацією фосфору 

фосфатів були більшими на 40–46% відносно контрольної групи риб (Рис. 5.3.2). 
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Такі зміни, вірогідно, викликані невисокими концентраціями токсиканту та 

підтверджуються даними біохімічних досліджень – вміст білку в тканинах також 

зростав, вірогідно за рахунок активного розвитку кормової бази водойми. 

 

Рис. 5.3.1. Зміни середньої маси молоді плітки звичайної в залежності від 

концентрації фосфору фосфатів. n=50; M±m. 

 

 

Рис. 5.3.2. Зміни деяких пластичних ознак молоді плітки звичайної в 

залежності від концентрації фосфору фосфатів. n=50; M±m.  

Примітка: а (контроль) – 0,06 мг P/дм3; б – 2,5 мг P/дм3. 

Зміни морфометричних показників голови молоді плітки були вищими на 

19–56%, ніж в контрольної групи риб (Рис. 5.3.3). Вірогідно, це видоспецифічна 

реакція на підвищену концентрацію фосфору фосфатів.  
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Висоти тіла та відстані між плавцями у молоді плітки з дослідної групи 

були більшими на 29–61% відносно риб з водойми з фоновою концентрацією 

фосфору фосфатів (Рис. 5.3.4). 

Довжина плавців молоді плітки також зростала на 39–61% за контрольні 

величини риб з водойми з підвищеною концентрацією фосфору фосфатів. 

Можливо, це вказує на підвищений ступінь розвитку кормової бази, 

стимульовану надлишком фосфору фосфатів. 

 

Рис. 5.3.3. Зміни деяких пластичних ознак молоді плітки звичайної в 

залежності від концентрації фосфору фосфатів. n=50; M±m.  

Примітка: І – довжина рила; ІІ – діаметр ока (горизонтальний); ІІІ – 

заоорбітальна відстань; ІV – довжина голови; V – запотилична висота; VI – 

ширина лоба; а (контроль) – 0,06 мг P/дм3; б – 2,5 мг P/дм3. 

Проведений кореляційний аналіз між морфометричними показниками та 

концентрацією фосфору фосфатів показав позитивну залежність. Коефіцієнт 

кореляції був достовірний (r=0,96–0,98 (p<0,05)) для довжини рила, 

заорбітальної відстані, довжини голови, найменшої висоти тіла, та довжини 

грудних та черевних плавців. Отже, плітка з піддослідної водойми має більшу 

масу та довжину, що може бути обумовлено розвитком кормової бази за рахунок 

підвищеної концентрації фосфору фосфатів. 
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Рис. 5.3.4. Зміни деяких пластичних ознак молоді плітки звичайної в 

залежності від концентрації фосфору фосфатів. n=50; M±m.  

Примітка: VII – найбільша висота тіла; VIII – найменша висота тіла; IX – 

антедорсальна відстань; X – постдорсальна відстань; XI – довжина хвостового 

стебла; XII – відстань між Р і V; XIII – відстань між V і А; а (контроль) – 0,06 

мг P/дм3; б – 2,5 мг P/дм3. 

 

 

Рис. 5.3.5. Зміни деяких пластичних ознак молоді плітки звичайної в 

залежності від концентрації фосфору фосфатів. n=50; M±m.  

Примітка: XIV – довжина основи D; XV – найбільша висота D; XVI – 

довжина основи А; XVII – найбільша висота А; XVIII – довжина Р; XIX – 

довжина V; а (контроль) – 0,06 мг P/дм3; б – 2,5 мг P/дм3. 

Було проведений морфометричний аналіз молоді карася сріблястого із 

водойми з підвищеною концентрацією фосфору фосфатів – скидного каналу БСА 
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з концентрацією фосфору фосфатів 2,9 мг P/дм3. Аналіз отриманих даних, не 

показав достовірних відмінностей (Табл. 5.3.1) (наведені у додатку А) у 

морфофізіологічному статусі молоді карася з контрольної ділянки р. Рось (0,06 

мг P/дм3) та молоді карася з скидного каналу БСА з концентрацією фосфору 

фосфатів 2,9 мг P /дм3. Вірогідно, такі зміни пов’язані з низькою кормністю 

ділянки [273, 274] та стійкістю карася до впливу такої концентрації фосфору 

фосфатів, на що вказують отримані нами біохімічні дані наступних розділів – 

активність ферментів та вміст енергоємних речовин змінювалися незначним 

чином. 

Аналіз морфометричних показників молоді коропа звичайного з скидного 

каналу БСА (2,9 мг P/дм3 ) у порівнянні до молоді коропа з контрольної ділянки 

р. Рось не виявив достовірних змін морфофізіологічного статусу риб (Табл. 5.3.2) 

(наведені у додатку Б). На це вказують і незначні зміни вмісту енергоємних 

сполук, що будуть розглянуті далі у розділі 6. В свою чергу, це підтверджує 

думку, що концентрація 2,5 мг P/дм3 не чинить шкодочинного впливу на молодь 

коропових видів риб в природніх умовах. 

 

5.4 Деякі зміни морфофізіологічних показників молоді коропових видів 

риб за дії підвищених концентрацій фосфору фосфатів. 

 

 

Рис. 5.4.1. Зміни коефіцієнту вгодованості за Фультоном молоді плітки 

звичайної в залежності від концентрації фосфору фосфатів. n=50; M±m. 
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У молоді плітки звичайної з водойми з підвищеною концентрацією 

фосфору фосфатів були недостовірна різниця в сторону зменшення коефіцієнту 

вгодованості за Фультоном на 5%, порівняно до контролю. Проте існує 

недостовірний зв’язок між концентрацією фосфору фосфатів та коефіцієнтом 

вгодованості риб (r=-0,46). Подібні явища мають докази у літературних джерелах 

[274]. Отримані нами дані, вірогідно, вказують на незначний токсичний вплив 

фосфору фосфатів як токсиканту. 

Аналізуючи вищезгадане, можна зазначити, що підвищений вміст 

амонійного азоту у воді зумовлює збільшення деяких пластичних ознак у молоді 

карася сріблястого, і водночас зростає їх коефіцієнт вгодованості. Це означає, що 

карась сріблястий росте лінійно та масово.  

У молоді краснопірки звичайної за впливу підвищених концентрацій 

амонійного азоту спостерігався посилений масовий та лінійний ріст. Це 

підтверджується зростанням їх коефіцієнту вгодованості та позитивним 

кореляційним зв’язком між пластичними ознаками та зростанням концентрації 

амонійного азоту. 

У молоді плітки у водоймі з високою концентрацією амонійного азоту 

відмічено зворотній зв’язок з пластичними ознаками. Плітка на відміну від 

карася сріблястого та краснопірки звичайної має невисокі темпи лінійного росту 

за цих умов. Одночасно з цим, у плітки, відмічений зворотній кореляційний 

зв’язок між концентрацією амонійного азоту та коефіцієнтом вгодованості. 

Плітка погано росте лінійно і не набирає масу, а отже вірогідно присутнє 

посилене використання запасів білку та глікогену, що підтверджується даними 

біохімічних досліджень. 

Між пластичними показниками молоді плітки звичайної та концентрацією 

фосфору фосфатів відмічений прямий кореляційний зв’язок. За підвищених 

концентрацій фосфору лінійні показники плітки збільшуються. Проте 

відмічений обернений середньої сили кореляційний зв’язок між коефіцієнтом 

вгодованості та концентрацією фосфору фосфатів. Отже, темпи росту плітки за 

таких умов нижчі, ніж у контрольній водоймі. 
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РОЗДІЛ 6 

ФІЗІОЛОГІЧНИЙ ТА БІОХІМІЧНИЙ СТАТУС МОЛОДІ 

КОРОПОВИХ ВИДІВ РИБ ЗА ВПЛИВУ ВИСОКИХ КОНЦЕНТРАЦІЙ 

БІОГЕНІВ У ПРИРОДНІХ УМОВАХ 

 

У попередніх розділах було проаналізовано та розглянуто фізіологічні та 

біохімічні показники молоді трьох видів коропових риб за дії високих 

концентрацій біогенів у експериментальних умовах. В природніх водоймах, коли 

на організм риб діє значна кількість факторів подібний аналіз проводити 

особливо непросто, оскільки на об’єкт досліджень діє увесь комплекс факторів 

зовнішнього середовища. Враховуючи це, стверджувати, що зміни фізіологічних 

та біохімічних параметрів молоді риб викликані саме досліджуваним фактором 

доволі непросто. 

 

6.1. Зміни вмісту деяких гормонів у тканинах молоді коропових видів риб 

у водоймах з підвищеними концентраціями амонійного азоту. 

 

Ми дослідили зміни вмісту гормонів у тканинах молоді карася сріблястого 

з різних ділянок р. Рось, зокрема з підвищеною концентрацією амонійного азоту 

– 14,77 мг N/дм3. 

У м’язах кількість кортизолу знижувалася на 80% відносно контролю (Рис. 

6.1.1.) за дії підвищених концентрацій амонійного азоту, у зябрах на 40%. Це 

зниження свідчить про непостійність забруднення, так і про певну адаптивну 

реакцію на пристосування до таких концентрацій токсиканту у водоймі [276]. 

Вміст гормонів тиреоїдної осі в тканинах карася змінювався наступним 

чином. Вміст Т3 знижувався в обох тканинах за дії підвищених концентрацій 

йонів амонію Так, у м’язах ми спостерігали зниження його вмісту на 89% 

відносно контрольних значень (Рис. 6.1.2.). У зябрах спостерігалося зниження 

вмісту Т3 72% відносно контролю. По-перше , за таких умов, у молоді помічене 

деяке пригнічення енергетичного обміну за рахунок гормонального 
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регулювання. По-друге, це свідчить про ускладнені умови існування молоді 

карася, які вимагають деяке пригнічення метаболічних процесів. 

  

А Б 

Рис. 6.1.1. Вміст кортизолу у тканинах молоді карася сріблястого з різних 

ділянок р. Рось. M ± m; n=5-8. 

Примітка: А – м’язи, Б – зябра; 1 – контроль (0,34 мг N/дм3); 2 – 14,77 мг 

N/дм3. 

  

А Б 

Рис. 6.1.2. Вміст трийодтироніну тканинах (А – м’язи, Б – зябра) молоді 

карася сріблястого з різних ділянок р. Рось. M ± m; n=5-8. 

Примітка: так само як в Рис. 5.1.1. 

У м’язах ми не зафіксували достовірних змін кількості неактивної форми 

тиреоїдних гормонів, а саме тироксину (Т4) (Рис. 6.1.3.). У зябрах його кількість 

знижувалася у 2 рази відносно контролю. Такі зміни можуть свідчити про 

перехід тиреоїдних гормонів з неактивної в активну форму. Крім того хронічне 

навантаження йонами амонію на цей орган обумовлено його активною участю у 

процесах детоксикації та екскреції амонійного азоту з організму карася Такі 
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концентрації йонів амонію викликають у зябрах молоді карася сріблястого 

напружений стан. Зниження вмісту всіх досліджених гормонів свідчать про 

перехід метаболічних процесів в режим енергозаощадження. 

 

 

Рис. 6.1.3. Вміст тироксину у тканинах молоді карася сріблястого з різних 

ділянок р. Рось. M ± m; n=5-8. 

Примітка: так само як в Рис. 6.1.1. 

Нами було досліджено вміст кортизолу, Т3 та Т4 у тканинах краснопірки 

звичайної з ділянки р. Рось в районі с. Пилипча. Ця ділянка характеризувалася 

значною кількістю сільськогосподарських угідь, а оскільки з них можливий змив 

азотовмісних добрив, ми вирішили обрати її в якості дослідної. 

Вміст кортизолу у м’язах краснопірки з ділянки р. Рось поблизу с. Пилипча 

зростав у 3,7 рази відносно контрольних значень (Рис. 6.1.1). Це очевидно 

свідчить, що підвищена концентрація амонійного азоту викликає стрес-реакції у 

риб молодь краснопірки. Ця ділянка річки є густо зарослою вищими водяними 

рослинами, які, відмираючи можуть поглинати значну кількість кисню і 

спричинювати заморні явища. Вміст кортизолу в зябрах, напроти знижувався на 

31%, що може свідчити про відсутність необхідності залучення гормону у 

процесах детоксикації та екскреції аміаку з організму. 

Вміст Т3 в тканинах молоді краснопірки звичайної змінювалася наступним 

чином. Нами відмічено зниження кількості гормону в м’язах на 71% відносно 

контролю, а в зябрах на 74% (Рис. 6.1.5). Такі показники можуть бути пов’язані 
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як з низьким рівнем впливу, так і з частковою дисфункцією залози внаслідок 

біогенного навантаження на водойму та організм риб. 

  

А Б 

Рис. 6.1.4. Вміст кортизолу у тканинах молоді краснопірки звичайної з 

різних ділянок р. Рось. M ± m; n=5-8. 

Примітка: так само як в Рис. 6.1.1. 

 

Рис. 6.1.5. Вміст трийодтироніну у тканинах молоді краснопірки 

звичайної з різних ділянок р. Рось. M ± m; n=5-8. 

Примітка: так само як в Рис. 6.1.3. 

Вміст неактивної форми тиреоїдних гормонів у тканинах молоді 

краснопірки звичайної змінювався наступним чином. Кількість гормону у м’язах 

риб при підвищенні йонів амонію до 14,77 мг N/дм3 була на 20% вищою, ніж у 

риб з контрольної групи (Рис. 6.1.6). Кількість Т4 у зябрах збільшувалася на 14% 

у риб з забрудненої ділянки р. Рось. Такі зміни можуть бути викликані 
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необхідністю енергозаощадження в умовах постійного біогенного забруднення 

води. 

 

 

Рис. 6.1.6. Вміст тироксину у тканинах молоді краснопірки звичайної з 

різних ділянок р. Рось. M ± m; n=5-8. 

Примітка: так само як в Рис. 6.1.3. 

Окрім краснопірки звичайної, вміст гормонів у тканинах був досліджений 

також у плітки звичайної з контрольної ділянки р. Рось та плітки з руслової 

ділянки р. Почайна. 

Вміст гормону кортизолу в тканинах плітки з досліджуваних водойм був 

наступним.  

У м’язах вміст кортизолу у забрудненій водоймі був на 80% нижчий за 

контроль, а у зябрах всього на 18% (Рис. 6.1.7). Вірогідно, це обумовлено як і 

періодичністю надходження сполук амонійного азоту у водойму та 

специфічністю адаптивних реакцій і приглушення синтезу гормону стресу для 

підвищення життєстійкості за таких умов середовища та більшого 

енергозаощадження ресурсів, які спрямовані для посилення росту молоді. 

Вміст Т3 у м’язах молоді плітки з забрудненої водойми знижувався на 78%, 

порівняно з особинами з контрольної водойми(Рис. 6.1.8). Це вказує, як на 

непостійність рівня забруднення, та перехід до енергозберігаючої стратегії 

адаптації до наявних умов. Проте, вміст Т3 у зябрах молоді плітки зростає у 2,8 

рази відносно контролю, що вказує на активну участь зябер риб у процесах 
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детоксикації та екскреції йонів амонію та аміаку з організму в умовах цієї 

водойми. 

 

 

Рис. 6.1.7. Вміст кортизолу у тканинах молоді плітки звичайної з водойм 

з різною концентрацією амонійного азоту. M ± m; n=5-8. 

Примітка: 1 – контроль 0,88 мг N/дм3; 2 – 14,77 мг N/дм3. 

 

Рис. 6.1.8. Вміст трийодтироніну у тканинах молоді плітки звичайної з 

водойм з різною концентрацією амонійного азоту. M ± m; n=5-8. 

Примітка: так само як в Рис. 6.1.7. 

Вміст неактивної форми тиреоїдних гормонів (Т4) у тканинах плітки був 

таким. У м’язах риб гормону з дослідної водойми був нижчий за контрольні на 

48%. Вірогідно, він може частково переходить у Т3 форму для активізації 

процесів адаптації до підвищених концентрацій амонійного азоту у воді. Проте, 

вміст тироксину у зябрах зростав на 88,3% відносно контролю. Це також може 
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бути пов’язано із підвищенням концентрації амонійного азоту у водоймі, та 

участю зябер в процесах виведення амонійного азоту з організму. 

 

 

Рис. 6.1.9 Вміст тироксину у тканинах молоді плітки звичайної з водойм 

з різною концентрацією амонійного азоту. M ± m; n=5-8. 

Примітка: так само як в Рис. 6.1.8. 

 

6.2. Зміни вмісту деяких гормонів у тканинах молоді коропових видів риб 

з водойм з підвищеною фосфору фосфатів. 

 

Було досліджено молодь карася сріблястого з скидного каналу 

Бортницької станції аерації (БСА). Контролем слугували особини з ставів БЕГС 

ІГБ НАН України. Вміст кортизолу у тканинах м’язів та зябер молоді карася 

сріблястого з дослідної водойми демонстрував значні відмінності у його рівнях 

відносно показників контрольної групи молоді риб. 

Так, вміст кортизолу у м’язах карася зі скидного каналу БСА була вищою 

6,3 рази вищою, аніж у особин з контрольної водойми (Рис. 6.2.1). У зябрах 

кількість цього гормону була ще вищою у 7,2 рази відносно контролю. 

Враховуючи, що у скидному каналі БСА фіксували як перевищення референтних 

значень, можна припустити, що в цій водоймі молодь карася перебуває під 

впливом підвищених концентрацій фосфору фосфатів. 
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Рис. 6.2.1 Вміст кортизолу у тканинах молоді карася сріблястого у 

водоймі з різною концентрацією фосфору фосфатів. M ± m; n=5-8. 

Примітка: А – м’язи, Б – зябра; 1 – контроль (0,06 мг P/дм3); 2 – 2,5 мг 

P/дм3. 

 

Рис. 6.2.2. Вміст трийодтироніну у тканинах молоді карася сріблястого у 

водоймі з різною концентрацією фосфору фосфатів. M ± m; n=5-8. 

Примітка: так само як в Рис. 6.2.1. 

Зміна вмісту тиреоїдних гормонів також мало свої особливості. Так, вміст 

Т3 у м’язах карася з дослідної водойми був у 5,6 разів вищий за контрольні 

значення (Рис. 6.2.2). У зябрах спостерігалися подібні зміни: у карася з скидного 

каналу БСА відмічено вищий у 5 разів вміст Т3, аніж у карася з контрольної 

водойми. Це збігається з літературними даними, адже в них вміст цього гормону 

також ріс разом із підвищенням концентрації забруднювачів у середовищі [121]. 

Це також свідчить про напружений фізіологічний стан молоді за цих умов. 
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А Б 

Рис. 6.2.3. Вміст тироксину у тканинах молоді карася сріблястого у 

водоймі з різною концентрацією фосфору фосфатів. M ± m; n=5-8. 

Примітка: так само як в Рис. 6.2.1. 

Вміст тироксину в тканинах карася також зростав за дії біогенного 

забруднення спостерігалося підвищення вмісту гормону. У м’язах ми фіксували 

підвищення вмісту гормону на 81% (Рис. 6.2.3),порівняно до умовного 

контролю. Це свідчило про активацію тиреоїдно-інтерренальної гормональної 

осі, яка спільно з кортизолом реагую та забезпечує адаптивну відповідь на 

підвищені концентрації азоту у воді. У зябрах кількість Т4 була вищою у 9,6 рази, 

що явно вказує на активну участь цього органу в процесах детоксикації та 

виведенню як фосфору фосфатів з організму, так і амонійного азоту.  

Вміст кортизолу в тканинах молоді коропа звичайного також змінювалася 

подібним до карася сріблястого чином. В м’язах зростав на 29% відносно 

контролю (Рис. 6.2.4). У зябрах вміст кортизолу збільшився у 2,3 рази відносно 

контролю. Такі зміни обох тканинах цілком відповідають явищу стресу, який 

можливо викликаний підвищеними концентраціями біогенних сполук у воді 

каналу. 

Вміст Т3 у м’язах коропа знизився на 53% відносно контролю (Рис. 6.2.5). 

Проте його кількість зросла у зябрах у 1,8 рази порівняно до показників риб з 

контрольної водойми. Така реакція явно може бути викликана зростаючим 

вмістом кортизолу, та необхідністю активно підтримувати процеси 

осморегуляції через зябра. 
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Рис. 6.2.4. Вміст кортизолу у тканинах молоді коропа звичайного у 

водоймі з різною концентрацією фосфору фосфатів. M ± m; n=5-8. 

Примітка: 1 – контроль (0,06 мг P/дм3 ); 2 – 2,5 мг P/дм3. 

 

Рис. 6.2.5. Вміст трийодтироніну у тканинах молоді коропа звичайного у 

водоймі з різною концентрацією фосфору фосфатів. M ± m; n=5-8. 

Вміст неактивної форми Т4 в обох тканинах коропа знижувався. так, у 

м’язах ми зафіксували зниження на 54%, у зябрах на 16% відносно контрольних 

значень (Рис. 6.2.6). Такі зміни можуть пояснюватися переходом з форми Т4 в 

організму риб зябрами. 

У м’язах плітки вміст кортизолу була нижчою на 81% відносно 

контрольних значень (Рис. 6.2.7), а у зябрах на 21% нижче контролю. Такі зміни, 

особливо в зябрах чітко вказують на забруднення, а знижений вміст у м’язах 

підтверджує залповий характер забруднень, оскільки тривалі високі рівні 

0

0,2

0,4

0,6

0,8

1

1,2

1,4

1 2

В
м

іс
т
 к

о
р

т
и

зо
л

у,
 

н
м

о
л

ь
/г

М'язи

Зябра

0

0,005

0,01

0,015

0,02

0,025

1 2

В
м

іс
т
 т

р
и

й
о
д

т
и

р
о
н

ін
у,

 

н
м

о
л

ь
/г

М'язи

Зябра



154 

 

кортизолу виснажують енергетичні ресурси організму і можуть призвести до 

його загибелі внаслідок критичного зниження енергетичних ресурсів. 

 

Рис. 6.2.6 Вміст тироксину у тканинах молоді коропа звичайного у 

водоймі з різною концентрацією фосфору фосфатів. M ± m; n=5-8. 

 

  

А Б 

Рис. 6.2.7. Вміст кортизолу у тканинах молоді плітки звичайної у водоймі 

з різною концентрацією фосфору фосфатів. M ± m; n=5-8. 

Примітка: А – м’язи, Б – зябра; 1 – контроль (0,06 мг P/дм3 ); 2 – 2,5 мг 

P/дм3. 

Кількість Т3 у м’язах плітки звичайної знижувалася відносно контролю на 

79% (Рис. 6.2.8). Це може бути пов’язано з регуляцією трийодтироніном 

метаболічних процесів для забезпечення життєстійкості за таких умов 

середовища.  
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Рис. 6.2.8. Вміст трийодтироніну у тканинах молоді плітки звичайної у 

водоймі з різною концентрацією фосфору фосфатів. M ± m; n=5-8. 

Примітка: так само як в Рис. 6.2.7. 

У зябрах, навпаки, кількість його була більшою ніж в контролі у 1,6 рази. 

Оскільки в даній водойми разом з підвищеними концентраціями фосфору 

фосфатів наявні і підвищені концентрації амонійного азоту, така реакція 

можливо показує стимулювання такими умовами процесів детоксикації та 

екскреції аміаку зябрами. Подібні зв’язки цього гормону із згаданими процесами 

наявні у літературі [277, 278] 

 

Рис. 6.2.9. Вміст тироксину у тканинах молоді плітки звичайної у водоймі 

з різною концентрацією фосфору фосфатів. M ± m; n=5-8. 

Примітка: так само як в Рис. 6.2.7. 

Кількість тироксину у м’язах молоді плітки знижувалася відносно 

контролю на 48% (Рис. 6.2.9). Така зміна можливо викликана конверсією Т4 у Т3 

для протидії підвищеним концентраціям біогенів у воді. В зябрах, навпаки, 
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кількість тироксину була на 88% вищою, ніж в тканинах контрольних риб. Це 

вочевидь свідчить, що в зябрах відбуваються активні процеси детоксикації та 

екскреції надлишку фосфору фосфатів та амонійного азоту. 

 

6.3. Зміни активності деяких ферментів в тканинах молоді коропових видів 

риб у водоймі з підвищеною концентрацією амонійного азоту. 

 

Досліджено зміни ферментативної активності у молоді карася сріблястого, 

коропа звичайного з природніх водойм з підвищеною концентрацією амонійного 

азоту.  

 

Рис. 6.3.1. Активність ЛДГ у тканинах молоді карася сріблястого у 

водоймі з різною концентрацією амонійного азоту. M ± m; n=5-8. 

Примітка: 1 – контроль (0,34 мг N/дм3); 2 – 14,77 мг N/дм3. 

У м’язах молоді карася сріблястого активність ЛДГ зростала у 2,3 рази 

відносно контролю, у зябрах у 1,8 рази (Рис. 6.3.1). Це свідчить про активацію 

анаеробних шляхів генерування енергії в умовах підвищеної концентрацією 

амонійного азоту у водному середовищі. 

Активність СДГ у м’язах молоді карася за дії 14,8 мг N/дм3 знизилася на 

27% відносно контрольних значень (Рис. 6.3.2). У зябрах її активність навпаки 

зростала у 2,1 рази, що свідчить про те що, в зябрах активуються як анаеробні 

так і аеробні шляхи генерування енергії. Очевидно за рахунок істотного 

навантаження з боку чинників середовища та підвищеної концентрації йонів 

амонію, в зябрах активізуються процеси детоксикації та екскреції аміаку. 
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Рис. 6.3.2. Активність СДГ у тканинах молоді карася сріблястого у 

водоймі з різною концентрацією амонійного азоту. M ± m; n=5-8. 

Примітка: так само як в Рис. 6.3.1. 

Активність ЛФ в тканинах молоді карася змінювалася наступним чином. У 

м’язах молоді карася активність ЛФ з дослідних водойм була нижчою від 

контролю на 12% (Рис. 6.3.3). У зябрах, навпаки, її активність була більшою на 

50% порівняно до контролю. Таким чином, активність процесів 

дефосфорилювання у м’язах знижена, за рахунок постійного надходження 

надлишку йонів амонію, а в зябрах активність ЛФ підвищується, через пряму 

взаємодію їх з водним середовищем. 

  

А Б 

Рис. 6.3.3. Активність ЛФ у тканинах молоді карася сріблястого у водоймі 

з різною концентрацією амонійного азоту. M ± m; n=5-8. 

Примітка: А – м’язи; Б – зябра; 1 – контроль 0,34 мг N/дм3; 2 – 14,77 мг 

N/дм3. 

0

5

10

15

20

25

1 2

А
к

т
и

в
н

іс
т
ь

 С
Д

Г
,

н
м

о
л

ь
/м

г
 б

іл
к

у
×

х
в

М'язи
Зябра

0

2

4

6

8

10

12

14

1 2

А
к

т
и

в
н

іс
т
ь

 Л
Ф

,

н
м

о
л

ь
/с

*
м

г
 б

іл
к

у

0

0,5

1

1,5

2

1 2

А
к

т
и

в
н

іс
т
ь

 Л
Ф

,

н
м

о
л

ь
/с

*
м

г
 б

іл
к

у



158 

 

 

Рис. 6.3.4 Активність ГДГ у тканинах молоді карася сріблястого у 

водоймі з різною концентрацією амонійного азоту. M ± m; n=5-8. 

Примітка: так само як в Рис. 6.3.1. 

Активність ферменту ГДГ в м’язах молоді карася з водойми при 

підвищенні концентрації амонійного азоту збільшувалася на 73% відносно 

контролю (Рис. 6.3.4). У зябрах риб з дослідної водойми вона також була вища 

на 22%. Це вказує на посилення процесів детоксикації та екскреції амонійного 

азоту з організму. 

  

Рис. 6.3.5. Активність ЛДГ у тканинах молоді краснопірки звичайної у 

водоймі з різною концентрацією амонійного азоту. M ± m; n=5-8.  

Примітка: 1 – контроль (0,34 мг N/дм3); 2 – 14,77 мг N/дм3. 

Активність ЛДГ у тканинах краснопірки з дослідної водойми знижувалася. 

У м’язах зниження відносно контролю склало 47%, у зябрах 83% (Рис. 6.3.5). Це 

свідчить про пригнічення анаеробних процесів в організмі краснопірки за дії 

високих концентрацій амонійного азоту середовища. 
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Рис. 6.3.6. Активність СДГ у тканинах молоді краснопірки звичайної у 

водоймі з високою концентрацією амонійного азоту. M ± m; n=5-8. 

Примітка: так само як в Рис. 6.3.5. 

У м’язах активність СДГ була вищою за контрольні величини у 3 рази (Рис. 

6.3.6). У зябрах її активність була на рівні з контролем, ми не зафіксували 

достовірних змін активності. Це свідчить про активацію як аеробного і 

анаеробного шляхів енергозабезпечення тканин за впливу високих концентрацій 

амонійного азоту середовища. 

  

А Б 

Рис. 6.3.7. Активність ЛФ у тканинах молоді краснопірки у водоймі з 

високою концентрацією амонійного азоту. M ± m; n=5-8. 

Примітка: А – м’язи; Б – зябра; 1 – контроль (0,34 мг N/дм3); 2 – 14,77 мг 

N/дм3. 

Активність лужної фосфатази у м’язах зростала у 6,8 разів відносно 

контролю (Рис. 6.3.7). У зябрах ріст активності був дещо менший – у 4,5 рази 

відносно контролю. Таке підвищення активності ферменту явно свідчить про 
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активацію дефосфорилювання і токсичний вплив високої концентрації 

амонійного азоту. 

  

А Б 

Рис. 6.3.8. Активність ГДГ у тканинах молоді краснопірки звичайної у 

водоймі з різною концентрацією амонійного азоту. M ± m; n=5-8. 

Примітка: так само як в Рис. 6.3.7. 

 

 

Рис. 6.3.9. Активність ЛДГ у тканинах молоді плітки звичайної у водоймі 

з різною концентрацією амонійного азоту. M ± m; n=5-8. 

Примітка: 1 – контроль 0,88 мг N/дм3; 2 – 14,77 мг N/дм3. 

У м’язах плітки з досліджуваної водойми ми не спостерігали достовірні 

зміни активності ЛДГ. Проте у зябрах вона знижувалася на 76% відносно 

контрольних значень (Рис. 6.3.9). Таке пригнічення анаеробних процесів цілком 

вказує на токсичність середовища для молоді плітки за концентрації амонійного 

азоту14,77 мг N/дм3. 
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Рис. 6.3.10. Активність СДГ у тканинах молоді плітки звичайної у 

водоймі з різною концентрацією амонійного азоту. M ± m; n=5-8. 

Активність СДГ у м’язах плітки з досліджуваних водойм зростала на 89% 

відносно контролю. (Рис. 6.3.10). У зябрах активність ферменту достовірно не 

змінювалася. 

Активність ЛФ у м’язах значно знижувалася – на 70% відносно контролю 

(Рис. 6.3.11). Активність процесів дефосфорилювання у плітки знижена, 

можливо через постійне надходження надлишку йонів амонію в організм. У 

зябрах достовірних змін зафіксовано не було. 
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Рис. 6.3.11. Активність ЛФ у тканинах молоді плітки звичайної з різною 

концентрацією амонійного азоту. M ± m; n=5-8. 

Примітка: А – м’язи; Б – зябра; 1 – контроль 0,34 мг N/дм3; 2 – 14,77 мг 

N/дм3. 
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А Б 

Рис. 6.3.12. Активність ГДГ у тканинах молоді плітки звичайної) у 

водоймі з різною концентрацією амонійного азоту. M ± m; n=5-8. 

Примітка: так само як в Рис. 5.3.11. 

Активність ГДГ у м’язах молоді плітки знижувалася на 87% відносно 

контрольних величин (Рис. 6.3.12). Такі зміни можна пояснити зниженням 

активності задля зменшення продукування ендогенного аміаку організмом. В 

зябрах активність ГДГ зростала на 21% відносно контролю, що свідчить про 

активні процеси детоксикації так екскреції амонійного азоту з організму. 

 

 6.4. Зміни активності ферментів в тканинах молоді коропових видів риб у 

водоймі з підвищеною концентрацією фосфору фосфатів. 

 

Було досліджено активність деяких ферментів у цьоголіток карася 

сріблястого з каналу Бортницької станції аерації з підвищеною концентрацією 

фосфору фосфатів. Активність ЛДГ у м’язах зростала на 47% відносно контролю 

(Рис. 6.4.1.). У зябрах її активність зростала ще більше у 3,5 рази. Це свідчить 

про активізацію анаеробних шляхів генерування енергії за токсичного впливу 

середовища. 
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Рис. 6.4.1. Активність ЛДГ у тканинах молоді карася сріблястого у 

водоймі з різною концентрацією фосфору фосфатів. M ± m; n=5-8. 

Примітка: 1 – контроль 0,06 мг P/дм3; 2 – 2,5 мг P/дм3. 

Активність ферменту аеробного окиснення СДГ у м’язах знижувалася на 

42% відносно контролю (Рис. 6.4.2.). Це зворотно корелює із зростанням 

активності ЛДГ і, відповідно, вказує на активацію безкисневих шляхів 

генерування енергії за умов підвищення концентрацій фосфору фосфатів. 

Водночас в зябрах вона зростала, аж у 4,6 рази, що може свідчити про 

енергообмін, спрямованого на подолання негативних явищ середовища. 

 

Рис. 6.4.2. Активність СДГ у тканинах молоді карася сріблястого у 

водоймі з різною концентрацією фосфору фосфатів. M ± m; n=5-8. 

Примітка: так само як в Рис. 6.4.1. 
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Рис. 6.4.3. Активність ЛФ у тканинах молоді карася сріблястого у 

водоймі з різною концентрацією фосфору фосфатів. M ± m; n=5-8. 

Примітка: так само як в Рис. 6.4.1. 

Активність ЛФ м’язах карася значно знижувалася на 91% відносно 

контрольної групи (Рис. 6.4.3.). Це свідчить про зниження процесів 

дефосфорилювання у м’язах, вірогідно за впливу високих концентрацій фосфору 

фосфатів . В зябрах же активність зростала у 5,1 рази, що можливо свідчить про 

деякий токсичний вплив на них з боку середовища. 

Активність ГДГ (азотного обміну) у м’язах карася з БСА зростала у 3,3 

рази відносно контролю (Рис. 6.4.4.), у зябрах знижувалася на 77% порівняно до 

умовного контролю. Це може свідчити про загальну активізацію процесів 

енергогенерації через зміну вектору дії ферменту в сторону утворення α-

кетоглутарату, для енергозабезпечення в умовах залпових скидів недоочищених 

міських стоків з високим вмістом, як амонійного азоту так і фосфору фосфатів 

[281]. 
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Рис. 6.4.4. Активність ГДГ у тканинах молоді карася сріблястого у 

водоймі з різною концентрацією фосфору фосфатів. M ± m; n=5-8. 

Примітка: так само як в Рис. 6.4.1. 

 

 

Рис. 6.4.5. Активність ЛДГ у тканинах молоді коропа звичайного у 

водоймі з різною концентрацією фосфору фосфатів. M ± m; n=5-8. 

Примітка: 1 – контроль (0,06 мг P/дм3); 2 – 2,5 мг P/дм3. 

У коропа активність ЛДГ у м’язах знижувалася у 1,5 рази відносно 

контрольних значень, а у зябрах навпаки зростала у 2,3 рази (Рис. 6.4.5.). Це 

вказує на посилення енергетичного обміну в зябрах, які безпосередньо 

контактують з оточуючим середовищем. 

 

Рис. 6.4.6. Активність СДГ у тканинах молоді коропа звичайного у 

водоймі з різною концентрацією фосфору фосфатів. M ± m; n=5-8. 

Примітка: так само як в Рис. 6.4.1. 
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Активність СДГ у м’язах молоді коропа знижувалася на 76% відносно 

контролю (Рис. 6.4.6.), у зябрах також, на 63%. Це вказує на перехід організму 

анаеробний шлях генерування енергії, який може бути погіршенні кисневих умов 

середовища. 

 

Рис. 6.4.7. Активність ЛФ у тканинах молоді коропа звичайного у 

водоймі з різною концентрацією фосфору фосфатів. M ± m; n=5-8. 

Примітка: так само як в Рис. 6.4.1. 

У м’язах ми не зафіксували достовірних змін активності лужної фосфатази 

відносно показників контрольної групи риб (Рис. 5.4.7.) У зябрах піддослідних 

риб активність ферменту зростала у 2,5 рази, що свідчить про вплив на них 

токсикантів [279] середовища, зокрема фосфатів та амонійного азоту. 

 

Рис. 6.4.8. Активність ГДГ у тканинах молоді коропа звичайного у 

водоймі з різною концентрацією фосфору фосфатів. M ± m; n=5-8. 

Активність ГДГ в тканинах коропа, на відміну від карася, знижувалася. 

Так, у м’язах її активності знижувалося на 83% нижче від контрольних величин 
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(Рис. 6.4.8). У зябрах активність ГДГ була нижчою на 96%. Це вказує на 

негативний вплив підвищених концентрацій фосфору фосфатів азотний обмін 

риб. 

 

Рис. 6.4.9 Активність ЛДГ у тканинах молоді плітки звичайної у водоймі 

з різною концентрацією фосфору фосфатів. M ± m; n=5-8. 

Примітка: 1 – контроль 0,06 мг P/дм3; 2 – 2,5 мг P/дм3. 

Активність ЛДГ у м’язах зростала в 2,4 рази порівняно до контролю (Рис. 

6.4.9.). Це може свідчити про загальний енергодефіцит організму за цих умов, та 

вимушену активацію анаеробних шляхів генерування енергії за підвищених 

концентрацій фосфору фосфатів у воді. У зябрах навпаки її активність 

знижувалася на 66% відносно контролю. Це свідчить переважання аеробних 

процесів енергогенерації в цьому органі, незважаючи на забрудненість 

середовища. 

Інтенсивність аеробних процесів за активністю СДГ у м’язах плітки 

достовірно зростала на 40% відносно контролю (Рис. 6.4.10.). У зябрах зростання 

було ще більшим – у 2,9 рази. Ці дані разом з підвищенням активністю ЛДГ 

вказують на дефіцит енергії в організмі за постійних підвищених концентраціях 

фосфору фосфатів у середовищі. 
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Рис. 6.4.10. Активність СДГ у тканинах молоді плітки звичайної у 

водоймі з різною концентрацією фосфору фосфатів. M ± m; n=5-8. 

Примітка: так само як в Рис. 6.4.9. 

 

 

Рис. 6.4.11. Активність ЛФ у тканинах молоді плітки звичайної у водоймі 

з різною концентрацією фосфору фосфатів. M ± m; n=5-8. 

Примітка: так само як в Рис. 6.4.9. 

Активність (ЛФ) у м’язах знижувалася відносно контрольної групи на 68%, 

а у зябрах – 65% (Рис. 6.4.11.) що, говорить про деяке токсичне навантаження на 

організм риб з боку водного середовища. 

Активність ферментів азотного обміну (ГДГ) в тканинах плітки у м’язах 

знижувалася на 68% відносно контролю (Рис. 6.4.12.), в зябрах активність 

глутаматдегідрогенази значно зростала у 2,5 рази. Це свідчить про загальне 

зниження інтенсивності азотного обміну, проте про активну роботу зябер задля 

підвищення життєстійкості за даних концентрацій фосфору фосфатів. 
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Рис. 6.4.12. Активність ГДГ у тканинах молоді плітки звичайної у 

водоймі з різною концентрацією фосфору фосфатів. M ± m; n=5-8. 

Примітка: так само як в Рис. 6.4.9. 

 

6.5. Вміст енергоємних сполук у тканинах молоді коропових риб з водойм 

з підвищеною концентрацією амонійного азоту у воді. 

 

Окрім змін вмісту гормонів та активності ферментів у тканинах молоді 

коропових риб з водойм з підвищеною концентрацією біогенних речовин ( 

амонійного азоту та фосфору фосфатів), ми спостерігали за змінами вмісту 

речовин, які використовуються організмом джерела енергії. До цих сполук 

відносяться глікоген, ліпіди та в деяких випадках білки. 

Вміст білку у м’язах карася сріблястого за дії підвищених концентрацій 

амонію не змінювався (Рис. 6.5.1). Проте у зябрах відмічено зниження його 

кількості на 20% відносно контрольної групи риб. Зважаючи на ріст активності 

ферменту азотного обміну (ГДГ), вірогідно, такі зміни свідчать як про його 

використання як енергоресурсу на процеси детоксикації та екскреції надлишку 

аміаку з організму. 

В м’язах карася вміст ліпідів змінювався на 62% відносно контрольної 

групи риб (6.5.2). Це, вірогідно, адаптивною реакцією карася – накопичення 

енергоємних речовин для забезпечення виживання за тривалого забруднення 
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водойми сполуками амонійного азоту. У неспецифічній до запасання ліпідів 

зябровій тканині, достовірні зміни вмісту ліпідів не були відмічені. 

 

Рис. 6.5.1. Вміст білку у тканинах молоді карася сріблястого у водоймі з 

високою концентрацією амонійного азоту. M ± m; n=5-8. 

Примітка: 1 – контроль 0,88 мг N/дм3; 2 – 14,77 мг N/дм3. 

 

 

Рис. 6.5.2. Вміст загальних ліпідів у тканинах молоді карася сріблястого 

у водоймі з високою концентрацією амонійного азоту. M ± m; n=5-8. 

Примітка: так само як в Рис. 6.5.1. 

Вміст глікогену в обох досліджуваних тканинах знижувався вмісту 

глікогену у порівнянні з контролем на 46% у м’язах та 57% у зябрах (Рис. 6.5.3). 

За дії амонійного забруднення глікоген був основним енергоресурсом в 

пристосувальних реакціях риб. 
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Рис. 6.5.3. Вміст глікогену у тканинах молоді карася сріблястого у 

водоймі з високою концентрацією амонійного азоту. M ± m; n=5-8. 

Примітка: так само як в Рис. 6.5.1. 

Вміст загального білку у м’язах та зябрах краснопірки знижувався 

порівняно до контролю. У м’язах це становило 85% ( Рис. 6.5.4), у зябрах 67% 

відносно контролю. Це свідчить про деяке використання білку на процеси 

протидії шкідливому впливу амонійного азоту середовища.  

 

 

Рис. 6.5.4. Вміст білку у тканинах молоді краснопірки звичайної у 

водоймі з високою концентрацією амонійного азоту. M ± m; n=5-8. 

Примітка: так само як в Рис. 6.5.1. 

Вміст ліпідів в тканинах краснопірки змінювався подібно до карася. У 

м’язах цей показник зростав на 39% (Рис. 6.5.5), порівняно до контролю, а в 

зябрах достовірно не змінювався. Такі закономірності свідчать про економію 
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енергоресурсів організму на протидію підвищеній концентрації амонійного 

азоту у воді. 

 

Рис. 6.5.5. Вміст ліпідів у тканинах молоді краснопірки звичайної у 

водоймі з високою концентрацією амонійного азоту. M ± m; n=5-8. 

Примітка: так само як в Рис. 6.5.1. 

Разом з ліпідами кількість глікогену у м’язах молоді краснопірки зростала 

на 47% та на 80% у зябрах. Такі зміни вірогідно вказують на деяку стимуляцію 

розвитку природної кормової бази за впливу такої концентрації амонійного 

азоту. 

 

Рис. 6.5.6. Вміст глікогену у тканинах молоді краснопірки звичайної у 

водоймі з високою концентрацією амонійного азоту. M ± m; n=5-8. 

Примітка: так само як в Рис. 6.5.1. 

Зміни вмісту енергоємних сполук в організмі плітки звичайної були 

наступними. 
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Вміст білків у м’язах плітки знижувався відносно контролю на 41% (Рис. 

6.5.7). Це, вочевидь, говорить про використання загальних білків на протидію 

підвищеним концентраціям амонійного азоту середовища. У зябрах достовірних 

змін вмісту білку не спостерігалось. 

.  

Рис. 6.5.7. Вміст білку у тканинах молоді плітки звичайної у водоймі з 

високою концентрацією амонійного азоту. M ± m; n=5-8. 

Примітка: так само як в Рис. 6.5.1. 

Вміст ліпідів у м’язах зростала на 33% відносно контрольної групи риб 

(Рис. 6.5.8). Вочевидь, вони відкладалися про запас для протидії постійним 

підвищеним концентраціям амонійного азоту у водоймі. У зябрах достовірних 

змін кількості ліпідів не було відмічено, оскільки цієї тканини нехарактерне 

запасання ліпідів. 

 

Рис. 6.5.8. Вміст ліпідів у тканинах молоді плітки звичайної у водоймі з 

високою концентрацією амонійного азоту. M ± m; n=5-8. 

Примітка: так само як в Рис. 6.5.1. 
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Вміст глікогену в тканині м’язів плітки з водойми з підвищеною 

концентрацією амонійного азоту знижувався на 38% відносно контролю (Рис. 

6.5.9). У зябрах достовірних змін вмісту глікогену не зафіксовано, проте 

спостерігалося деяке зменшення його кількості. Такі зміни говорять про активне 

використання глікогену за токсичного впливу водного середовища амонієм. 

 

Рис. 6.5.9. Вміст глікогену у тканинах молоді плітки звичайної у водоймі 

з високою концентрацією амонійного азоту. M ± m; n=5-8. 

Примітка: так само як в Рис. 6.5.1. 

 

6.6. Зміни вмісту енергоємних сполук у тканинах молоді коропових риб з 

водойм з підвищеною концентрацією фосфору фосфатів. 

 

Зміни вмісту енергоємних речовин в тканинах молоді коропових видів риб 

за дії підвищених концентрацій фосфору фосфатів був дещо інакшим, ніж за 

підвищених концентрацій фосфору фосфатів. 

Вміст білку в тканинах молоді карася сріблястого зі скидного каналу 

Бортницької станції аерації, де відмічено підвищені концентрації фосфору 

фосфатів знижувався відносно контрольних значень. У м’язах ці зміни склали 

19% відносно контролю (Рис. 6.6.1), у зябрах зміни були більш істотними – 29%. 

Це вказує на наявність забруднення водотоку, зокрема фосфором фосфатів. Саме 

на протидію їм білки організму карася використовуються як енергоресурс.  
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Рис. 6.6.1. Вміст білку у тканинах молоді карася сріблястого у водоймі з 

високою концентрацією фосфору фосфатів. M ± m; n=5-8. 

Примітка: 1 – контроль 0,06 мг P/дм3; 2 – 2,5 мг P/дм3. 

 

 

Рис. 6.6.2. Вміст ліпідів у тканинах молоді карася сріблястого у водоймі 

з високою концентрацією фосфору фосфатів. M ± m; n=5-8. 

Примітка: так само як в Рис. 6.6.1. 

Кількість ліпідів в організмі молоді карася у водойми з підвищеною 

концентрацією фосфору фосфатів змінювалася наступним чином. У м’язах нами 

було відмічено деяке зниження вмісту загальних ліпідів на 14% (Рис. 6.6.2). У 

зябрах достовірних змін вмісту ліпідів не зафіксовано, хоча спостерігається 

незначне зростання їх кількості. В окремих роботах відмічено збільшення 

кількості ліпідів, зокрема в зябрах за умов погіршення екологічних умов [281]. 

В обох досліджуваних у молоді карася тканинах кількість глікогену 

знижувалася відносно контролю: у м’язах на 56%, у зябрах на 27% (Рис. 6.6.3). 
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Це вочевидь вказує на посилені енерговитрати організму на протидію 

підвищеним концентраціям фосфору фосфатів водного середовища є 

адаптивною відповіддю організму карася на них. 

 

Рис. 6.6.3. Вміст глікогену у тканинах молоді карася сріблястого у 

водоймі з високою концентрацією фосфору фосфатів. M ± m; n=5-8. 

Примітка: так само як в Рис. 6.6.1. 

 

Рис. 6.6.4. Вміст білку у тканинах молоді коропа звичайного у водоймі з 

високою концентрацією фосфору фосфатів. M ± m; n=5-8. 

Примітка: так само як в Рис. 6.6.1. 

Вміст загального білку в обох тканинах молоді коропа звичайного 

знижувалася порівняно до контролю. У м’язах зниження становило 46%, а у 

зябрах на 52% (Рис. 6.6.4). Такі зміни говорять про посилені енерговитрати 

організму у відповідь на токсичне навантаження та незначне накопичення білку 

у тканинах. 
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Вміст ліпідів в тканинах коропа також демонстрував тенденцію до 

зниження відносно контрольних величин.: у м’язах на 80%, а в зябрах на 76% 

(Рис. 6.6.5). Це свідчить про активне залучення всіх енергоресурсів організму, 

оскільки підвищені концентрації фосфору фосфатів у скидному каналі БСА 

виникають нерегулярно, разом зі змивами з очисних споруд, а отже риби 

постійно зазнають стресу з боку створених умов середовища. 

 

Рис. 6.6.5. Вміст ліпідів у тканинах молоді коропа звичайного у водоймі 

з високою концентрацією фосфору фосфатів. M ± m; n=5-8. 

Примітка: так само як в Рис. 6.6.1. 

Вміст глікогену у тканинах коропа звичайного також знижувався. У 

тканині м’язів нами відмічено зниження кількості глікогену на 73% відносно 

контролю (Рис. 6.6.6). У зябрах зниження було 38% у порівнянні до контрольної 

групи риб. Це свідчить про активне використання глікогену в адаптивних 

реакціях на дію токсичного середовища. 

Вміст загальних ліпідів у тканинах плітки був наступним. Нами 

зафіксовано зниження їх кількості у м’язах на 24% ( Рис. 6.6.8). У зябрах ми 

навпаки спостерігали зростання кількості ліпідів на 57%. Це збігається з 

літературними даними: зі збільшенням токсичного впливу зростає кількість 

запасних речовин, зокрема ліпідів [280]. 

Вміст глікогену в тканинах плітки був наступним. У риб з дослідної 

водойми з підвищеною концентрацією фосфору фосфатів нами не було відмічено 

достовірних змін вмісту глікогену ні в м’язах, ні в зябрах. Це вочевидь 

пояснюється низькою токсичністю фосфору фосфатів та відповідно 
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використанням інших енергосубстратів, наприклад білку на забезпечення 

адаптивної відповіді організму. 

 

Рис. 6.6.6. Вміст глікогену у тканинах молоді коропа звичайного у 

водоймі з високою концентрацією фосфору фосфатів. M ± m; n=5-8. 

Примітка: так само як в Рис. 6.6.1. 

 

 

Рис. 6.6.7. Вміст білку у тканинах молоді плітки звичайної у водоймі з 

високою концентрацією фосфору фосфатів. M ± m; n=5-8. 

Примітка: 1 – контроль 0,06 мг P/дм3; – 2,5 мг P/дм3. 
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Рис. 6.6.8. Вміст ліпідів у тканинах молоді плітки звичайної у водоймі з 

високою концентрацією фосфору фосфатів. M ± m; n=5-8. 

Примітка: так само як в Рис. 6.6.7. 

 

 

Рис. 6.6.9. Вміст глікогену у тканинах молоді плітки звичайної у водоймі 

з високою концентрацією фосфору фосфатів. M ± m; n=5-8. 

 

Висновки: 

• у тканинах карася кількість гормонів (кортизолу, трийодтироніну та 

тироксину) з водойм з підвищеними концентраціями амонійного азоту 

знижується, а з водойм з високим вмістом фосфору фосфатів зростає, що може 

свідчити про те токсичний вплив не лише фосфору фосфатів, а й інших 

забруднювачів; зростання активності ферментів ЛДГ та СДГ у водоймах 

забрудненим амонійним азотом свідчать про активацію обох шляхів 

генерування енергії, що підтверджується також зростанням активності 
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процесів дефосфорилювання (ЛФ) та активацією азотного обміну; у водоймі 

з високою концентрацією фосфору фосфатів, спостерігаються аналогічні 

більш значні зміни, лише активність ГДГ у зябрах знижується, що 

підтверджує версію щодо забруднення цієї водойми не лише фосфором 

фосфатів; активне використання глікогену та білків за забруднення 

амонійним азотом та використання ліпідів, білків та глікогену за забруднення 

фосфором фосфатів; 

• у коропа з водойм з підвищеною концентрацією фосфору фосфатів 

збільшується вміст кортизолу, активність Т3 у зябрах зростає, тироксину у 

обох тканинах знижується; у зябрах відмічено активація анаеробних шляхів 

генерування енергії (зростає активність ЛДГ) на фоні зниження активності 

ЛДГ та СДГ у м’язах, зростає активність дефосфорилювання (ЛФ) та азотного 

обміну (ГДГ) у зябрах; відмічено активне використання всіх 3 енергоємних 

речовин; 

• у краснопірки з водойм з високим вмістом амонійного азоту зростає кількість 

кортизолу, знижується кількість трийодтироніну та зростає кількість Т4; 

зростає активність анаеробних процесів (СДГ),значно знижується активність 

дефосфорилювання (ЛФ) та азотний обмін (ГДГ); відмічено використання 

білку, як енергосубстрату та незначне зростання ліпідів та глікогену у 

тканинах; 

• у тканинах плітки з водойм з високим вмістом амонійного азоту та фосфору 

кількість кортизолу знижується, а Т3 та Т4 зростають у зябрах, за обох типів 

забруднень переважає анаеробний тип генерування енергії (зростає 

активність СДГ), знижується активність дефосфорилювання для економії 

енергії, активний азотний обмін (зростає активність ГДГ) у зябрах за впливу 

високих концентрацій амонійного азоту та знижується його активність за 

впливу фосфору фосфатів; також відмічене активне використання глікогену 

та білків й запасання ліпідів за забруднення амонійним азотом, та збільшення 

кількості білків за впливу фосфору фосфатів. 
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РОЗДІЛ 7 

УЗАГАЛЬНЕННЯ РЕЗУЛЬТАТІВ ДОСЛІДЖЕНЬ. 

 

В літературі наявно багато даних з приводу реакцій риб на вплив аміаку і 

встановлені летальні для них концентрації [85, 86, 86, 87, 88]. Проведені 

аналогічні дослідження і на молоді деяких видів риб, зокрема лососевих та 

сомових [53, 94, 95, 97]. Менше досліджено вплив йонів амонію на риб різних 

родин, зокрема і коропових, та їх молоді [98, 99]. Токсичний вплив фосфору 

фосфатів у літературі висвітлений вкрай недостатньо. Наведені окремі дані із 

впливу ортофосфатів на окуневих, сомових видах риб [70, 71, 72, 102] та 

встановлені їх летальні концентрації. Деякі авторі не виявили токсичного впливу 

ортофосфатів для риб, зокрема для калкана великого [73]. Проте комплексних 

досліджень з впливу саме йонів амонію та ортофосфату на молодь карася, 

коропа, краснопірки та плітки проведено не було. 

Гострі токсикологічні дослідження з впливу амонійного азоту та фосфору 

фосфатів на молодь коропових видів риб показали, що 24 год. LC50 амонійного 

азоту для молоді карася становить 34,3 мг N/дм3, 72 LC50 –30,0, а 96 год. LC50 – 

29,2 мг N/дм3. Молодь коропа виявилася більш чутливою до дії амонійного азоту. 

LC50  для нього 20,59 мг N/дм3, 10,64 та 8,4 мг N/дм3 відповідно. 

Життєздатність молоді коропа звичайного за дії концентрацій фосфатів 

250 та 350 мг Р/дм3 була більшою на 22 та 30% , ніж у молоді карася сріблястого 

за цих концентрацій фосфатів. Проте, смертність карася у найвищій концентрації 

450 мг P/дм3 становила 71% проти 83% у коропа. За концентрації більш 500 мг 

P/дм3 молодь обох досліджуваних видів гинула протягом 24 год. від початку 

експерименту. 

LC50 для коропа звичайного становить за 24 год 1331,98 мг P/дм3; 72 год. – 

435,05 мг P/дм3; 96 год. – 390,65 мг P/дм3, а LC50 карася 24 год. – 822,62 мг P/дм3; 

72 год. – 464,95 мг P/дм3; 96 год. – 366,28 мг P/дм3.  відповідно. Очевидно, що 

молодь коропа виявляє дещо більшу стійкість до гострої токсичності фосфору 

фосфатів. 
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В хронічних токсикологічних дослідженнях встановлено, що молодь 

різних видів коропових риб дещо відмінно реагує на підвищені концентрації 

йонів амонію. Молодь коропа та краснопірки за концентрацій вище 5,0 мг N/дм3 

виявлялися менш стійкими, ніж карась. За концентрації 15,0 N/дм3 смертність 

молоді карася сріблястого була найнижчою – 21%. Молодь коропа та 

краснопірка за концентрації 15,0 мг N/дм3 виявляють значно нижчу адаптаційну 

можливість: смертність коропа становила 80%, а у краснопірки – 67%. Молодь 

карася має достатній адаптивний потенціал та значну толерантність до йонів 

амонію. 

Монофосфат калію володіє низькою токсичністю для молоді досліджених 

видів риб. Суттєвий вплив на життєстійкість риб відбувається лише за 

концентрації фосфатів вище 1,0 мг Р/дм3, вона становить для коропа 85%, для 

карася – 79%, для краснопірки – 63%. За токсичною дією фосфору фосфатів у 

концентрації 5,0 мг Р/дм3 смертність карася досягала 22%, краснопірки – 38%, 

коропа – 15%. Короп виявився стійкішим до токсичного впливу ортофосфатів. 

Оскільки молодь риб є основою, як для нормального функціонування 

популяцій з точки зору екосистем, так і основою для забезпечення ведення 

раціонального промислу, ми вивчали зміни морфологічного та фізіологічного 

статусу молоді коропових видів риб за дії йонів амонію та фосфору фосфатів. 

При цьому нами досліджувалися зміни вмісту окремих гормонів, активності 

деяких ферментів та вмісту основних енергоємних сполук в тканинах молоді 

карася, коропа, краснопірки за підвищених концентрацій цих сполук. 

Встановлено, що у відповідь на хронічний вплив підвищених концентрацій 

амонійного азоту зростає вміст кортизолу у м’язах молоді карася на 63–89% (2,5; 

5,0 мг N/дм3) та у 1,4 рази (15,0 мг N/дм3) відносно контролю. Це вказує на те, 

що за підвищених концентрацій йонів амонію молодь карася перебуває в 

стресовому стані. Вміст цього гормону у молоді коропа  зростає у 1,9–5,4 разів у 

м’язах, та у 1,9–10,0–12,0  разів у зябрах за дії концентрацій 1,0; 2,5 та 15,0 мг 

N/дм3. Тиреоїдна вісь гормонів (тироксин та трийодтиронін) тісно пов’язана з 

кортикоїдною (кортизол), вони разом призводять до мобілізації енергетичних 
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ресурсів для підтримки загального гомеостазу задля детоксикації організму від 

шкідливих речовин. Нами встановлено підвищення вмісту Т3 у м’язах коропа у 

2,8–4,6–8,4 рази за концентрації 2,5; 5,0; та 15,0 мг N/дм3 відповідно. Також 

зростав вміст тироксину у м’язах коропа у 3,0–7,3 рази , а в зябрах до 2,2 разів за 

концентрацій 1,0; 2,5; 5,0; 15,0. В першу чергу, це свідчить про посилення 

енергетичного обміну в організмі риб, який і регулюють тиреоїдні гормони. 

За впливу фосфору фосфатів молодь карася, коропа та краснопірки 

реагували інакше за вмістом гормонів у тканинах, ніж на вплив амонійного азоту. 

Так, кількість кортизолу в м’язах молоді карася сріблястого була вищою на 21% 

лише за найвищої концентрації фосфору фосфатів (5 мг P/дм3). Це, вочевидь, 

вказує на низьку токсичність досліджених концентрацій монофосфату калію для 

риб. 

У коропа відмічено дещо вищий рівень кортизолу у м’язах – на 36% вище 

контролю при концентрації 5,0 мг P/дм3. У зябрах коропа вміст кортизолу 

зростав у 2,0–4,6 рази (0,5; 1,0; 2,5 та 5,0 мг P/дм3 ). Це свідчить, що високі 

концентрації викликають стресові явища у молоді. Крім того, підвищувався 

вміст Т3 у тканинах коропа за всіх концентрацій відбувалося у м’язах на 14–38% 

відносно контролю та у зябрах на 8,0–55%. Це, в першу чергу, свідчить про 

посилення енергетичного обміну за цих умов. Проте, вміст тироксину у тканинах 

коропа навпаки знижувалася на 8,0–19% у м’язах та 14–34% у зябрах. Вірогідно, 

він конвертується у активну форму Т3, який разом з кортизолом забезпечував 

мобілізацію енергоресурсів організму для подолання токсичності фосфору 

фосфатів, хоч і незначної. 

Зміни у гормональному фоні в тканинах молоді карася та коропа 

регулюють активність ферментів енергетичного обміну. 

У карася за впливу підвищених (1,0; 2,5; 5,0 та 15,0 мг N/дм3) концентрацій 

амонійного азоту зростала активність ЛДГ на 17–57% у м’язах та на 9–39% у 

зябрах (р<0,01). При цьому знижувалася активність СДГ на 36–83% у м’язах та 

15–87% у зябрах. Це вказує на перехід до анаеробних шляхів енергозабезпечення 

гомеостазу організму за токсичного впливу амонійного азоту. За цих умов 
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спостерігається дефіцит кисню для посиленого аеробного дихання у відповідь на 

токсичний вплив. Виходячи з цього, має місце порушення нормального перебігу 

окисно-відновних процесів та активізації гліколізу, як відповіді організму на 

забезпечення значних енергопотреб. 

Молодь коропа реагувала на підвищення концентрації йонів амонію за 

активністю ферментів енергетичного обміну дещо іншим способом. У м’язах 

молоді коропа спостерігається зниження активності ЛДГ на 12–50%, а у зябрах 

вона зростала на 50–88% (1,0–2,5 мг N/дм3 та у 2,2–2,3 рази (5,0–15,0 мг N/дм3). 

Активність СДГ знижувалася на 37–60% у м’язах та на 19–47% у зябрах. Такі 

зміни вказують на виснаження організму молоді коропа за впливу високих 

концентрацій амонійного азоту, що і призводить до їх загибелі. 

Активність ЛДГ у м’язах краснопірки під дією йонів амонію у концентрації 

1,0–15,0 мг N/дм3 зростала на 53–65%. У зябрах краснопірки активність 

починаючи з концентрації 2,5 N/дм3 до 15,0 мг N/дм3 зростала на 34–70%. 

Активність СДГ у краснопірки також зростала у 2,5; 3,8 та 2,7 рази за 

концентрацій 1,0; 2,5 та 15,0 мг N/дм3. Організм залучав всі резерви для 

подолання токсичного впливу. 

Інтенсивність процесів фосфорного обміну карася, які ми відмічали за 

активністю ЛФ, зростала під дією підвищених концентрацій амонію у 2,7–9,0 

разів у м’язах, а 2,7–3,4 рази в зябрах порівняно до контролю. Активізація цього 

ферменту, вочевидь, вказує на посилені процеси детоксикації та виведення з 

організму токсиканту. В коропа у м’язах при концентраціях 1,0–2,5 мг/дм3 

відмічене зниження активності ферменту на 58–70%, при 5,0 N/дм3 вона зростала 

в 1,2 рази, а за 15,0 N/дм3 лише на 40%. Це вказує на те, що для нормального 

проходження процесів фосфорного обміну критичною межею є концентрація 

вище за 15,0 N/дм3. При більших концентраціях, вірогідно, буде значне зниження 

активності і відбудиться порушення обміну речовин, що призводить до загибелі 

молоді коропа.  

У молоді краснопірки в м’язах відмічено зростання активності ЛФ на 47% 

(15 мг N/дм3). В той час як в зябрах її активність знижувалася на 55–73% (2,5; 5,0 
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та 15,0 мг N/дм3) відносно контролю. Це свідчить про підвищення загальних 

процесів дефосфорилювання за активних енергозатрат на протидію токсичному 

середовищу, детоксикації та виведення амонію з організму. 

Азотний обмін і інтенсивність детоксикації амонію в організмі карася ми 

оцінювали за активністю ГДГ. Її активність у м’язах карася знижується на 28 та 

72% (5,0 та 15,0 мг N/дм3). У зябрах, навпаки, активність ферменту зростала на 

10–92%, вірогідно, задля амінування кетоглутарату до глутаміну для зниження 

вмісту аміаку в організм. Додатковим фактором, зростання активності ГДГ може 

бути активація катаболізму білків за нестачі енергії для підтримки гомеостазу у 

зв’язку з токсичністю середовища. 

Активність ГДГ у м’язах та зябрах коропа знижувалася на 65–83% та 12–

81% відповідно порівняно з контролем. Він менш стійкий до дії підвищених 

концентрацій амонію, що проявляється у його підвищеної смертності. 

У краснопірки активність ГДГ у м’язах зростала у 2,0–4,0 рази відносно 

контролю (2,5; 5,0 та 15,0 мг N/дм3), а у зябрах лише за концентрації 15,0 мг 

N/дм3. Це свідчить як про активну екскрецією надлишку аміаку, так і про 

посилену його конвертацію у глутамін та його включення до циклу 

трикарбонових кислот для енергозабезпечення. 

На вплив підвищених концентрацій ортофосфатів риби реагували іншим 

способом, ніж на йони амонію. У молоді карася активність ЛДГ зменшувалася 

на 20–56% у м’язах та на 22–27% в зябрах за концентрацій 0,5–1,0 мг P/дм3 та 

всього на 11 та 15% при більших концентраціях. Це вказує на менше залучання 

гліколізу карасем для подолання токсичної дії фосфору фосфатів. В той же час 

активність СДГ зростала на 17 та 29% у м’язах і 21 та 11% у зябрах за 

концентрацій 0,5 та 1,0 мг P/дм3. Проте за максимальній концентрації 

відмічалося зниження на 38% у м’язах та на 35% у зябрах. 

Короп реагував на токсичність фосфору фосфатів подібним чином, як 

карась. Активність ЛДГ знижувалася на 53–71% у м’язах та на 9–27% у зябрах, 

а активність СДГ м’язів зростала на 29 та 69% за найнижчих концентрацій та у 
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2,0 та 2,1 рази при 2,5 та 5,0 мг P/дм3 порівняно до контролю. У зябрах активність 

ферменту зростала на 31–60%. 

У зябрах молоді краснопірки активність ЛДГ м’язів знижувалася по мірі 

підвищення концентрації з 0,5 до 2,5 мг P/дм3 на 34, 28, 16% порівняно до 

контролю, при найвищій дослідженій концентрації (5,0 мг P/дм3) збільшувалася 

на 39%. Крім того, знижувалася і активність СДГ на 43–52% у м’язах та на 17–

50% у зябрах, Це свідчить про відсутність енергодефіциту під час проходження 

адаптації молоді цього виду до дії ортофосфатів та ще раз підкреслює малу їх 

токсичність. 

Активність ЛФ у м’язах карася зростала на 57–25% за концентрацій 0,5– 

2,5, мг P/дм3, але знижувалася на 26% у концентрації фосфору фосфатів 5,0 мг 

P/дм3. У зябрах відмічено зниження її активності на 63 та 69% у двох найвищих 

концентраціях порівняно до контролю. Це свідчить про пригнічення активності 

цього ферменту при надмірному впливі фосфору фосфатів. 

У коропа ж у зябрах активність ЛФ зростала значно більший мірі, ніж у 

карася, у 3,0–3,8 рази. Цей вид був і найбільш витривалим до токсичної дії 

фосфору фосфатів.  

Особливо відрізнялась від карася та коропа краснопірка, у тканинах якої 

активність ЛФ переважно знижувалася за дії ортофосфатів, а при 5,0 мг P/дм3 

зменшення досягало 74% у м’язах та на 68% у зябрах порівняно до контролю. 

Активність ГДГ у тканинах карася зростала на 75% та у 2 рази за 

концентрації 2,5 мг P/дм3 і 5,0 мг P/дм3. Це свідчить про активацію азотного 

обміну у нього, вірогідно, задля амінування кетоглутарату на енергетичні 

потреби. У зябрах же, навпаки, її активність знижувалася на 59–45%, оскільки у 

організм не надходить надлишковий аміак та екскреція його не потрібна. 

Активність ферменту у молоді коропа також зростала і у м’язах (у 2,8–5,3), і в 

зябрах (у 3,1–6,1 рази). Проте, у краснопірки азотний обмін навпаки 

пригнічувався, а активність ГДГ зменшувалася на 31–60% у м’язах та 24–38% у 

зябрах. Це також вказує на видову специфічність реагування на незначний 

токсичний вплив фосфору фосфатів. 
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Зміна гормонального фону та активності ферментів безперечно призводить 

до зменшення або збільшення вмісту енергетичних субстратів, зокрема білка, 

ліпідів та глікогену. 

Так, встановлено, що у карася за впливу концентрацій 1,0 та 2,5 N/дм3 ми 

спостерігали деяке зростання вмісту білків у м’язах на 39 та 13%, що корелює із 

зростанням активності ЛДГ та ЛФ. У концентраціях 5,0 та 15,0 мг N/дм3 напроти 

відбувається зниження вмісту білку на 14 та 45% порівняно до контролю. Це, 

вірогідно, вказує на використання білку як альтернативне джерело енергії для 

забезпечення процесів детоксикації та екскреції надлишку аміаку з організму. У 

зябрах зафіксовано зниження кількості білку 24–41% у всіх досліджених 

концентраціях. Це можна пояснюється тим, що саме білки, приймають активну 

участь у детоксикації та екскреції аміаку та йонів амонію. Ці процеси 

посилюються через підвищення вмісту кортизолу та Т3, активізацією ЛДГ та 

ГДГ у зябрах. Кількість ліпідів при цьому достовірно зростала у концентрації 2,5 

N/дм3, що можливо пов’язано з деякою активізацією ліпогенезу як енергорезерву 

з глікогену для довготривалої протидії токсичності середовища. У наступних 

концентраціях 5,0 та 15,0 N/дм3 відмічено зниження кількості ліпідів і їх 

утилізація як енергосубстрату на забезпечення механізмів протидії 

шкодочинному впливу амонійного азоту. Глікоген м’язів, як основний 

енергоресурс, активно використовувався (зниження на 45–49%) за концентрацій 

2,5; 5,0 та 15,0 мг N/дм3. Кількість глікогену у зябрах також знижувалася на 18–

43% для посиленого виведення амонійного азоту з організму карася. 

У тканинах молоді коропа ми зафіксували зниження вмісту білка на 9–46% 

у м’язах, а на 7–36% у зябрах у всіх досліджених концентраціях амонію. Білок 

активно використовується, як додатковий енергоресурс, для детоксикації і 

екскреції амонійного азоту. Вміст ліпідів у м’язах молоді коропа також 

знижувався на 4–63%, і навіть у зябрах, для тканин якій нехарактерні значні 

зміни у кількості ліпідів, втрачається від 30 до 65% ліпідів відносно контрольної 

групи риб. Вміст глікогену у тканинах коропа знижувався на 32–35% у м’язах та 

38–40 % у зябрах. Загальна картина свідчить, що підвищені концентрації 
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амонійного азоту спричиняють активне використання молоддю коропа всіх 

трьох енергоємних сполук на протидію токсичності середовища. 

Вміст білку в м’язах молоді краснопірки знижувався на 16–23% відносно 

контрольних показників за дії підвищених концентрацій амонійного азоту. У 

зябрах вміст білку неістотне та невірогідне знижувався на 7–12% відносно 

контролю. Це свідчить про деяке використання білків як енергоресурсу на 

забезпечення процесів детоксикації та екскреції амонійного азоту.  

М’язи молоді краснопірки за концентрації 1,0 мг N/дм3 мали у 2,2 рази 

більший вміст ліпідів відносно контрольної групи риб, а у найвищій концентрації 

вміст ліпідів був на 27% нижчий за контроль. У зябрах за концентрацій 2,5–15,0 

мг N/дм3 вміст ліпідів знижувався на 56–60%. Вміст глікогену в м’язах молоді 

краснопірки також зростав на 13% за концентрації 1,0 мг N/дм3 та подальше 

знижувався на 45–49% порівняно до контролю. Такі зміни, можливо, є 

видоспецифічною реакцією краснопірки, первинна активізація анаболізму 

жирових та вуглеводневих резервів для забезпечення подальшого виживання за 

низької токсичності і їх вимушена утилізація на задоволення енергетичних 

проблем з підтримкою гомеостазу за високої концентрації амонійного азоту. 

Вплив підвищених концентрацій фосфору фосфатів на організм молоді 

карася характеризувалися незначним зменшенням кількості білку у зябрах та 

м’язах від 2 до 10%. Це свідчить про практично відсутність використання білків 

як енергосубстрату і, відповідно, низьку токсичність фосфору фосфатів. Вміст 

же ліпідів у м’язах карася зростав на 73% у найнижчій концентрації та у 2,0–2,1 

рази у наступних. Це свідчить про активацію ліпогенезу та нормальне 

проходження процесів протидії низькій токсичності фосфору фосфатів. Проте, 

було відмічено зниження кількості глікогену на 19–30% у м’язах та 15–41% у 

зябрах карася, що свідчить про деякі енергозатрати на протидію підвищеній 

концентрації фосфору фосфатів у воді. 

У коропа, на відміну від карася за впливу фосфору фосфатів відмічено 

деяке збільшення кількості білку за концентрацій 0,5-5,0 мг P/дм3 на 14–9%, що 

свідчить про нормальний перебіг білкового обміну за низької концентрації і 
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відсутність використання білків як енергосубстрату з підвищенням концентрації 

фосфору фосфатів. Проте у молоді коропа спостерігалося зниження кількості 

ліпідів у м’язах на 4–63%, що свідчить про активне використання ліпідів на 

підтримку гомеостазу з підвищенням концентрації фосфору фосфатів (0,5; 2,5 та 

5,0 мг P/дм3) у воді. Кількість глікогену у перших двох концентраціях 

знижувалася на 57 та 78%, а у найвищій зростав на 27%. У зябрах коропа 

відбувалися інші процеси: при 0,5 мг P/дм3 його вміст зростав на 27%, при 1,0 та 

2,5 мг P/дм3 вірогідних відмінностей не спостерігалося, а при 5,0 мг P/дм3 

кількість глікогену знижувалася на 34%. Вочевидь, за низьких концентрацій 

активувався глікогеногенез з ліпідів, а при концентрації вище 2,5 мг P/дм3 

відбувалося використання глікогену на підтримку гомеостазу за помірної 

токсичності фосфору фосфатів. 

У тканинах молоді краснопірки кількість білку у м’язах мала тенденцію до 

зниження на 5,2% лише у найвищій концентрації фосфору фосфатів. У зябрах 

спостерігалися подібні зміни, що свідчать про можливе залучення білків на 

енергопотреби організму. Вміст ліпідів у тканинах молоді краснопірки також 

зростав у перших 3 концентраціях на 17–34%, а в найвищій знижувався на 14% 

порівняно до контролю. У зябрах за концентрації 5,0 мг P/дм3  відмічено 

зростання вмісту ліпідів на 36%. Вміст глікогену в м’язах краснопірки 

знижувався на 19–30%, у зябрах на 17–15% за концентраціях 1,0 та 2,5 мг P/дм3, 

проте у найвищій кількість його зростала на 41%. Отже за найвищої концентрації 

фосфору фосфатів краснопірка можливо використовує лише білок, що може бути 

видоспецифічною реакцією, а також її тканини активно запасають ліпіди та 

глікоген для подальшої протидії помірній токсичності фосфору фосфатів. 

Задля співставлення даних, які отримані в модельних експериментах, з 

природним умовами нами були проведені натурні дослідження у водоймах з 

різними концентраціями амонійного азоту та фосфору фосфатів. Для досліджень 

впливу амонійного азоту у природних водоймах були обрані наступні водойми: 

24 та 4 стави БЕГС (3,21 та 24,4 мг N/дм3), ділянка р. Рось в районі с. Пилипча 

(14,77 мг N/дм3). 
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Нами був проведений морфометричний аналіз та визначені зміни у 

фізіологічних показників молоді коропових видів риб з природніх водойм з 

підвищеними концентраціями амонійного азоту. 

Встановлено, що одновікова молодь карася сріблястого із водойми з 

підвищеною концентрацією амонійного азоту 24,4 мг N/дм3 мала більшу в 11 

разів середню масу тіла, аніж молодь риб з контрольних умов (0,88 мг N/дм3), що 

має підтвердження у літературних джерелах [266, 267]. Окрім маси, 

підтверджена пряма залежність між з збільшенням концентрації амонійного 

азоту у воді та довжинами тіла риб (загальна, зоологічна, тулуба, рила) у 2,2–2,3 

рази,  довжиною голови та діаметром очей у 2,2–2,5 рази. Окрім довжини, були 

більшими й висоти тіла у 2,6 рази та відстані між плавцями у 2,4–5,5 разів [266, 

267, 268]. Проведений кореляційний аналіз також підтвердив сильний 

позитивний кореляційний зв’язок між концентрацією амонійного азоту та 

морфометричними показниками молоді карася. Коефіцієнт кореляції був r=0,82–

0,99 (p<0,05). Достовірними виявилися і різниця у таких показниках молоді 

карася, як заорбітальна відстань (r=0,96), постдорсальна відстань (r=0,97) та 

довжина хвостового стебла (r=0,99). Це підкреслює подвійну роль амонійного 

азоту, як токсиканту, так і біогенної сполуки, яка підвищує біопродуктивність 

водойми. Молодь карася мала значно більший масовий та лінійний ріст, 

незважаючи на високу концентрацію амонійного азоту. 

Подібні закономірності за змінами морфометричних показниках було 

зафіксовано і у молоді краснопірки звичайної з водойми з концентрацією 

амонійного азоту 14,77 мг N/дм3. Середня маса риб була вищою у 3,1 рази за масу 

риб з водойми з фоновою концентрацією (0,88 мг N/дм3), що, вірогідно, 

підтверджує роль амонійного азоту, як біогенної сполуки у водоймі. Також 

зростали довжини тіла на 42–47% і голови на 39–59%. Проміри висоти тіла та 

відстані між плавцями зростали на 46–53%, довжини та висоти плавців на 32–

79%. Встановлений вірогідний позитивний кореляційний зв’язок між 

дослідженими ознаками та концентрацією амонійного азоту. 
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Значно відрізнялась за цими показника молодь плітки від молоді карася та 

краснопірки. У водоймі з концентрацією амонійного азоту 14,77 мг N/дм3 вона 

мала на 25% меншу масу тіла, аніж риби з контрольної ділянки. Це свідчить про 

негативний вплив підвищеної концентрації амонійного азоту на ріст її молоді. 

Довжина тіла  та голови неістотно змінювалися на 5–6% та на 7–13% відповідно. 

Це вказує на негативний алометричний ріст за впливу підвищених концентрацій 

амонійного азоту [266, 269]. Також відмічені незначна різниця у найбільшій і 

найменшій висоті тіла молоді 14–15% нижче контролю, та відстань між 

черевним та анальним плавцем на 10%. Проміри плавців показали деяке 

зменшення у розмірах довжини та висоти спинного плавця 14 та 8% та довжини 

черевного плавця на 11% за контролю. Проведений кореляційний аналіз показав 

недостовірний зворотній кореляційний зв’язок між концентрацією амонійного 

азоту та морфометричними параметрами молоді плітки з коефіцієнтом кореляції 

r=-0,36–-0,64, що збігається з вищенаведеними висновками, літературними 

джерелами та результатами наведених результатів біохімічних досліджень. 

Молодь коропових видів риб із водойм з підвищеною концентрацією 

амонійного азоту мала відмінності і за коефіцієнтом вгодованості (за 

Фультоном). Отримані дані свідчать про недостовірний кореляційний зв’язок 

між коефіцієнтом вгодованості молоді карася сріблястого та концентрацією 

амонійного азоту. Відмічене недостовірне зростання на 13% коефіцієнту 

вгодованості за Фультоном у молоді краснопірки, проте наявний позитивний 

кореляційний зв’язок між коефіцієнтом вгодованості та концентрацією 

амонійного азоту (r=0,998 (p<0,05)). У плітки відмічені незначні та недостовірні 

зменшення коефіцієнту вгодованості на 6%. Проте існує зворотній кореляційний 

зв'язок між коефіцієнтом вгодованості та концентрацією амонійного азоту (r=-

0,781). 

Як показали дослідження, вміст кортизолу у м’язах та зябрах карася 

сріблястого із ділянки р. Рось (с. Пилипча) із концентрацією амонійного азоту 

14,77 мг N/дм3 був меншим на 80 та 40% відповідно та порівняно с ділянкою р. 

Рось (дендропарк «Олександрія», 0,88 мг N/дм3). За цих умов знижувався і рівень 
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Т3 на 89 та 72% відповідно та тироксину у зябрах у 2 рази. Це вказує на те, що 

риби переходять на енергозберігаючий механізм пристосування при надмірному, 

але періодичному надходженні амонійного азоту. За тривалий час карась добре 

адаптувався до такого забруднення води. 

Проте, у молоді краснопірки з забрудненої ділянки рівень кортизолу у 

м’язах зростав у 3,7 рази відносно контролю. Це може свідчити як про 

видоспецифічну реакцію цього виду до забруднення амонійним азотом, так і 

опосередкований вплив періодичного зниження концентрації розчиненого 

кисню у воді через надмірний розвиток вищої водяної рослинності у цій ділянці. 

Але вміст кортизолу у зябрах був нижчим за умовний контроль на 31%. Це 

свідчить про достатню детоксикації та екскрецію надлишкового амонію через 

зябра та відсутність необхідності залучення гормонального регулювання у 

процесах детоксикації та екскреції аміаку з організму. Вміст Т3 знижувався на 

71%, 74% у м’язах та зябрах, а Т4 зростав на 20% та 14% відповідно. За 

підвищеною концентрацією амонію при тривалий адаптації молодь краснопірки 

переходить на енергозаощаджуючий механізм проходження метаболічних 

процесів, без участі регулювання тиреоїдними гормонами. 

Вміст кортизолу у м’язах та зябрах молоді плітки знижувався на 80% та 

18% при довготривалому або періодичному надходженні у водойму підвищених 

концентрацій амонійного азоту. За цим показником риби добре пристосувалися 

до наявних умов. У м’язах молоді вміст трийодтироніну та тироксину 

знижувався на 78% та на 48%. Таким чином, при довготривалій адаптації в 

природних умовах, не потрібно активного залучення гормонального 

регулювання, яке, в свою чергу, посилює енергетичний обмін. Проте, у зябрах 

вміст Т3 та Т4 був вищий у 2,8 рази та на 88% порівняно з умовним контролем. 

Це вказує на активну детоксикацію та екскрецію амонійного азоту зябровими 

пелюстками плітки, і, відповідно, необхідність збільшеного енергозабезпечення 

цих процесів. 

Зміни у вмісті гормонів безперечно призводять до змін активності 

ключових ферментів. Так встановлено, що активність ЛДГ у молоді карася 
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зростала у 2,3 рази у м’язах та 1,8 рази у зябрах при забрудненні водойм 

амонійним азотом. За цих умов спостерігаються періодичні гіпоксичні умови. 

Активність СДГ м’язів знижувалася на 27%. Проте в зябрах карася її активність 

зростала у 2,1 рази. За активністю цих ферментів можна відмітити, що у риб 

наявний деякий енергодефіцит, особливо у зябрах. Молодь карася частково 

переходить на анаеробні шляхи генерування енергії. У зябрах відбуваються 

активні процеси екскреції амонію, які потребують додаткової енергії. Активність 

ЛФ у м’язах молоді карася з забрудненої водойми була нижчою на 12%, а в 

зябрах, навпаки, вищою на 50%. Це раз підтверджую активну участь зябрового 

епітелію в процесах детоксикації та екскреції надлишкового амонійного азоту. 

Про посилення азотного обміну свідчить збільшення активності ГДГ у молоді, 

котра зростала на 73% у м’язах та на 22% у зябрах. У риб помічено істотне 

підвищення детоксикації аміаку та амонію у тканинах. 

У молоді краснопірки, на відміну від карася, активність ЛДГ знижувалася 

м’язів на 47%, а зябер на 83% у риб із забрудненої амонієм водойми, При цьому, 

у м’язах, активність СДГ зростала в 3 рази. Ці риби переважно перебувають у 

поверхневих шарах води та не зазнають умов з недостатньою кількістю кисню у 

воді. Тому у них переважають аеробні процеси енергозабезпечення детоксикації 

та екскреції амонійного азоту з організму, що є видоспецифічною реакцією. 

Активність ЛФ у тканинах молоді краснопірки зростала у 6,8 разів у м’язах та у 

4,5 рази у зябрах, що свідчить про активізацію фосфорного обміну на підтримку 

гомеостазу організму за таких умов, а також про активацію систем 

антиоксидантного та імунного захисту у відповідь на підвищену концентрацію 

амонійного азоту у воді. Активність ГДГ у м’язах зменшувалася на 35%, а у 

зябрах на 97%. Зяброві пелюстки активно задіяні у процесах екскреції аміаку та 

амонію, які надходять в організм з оточуючого середовища. 

Активність ЛДГ плітки у зябрах була нижчою за контрольні значення на 

76%, в той час як СДГ м’язів зростала у 2,6 рази, а у зябрах у 2,2 рази, що свідчить 

про переважання аеробних процесів енергогенерації за таких умов. Активність 

фосфорного обміну у м’язах молоді плітки був нижчий на 70%, що, вірогідно 
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викликано надлишком надходження амонійного азоту в організм. Активність 

азотного обміну у м’язах знижувалася на 87%, вірогідно для зменшення кількості 

ендогенного аміаку, а у зябрах, навпаки, зростала на 21%, що вказує на їх активну 

роботу з виведення надлишку амонійного азоту з організму. 

У зябрах молоді карася за дії амонійного азоту у концентрації 14,77 мг 

N/дм3 знижувався вміст білку на 20% порівняно до контролю. Це, можливо, 

пов’язано з його використанням як енергоресурсу та в процесах детоксикації та 

екскреції надлишку аміаку з організму. При чому вміст ліпідів у м’язах карася 

зростав на 62%. Вірогідно, це є адаптивною реакцією карася на токсичне 

забруднення задля накопичення резервних енергоємних речовин для 

забезпечення виживання при тривалому забрудненні водойми. Переважно для 

енергетичного забезпечення адаптації у несприятливих умовах 

використовувався глікоген. Його вміст знижувався у м’язах на 46%, а в зябрах 

на 57% порівняно до умовного контролю. 

В забруднений ділянці р. Рось на 45 та 42% знижувався вміст білку у м’язах 

та зябрах молоді краснопірки. При чому у них зростав на 39% вмісту ліпідів та 

глікогену на 47% й 80% у зябрах та м’язах відповідно. Це вказує на активацію 

ліпогенезу та глюконеогенезу при тривалої протидії підвищеній концентрації 

амонійного азоту у водоймі. Вміст білків підвищується переважно через 

накопичення значних кількостей інших енергоємних сполук у тканинах, 

частково він використовується задля підтримки енергетичного балансу. 

У м’язах плітки ми спостерігали зниження вмісту білку на 41% відносно 

контролю, проте зростала кількість ліпідів на 33% порівняно до умовного 

контролю. Вірогідно, це пов’язано з активацією ліпогенезу задля кращої 

адаптації до підвищеної концентрації амонійного азоту у воді. Поруч з цим, 

кількість глікогену у м’язах знижувалася на 38%, що свідчить про істотні 

енергозатрати організму молоді плітки на протидію токсичному середовищу. 

В природних умовах проведені дослідження і водойм з надмірною 

концентрацією фосфору фосфатів. Перш за все, надходження значної кількості 

ортофосфатів свідчить про загальний несприятливий режим водойм та 
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надходження значної кількості побутових відходів. Фосфор фосфатів, як 

показали модельні експерименти, малотоксичний для молоді риб. Тому, в 

даному випадку, більш вірно стверджувати про загальну якість води. 

Дослідження проведені на залишку руслової частини р. Почайна (2,5 мг P/дм3) 

та скидному каналі БСА (2,5 мг Р/дм3). 

За впливу загального забруднення та підвищених концентрацій фосфору 

фосфатів встановлено збільшення загальної маси молоді плітки звичайної у 2,7 

рази, що підтверджує подвійну природу фосфору як біогенного елементу, який 

стимулює розвиток природної кормової бази водойми. Також, молодь плітки із 

дослідної водойми мала на 40–46% більші довжини тіла, тулуба та голови на 19–

56%. Висота тіла та відстані між плавцями також були більшими, ніж у 

контрольних риб, на 29–61%, як і довжина й висота плавців (на 39–61%). 

Проведений кореляційний аналіз показав позитивний зв’язок між довжиною 

рила, заорбітальною відстанню, довжиною голови, найменшою висотою тіла, 

довжиною грудних та черевних плавців та концентрацією фосфору фосфатів у 

водоймі (r=0,96–0,98 (p<0,05)). Разом з тим, ми отримали недостовірний 

обернений кореляційний зв’язок (r=-0,46) між коефіцієнтом вгодованості плітки 

та концентрацією фосфору фосфатів, що має підтвердження у літературних 

джерелах [249]. Отримані дані можуть свідчити про деякий негативний вплив 

фосфору фосфатів та інших забруднювачів на темпи росту молоді плітки. Отже, 

вплив підвищених концентрацій фосфору фосфатів у водоймі вірогідно 

стимулює розвиток природної кормової бази і разом з цим, дещо збільшується 

середня маса тіла та довжини молоді плітки при деякому зниженні темпів росту, 

що може вказувати як на помірний токсичний вплив як з боку фосфору фосфатів, 

так і з боку інших токсикантів чи забруднювачів у дослідженій водоймі. 

Встановлено, що вміст кортизолу у м’язах карася зростав у 6,3 рази, а в 

зябрах у 7,2 рази у водоймі з підвищеною концентрацією фосфору фосфатів до 

2,5 мг P/дм3. Це свідчить може свідчити про постійні або періодичні скиди 

побутових стоків з високими концентраціями фосфору фосфатів викликаю стрес-

реакції у молоді карася. Також зростав у 5,6 разів та 5,0 разів вміст Т3 у м’язах 



196 

 

та у зябрах відповідно. Рівень тироксину також зростав на 81% у м’язах та у 9,6 

разів в зябрах. Підвищений вміст тиреоїдних гормонів у тканинах свідчить, що 

риби находяться енергетично напруженому стані, спрямованому на 

пристосування до існуючих умов. 

У молоді коропа звичайного з забрудненої ділянки відмічено подібні зміни 

у вмісті гормонів у тканинах, проте з деякими видовими відмінностями. Так, 

вміст кортизолу у м’язах зростав на 29%, а у зябрах у 2,3 рази порівняно до 

умовного контролю. Такі зміни цілком відповідають проявам стресу, який, 

можливо, викликаний підвищеними концентраціями біогенних сполук у воді 

каналу. Вміст Т3 у м’язах знижувався на 53%, проте зростав у 2,3 рази у зябрах. 

Відмічено зниження тироксину у м’язах  на 54% та у зябрах на 16%, що свідчить 

про конверсію Т4 у більш активну форму (Т3) за стресових умов постійного 

надходження фосфору фосфатів та інших забруднювачів до водойми. Короп 

також, як і карась, за наявних умов знаходиться в напруженому фізіологічному 

стані, який регулюється гормонами та є енергозатратним. 

Плітка ж на відміну від попередніх видів мала знижений на 81% та на 21% 

рівень кортизолу у м’язах, і в зябрах. Це свідчить про іншу стратегію 

пристосування цього виду до забруднення біогенними сполуками, зокрема 

фосфору фосфатів. Вміст Т3 знижувався на 79% у м’язах, проте зростав у 1,6 

рази в зябрах порівняно до умовного контролю. Відмічено зниження на 48% 

тироксину м’язів плітки, яке свідчить про конверсією Т4 у Т3 для протидії 

підвищеним концентрації фосфору фосфатів. У зябрах же його рівень був вищим 

на 88% відносно до контролю. Саме зябра приймаю активну участь в процесах 

екскреції токсичних сполук, через це їм необхідно використовувати значну 

кількість енергії у цих процесах. 

Активність ЛДГ у м’язах молоді карася збільшувалася на 47%, а в зябрах 

у 3,5 рази у риб з водойми із вмістом 2,5 мг P/дм3 порівняно до умовного 

контролю. Це вказує на те, що забруднення води було не лише сполуками 

фосфору фосфатів, а й іншими сполуками, зокрема, азотом. Активність СДГ, 

навпаки, зменшувалася у м’язах на 42% та зростала у зябрах у 4,6 рази. В 
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процесах адаптації риб приймає участь як гліколіз, так і аеробне дихання. Це 

підтверджують дані по вмісту тиреоїдних гормонів та посилений енергетичний 

обмін за цих умов. Активність ЛФ у м’язах знижувалася на 91%, що свідчить про 

пригнічення фосфорного обміну, проте зростала у зябрах, що вказує активізацію 

імунного захисту та активну участь зябер детоксикації та екскреції токсичних 

сполук. Активність ГДГ підвищувалась у м’язах у 3,3 рази, проте знижувалася у 

зябрах на 77% порівняно до умовного контролю. Це може свідчити про участь 

білкового обміну в умовах залпових скидів недоочищених міських стоків з 

високим вмістом біогенних сполук, зокрема і фосфору фосфатів. 

Встановлено, що у коропа активність ЛДГ у м’язах знижувалася у 1,5 рази 

відносно контрольних значень, а у зябрах навпаки зростала у 2,3 рази. 

Активність СДГ у м’язах молоді коропа знижувалася на 76%, у зябрах на 63%. 

Це вказує на перехід організму до анаеробних шляхів генерування енергії, який 

може бути викликаний впливом фосфору фосфатів середовища та іншими 

сполуками. Можливе за такого забруднення періодично виникає гіпоксія у 

водоймі. Активність ЛФ у зябрах коропа зростала у 2,5 рази, що свідчить про 

істотний токсичний вплив водного середовища. Активність ГДГ м’язів коропа 

знижувалася на 83%, а у зябрах на 96%. Це може свідчити як про негативну дію 

фосфору фосфатів так й інших чинників середовища. 

У м’язах плітки зростала активність ЛДГ у 2,4 рази, у зябрах її активність 

напроти знижувалася на 66%. Активність СДГ у м’язах зростала на 40%, а у 

зябрах – у 2,9 рази. Це може свідчити про використання анаеробного та 

аеробного шляхів енергогенерації, проте у зябрах переважало аеробне дихання. 

В цілому, молодь знаходилась у напруженому фізіологічному стані, посилився 

енергетичний обмін за дії забруднення води. Активність ЛФ у тканинах плітки 

знижувалася на 68% у м’язах та на 65% у зябрах, що свідчить про деяке токсичне 

навантаження на організм плітки. Активність ГДГ м’язів знижувалася на 68%, а 

в зябрах на 88%, що можливо пов’язане зі зниженням азотного обміну за 

токсичного впливу фосфору фосфатів. 
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Завдяки змінам активності ферментів, яка регулюється безпосереднє 

нейрогуморальною системою змінювався і вміст основних енергоємних сполук 

у тканинах. Так, у карася знижувався вміст білку на 19% у м’язах та на 29% у 

зябрах. Разом із зростанням активності ГДГ м’язів, це, вірогідно, вказує на 

використання білків на енергозабезпечення процесів детоксикації та екскреції 

токсичних сполук за впливу фосфору фосфатів. Вміст ліпідів у м’язах карася 

знижувався на 14%, що вказує на їх загальне використання як енергосубстратів. 

Вміст глікогену у м’язах та зябрах карася знижувався на 56 та 27% відповідно. 

Такі зміни, вочевидь, вказують на посилені енерговитрати на протидію 

підвищеним концентрацій біогенних сполук, зокрема і фосфору фосфатів. Це є 

активним енергоємним компенсаторним механізмом у карася за дії токсичного 

середовища. 

У тканинах коропа відмічені подібні до карася закономірності змін вмісту 

енергоємних сполук. Так, вміст білків у м’язах та зябрах знижувався на 46% та 

52%, кількість ліпідів знижувалася на 80 та 76%, а глікогену на 73% у м’язах та 

на 38% у зябрах. Сукупність таких змін вказує на активне використання усіх 

трьох речовин на забезпечення енергією адаптаційних реакцій організму молоді 

коропа на протидію негативного впливу середовища, в тому числі і підвищеній 

концентрації фосфору фосфатів. 

У тканинах плітки кількість білку у м’язах зростала на 49%, водночас з тим 

знижувалася кількість загальних ліпідів у м’язах на 24%. У зябрах вміст ліпідів 

зростав на 57%, вірогідно, за рахунок ущільнення мембран епітеліальних клітин. 

Це є видоспецифічною реакцією плітки на впливу підвищеної концентрації 

фосфору фосфатів. При цьому, не зафіксовано достовірних змін глікогену у 

тканинах риб, що може вказувати на використання білків та ліпідів організму на 

енергозабезпечення процесів протидії негативному впливу середовища, в тому 

числі підвищеній концентрації фосфору фосфатів.



199 

 

ВИСНОВКИ 

 

В експериментальних та природних умовах було досліджено 

життєстійкість, морфофізіологічний та біохімічний статус молоді коропових 

видів риб за дії підвищених концентрацій амонійного азоту та фосфору фосфатів. 

Встановлені основні закономірності змін фізіолого-біохімічного стану молоді 

коропових видів риб за впливу цих сполук. За результатами досліджень можна 

сформулювати наступні висновки: 

1. В гострих токсикологічних дослідженнях встановлено, що молодь 

коропових видів за ступенем опірності до токсичної дії можна розподілити 

наступним чином – карась сріблястий > краснопірка звичайна > короп звичайний 

(амонійний азот) та короп звичайний > карась сріблястий (фосфор фосфатів). 96 

год. LC50 становить від 29,23 до 34,32 мг N/дм3 для амонійного азоту та від 366,28 

до 822,62 мг P/дм3 для ортофосфатів. Фосфати виявляли низьку токсичність для 

риб. 

2. За 14-добового хронічного впливу підвищених концентрацій 

амонійного азоту до 15 мг N/дм3 у коропа зростали вміст кортизолу у тканинах 

до 5,4 рази, Т3 – до 8,4 рази та Т4 – до 7,3 рази. Карась сріблястий був стійкішим 

до цього токсиканту, вміст кортизолу збільшувався не більше 1,4 рази, вміст 

тиреоїдних гормонів в його тканинах зростав неістотно. У молоді риб 

посилювалися гліколіз (карась, короп, краснопірка) та аеробне дихання 

(краснопірка). Також істотно підвищувалася активність ЛФ – у 2,7–9,0 разів – у 

молоді карася; на 47% у краснопірки; на 40% у молоді коропа. За цих умов 

збільшувалася активність ГДГ на 92% у карася та у 2–4 рази у краснопірки, а у 

коропа знижувалася на 81–83%. 

3. За хронічного впливу фосфору фосфатів до 5,0 мг P/дм3 знижувалась 

активність як анаеробних, так і аеробних процесів. Активність ЛФ збільшувалася 

тільки у коропа у 3,0–3,8 рази, у карася та краснопірки дещо зменшувалась до 26 

та 74% відповідно. Активність ГДГ у карася та коропа зростала у 2 рази, а у 

краснопірки знижувалася до 60%. 
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4. В процесах адаптації до надмірних концентрацій амонійного азоту та 

фосфору фосфатів молодь коропових риб використовувала всі енергоємні 

субстрати в першу чергу глікоген, потім ліпіди та білки. 

5. В природних водоймах амонійний азот (до 24,4 мг N/дм3) позитивно 

впливав на темпи лінійного та масового росту молоді карася та краснопірки, які 

збільшувалися порівняно з контролем. Для карася наявний позитивний 

кореляційний зв’язок між концентрацією амонійного азоту та деякими 

морфометричними показниками (заорбітальна відстань, постдорсальна відстань 

та довжина хвостового стебла). Плітка більш уразлива до цього чинника, темпи 

масового та лінійного росту знижувались порівняно з іншими видами. 

6. Під дією забруднення водойми фосфором фосфатів зростали маса 

тіла у 2,7 рази, довжини тіла, тулуба і голови, висота тіла молоді плітки на 19–

61%. Відмічений позитивний зв'язок між довжиною рила, заорбітальною 

відстанню, довжиною голови, найменшою висотою тіла, довжиною грудних та 

черевних плавців та концентрацією фосфору фосфатів у водоймі (r=0,96–0,98, 

p<0,05). Для інших видів – карася та коропа істотних відмінностей за цими 

показниками не спостерігалося.  

7. В природних умовах карась виявився більш адаптованим до 

підвищення концентрації амонійного азоту. Вміст кортизолу, тирозину та 

трийодтироніну в його тканинах знижувався до 2,0 разів, активність ЛДГ та ГДГ 

зростали у 1,8–2,3 рази та 22–73% відповідно, активність СДГ, ЛФ 

збільшувалися лише в зябрах. Витривалим видом виявилася краснопірка, у якої 

підвищувався вміст кортизолу та тироксину до 3,7 разів та 14–20% відповідно, 

знижувався вміст трийодтироніну до 74%, активність ЛДГ, ГДГ зменшувалися 

до 83% при істотному зростанні активності СДГ та ЛФ до декількох разів. 

Найбільш уразливим видом до діючого чинника виявилася плітка, яка 

характеризувалась зменшенням вмісту кортизолу, збільшенням вмісту 

тироксину та трийодтироніну, активність ЛДГ, ЛФ, ГДГ істотно зменшувалися 

до 87%, активність СДГ зростала до 2,6 разів. 
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8. За підвищення концентрації фосфору фосфатів у водоймах найбільш 

стійкою виявилася молодь коропа. Для неї характерно те, що в процесах 

адаптації активніше задіяні зябра, ніж м’язи. В них зростав вміст кортизолу, Т3 

та Т4 у 2,3, 5,6 та 9,6 разів відповідно, суттєво збільшувалась активність ЛДГ, 

СДГ, ЛФ та ГДГ. Карась характеризувався помірною витривалістю до дії цього 

чинника – вміст кортизолу збільшувався до 7,7 разів, в зябрах істотно зростала 

активність ЛДГ та СДГ до 4,6 разів, незначно підвищувалася активність ЛФ та 

знижувалася активність ГДГ. Найбільш уразливою була молодь плітки, у якої 

дещо знижувався вміст кортизолу, але збільшувалися вміст тироксину та 

трийодтироніну, спостерігалось істотне підвищення активності ЛДГ та СДГ до 

2,9 разів у зябрах, зменшувалась активність ЛФ та ГДГ до 88%. 

9. Завдяки змінам активності ферментів, яка регулюється безпосереднє 

нейрогуморальною системою, зменшувався вміст основних енергоємних сполук 

(білків, ліпідів та глікогену) у тканинах карася та коропа. Це вказує на посилені 

енерговитрати при підвищені концентрації біогенних сполук та їх залученні у 

компенсаторних механізмах протидії токсичному середовищу. 

10. Проте, у тканинах плітки кількість білку у м’язах зростала на 49%, 

водночас з тим знижувалася кількість загальних ліпідів у м’язах на 24%. У зябрах 

вміст ліпідів зростав на 57%. При цьому, не зафіксовано достовірних змін 

глікогену у тканинах риб, що може вказувати на використання білків та ліпідів 

організму на енергозабезпечення процесів протидії негативному впливу 

середовища. 

11. Як показали дослідження, морфометричні показники молоді 

коропових риб, вміст гормонів та активність ферментів енергетичного обміну в 

їх тканинах можна використовувати для оцінки якості води та біомоніторингу. 
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ДОДАТОК А 

Табл. 5.3.1 

Зміни морфологічних показників молоді карася сріблястого  

з водойм з різною концентрацією фосфору фосфатів, (M±m, n=50)  

Морфометричні показники, мм 
р. Рось  

(0,06 мг P/дм3) 

Канал БСА  

(2,5 мг P /дм3) 

Маса риби, г 0,54±0,07* 0,58±0,06* 

Вік 0+ 0+ 

Довжина всієї риби (L) 32,83± 3,15* 33,76±2,53* 

Довжина за Смітом (LC) 28,92±2,33* 29,84±2,62* 

Довжина риби без С (l) 25,80±2,40* 27,35±2,52* 

Довжина тулуба (lcor) 17,67±1,38* 17,24±1,72* 

Променів в D (D), шт ІІ 17-20 ІІ 17-20 

Променів в А (A), шт ІІ 5-6 ІІ 5-6 

Довжина рила (lr) 2,02±0,22* 2,11±0,21* 

Діаметр ока (горизонтальний) (do) 1,43±0,14* 1,43±0,15* 

Заоорбітальна відстань  3,25±0,31* 3,10±0,34* 

Довжина голови (lc) 7,83±0,77* 7,73±0,72* 

Запотилична висота (hc1)) 5,28±0,58* 5,30±0,52* 

Ширина лоба (lo) 3,12±0,32* 2,96±0,27* 

Найбільша висота тіла (H) 7,86±0,79* 7,87±0,71* 

Найменша висота тіла (h) 3,21±0,38* 3,32±0,31* 

Антедорсальна відстань (AD) 12,21± 1,21* 12,10±1,13* 

Постдорсальна відстань (PD) 5,51±0,55* 5,62±0,52* 

Довжина хвостового стебла (pl) 3,77±0,31* 3,92±0,33* 

Довжина основи D (lD) 8,08±0,81* 8,16±0,83* 

Найбільша висота D (hD) 5,04±0,51* 5,01±0,53* 

Довжина основи А (lA) 2,56±0,21* 2,42±0,24* 

Найбільша висота А (hA) 4,24±0,50* 4,21±0,50* 

Довжина Р (P) 4,01±0,41* 3,91±0,32* 

Довжина V (V) 4,67±0,41* 4,83±0,42* 

Відстань між Р і V (PV) 4,67±0,41* 4,81±0,42* 

Відстань між V і А (VA) 5,50±0,51* 5,51±0,52* 

*Примітка: дані наведені з урахуванням t-критерію Стьюдента, (p<0,05) 
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ДОДАТОК Б 

 

Табл. 5.3.2 

Зміни морфологічних показників молоді коропа звичайного  

з водойм з різною концентрацією фосфору фосфатів, (M±m, n=50)  

Морфометричні показники, мм 
р. Рось 

(0,06 мг P/дм3) 

Канал БСА 

(2,5 мг P /дм3) 

Маса риби, г 0,69±0,06* 0,71±0,07* 

Вік 0+ 0+ 

Довжина всієї риби (L) 39,32±3,14* 41,17±3,26* 

Довжина за Смітом (LC) 34,71±3,15* 36,37±3,27* 

Довжина риби без С (l) 30,91±3,14* 32,45±3,24* 

Довжина тулуба (lcor) 21,15±2,14* 22,22±2,27* 

Променів в D (D), шт ІІ 17-20 ІІ 17-20 

Променів в А (A), шт IІІ 5 IІІ 5 

Довжина рила (lr) 2,40±0,24* 2,50±0,23* 

Діаметр ока (горизонтальний) (do) 1,73±0,17* 1,80±0,3* 

Заоорбітальна відстань  3,89±0,32* 4,07±0,43* 

Довжина голови (lc) 9,38±0,17* 9,81±1,26* 

Запотилична висота (hc1)) 6,35±0,56* 6,70±0,73* 

Ширина лоба (lo) 3,73±0,32* 3,92±0,43* 

Найбільша висота тіла (H) 9,39±0,91* 9,86±0,83* 

Найменша висота тіла (h) 3,85±0,23* 4,02±0,43* 

Антедорсальна відстань (AD) 14,65±1,41* 15,33±1,26* 

Постдорсальна відстань (PD) 6,59±0,62* 6,91±0,53* 

Довжина хвостового стебла (pl) 4,51±0,42* 4,74±1,32* 

Довжина основи D (lD) 9,65±0,92* 10,05±1,06* 

Найбільша висота D (hD) 6,05±0,62* 6,35±0,53* 

Довжина основи А (lA) 3,09±0,32* 3,24±0,31* 

Найбільша висота А (hA) 5,11±0,52* 5,30±0,43* 

Довжина Р (P) 4,81±0,42* 5,01±0,27* 

Довжина V (V) 5,56±0,51* 5,82±0,62* 

Відстань між Р і V (PV) 5,64±0,528 5,95±0,43* 

Відстань між V і А (VA) 6,57±0,62* 6,82±0,53* 

*Примітка: дані наведені з урахуванням t-критерію Стьюдента, (p<0,05) 

 


