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АНОТАЦІЯ 

 

 

Коваленко Ю. О. Фізіолого-біохімічні особливості формування нових 

стійких популяцій коропових риб за дії токсичного забруднення.  

Дисертація на здобуття наукового ступеня доктора філософії за 

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

України, Київ, 2020. 

У роботі наведені матеріали досліджень змін фізіолого-біохімічного стану 

деяких коропових видів риб за дії антропогенного забруднення водойм різного 

ступеню інтенсивності. 

У результаті досліджень були встановлені міжвидові та міжпопуляційні 

відмінності морфо-фізіологічних та фізіолого-біохімічних показників риб, які 

сформувались внаслідок їх адаптації до дії тривалого або постійного 

надходження токсичних речовин у водойми. Це надає можливість короповим 

рибам підтримувати на належному рівні процеси життєдіяльності та зберегти їх 

здатність до відтворення. 

Для кращого розуміння процесів природного добору коропових видів та 

їх фізіолого-біохімічних пристосувальних реакцій до впливу токсичних 

речовин були проведені гострі та хронічні токсикологічні експерименти з 

використанням референтних токсикантів у сублетальних та летальних 

концентраціях. 

Експериментальні та натурні дослідження дали змогу встановити за 

фізіолого-біохімічними показниками особливості пристосування риб до дії 

токсичних речовин та підтвердити екологічний стан досліджених озер і якість 

води у них. 

У токсикологічних експериментах об’єктами досліджень були гірчак 

європейський та амурський чебачок. Діючими токсичними речовинами були 

дихромат калію та фенол. Дихромат калію має загально токсичний вплив на 

риб та здатний накопичуватись у їх органах і тканинах. Фенол проявляє 

нервово-паралітичну дію та змінює структуру тканин передусім ті, що 

безпосередньо контактують із ним. 
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За впливу дихромату калію та фенолу загибель риб відбувається не 

одночасно. Вибірка гірчака розподіляється на різні групи особин за ступенем 

реагування на токсичний вплив. Значна частина риб гине одразу від стресових 

явищ (58,0–82,0 %), частина риб (30,3–6,0 %) гине через певний проміжок часу 

(від 8 до 11 діб) в міру можливого накопичення токсикантів у тканинах. Решта 

риб успішно адаптується до умов середовища та доживає до кінця досліду 

(11,7–12,0 %). Гірчак на дію фенолу відреагував значно швидше, ніж на дію 

дихромату калію, що пояснюється різним хімічним впливом токсикантів на 

організм риб. Проте, порівняно з гірчаком, чебачок виявився менш стійким до 

впливу дихромату калію та фенолу, втім проходження пристосувальних реакцій 

у піддослідних риб була схожою. Таким чином, вивчені види риб здатні до 

адаптації на популяційному рівні до дії різноманітних токсичних речовин, 

зокрема і антропогенного походження. 

Дихромат калію та фенол спричинили у риб стрес-реакції, які знайшли 

своє відображення передусім у збільшенні рівня глюкози та зменшенні вмісту 

кортизолу в плазмі крові. Також у риб встановлені зміни рівня тироксину, який 

коливається залежно від виду риб та екологічного стану дослідних озер 

Кирилівське та Лугове (системи «Опечень» м. Київ), в яких вони існували. Зміна 

гормонального фону риб відобразилась на активності низки ферментів та 

позначилась на обміні речовин та функціональному стані окремих органів риб. 

Залежно від концентрацій токсикантів була встановлена висока активність 

ферментів азотного обміну, що вказує на активне залучення клітин печінки у 

процесах біотрансформації токсичних речовин з подальшою їх детоксикацією. 

У гірчака також збільшувалася активність лужної фосфатази (ЛФ), зокрема за 

дії дихромату калію, в усіх дослідних концентраціях (2,5–20,0 мг N/дм3) 

передусім в тканинах м’язів (у 1,1–5,1 разів). За впливу фенолу в усіх дослідних 

концентраціях (0,01–5,0 мг N/дм3) збільшилась активність ЛФ у клітинах м’язів 

(на 35,2–78,7 %), печінки (до 60,1 %) та зябер (на 14,6–52,0 %), що може 

вказувати на те, що для подолання негативного впливу токсичних речовин, у 

риб виникає необхідність залучати більшу кількість енергії. 
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Подальші дослідження стосувались проблеми закономірностей 

формування стійких груп карася до токсичного забруднення водойм високими 

концентраціями амонійного азоту (24–48 мг N/дм3), у яких риби (віком 2+) 

перебували різний проміжок часу – 3 місяці, 3 р та впродовж декількох 

поколінь (за тривалості забруднення водойми 20 р). 

Досліджені групи карася мали суттєві відмінності від контрольних особин 

за біохімічними показниками. На початкових етапах пристосування (3 місяці) у 

дослідній групі риб за концентрації амонійного азоту 24 мг N/дм3 активність 

ферментів енергетичного обміну істотно змінювалася. Так, у зябрових та 

м’язових клітинах активність лактатдегідрогенази (ЛДГ) була меншою 

порівняно з контролем, проте активність сукцинатдегідрогенази (СДГ) була 

більшою. Це вказує на активізацію аеробного дихання при зменшенні рівня 

гліколізу. Збільшується також обмін між зовнішнім і внутрішнім середовищем 

у зябрах риб, активність Na+/K+ аденозинтрифосфатази (Na+, K+-АТФ-ази) – 

зростає. 

Після трирічної адаптації карася до амонійного забруднення в тканинах 

та органах риб відбувались зміни активності ферментів енергетичного обміну. 

Зокрема, збільшилась активність СДГ у тканинах м’язів на 38 %. У зябрах 

активність Na+, K+-АТФ-ази зменшувалася на 15 % відповідно, порівняно з 

контролем. Крім того, карась із цієї групи характеризувався більшим вмістом 

білка і глікогену в тканинах печінки та більшими індексами внутрішніх органів, 

ніж у контролі. До того ж, наслідки надмірного забруднення позначились на 

активності ферментів азотного та фосфорного обмінів. 

Карась, який впродовж 20-ти років перебував у найбільш екстремальних 

умовах, сформував стійку популяцію, яка зберегла здатність до відтворення та 

підтримання своєї чисельності. Ця популяція риб характеризувалась меншим 

індексом печінки та більшим індексом селезінки. Це вказує на зміну 

функціональної активності цих органів. У риб депонується більша кількість 

кров’яних елементів у селезінці та активізується використання енергоємних 

речовин печінки. У карася, який тривалий час перебуває під токсичним 

навантаженням істотно змінюється активність ферментів енергетичного обміну 
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порівняно з іншими піддослідними групами та контролем. Так, активність 

ЛДГ і СДГ у тканинах печінки була значно вищою, як і активність 

амінотрансфераз та ЛФ відносно контролю. Це вказує на значну роль печінки у 

забезпеченні адаптивних реакцій до тривалого й надмірного впливу сполук 

азоту. 

Крім того, у тканинах зябер цих риб була підвищена активність ЛДГ, що 

вказує на посилення процесів гліколізу, та активності глутаматдегідрогенази 

(ГДГ), яка задіяна у детоксикації та виведенні надмірної кількості амонію з 

організму. Порівняно з іншими піддослідними групами у карася після 

довготривалої адаптації до високої концентрації амонійного азоту 

(48,0 мг N/дм3) було встановлено нижчий рівень тироксну (Т4) при вищому 

рівні трийодтироніну (Т3) у плазмі крові, що свідчить про посилення загальних 

обмінних процесів. 

Можна зауважити, що усі піддослідні групи характеризуються більшою 

абсолютною плодючістю, навіть за короткотермінового перебування у водоймі 

із високою концентрацією амонійного азоту. За тривалого перебування риб (3 

та 20 рр.) під дією високих концентрацій амонійного азоту (24,3–48,0 мг N/дм3) 

у риб дещо зменшується лінійно-масовий ріст, що є наслідком адаптивно-

компенсаторної реакції карася. 

Дослідження популяцій окремих представників коропових риб у 

природних озерах, які розташовані у м. Києві, показали, що за умов посиленого 

впливу антропогенного забруднення (озера системи «Опечень» – 

оз. Кирилівське та Лугове) у карася сріблястого, краснопірки звичайної та 

плітки звичайної спостерігались міжвидові відмінності фізіолого-біохімічної 

адаптації до діючих чинників. Особливості зазначених реакцій полягали у 

змінах рівня гормонів у плазмі крові, специфічному використанні енергоємних 

речовин та змінах активності досліджуваних ферментів енергетичного (ЛДГ, 

СДГ), йонного (Na+,K+-АТФ-аза), азотистого (АсАТ, АлАТ, ГДГ) та 

фосфорного (ЛФ) обмінів. 

Можна стверджувати, що на відміну від краснопірки та плітки, карась має 

найбільшу стійкість та пристосувальну здатність до погіршення умов 
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навколишнього середовища. Передусім це пов’язано з фізіологічною 

специфікою забезпечення енергетичних потреб, адже карась, на відміну від 

краснопірки та плітки, насамперед використовує глікоген. Саме це дозволяє 

підтримувати чисельність популяції на оптимальному для неї рівні у складних 

умовах існування, що підтверджується результатами досліджень різних 

популяцій цього виду. 

За посиленого антропогенного забруднення у досліджених видів риб 

спостерігалися істотні зміни індексів внутрішніх органів та зміни рівня 

гормонів. Зокрема, вміст Т3 у карася з оз. Кирилівське та оз. Лугове був 

меншим у 4,7 та 1,5 рази відповідно, а у плітки з оз. Кирилівське – у 4 рази 

менше. Водночас у краснопірки з обох забруднених водойм вміст цього 

гормону був більшим у 2,2 рази відносно контролю. 

Карась та краснопірка з оз. Кирилівське та Лугове характеризувались 

більшою активністю СДГ у тканинах м’язів (на 63,0 та 40,6 % і 13 та 50 %, 

відповідно), що вказує на збільшення аеробних окисно-відновних процесів при 

існуванні риб у забруднених водоймах. Зі свого боку, в плітки з оз. Кирилівське 

встановлено нижчу активність цього ферменту в тканинах м’язів (на 31,2 %). 

Активність ЛДГ у тканинах м’язів, печінки та зябер плітки з 

оз. Кирилівське була нижчою від контролю. Проте в зябрових тканинах карася і 

краснопірки із надмірно забрудненої водойми активність ЛДГ була вищою за 

показники умовного контролю. Отримані результати активності низки 

ферментів вказують на особливості перебігу біохімічних реакцій 

досліджуваних видів за умов антропогенного забруднення водойм. 

У всіх дослідних видів активність ферментів азотного обміну в клітинах 

печінки була переважно меншою, ніж у контролі. Це можна розглядати як 

адаптивну реакцію, яка дає змогу короповим рибам існувати у водоймах із 

різною інтенсивністю антропогенного забруднення. 

Загалом, краснопірка та карась схожим чином реагують на вплив 

комплексного забруднення, адже у цих видів подібним чином змінюється 

активність маркерних ферментів у різних тканинах, порівняно з контролем. 

Зазначені особливості роблять ці види риб більш стійкими до впливу 
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забруднення, ніж плітку, яку нами не було виловлено у найзабрудненішій 

водоймі (оз. Лугове), що може вказувати на менші адаптивні можливості цього 

виду до впливу посиленого токсичного забруднення. 

Отримані результати вказують на те, що за фізіолого-біохімічним станом 

риб можна оцінити екологічний стан водойм та передбачити наслідки 

надмірного антропогенного забруднення на стан іхтіофауни в мало порушених 

водоймах. Матеріали, викладені у дисертації, можуть використовуватися в 

навчальному процесі на факультетах природничого спрямування та на науково-

популярних семінарах з метою популяризації наукових знань. 

 

Ключові слова: токсичні сполуки, антропогенне навантаження, 

адаптація, риби, популяція риб, вміст гормонів, енергомісткі речовини, 

активність ферментів. 

 

SUMMARY 

 

Kovalenko Yu. O. Physiological and biochemical features of formation of new 

stable populations of carp fish under the influence of toxic pollution.  

Thesis topic for the scientific degree of doctor of philosophy on specialty 091 

«Biology» – Institute of Hydrobiology of the National Academy of Sciences of 

Ukraine, Kyiv, 2020. 

The paper presents research materials on changes in the physiological and 

biochemical state of some carp fish species under the influence of anthropogenic 

pollution of varying degrees of water intensity. 

As a result of research, interspecific and interpopulation differences of 

morpho-physiological and physiological-biochemical parameters of fish were 

established, which were formed as a result of long-term or constant inflow of toxic 

substances into water bodies. This enables carp fish to maintain their vital processes 

and ability to reproduce. 

To better understand the processes of carp species selection and their adaptive 

responses to toxic substances, a number of acute and chronic experiments were 
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performed, which reflected the effect of reference toxic substances in sublethal and 

lethal concentrations. 

Experimental and field studies have made it possible to establish the influence 

of toxic substances on fish organisms and to characterize the state of the ecological 

environment of lakes and the quality of water in them according to physiological and 

biochemical parameters. 

In toxicological experiments, the objects of study were Rhodeus sericeus 

(Рallas, 1776) and Pseudorasbora parva (Temminck & Schlegel, 1846). The active 

toxic substances are potassium dichromate, which is able to be accumulated in the 

organs and tissues of fish, and phenol, which affects the nervous system and is able to 

structurally change tissues, especially those that are in direct contact with this 

substance. 

Under the influence of potassium dichromate and phenol, fish mortality does 

not occur simultaneously. The sample of bitterling gourd is divided into different 

groups of individuals by degree response to toxic effects. A significant part of fish 

dies immediately because of stress (58.0-82.0 %), some fish (30.3-6.0 %) die after a 

certain period of time (from 8 to 11 days) as the accumulation of toxicants in the 

tissues, the rest of the fish successfully adapt to environmental conditions and survive 

to the end of the experiment (11.7–12.0 %). Mustard reacted to the action of phenol 

much faster than to potassium dichromate, due to the different chemical nature of 

toxicants. However, in comparison with bitterling gourd, stone moroko was less 

resistant to the effects of potassium dichromate and phenol, however, the course of 

adaptive reactions in experimental fish was similar. Thus, the studied fish species are 

able to adapt to reservoirs that are subject to pollutants, primarily of anthropogenic 

origin. 

In addition, the studied reference toxicants caused stress reactions in fish, 

which were reflected primarily in an increase in glucose levels and a decrease in 

plasma cortisol. Fish also recorded changes in the level of thyroxine, which varies 

depending on the species of fish and the ecological status of the experimental lakes 

(Kyrylivske and Luhove), in which they existed. The change in the hormonal 
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background of fish was reflected in the activity of a number of enzymes and affected 

the metabolism and functional state of individual organs of fish. 

Depending on the concentrations of toxicants, a high activity of nitrogen 

metabolism enzymes was found, which indicates the active involvement of liver cells 

in the processes of biotransformation of toxic substances with their subsequent 

detoxification. The activity of alkaline phosphatase (LF) also increased, in particular 

under the action of potassium dichromate in experimental concentrations (2.5–

20.0 mg N / dm3) in bitterling gourd the activity of the enzyme in muscle tissues 

increased (by 1.1–5.1 times). Phenol in concentrations (0.01–5.0 mg N / dm3) activity 

increases in muscle cells (by 35.2–78.7 %), liver (up to 60.1 %) and gills (by 14.6–

52.0 %), which indicates the need to attract more energy from fish to overcome the 

negative effects of toxicants. 

Further studies addressed the problem of patterns of formation of resistant 

groups of crucian carp to toxic pollution of water bodies with excessive 

concentrations of ammonium nitrogen (24–48 mg N / dm3) for 3 months, 3 years and 

20 years. The studied groups of crucian carp had significant differences from control 

individuals in biochemical parameters. In the initial stages of adaptation (3 months), 

the activity of enzymes of energy metabolism changed significantly. Thus, in gill and 

muscle cells, lactate dehydrogenase (LDH) activity was lower than in controls, but 

LDH activity increased. This indicates the activation of aerobic respiration with 

decreasing glycolysis. The exchange between the external and internal environment 

in the gills of fish also increases, the activity of Na+, K+- adenosine triphosphatase 

(Na+, K+-ATPase) increases. 

After three years of adaptation of crucian carp to ammonium contamination in 

the tissues and organs of fish there were changes in the activity of enzymes of energy 

metabolism. In particular, the activity of LDH in muscle tissue increased by 38 %. In 

the gills, the activity of Na+, K+-ATPase decreased by 15%, respectively, compared 

with the control. In addition, crucian carp from this group was characterized by a 

higher content of protein and glycogen in the liver tissues and higher indices of 

internal organs than in the control. In addition, the effects of excessive pollution 

affected the activity of enzymes of nitrogen and phosphorus metabolism. 
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The crucian, which has been in the most extreme conditions for 20 years, has 

formed a stable population that has retained the ability to reproduce and maintain its 

numbers. This fish population was characterized by a lower liver index and a higher 

spleen index. This indicates a change in the functional activity of these organs. Fish 

store more blood elements in the spleen and increase the use of energy-intensive 

substances in the liver. In crucian carp, which is under a toxic load for a long time, 

the activity of energy metabolism enzymes changes significantly compared to other 

experimental groups and controls. Thus, the activity of LDH and LDH in liver tissues 

was significantly higher, as well as the activity of aminotransferases and LF, relative 

to control individuals. This indicates a significant role of the liver in providing 

adaptive responses to prolonged and excessive exposure to nitrogen compounds. 

In addition, in the gill tissues of these fish was increased LDH activity, which 

indicates an increase in glycolysis, and glutamate dehydrogenase (GDH) activity, 

which is involved in detoxification and removal of excess ammonium from the body. 

In comparison with other experimental groups in crucian carp after long-term 

adaptation to high concentrations of ammonium nitrogen (48.0 mg N / dm3), a lower 

level of thyroxine (T4) was found at a higher level of triiodothyronin (T3) in blood 

plasma, which indicates an increase in overall metabolic processes. 

It can be noted that all experimental groups are characterized by higher 

absolute fertility, even during a short stay in a reservoir with a high concentration of 

ammonium nitrogen. During a long stay (3 and 20 years) the linear mass growth of 

fish decreases slightly, which is a consequence of the adaptive-compensatory reaction 

of crucian carp under unsatisfactory living conditions. 

Studies of populations of individual representatives of carp fish in natural lakes 

located in Kyiv showed that under conditions of increased impact of anthropogenic 

pollution (lakes of the "Opechen" system – Lake Kyrylivske and Luhove) in silver 

crucian carp, red-breasted and common goby were observed interspecific differences 

in physiological and biochemical adaptation to active factors. Peculiarities of these 

reactions were changes in the level of hormones in the blood plasma, specific use of 

energy-intensive substances and changes in the activity of the studied enzymes 
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energy (LDH, LDH) ion (Na+, K+-ATPase), nitrogen (AST, ALT, GDG) and 

phosphorus (LF) exchanges. 

It can be argued that, unlike redfin and roach, crucian carp have the greatest 

resilience and adaptability to environmental degradation. First of all, this is due to the 

physiological specifics of energy needs, because crucian carp, unlike redfish and 

roach, primarily uses glycogen. This allows to maintain the population size at the 

optimal level for it, even in extremely difficult living conditions, which is confirmed 

by the results of studies of different populations of this species. 

Significant changes in the indices of internal organs and changes in hormone 

levels were observed in the studied fish species during the increased anthropogenic 

pollution. In particular, the content of T3 in crucian carp from the lake Kyrylivske 

and lake. Lugove was smaller by 4.7 and 1.5 times, respectively, and roach from the 

lake Kyrylivske is 4 times less, but the content of this hormone was 2.2 times higher 

in the Krasnoperka from both polluted reservoirs relative to the control. 

Crucian carp and redfin from the lake Kyrylivske and Luhove were 

characterized by higher activity of LDH in muscle tissues (by 63.0 and 40.6 % and 13 

and 50 %, respectively), which indicates an increase in aerobic redox processes in the 

presence of fish in contaminated water. In turn, roach from the lake Kyrylivske found 

a lower activity of this enzyme in muscle tissue (31.2 %). 

LDH activity in the tissues of muscles, liver and gills of roach from the lake 

Kyrylivske was lower than control. However, in the gill tissues of crucian carp and 

red perch from excessively polluted water, LDH activity was higher than the 

conditions of conditional control. The results obtained from the activity of a number 

of enzymes indicate the diametrically opposite biochemical reaction of the studied 

species to the conditions of water pollution. 

In all experimental species, the activity of nitrogen metabolism enzymes in 

liver cells was preferably lower than in the control. This can be considered as an 

adaptive response that allows carp fish to exist in reservoirs with different intensities 

of anthropogenic pollution. 

In general, redfish and crucian carp respond similarly to the effects of complex 

contamination, as these species similarly alter the activity of marker enzymes in 
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different tissues compared to controls. This is what makes these species more 

resistant to pollution than roach, which we did not catch in the most polluted 

reservoir (lake Lugove). This indicates less adaptive capacity of this species to the 

effects of increased toxic pollution. 

Thus, the physiological and biochemical state of fish can assess the ecological 

status of water bodies and predict the effects of excessive anthropogenic pollution on 

the state of ichthyofauna in sparsely disturbed water bodies. The obtained materials 

of the dissertation can be used in the educational process at the faculties of natural 

sciences and at popular science seminars in order to popularize scientific knowledge. 

Key words: toxic substances, anthropogenic impact, adaptation, fish, fish 

population, hormone content, energy-intensive substances, enzyme activity. 
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мг/г – міліграм на грам 

мм – міліметр 

НАДH – нікотинамідаденіндинуклеотид відновлений 

нМ – наномоль 

оз. – озеро 

Т3 – трийодтиронін 

Т4 – тироксин 

хв. – хвилина 

Nа+/К+-АТФ-аза – Na+/K+ аденозинтрифосфатаза 

рН – водневий показник 

°С –градус Цельсія 
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ВСТУП 

 

Актуальність теми. Стан прісноводних водойм на урбанізованих 

територіях, викликає серйозне занепокоєння через їх нераціональне 

використання та забруднення токсичними речовинами [1, 16, 108, 168], що 

підсилюється циклічними змінами клімату [137]. Це призводить до знищення 

біотопічного розмаїття, збіднення фауни і флори [133] у водоймах 

урбанізованих ділянок міста [108]. Забруднення зменшує самоочисну 

здатність водойм та рибних запасів, і тому все більша кількість видів тварин і 

рослин опиняються під загрозою зникнення. Антропогенне забруднення 

впливає й на малопорушені водойми [133], зокрема природно-заповідного 

фонду України. 

При оцінці загального стану водойм риб часто використовують як об’єкт 

досліджень [105], оскільки їх життєдіяльність та відтворення істотно 

відрізняється залежно від екологічних умов. Довготривале забруднення водойм 

призводить до загибелі чутливих видів риб через нестачу кормових об’єктів або 

від прямого токсичного впливу. Разом з тим окремі види риб виробляють 

адаптивно-компенсаторні реакції, які дають їм змогу зайняти звільнені 

екологічні ніші та підтримувати чисельність своїх популяцій [105]. 
Стійкість до нетипових умов формується за рахунок природного добору 

та процесу пристосування, що супроводжується фізіолого-біохімічними 

змінами [2], зокрема у вмісті гормонів та активності ферментів, які є 

діагностичними маркерами забруднення води [78, 305]. Формування популяцій 

риб, резистентних до антропогенного порушення водних екосистем, 

відбувається завдяки морфо-фізіологічній та біохімічній мінливості окремих 

особин риб. 

З огляду на це, актуальність проведеної роботи полягає в оцінці 

загального стану водойми за морфо-фізіологічними та фізіолого-біохімічними 

властивостями найбільш опірних особин коропових видів риб як основних 

представників іхтіофауни міста. Закономірності їх адаптації до несприятливих 
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чинників водойм нададуть підґрунтя для пошуку рішень з поліпшення 

санітарного стану природних водойм у межах міста. 

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

Дисертаційна робота виконана відповідно до наукових досліджень, що 

здійснювалися в Інституті гідробіології НАН України в межах держбюджетних 

тем: «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). 

Мета і завдання дослідження. Метою роботи є встановити основні 

закономірності фізіолого-біохімічної адаптації коропових риб при тривалому 

впливі токсичних речовин. 

Поставлена мета була реалізована внаслідок вирішення таких завдань: 

 З’ясувати морфо-фізіологічні наслідки тривалого токсичного 

навантаження на коропових риб; 

 Оцінити дію токсикантів на фізіологічний статус риб за 

інтенсивністю дихання, індексами внутрішніх органів, розмірно-

масовими показниками, абсолютною та індивідуальною 

плодючістю; 

 Визначити вміст енергоємних речовин – глюкози, глікогену, 

загальних ліпідів та білків у тканинах риб за дії тривалого 

токсичного навантаження; 

 Встановити рівень нейрогуморального регулювання адаптивних 

процесів у коропових риб до діючих чинників; 

 Визначити зміни у активності ферментів енергетичного (ЛДГ, 

СДГ), йонного NA+K+-АТФ-фаза), фосфорного (ЛФ) та азотного 

(АсАТ, АлАТ, ГДГ) обмінів у відповідь на вплив тривалого 

токсичного забруднення; 

 Встановити ступінь дії антропогенних чинників на фізіологічний 

стан риб за показниками перекисного окиснення ліпідів ПОЛ.  



 22 

 Дослідити особливості пристосування риб та межі їх адаптивних 

можливостей до значного та тривалого токсичного навантаження. 

Об’єкт дослідження – фізіолого-біохімічні закономірності адаптації 

коропових риб до антропогенного забруднення води та особливості 

формування резистентної до діючих чинників популяції риб. 

Предмет дослідження – пристосувальні реакції карася сріблястого 

(Carassius auratus L.), плітки звичайної (Rutilus rutilus L.) та 

краснопірки звичайної (Scardinius erythrophthalmus L.) до тривалого 

забруднення водного середовища. 

Методи дослідження – іхтіологічні, токсикологічні, біохімічні, 

статистичні. 

Наукова новизна отриманих результатів. Отримані нові дані щодо 

закономірностей формування резистентних популяцій коропових риб за впливу 

антропогенного навантаження. Вперше показано, що на протидію 

антропогенному порушенню водойм різні види риб залучають різні адаптивно-

компенсаторні механізми. Особливу роль у цьому відіграють зміни рівня 

гормонів та ферментативного регулювання обмінних процесів. Вперше 

встановлені особливості фізіолого-біохімічної адаптації представників 

коропових риб із озер, що розташовані на урбанізованих територіях м. Києва. 

Показано, що плітка, порівняно з карасем та краснопіркою, є видом, найменш 

пластичним до дії антропогенних чинників. Розширено уявлення щодо 

особливостей фізіолого-біохімічного функціонування адаптивних стратегій риб 

(на прикладі карася сріблястого) та щодо закономірностей формування їх 

стійких популяцій за тривалого антропогенного забруднення. 

Практичне значення одержаних результатів. Запропоновано фізіолого-

біохімічні показники коропових риб за якими можна оцінити ступінь 

негативної дії антропогенних чинників середовища. Результати дисертаційної 

роботи можна застосовувати при прогнозуванні чисельності та видового складу 

іхтіофауни урбанізованих водойм, що зазнають забруднення різної 

інтенсивності. За показниками вмісту гормонів у крові та за активністю 

ферментів енергетичного обміну можна проводити нормування скидів стічних 
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вод задля збереження популяційного різноманіття риб. Фізіолого-біохімічні 

показники риб можуть бути використані для біоіндикації та моніторингу 

водойм. 

Одержані результати свідчать, що морфо-фізіологічні та біохімічні 

показники коропових риб можна використовувати для біомоніторингу 

забруднення водойм та водотоків. При цьому найбільш доцільно застосовувати 

таки показники, як вміст деяких гормонів у плазмі крові риб та вміст продуктів 

ПОЛ у печінці та м’язах. Саме вони свідчать про наявність чи відсутність стрес-

реакцій у риб на умови оточуючого водного середовища та ступінь 

пристосованості риб до дії антропогенних чинників. Визначення фізіолого-

біохімічних показників риб може бути доповненням до вже існуючих методів 

оцінки якості води. Результати досліджень вказують, що необхідно враховувати 

біохімічну відповідь риб при нормуванні скидів забруднених вод. 

Основні результати дисертації можуть використовуватися при викладанні 

навчальних дисциплін «Водна токсикологія», «Екологічна фізіологія і 

біохімія», «Експериментальна екологія», «Екологічний моніторинг» у ВНЗ: 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 наводяться як співавтори відповідних публікацій. 

Автором самостійно проведено аналіз та узагальнення первинного матеріалу, 

сформульовано основні положення та висновки роботи, а аналіз окремих 

положень та написання плану викладення матеріалу в дисертації виконано 

разом із науковим керівником. 

Апробація результатів роботи. Основні результати, наведені в 

дисертації, доповідалися на 9 конференціях: VІІІ Всеукраїнська науково-

практична конференція з міжнародною участю «Біологічні дослідження – 2017» 

(Житомир, 2017); IV Науково-практична конференція молодих вчених 
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«Сучасна гідроекологія: місце наукових досліджень у вирішенні актуальних 

проблем» (Київ, 2017); «Біологічні дослідження: Збірник наукових праць» 

(Житомир, 2018); І Всеукраїнська науково-практична конференція «Водні 

екосистеми та збереження їх біорізноманіття» (Житомир, 2018); V науково-

практична конференція молодих вчених «Сучасна гідроекологія: місце 

наукових досліджень у вирішенні актуальних проблем» (Київ, 2018); 

Міжнародна науково-практична конференція «Сучасні проблеми раціонального 

використання водних біоресурсів» (Київ, 2018); Міжнародна науково-

практична конференція «Актуальні питання сьогодення» (Вінниця, 2018); VIII 

з’їзд Гідроекологічного товариства України (Київ, 2019); 40-ва Ювілейна 

конференція молодих дослідників-зоологів (Київ, 2019). 

Публікації. За результатами досліджень опубліковано 14 – наукових 

праць, з яких 5 – у фахових виданнях, 9 – у матеріалах і тезах конференцій та 

інших наукових заходів.  

Структура та обсяг роботи. Дисертаційну роботу викладено на 146 

сторінках друкованого тексту. Вона складається із анотації, вступу, 

аналітичного огляду фахової літератури, опису матеріалів та методів 

досліджень, 4 розділи власних досліджень з обговоренням і узагальненням 

одержаних результатів, висновків і списку використаної фахової літератури. 

Текст ілюстровано 52 рисунками і 5 таблицями. Список використаної фахової 

літератури містить 346 джерел із них 174 латиницею. 
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РОЗДІЛ 1 

ФІЗІОЛОГО-БІОХІМІЧНІ ОСОБЛИВОСТІ ПРИСТОСУВАННЯ РИБ ДО 

АНТРОПОГЕННОГО ЗАБРУДНЕННЯ ВОДОЙМ. 

 

Згідно з даними ООН близько 80 % всіх стічних вод у світі скидаються у 

навколишнє середовище (Всесвітня програма оцінки водних ресурсів ООН 

2017 р.) [269]. В Україні та, зокрема, у Київській області загальна екологічна 

ситуація характеризується високим ступенем техногенного забруднення [145] 

нафтопродуками, СПАР, важкими металами, фенолами, пестицидами та 

іншими токсикантами [108, 129, 219, 270]. 

Найчастіше джерелами забруднення міських водойм стають промислові 

скиди, стічні води з житлових районів, автострад, кооперативів, автомийки та 

ін., що несуть у собі сполуки різної хімічної природи [327], зокрема CПАР, які 

є у складі синтетичних миючих засобів [79, 86, 108]. Надхождення СПАР у 

значних концентраціях може призводити до утворення стійкої плівки і 

модифікації фізико-хімічних властивостей водойм [79, 143, 149, 211, 294].  

Як один із прикладів забруднення водойм можна навести ті, що 

представлено в результатах багаторічних дослідженнь води із ставків 

дендропарку «Олександрія» (1995, 2003–2004 рр. та 2015 р.), які підлягають 

тривалій дії високих концентрацій неорганічних сполук, зокрема амонійного 

азоту, хлоридів, органічних сполук, мають високу мінералізацію води, дефіцит 

розчиненого кисню та відносно низьку концентрацію фосфору і сульфатів. Це 

призводить до істотного впливу на біоту цих ставків, що відобразилось у 

видовому складі гідробіонтів, зокрема угруповань фітопланктону [315]. 

Приклади локального впливу токсичних речовин на природні 

екосистеми важливі для вирішення глобальних проблем, оскільки «Індекс 

Живої планети», який відстежує чисельність понад 14 000 популяцій 3706 

видів хребетних, показує, що в період між 1970 та 2012 рр. відбулося 

зниження чисельності цих видів на 58 %. Значна частина видів – прісноводні 

тварини (88 %) [338]. З огляду на це, є гостра необхідність у моніторингу 

якості води прісноводних водойм, особливо озер з невеликими обсягами води, 
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які найбільш вразливі до токсичного забруднення [190, 228, 232, 249]. Таких 

озер в Україні налічується близько 20 тис. [57]. 

У цьому контексті методи екологічного моніторингу (фізіолого-

біохімічного стану гідробіонтів) були розроблені для забезпечення достовірної 

оцінки якості навколишнього середовища [199, 259, 311]. Негативні чинники 

зовнішнього середовища зазвичай викликають у гідробіонтів суттєві зміни у 

функціонуванні життєво важливих фізіологічних процесів, які 

супроводжуються збільшенням використання розчиненого у воді кисню та 

більшою кількістью аміаку, що виробляється в процесі розкладу органічних 

сполук азоту [219]. В кінцевому підсумку такі процеси викликають у 

гідробіонтів токсичний стрес [9, 104], який призводить до заміщення 

нестійких груп організмів резистентними видами [225], які можуть 

пристосуватись до змінених умов існування та зберегти здатність до 

відтворення [233]. Це наголошує на тому, що риби здатні виробляти 

специфічні адаптивні механізми [246, 342, 344] на фізіолого-біохімічному 

рівні, які необхідні для забезпечення процесів нормальної життєдіяльності 

[209].  

Важливим є те, що у кожного виду існують свої межі адаптивних 

можливостей, і в разі, якщо гідробіонти не здатні перебудувати метаболічні 

процеси, вони звужують межі ареалу або зникають зовсім. 

З огляду на це, дослідження адаптаційних механізмів риб на фізіолого-

біохімічному рівні за тривалої дії антропогенних чинників є актуальною 

проблемою сьогодення. 

 

1.1. Джерела забруднення природних вод та їх вплив на гідробіонтів. 

 

Нафта і нафтопродукти найбільш поширені токсиканти водного 

середовища [139], їх характерною особливістю є те, що ці речовини повільно 

руйнуються у природних умовах, іноді змінюють хімічну форму та поступово 

накопичуються в різних компонентах екосистеми [251]. У воді 

нафтопродукти сприяють фізико-хімічним перетворенням, наприклад: 



 27 

плівковий ефект (1 дм3 нафти при розливі на 1 га формує плівку завтовшки 

0,10–0,01 мм) [144]. Нафтопродукти можуть піддаватися процесам: 

асиміляції організмами, повторній седиментації, емульгуванню, утворенню 

нафтових агрегатів, окисленню, розчиненню та випаровуванню [22]. Таким 

чином, нафта та нафтопродукти здатні викликати біодеградацію водойми. 

Нафта негативно позначається на метаболізмі риб, пригнічуючи 

активність різних за локалізацією ферментів, які здійснюють гідроліз білкових 

і вуглеводних компонентів їжі, що призводить до зростання вмісту загального 

білка [76]. Водорозчинні поліциклічні вуглеводні накопичуються в печінці 

риб, діють на серце, змінюючи в риб темп дихання, викликають збільшення 

розмірів печінки, уповільнення темпу росту та впливають на загальну 

поведінку риб [100, 251]. До того ж, нафта знищує комах на різних стадіях 

розвитку, які слугують кормом для риб [87]. 

У незабруднених нафтопродуктами озерах та річках, вміст цих сполук 

може становити від 0,01 до 0,20 мг/дм3, інколи досягаючи 1-1,5 мг/дм3. 

Референтні значення токсиканту (нафтопродуктів) у водоймах 

рибогосподарського призначення – 0,05 мг/дм3 [87].  

Згідно з даними Європейської екологічної комісії ООН до числа важких 

металів (ВМ) належать: Hg, Cd, Zn, Cu, Pb, Ni, Co, Cr та As [27; 159]. 

Джерелами надходження ВМ у водойми, насамперед є металургія, 

виробництво енергії, вантажний транспорт, використання речовин та 

хімікатів, корозія технічних будівель, гірничі розробки та складування 

відходів. ВМ потрапляють у навколишнє середовище переважно через пил та 

його відкладення на ґрунті [54, 94, 124, 144, 276]. 

Важкі метали (ВМ). Низкою авторів були проведені дослідження 

впливу токсичного забруднення поверхневих вод України на місцеву 

іхтіофауну і показано, що за вмістом іонів свинцю в рибі понад 15% водойм 

перевищують допустимі норми [11, 126]. Основна кількість іонів ВМ 

потрапляє до організму риб через зябра (до 70 %), дещо менша через шкіру 

(до 20%), а решта через органи травлення, зокрема кишківник [129, 309].  
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Акумуляція ВМ в організмі риб може спричиняти значні порушення 

клітинного метаболізму [28, 34, 52], спричиняючи оксидативне пошкодження 

білків і нуклеїнових кислот [7]. 

Ступінь накопичення ВМ в організмах риб залежить від водного об’єкта, 

функціонального стану організму, сезону та статі риб [46, 94, 144, 145].  

ВМ впливають практично на всі системи організму, здійснюючи 

токсичну, канцерогенну, гонадотропну та мутагенну дії [27, 145, 147, 155, 

275]. Наприклад, вплив кадмію призводить до ураження нирок, провокуючи 

утворення некрозів у тканинах, та здатен відображатись на ліпідному обміні й 

провокувати оксидативний стрес [11, 98, 140]. Наслідком цього може бути 

затримка росту та розвитку риб [40].  

Зі свого боку, гострий вплив свинцю спричиняє крововиливи у травному 

тракті риб, анемію, ураження клітин печінки та нирок [40], руйнує 

периферичні нерви та головний мозок, а це як наслідок призводить до 

порушення поведінкових реакцій [91, 167].  

Біогенні елементи. Відомо, що в разі незбалансованого використання 

мінеральних добрив у сільському господарстві, через скиди промислових та 

комунальних відходів може підвищуватись вміст сполук азоту та фосфору у 

водоймах. Унаслідок цього посилюються процеси евтрофікації водойм, 

особливо у літній період [150, 192]. Такі явища можуть призводити до 

розбалансування продукційно-деструкційних процесів у водоймі [10], 

насамперед у водоймах з низьким рівнем водообміну (озера та водосховища). 

У результаті порушення екологічної рівноваги (зміни видового складу 

альгофлори, зростання щільності популяцій мікотрофних видів тощо) 

відбувається вторинне забруднення водойм продуктами життєдіяльності 

гідробіонтів та їх відмерлими рештками [44]. Розкладання цих решток 

призводить до зниження вмісту кисню у воді та підвищення вмісту 

сірководню, збільшення концентрації аміака, особливо за низької чисельності 

детритофагів [20, 75, 135]. Зазначені процеси можуть спровокувати отруєння 

риб від комплексу діючих факторів [75, 192]. Це також може знайти своє 
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відображення у порушенні процесів росту, розвитку, розмноження та 

позначитись на загальній здатності риб до виживання [196]. 

В окремих випадках нітритний азот може надходити до організму риб 

[243] та накопичуватись у шлунково-кишковому тракті після чого потрапити в 

русло крові. Це впливає на зміни вмісту гемоглобіну, що, зі свого боку, може 

стати причиною летальних наслідків [274]. 

Аміак та йони амонію здатні вільно проникати з навколишнього 

середовища в організм риб та накопичуватись у ньому [41, 77, 274, 301, 338] – 

це може стати причиною отруєння риб [202]. Механізм впливу аміаку полягає 

у локальному ураженні зябрового епітелію, внаслідок чого в риб порушуються 

процеси дихання, одночасно відбувається гемоліз еритроцитів.  

У концентрації від 0,2 мг/дм3 до 1,0 мг/ дм3 аміак уражає нервово-

мускулярний апарат [326], а через кілька годин або днів (залежно від 

витривалості виду) він призводить до летальних випадків для більшості видів 

риб [31]. 

Сполуки азоту надходять до організму через зябровий апарат та 

кишківник риб, пошкоджуючи їх епітеліальний шар. Крім того, вони здатні 

негативно впливати на інші внутрішні органи, зокрема печінку, нирки та 

селезінку риб. У подальшому це може призвести до порушення обмінних 

процесів, які можуть відобразитись на нейрогуморальній регуляції 

метаболізму та ферментативній активності, змінюючи вміст енергоємних 

сполук. Це може вплинути на виживання риб, на якість та кількість статевих 

клітин, а отже і на видовому різноманітті іхтіофауни [118]. Зі свого боку, під 

впливом фосфору фосфатів у риб знижується активності окисних процесів у 

організмі риб – інгібування сукцинатдегідрогенази у печінці та залозистому 

апараті зябер риб [133]. 

Феноли відносяться до найбільш розповсюджених полютантів водних 

екосистем поряд із нафтопродуктами та важкими металами, вони здатні 

змінювати вміст біогенних сполук та розчинених газів (кисню, вуглекислого 

газу) у воді [149]. Феноли здатні до посилення своєї дії при коливанні рН 
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середовища як у кислу, так і лужну сторони [87]. Вони не мають 

кумулятивного ефекту [232]. 

Токсична дія сполук фенолів на організм риб проявляється у порушенні 

біосинтезу білків, бар’єрних функцій мембран та ін., що позначається на 

процесах рівноваги, дихання, рухової активності, у риб він викликає 

занепокоєння, а згодом судоми та смерть [14, 86, 151, 224, 329, 330]. Саме 

тому феноли відносять до токсикантів нервово-паралітичної дії [85, 328]. 

Низкою дослідників було вивчено адаптаційні можливості риб до дії 

фенолу та встановлено, що вже перше покоління риб було в кілька разів 

стійкішим до цього токсиканту, ніж вихідне. За три покоління резистентність 

до фенолу зросла у дослідній групі риб у 6,5 разів [162]. 

На противагу фенолу сполуки хрому мають кумулятивний ефект та 

здатні передаватись через трофічні ланцюги. Сполуки трьох- і 

шестивалентного хрому потрапляють до водойм у процесі розкладання 

організмів та рослин із ґрунтів. В значній кількості вони можуть надходити зі 

стічними водами, з фарбувальних цехів, текстильних підприємств, шкіряних 

заводів і підприємств хімічної промисловості [132].  

Загалом хром має довгостроковий вплив на функціональний стан органів 

та тканин у різних видів риб на різних функціональних рівнях [313]. В риб цей 

токсикант може пошкодити зябровий епітелій, порушити осморегуляційну 

функцію, змінити кров’яний тиск тощо [306]. Токсичність хрому (VΙ) 

проявляється у високому окислювальному потенціалі та легкій здатності 

проникати через біологічні мембрани [14]. Хром має мутагенні та тератогенні 

властивості, адже його вплив на організм риб може спричинити істотні зміни у 

фізіологічних, гістологічних, біохімічних та генетичних показниках [313]. 

Разом з тим риби, які знаходяться під тривалим впливом хрому (VI) мають 

високу здатність до протидії зазначеному токсиканту [334]. 

Феноли та хром можуть знаходиться як у товщі води, так і у донних 

відкладах [72, 127]. 
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Саме завдяки специфічним властивостям впливу фенолу та хрому на 

організм риб, їх часто використовують у токсикологічних дослідженнях як 

референтні токсиканти, проте останній у вигляді дихромату калію [127, 224]. 

 

1.2. Фізіологічні особливості риб в умовах антропогенного забруднення 

водного середовища. 

 

За несприятливих екологічних умов, рибам необхідно здійснити низку 

пристосувальних перебудов у організмі задля виживання виду, внаслідок чого 

формуються нові резистентні популяції [160, 164, 212]. Тому дія токсичних 

речовин на організм риб передусім позначається на імунній, ендокринній та на 

центральній нервовій системі, спричиняючи широкий спектр функціональних 

розладів [104]. Згодом, внаслідок накопичення токсикантів у тканинах, 

відбуваються істотні зміни, які можуть спричинити в риб низку патологічних 

процесів [144], пов’язаних зі змінами структури клітин та тканин [42, 337].  

Дослідження внутрішніх органів, зокрема печінки та селезінки дають 

змогу отримати об’єктивну інформацію, яка може бути критерієм визначення 

загального фізіологічного стану організму [186]. З урахуванням фізико-

хімічних параметрів водного середовища, можна встановити наявність 

паталогій в організмі гідробіонтів [58].  

Відомо, що печінка – важливий орган метаболізму [230]. Серед 

основних її функцій можна виділити процеси травлення та процеси білкового 

обміну (синтез та розпад). Розщеплення білків до амінокислот у подальшому 

підлягають розщепленню, з утворенням аміаку чи сечовини, або включаються 

у білково-синтетичні процеси [3, 90, 118].  

Катаболізм білків може відбуватись і за надмірних потреб у 

енергетичних сполуках, зокрема при надмірному впливові токсичних сполук 

на тканини печінки, що характеризує посилення процесів детоксикації [200, 

254]. Завдяки високій інтенсивності обмінних процесів печінка раніше за інші 

органи реагує на дію зовнішніх та внутрішніх несприятливих чинників [308]. 

Поряд з активними реакціями біосинтезу й катаболізму, в клітинах печінки 



 32 

активно протікають процеси знешкодження та біоакумуляції ксенобіотиків 

[88]. Це повязано з тим, що печінка депонує більшість токсичних речовин у 

концентраціях в десятки разів вищих за інші тканини [110]. Наприклад, у 

печінці карася сріблястого основна кількість цинку зменшується через 3 доби 

після введення металу в організм [165]. Такі процеси відбуваються завдяки 

ферментам антиоксидантної системи, що посилюють детоксикаційні процеси 

токсичних речовин [110]. Тому одним зі способів оцінки рівня забруднення 

водних екосистем є вимірювання біохімічних параметрів у тканинах печінки 

риб [142, 202].  

Крім того, важливим для оцінки загального фізіологічного стану 

організму є індекс печінки, який певною мірою може вказувати на характер 

обміну речовин та наявність патологічних процесів [115]. Зміни індексів цього 

органу можуть позначитись на синтезі та розпаді білків та процесах 

взаємоперетворень амінокислот [42, 116]. 

Печінка, за токсичного впливу реагує однотипно – відбувається 

розвиток жирової дистрофії [179], судини переповнюються кров’ю, що 

супроводжується зниженням включень глікогену в гепатоцитах [13]. Також за 

впливу токсичних речовин у риб посилюються процеси фізіологічної 

регенерації та функціональної активності тканин печінки [111].  

Зазначені зміни можуть використовуватись з метою діагностики 

загального санітарного стану водойми. Разом з тим варто брати до уваги те, 

що розміри внутрішніх органів можуть варіювати не лише через особливості 

місця перебування виду (інтенсивність та тривалість антропогенного 

забруднення), а й можуть залежати від віку, статі, метаболізму, наявності 

достатньої кількості корму, а також від його калорійності [39, 265].  

Індекс селезінки, як і індекс печінки, здатен відображати загальний стан 

органу. Селезінка передусім відповідає за формування елементів крові та депо 

крові, що є важливим при існуванні риб у незадовільних умовах. Маса цього 

органу варіює у великих межах та залежить від зовнішніх факторів, зокрема, 

від концентрації розчиненого кисню у воді, а також від статі та фізіологічної 

активності конкретних видів риб [39]. 
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Зябра – орган дихання, осморегуляції, екскреції [43] та своєрідні 

«ворота» крізь які до організму можуть надходити токсиканти, що можуть 

спричинити у деяких випадках викривлення та роздвоєння зябрових тичинок 

[33, 156]. Загалом зябра доволі чутливі до змін якості води [43, 197, 203], саме 

тому, їх часто використовують як біохімічні індикатори при оцінці загального 

стану оточуючого середовища за впливу антропогенного забруднення [197, 

311]. 

Оскільки у репродуктивний період тканини м’язів та гонад складають 

основну масу тіла риб, то передусім саме в них можуть накопичуватись 

токсичні речовини, через що їх також часто розглядають як індикатори 

забруднення навколишнього середовища. Саме м’язи риб у найбільшій 

кількості містять білки. Крім того, вони характеризуються високою 

активністю низки ферментів [36]. 

 

1.3. Нейрогуморальне регулювання адаптивних процесів риб за дії 

забруднювачів водного середовища. 

 

Гуморальна система здійснює постійну регуляцію метаболічних 

процесів в організмі, підтримує функції органів на необхідному для їх 

існування рівні [228, 287]. Токсичні речовини здатні викликати зміни вмісту 

гормонів, які можуть лишатись на високому рівні впродовж тривалого періоду 

(в окремих випадках – декілька місяців) на час дії стимулюючого чинника 

[182].  

Одним з перших гормонів, що вказує на наявність стресу, є кортизол 

(кортикостероїдний гормон). Його кількість у крові характеризує активність 

нейро-гуморальної регуляції обмінних процесів.  

Біологічна роль цього гормону полягає у формуванні захисних реакцій 

риб за впливу зовнішніх загроз та стресових ситуацій, що визначається як 

«стрес-реакція» – адаптивний механізм відновлення гомеостазу при 

несприятливих умовах існування [34, 50, 59, 121, 190, 194, 221]. Це 

відбувається шляхом активізації роботи м’язів, зниження витрат глюкози [310] 
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й посилення синтезу білків [50] через зміну активності метаболічних 

ферментів, таких як печінкові амінотрансферази [200].  

Крім того, кортизол регулює вуглеводний обмін через заощадження 

наявних енергетичних ресурсів організму (пригнічує розпад) або відтворення 

втрачених через посилення синтезу глюкози [120].  

Підвищений вміст кортизолу супроводжується різким збільшенням 

співвідношення тироксин/трийодтиронін (Т3/Т4) [194]. Відомо, що зазначені 

гормони в риб відіграють важливу роль у регуляції процесів обміну речовин, 

росту, розвитку, осморегуляції, стимулюють збільшення рівня статевих 

гормонів (тому вони необхідні для відтворення риб), стимулюють 

окиснювальні процеси та регулюють ліпідний обмін [91, 93, 120, 226]. Крім 

того, вміст та співвідношення зазначених гормонів істотно змінюється 

залежно від надходження токсичних речовин (наприклад свинцю) до тканин 

організму риб [39, 226], що впливає на процеси загального метаболізму, який 

позначається на адаптивних процесах. 

Саме через це вміст вільного Т3 та Т4 – використовують для оцінки 

метаболічної активності в організмі риб [180, 284]. Варто зазначити, що T4 

має невелику біологічну активність, тоді як Т3, навпаки, має високу 

біологічну активність [341]. Проте Т4 відіграє роль своєрідного депо та може 

посилити обмін речовин через його конверсію у Т3. Близько 80% Т3 

утворюється внаслідок дейодування Т4 у печінці та нирках, а 20 % у клітинах, 

що виконують функцію щитоподібної залози [245].  

Під час стресу вміст кортизолу в крові збільшується, що призводить до 

інгібування Т4 – це може негативно позначитись на метаболізмі риб [221, 

235]. Внаслідок цього, за повторної дії токсиканта на організм риб, 

відбувається пригнічення стрес-реакції, що виражається в порушенні процесів 

стероїдогенезу [330]. 

З огляду на це, важливо знати, за яким принципом відбуваються зміни в 

гормональній системі риб, яка впливає на перерозподіл енергоємних сполук за 

дії токсичних речовин, зокрема, в умовах надмірного антропогенного 

навантаження. 
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1.4. Роль енергоємних речовин у пристосувальних реакціях риб за дії 

несприятливих чинників водного середовища. 

 

Запасання енергоємних речовин може варіювати залежно від сезону, 

виду, статі, віку, калорійності корму, вмісту кисню, температурного режиму та 

впливу токсикантів різної хімічної природи [291]. 

Білок є одним з основних компонентів і від його вмісту залежать темпи 

лінійного росту риб. За дії хронічного стресу в риб відбуваються суттєві зміни 

вмісту білків у тканинах м’язів. Це може відображатись на розмірно-масових 

показниках організму [216]. Крім того, у риб білки можуть використовуватись 

як альтернативні джерела енергії, які за нагальної необхідності (за участі 

амінотрансфераз) відіграють роль у процесах пристосування до дії негативних 

чинників оточуючого середовища [216]. Як правило зазначені явища 

відбуваються за значних потреб у енергетичному забезпеченні тканин 

організму при дії токсичного навантаження [236]. Важкі метали, потрапивши в 

організм гідробіонтів, здатні утворювати комплекс «білок-метал», порушуючи 

процеси утворення, транспорту та інших реакцій білків, що призводить до 

зміни їх вмісту в організмі риб [23] та до погіршення загального фізіологічного 

стану гідробіонтів [198]. 

Відомо, що вуглеводи є основним джерелом енергії у клітинах. Вміст 

ліпідів в органах та тканинах риб залежать від фізіологічного стану організму, а 

також від різних чинників водного середовища [56, 101] Рівень накопичення 

ліпідів перебуває в прямій залежності від вгодованості риб [38], а 

спрямованість ліпідного обміну змінюються залежно від етапу онтогенезу, статі 

та фази репродуктивного циклу [73]. Наприклад, вміст ліпідів у печінці самців 

та самиць відрізняється й залежить від стадії зрілості гонад [260]. 

Ліпіди є основою для всіх внутрішньоклітинних мембран, а також 

відіграють істотну роль у метаболізмі клітин [234]. Порушення гомеостазу 

організму завжди свідчить про наявність патології чи стресу [64; 261]. 

Інтенсивність перекисного окиснення ліпідів у тканинах використовується як 
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інтегральний показник впливу умов середовища на фізіолого-біохімічний 

статус організму [118]. 

Роль ліпідів у формуванні пристосувальних можливостей риб до різних 

екологічних чинників свідчить про те, що сублетальні концентрації токсиканту 

у водному середовищі спричиняють зміни [59, 109] вмісту ліпідів, 

співвідношення їх окремих фракцій та жирнокислотного складу [261]. 

Спрямованість ліпідного обміну є складовою частиною комплексу 

неспецифічних реакцій у відповідь на будь-яку несприятливу дію. Зазначене 

явище є одним із проявів адаптивних реакцій у клітинному метаболізмі за умов 

стресу [167]. 

Загальний вміст ліпідів свідчить про активність анаболічних і 

катаболічних процесів та мобілізацію ліпідів як джерела енергії [234]. Адже 

ліпіди можуть використовуватись в адаптивних перебудовах структурних 

компонентів клітин, тканин та органів [117, 143]. Накопичення цієї сполуки 

відбувається, зокрема, у тканинах печінки [38]. Зменшення запасів ліпідів, або 

зміна співвідношення їх окремих компонентів викликають у риб глибокі 

порушення проникності клітинних мембран, деструктивні й функціональні 

зміни в їх органах та тканинах, що призводить до виснаження організму, 

зниження його резистентності та загибелі [56, 88], як, наприклад, це може 

відбутися під хронічним впливом іонів кадмію, які активують деструктивні 

процеси у ліпідному обміні та зниженні адаптивних можливостей риб [7, 82, 

140, 325].  

Глікоген – полісахарид, який виконує функцію збереження/запасання 

вуглеводів, передусім у тканинах печінки та м’язів [216]. Крім того, він є 

лабільною легкодоступною енергоємною сполукою, яка за нагальної 

необхідності (надходження токсичних речовин до тканин риб) може 

конвертуватись у глюкозу. Також глікоген є джерелом хімічної енергії та 

регулятором тиску крові [59]. 

Вміст глікогену в тканинах печінки риб може знижуватись під впливом 

забруднень або при дефіциті розчинного у воді кисню [152], викликаного 

значними витратами енергії для подолання стресу [138]. 
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За несприятливих умов у тканинах риб відбуваються зміни в системах 

детоксикації та антиоксидантного захисту. Стимуляція механізмів детоксикації 

потребує додаткових енергетичних витрат [261], що зазвичай супроводжуються 

пригніченням енергетичного обміну [3, 117, 118]. Проте у кінцевому підсумку 

ефективна робота регуляторних та координуючих механізмів забезпечує 

адаптацію організму до мінливих умов його існування [59, 34]. 

Глюкоза – джерело енергії, головний вуглевод у крові, який утворюється 

в шлунково-кишковому тракті, звідки руслом крові переноситися до клітин 

організму. Глюкоза завжди перетворюється в глюкоза-6-фосфат та може бути 

використана для забезпечення власних потреб організму або конвертуватись у 

глікоген [91]. Це може відбуватись за тривалого впливу несприятливих умов, 

що супроводжуються процесами надмірного накопичення глікогену, для 

подальшого використання у вигляді глюкози за участі глюкози-6-фосфатази 

[92]. 

Глюкоза також є основним енергетичним субстратом для проходження 

метаболічних процесів в організмі риб за дії гострого стресу. Саме тому 

глюкоза одна з найбільш поширених діагностичних маркерів фізіологічного 

стану живих організмів [12, 59, 81, 235]. 

Варто зазначити, що глюкоза доволі мінлива, адже її кількість в крові 

сильно змінюється залежно від інтенсивності харчування, характеру обміну 

речовин, загального фізіологічного стану риб, наявності та тривалості дії 

шкідливих чинників зовнішнього середовища [12]. 

Глюкоза в крові риб перебуває під нейрогуморальним контролем ЦНС та 

у гепатопанкріасі, де розташовані детектори рівня глюкози [217]. За 

відхиленням вмісту глюкози від оптимального значення змінюється секреція 

гормонів, а також активність вегетативної нервової системи [317]. 

Нейрогуморальні сигнали надходять у різні органи, передусім у печінку, де 

посилюють або послаблюють процеси, що спрямовані на нормалізацію вмісту 

глюкози в крові [50]. Цей процес відбувається наступним чином: при 

зменшенні вмісту глюкози в крові – гіпоглікемії, виникає збудження нервових 

центрів та виділяються тропні гормони гіпофізу – (соматотропін, 
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адренокортикотропний гормон) [315], які активують вироблення гормонів, які 

впливають на активність ферментів. Це призводить до підвищення рівня вмісту 

глюкози в крові [59], що стимулюється інсуліном. За екстремальних умов, 

відбувається протилежна дія – глікогеноліз [14, 50, 317]. 

Високий вміст глюкози у крові, поєднаний зі зниженим вмістом глікогену 

в печінці, вказує на інтенсивність окисних процесів у тканинах [199, 213, 220]. 

Така реакція виникає при змінах зовнішнього середовища, через що 

відбувається мобілізація глікогену для задоволення зростаючих потреб тканин в 

глюкозі, що є цілком нормальним адаптивним процесом [220, 240]. У разі 

тривалого перебування організму в стані стресу – запаси глікогену 

виснажуються, що призводить до глікоглікемії [14]. 

Вміст енергоємних сполук в тканинах органів риб, зокрема печінки та 

м’язів, може як вказувати на загальний фізіологічний стан організму, так і 

давати можливість характеризувати умови існування риб на період досліджень. 

Зміна вмісту цих сполук відбувається за участі ферментів, що активують 

реакції, які потребують залучення більшої кількості енергії.  

 

1.5. Зміна активності ферментів у тканинах риб за дії антропогенного 

забруднення. 

 

В умовах антропогенного забруднення водойм у риб відбуваються суттєві 

зміни активності ферментів, що відображають перебіг біохімічних реакцій, 

спрямованих на посилення або послаблення процесів, пов’язаних з 

енергетичним забезпеченням клітин, внутрішніх органів та тканин. Одним з 

таких показників є зміни у активності ферментів енергетичного (СДГ, ЛДГ), 

йонного (Na+-K+-АТФ-аза), фосфорного (ЛФ) та азотного (АсАТ, АлАТ, ГДГ) 

обмінів. Саме за зміною активності зазначених ферментів можна 

характеризувати загальний стан організму риб, позаяк ферменти чутливо 

реагують на мінімальні зміни водного середовища та адекватно відображають 

загальну екологічну ситуацію водойм на період проведення досліджень [60; 

207, 116, 280, 333]. Так, до прикладу, за хронічного впливу хрому в риб 
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відбуваються зміни активності ферментів, таких як сукцинатдегідрогеназа та 

лактатдегідрогеназа, у нирках, головному мозку, печінці, зябрах, кишківнику та 

м’язах Channa рunctatus [313].  

Розвиток механізмів пристосування може залежати від посилення 

енергетичного обміну в мітохондріях, що забезпечує біохімічні реакції, 

спрямовані на протидію отруйним речовинам за рахунок використання АТФ 

[346]. Відомо, що за несприятливих умов існування в клітинах збільшуються 

потреби в додатковому кисні. Внаслідок цього, щоб накопичити та виробити 

енергію, у риб відбувається переключення аеробного обміну на анаеробний, що 

«страхує» організм за критичних умов [18; 113]. 

Зміну активності ферментів азотного обміну часто використовують при 

проведенні біомоніторингових досліджень, спрямованих на оцінку та 

прогнозування екологічного стану водойм. АсАТ, АлАТ та ГДГ – найбільш 

активні у клітинах печінки риб. Це дає змогу оцінити функціональний стан 

цього органу [333]. Саме печінка найбільш активно реагує на надходження 

токсичних речовин в організм риб. Тому зміни активності ферментів є 

важливими при моніторингу антропогенного забруднення водного середовища. 

Сукцинатдегідрогеназа (СДГ) – мітохондріальний фермент класу 

оксиредуктаз [160] бере участь у каталітичних перетвореннях циклу лимонної 

кислоти [37] та є II комплексом дихального електронтранспортного ланцюга 

[204], каталізує окиснення сукцинату до фумарату та доставляє отримані 

електрони коферменту Q10. [109, 288]. На відміну від інших мітохондріальних 

респіраторних комплексів, СДГ бере участь як у електронному транспортному 

ланцюжку [279], так і у циклі трикарбонових кислот, займаючи ідеальне 

положення для мітохондріального метаболізму [288]. В разі надходження 

токсичних речовин в організм риб, СДГ змінює свою активність. Так, 

наприклад, за дії дизпалива значного ураження зазнають клітини печінки, про 

що свідчить зниження енергоресурсів (аденілатів), що також викликає зміни у 

активності СДГ та збільшення використання білка [99].Зміни активності СДГ 

часто використовують як маркерний показник при діагностиці спрямованості 
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енергетичного обміну та при оцінці загального фізіологічного стану 

організму, зокрема, при токсичному впливі на організм риб. 

Лактатдегідрогеназа (ЛДГ). Відомо, що за дії стресу відбувається викид 

гормонів у русло крові, що супроводжується посиленим серцебиттям, 

підвищеними енергетичними витратами, від чого посилюється потреба у кисні 

[307]. За цих умов НАДН у дихальному ланцюзі не окислюється, але 

накопичується в мітохондріях та гальмує цикл Кребса [185, 284, 317]. Тому 

ацетил-КоА не входить у цикл трикарбонових кислот та пригнічує 

піруватдегідрогеназу [287], що призводить до накопичення його продукту – 

молочної кислоти [297].  

В результаті зміщення реакції в сторону молочної кислоти відбувається 

зменшення вмісту піровиноградної кислоти, яка в подальшому могла б 

вступити в цикл трикарбонових кислот [20].  

Зміна активності ЛДГ вказує на виникнення напруженого стану в 

організмі [290]. Пригнічення цього ферменту вважається, зокрема, ознакою 

нейротоксичності [238].  

Найбільша активність ферменту ЛДГ спостерігається переважно в 

метаболічно-активних тканинах (печінки, нирок, серця, м’язів та в клітинах 

еритроцитів) [60].  

Відомо, що ЛДГ зустрічається у вигляді п’яти різних лізоформ, які 

відрізняються між собою за тканинно-функціональною специфічністю [290].  

Варто зазначити, що високою активністю ЛДГ характеризуються види 

риб, які мають більш високу рухливість або молодь риб, для якої характерний 

швидкий лінійний ріст, передусім у м’язовій тканині [317]. Зростання 

активності ЛДГ у плазмі крові є своєрідним індикатором наявності 

пошкоджень  тканини, зокрема некрозу [282].  

Зміна співвідношення СДГ/ЛДГ у напрямі збільшення активності ЛДГ та 

зменшення активності СДГ вказує на пригнічення аеробних окисно-відновних 

процесів анаеробними [20]. Зміна активності цих ферментів може вказувати на 

спрямованість вуглеводневого обміну залежно від тривалості антропогенного 

впливу, адже коливання активності одного із цих ферментів свідчить про 
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прискорення або послаблення циклу Кребса (СДГ) або гліколізу (ЛДГ) [264]. 

Проте, для більш точного розуміння проблем адаптації риб, необхідно 

додатково розглянути функціональне значення ферменту Na+, K+-активуючої, 

Mg-залежної АТФ-ази. 

Na+/K+-аденозинтрифосфатаза – універсальний фермент, який 

забезпечує енергією низку біохімічних процесів [103, 108, 204]. Крім того, 

відіграє важливу роль при адаптації організму до умов, що змінюються [92, 

256]. Na+/K+-АТФаза – мембранний білок, який зв’язує обмін двох 

позаклітинних іонів K+ на три внутрішньоклітинні Na+ [298], тобто основна 

роль полягає у забезпеченні йонних електрохімічних зв’язків через 

плазматичну мембрану [264]. Фермент відіграє значну роль у генерації 

збудження та регуляції клітинного метаболізму, пов’язаного з йонними 

градієнтами [17]. Активність АТФ-ази може бути надійним індикатором 

енергетичного стану клітини та дозволяє дослідити взаємозв’язки між 

енергетичним обміном та діяльністю клітинних процесів, які потребують певної 

кількості АТФ. АТФ-аза змінює свою активність у відповідь на речовини, які 

викликають стрес, зокрема у риб [172, 181]. Ксенобіотики пошкоджують 

мітохондрії, тим самим порушуючи гомеостаз мітохондрій, внаслідок чого 

активність АТФ-ази змінюється [17, 172, 253, 255, 298, 346]. Крім того, на зміни 

в активності АТФ-ази можуть впливати кортизол, соматотропін та пролактин 

[278].  

Активність АТФ-ази у зябрах часто розглядають як показник стану 

йонорегуляторної здатності [214], зокрема за дії комплексного забруднення 

водойм, змінюється активність зазначеного ферменту [215]. 

Зниження активності цього ферменту може призвести до порушення 

осморегуляторної функції зябер та нирок у риб [17]. Також відомо, що за 

дефіциту кисню у воді в клітинах мозку карася китайського (Carassius auratus) 

та у гепатоцитах форелі (Oncorhynchus mykiss) знижується активність АТФ-ази, 

що є пристосувальним механізмом, який спрямований на виживання особини 

завдяки зниженню енергетичного споживання АТФ [255]. 
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З огляду на зазначене, зміна активності АТФ-ази є чутливим 

показником, що дає змогу виявити рівень іонного обміну в умовах різного 

ступеня забруднення водойм.  

Лужна фосфатаза (ЛФ) – чутливий фермент, зміна активності якого 

широко використовується у ветеринарних та іхтіологічних дослідженнях 

[257]. ЛФ відіграє важливу роль при адаптації тварин до різних чинників. 

Часто за показником зміни активності цього ферменту оцінюють ступінь 

ураження клітин печінки, адже він залучений у процеси детоксикації [134, 

174].  

ЛФ синтезується в печінці та жовчовивідних протоках [258], далі током 

крові розноситься по різних органах та тканинах. Тому ЛФ активна практично у 

всіх тканинах організму, особливо всередині клітинних мембран [175]. Вона 

також бере участь у мінералізації кісток у різних транспортних процесах, таких 

як перенесення фосфату та кальцію [277, 320]. 

У риб ЛФ відіграє роль у корегуванні метаболічних процесів [296], через 

що цей фермент має важливе значення в травленні та засвоєнні поживних 

речовин [320]. Крім того, шляхом дефосфорилювання енергоємних сполук ЛФ 

регулює рівень кальцію та кишкову абсорбцію ліпідів [258]. Тож ЛФ може 

впливати на пристосувальні процеси риб до змін в умовах існування, які 

позначаються на швидкості їх росту та розвитку [265]. 

Під впливом зовнішніх чинників клітини органів можуть зазнавати 

ураження, внаслідок чого ЛФ вивільняється в плазму крові. Підвищена 

активність цього ферменту вказує на наявність патологічних процесів у 

тканинах організму, зокрема печінки, нирок та кісток [310]. Через це зміну 

активності цього ферменту часто використовують як індикатор, який 

відображає ступінь інтоксикації організму токсичними речовинами [281]. 

Низка дослідників вирізняють і інші важливі функції ЛФ, наприклад, її 

роль у підтримці мікробіоти кишківника (імунної толерантності до мікробів ) 

риб [183, 184, 265], проте активність цього ферменту варіює залежно від виду 

та типу дослідної тканини риб. Крім того, дослідники відзначають високу 

активність ЛФ у сполучній тканині, кровоносних судинах та багатошаровому 
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епітелії, який покриває порожнину рота та глотки риб. Разом з тим 

дослідниками зазначається, що найвища активність ЛФ у риб спостерігається в 

кишківнику та пілоричних канальцях [158, 323]. 

Крім того, високу активність ЛФ у тканинах окремих органів риб за 

несприятливих умов існування часто пов’язують із запальними процесами 

відповідних тканин [258] зокрема при холестатичній хворобі печінки та 

розладах кісткової системи, а також при захворюванні нирок, що зумовлено 

порушеннями в обміні вітаміну D та вторинним гіперпаратиреозом [257]. 

Важливою при діагностиці також є наявність кореляційних зв’язків між 

активністю ЛФ та вмістом ліпідів, глюкози, кальцію та неорганічного фосфору 

[323]. Крім того, співставлення активності ЛФ з ферментами, які виявляють 

найбільшу активність у клітинах печінки, зокрема амінотрансферази та ГДГ, 

дають змогу отримати ширшу картину загального фізіологічного стану риб. 

Оскільки у печінці відбувається синтез та розпад білків [90], то за 

токсичного навантаження при надмірному попиті на енергоресурси у цьому 

органі збільшується вміст вільних амінокислот, які використовуються для 

отримання енергії (глюконеогенез) [218]. У результаті катаболізму білки 

гідролізуються до амінокислот із наступним їх дезамінуванням, що 

відбувається завдяки глютаміновій кислоті, яка бере участь у цій реакції [89]. В 

ці процеси залучені амінотрансферази та глутаматдегідрогеназа [292], які 

сприяють утворенню та надходженню окремих стратегічних сполук: 

кетоглутарат, піруват, оксалатоацетат та глутамат, які необхідні для 

біосинтетичних та окиснювальних реакцій. 

Амінотрансферази переносять азот на а-кетоглутарат, перетворюючи 

його у глутамат. Оскільки сечовина містить два атоми азоту, де 

використовується аміногрупою двох молекул глутамату. У результаті цього 

одна молекула прямо дезамінується глутаматдегідрогеназою з утворенням 

аміаку. Азот другої молекули глутамату шляхом переамінування переноситься 

на оксалоацетат із перетворенням його в аспартат [97]. 

Варто зазначити, що активність процесів дезамінування зумовлювалася 

насамперед рівнем продукування ендогенного аміаку, а отже інтенсивністю 
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катаболізму білків як енергоємної сполуки [118]. Зміни в активності 

амінотрансфераз вказують на спрямованість синтезу та катаболізму білка у риб 

[90; 200]. Відомо, що у риб інтенсивність рівня дезамінування амінокислот 

адекватно відображає рівень енергетичних процесів та загальну активність 

метаболізму [118]. 

Тому ферменти аспартатамінотрансфераза (АсАТ), 

аланінамінотрансфераза (АлАТ) та глутаматдегідрогеназа (ГДГ), зазвичай 

розглядають як показники інтенсивності використання амінокислот [311]. 

АсАТ та АлАТ схожі між собою за своєю дією, проте АлАТ локалізується 

в цитоплазмі, а АсАТ – у мітохондріях [35, 134]. Зміни активності 

амінотрансфераз вказують на зміну в функціонуванні тканин печінки, нирок та 

пов’язуються із руйнуванням їх клітин, зокрема внаслідок некрозу [210, 330] і 

характеризуються зниженням активності ферменту [118]. Значне зниження 

активності цього ферменту також вказує на можливе ураження гепатоцитів 

[249].  

Найвища активність аспартатамінотрансферази спостерігається в 

гепатоцитах (80% активності, порівняно із іншими тканинами) [85; 185], що 

може вказувати на пошкодження клітин печінки [272]. Разом з тим варто брати 

до уваги, що при захворюванні печінки АсАТ підвищується меншою мірою, 

ніж АлАТ, найвища активність АсАТ в серці, печінці та скелетних м’язах [175, 

296, 302]. 

Аланінамінотрансфераза каталізує оборотну трансамінацію аланіна до 

пірувату [185, 216, 312]. Загальновідомо, що цей фермент переважно перебуває 

у печінці із незначною його кількістю у інших органах. Вивільнення АлАТ 

відбувається при порушенні внутрішньої структури гепатоцитів та підвищенні 

проникності клітин мембран. АлАТ вважають індикаторним ферментом 

порушень функцій печінки будь-якої природи [210, 251]. З огляду на це, зміна 

активності цього ферменту характеризує пошкодження клітин печінки 

внаслідок токсичної дії на її гепатоцити [175]. Крім того, підвищена активність 

АлАТ не тільки спостерігається при пошкодженні мембран гепатоцитів, а й 

вказує на збільшення їх проникності [210]. 
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Важливим показником при діагностичній оцінці є поєднання обох видів 

ферментів – АсАт та АлАТ, що розглядають як маркерний індекс використання 

білка [155, 312]. 

Збільшення активності АсАT при невисокій активності АлАТ – механізм, 

який організм використовує при посиленні або послабленні тих чи інших 

процесів метаболізму, тим самим адаптуючись до несприятливих умов [302]. 

Значне зниження активності амінотрансфераз вказує на те, що метаболізм 

білка недостатній для підвищення рівня амінокислот, що позначається на 

ферментативній активності та фізіологічному стані досліджуваних риб за дії 

токсичних агентів [262]. Так, наприклад вміст сирої нафти (в концентраціях від 

0,25 до 1,5 мг/дм3) у воді інгібує переамінування амінокислот АлАТ та АсАТ у 

печінці, зябрах та м’язах риб [99], а за підвищених концентрацій ацетату 

свинцю, навпаки, відбувається зростання активності ферментів АсАТ та АлАТ, 

що свідчить про значну ендогенну інтоксикацію риб [54, 126]. 

Співвідношення коефіцієнта де Рітіса (АсАТ/АлАТ) дає можливість 

оцінити характер та ступінь пошкодження клітин печінки [191]. Підвищення 

активності АсАт та АлАТ, поряд зі зниженим коефіцієнтом де Рітіса, 

підтверджують ушкодження гепатоцитів, пов’язане з розвитком апоптозу або 

некрозу, у результаті ці ферменти вивільняються з клітин печінки в русло крові 

[262, 266, 273], активність яких відображає зміни між кількістю загиблих 

гепатоцитів та активністю вказаних ферментів у плазмі крові [172]. Тому 

активність трансаміназ використовують для визначення ступеня пошкодження 

тканин в таких органах, як печінка [247].  

Глутаматдегідрогеназа – мітохондріальний фермент, найбільш 

важливий у метаболізмі амінокислот. Відіграє роль у регулюванні клітинного 

метаболізму, відокремлюючи азот від глутамату [178, 187], у присутності NAD+ 

в циклі Кребса. Глутамат постачає азот у всі тканини організму [206, 312].  

За дії токсичних речовин у тканинах риб зростає утворення аміаку, що 

викликає необхідність його знешкодження та виведення з організму. Це 

відбувається завдяки глутамату, який зв’язує аміак, утворюючи нетоксичний 

глутамін. Останній транспортується з током крові до зябер, через які 
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виводиться з організму риб [80]. Зміна активності функціонування 

глутаматдегідрогеназної системи забезпечує низку пристосувань в організмі 

риб до дії токсикантів водного середовища [3]. Через це активність ГДГ можна 

використовувати як маркерний показник метаболізму поживних речовин, як 

регулятор утилізації білка та/або ескреції аміаку [280]. Фермент ГДГ 

характеризується високою активністю у мітохондріях клітин печінки, серця, 

м’язів та нирок [178, 263]. 

Таким чином, ферменти АсАТ, АлАТ та ГДГ вважаються чутливими 

індикаторами стресу [249], а підвищення їх активності забезпечує задоволення 

зростаючого попиту в енергоресурсах за дії надмірного токсичного 

навантаження на організм риб [280]. За активністю цих ферментів можна 

прослідковувати зміни спрямованості білкового обміну в умовах 

несприятливого середовища існування, а їх активність відображає 

фізіологічний стан організму за дії антропогенного навантаження. Вивчення 

активності ферментів азотного та фосфорного обміну, а саме, визначення 

активності амінотрансфераз, глутаматдегідрогенази та ферментів з ширшим 

спектром дії, зокрема лужної фосфатази, дає можливість дослідити 

пристосування риб до токсичного навантаження на фізіолого-біохімічному 

рівні [102]. 

 

Висновки до розділу 1 

 

Аналіз літературних джерел наочно демонструє, що проблема 

забруднення водоного середовища є актуальною для більшості країн світу і 

супроводжується зниженням видового різноманіття та чисельності гідробіонтів. 

Разом з тим стійкі популяції, що сформувались внаслідок тривалого 

перебування у забрудненому середовищі виробили низку пристосувальних 

реакцій у відповідь на дію згубних чинників. У таких риб спостерігаються 

зміни зокрема у накопиченні єнегромістких сполук, нейрогуморальній регуляції 

та ферментативній активності. Це неодмінно позначається на обміні речовин, 
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фізіологічному стані внутрішніх органів, репродуктивній системі, темпах 

росту та тривалості життя риб загалом.  

Для оцінки ступеню антропогенного навантаження в різних країнах світу 

впроваджуються методи біотестування з використанням таких маркерів як 

активність ферментів та вміст гормонів у різних видів гідробіонтів, які дають 

змогу оцінити загальний стан організму на період проведення досліджень. 

Разом з тим, більшість сучасних іхтіологічних дослідженнь в Україні 

присвячені в основному вивченню впливу токсичних сполук на організм риб у 

штучних умовах. Зогляду на це існує певна необхідність у проведенні 

дослідженнь впливу антропогенного забруднення на фізіологічний стан 

окремих представників іхтіофауни природних водойм, задля дослідження 

закономірностей пристовувальних процесів у риб, що існують в антропогенно-

навантажаних водоймах. Такі дослідження дають змогу прогнозувати зміни 

чисельності та видового склау риб в разі збільшення токсичного навантаження 

на водойми та попереджати їх негативні наслідки. 
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РОЗДІЛ 2 

ХАРАКТЕРИСТИКА РАЙОНІВ ДОСЛІДЖЕНЬ, МАТЕРІАЛИ ТА 

МЕТОДИ ДОСЛІДЖЕННЯ 

 

Гострі та хронічні токсикологічні дослідження були проведені на 

Білоцерківській експериментальній гідробіологічній станції Інституту 

гідробіології НАН України у липні 2017 р. Піддослідними тест-об’єктами були 

гірчак європейський (Rhodeus sericeus (Рallas, 1776)) та амурський чебачок 

(Pseudorasbora parva (Temminck & Schlegel, 1846)). Вказані види були обрані 

завдяки широкому розповсюдженню у різних водоймах та невеликим розмірам 

статевозрілих особин, що робить зазначені види зручними об’єктами для 

проведення хронічних токсикологічних досліджень. 

У продовження модельним експериментам по формуванню стійких до 

токсичного забруднення груп риб у літній період 2017 р. на БЕГС були 

проведені дослідження з визначення впливу тривалого забруднення 

амонійним азотом, в тому числі й у високих концентраціях. Об’єктом 

досліджень був карась сріблястий (Carassius auratus (Bloch, 1782)). В ході 

виконання наукових завдань були обрані 3 водойми із високим вмістом йонів 

амонію від 24,0 до 48 мг N/дм3 та контрольна водойма з концентрацією 

амонійного азоту 2,5 мг N/дм3 (відповідали фоновим референтним 

значенням). Риби в них існували протягом 3 місяців, 3 років та 20 років. В 

останній водоймі сформувалася стійка популяція цього виду, яка здатна 

підтримувати свою чисельність. 

У літній період 2018 р. із озер Бабине, Кирилівське та Лугове, що 

розташовані у м. Києві, було відловлено найбільш поширені представники 

коропових видів риб, а саме: краснопірку звичайну (Scardinius erythrophthalmus 

(Linnaeus, 1758)), плітку звичайну (Rutilus rutilus (Linnaeus, 1758)) і 

карася сріблястого (Carassius auratus (Bloch, 1782)), з яких було відібрано 

зразки крові, різних органів та тканин для подальших біохімічних досліджень. 
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 2.1. Фізико-хімічна характеристика водних об’єктів.  

 

Ставки дендропарку «Олександія» на БЕГС Інституту гідробіології 

(м. Біла Церква). Живлення каскаду водойм дендропарку «Олександрія» 

відбувається за рахунок джерельних вод, їх проточність у межах 9–11 м3/год. 

Обрані дослідні водойми характеризувались наступними показниками: умовний 

контроль (№ 1) – 0,4 га, з мінімальною та середньою глибинами 1,0 та 2,5 м 

відповідно, концентраціями йонів амонію 1,0–2,5 мг N/дм3 (присутні 8–10 видів 

риб). У дослідній водоймі, № 2 (період перебування піддослідних риб 3 місяці) 

концентрація йонів амонію на період досліджень становила 2,0–24,0 мг N/дм3. 

Дослідна водойма, № 3 (період перебування піддослідних риб 3 роки) мала 

концентрацію йонів амонію 3,0–24,3 мг N/дм3. Найзабрудненіша водойма, № 4 

(період перебування піддослідних риб більш 20 років) має площу 1,0 га з 

мінімальною та середньою глибинами 3,5 та 1,2 м відповідно. На момент 

проведення досліджень концентрація йонів амонію становила 4,0–48,0 мг N/дм3 

(наявні 2 види риб).  

На період проведення досліджень температура води у водоймах 

становила № 1 – 26,0–29,0ºС; № 2 – 24,0–26,5ºС, № 3 – 24,0–26,0ºС; № 4 – 23,0–

26,0ºС, а водневий показник (рН) – № 1 – 8,8; № 2 – 8,12; № 3 – 8,19; № 4 – 8,23. 

Середня розрахункова концентрація аміаку у воді під час досліджень 

становила: № 1 – 0,65 мг N/дм3, № 2 – 5,76, № 3 – 5,83, № 4 – 11,52 мг N/дм3. 

Загальна характеристика досліджених озер м. Києва. За даними низки 

авторів на сьогодні якість води в озерах системи «Опечень» відзначають як 

незадовільну [8]. Окремі озера класифікують за IV і V класами якості води – 

«погана» та «дуже погана» [106]. 

Систему водойм «Опечень» наразі використовують для акумуляції 

дощового, талого та підземного стоку [108]. Озера втратили заплавну функцію і 

на сьогодні це каскад водойм кар’єрного типу, що фактично виконує роль 

колектора, який накопичує поверхневий стік із площі 6,0 тис. га. У більшості 

озер береги піщані, пологі, берегова лінія слабко звивиста, водойми мало 
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проточні [108]. Це позначилось на гідрохімічних властивостях води в 

зазначених озерах. 

Оз. Лугове має довжину 1,1 км, ширина коливається на різних ділянках у 

межах 70–120 м, площа водного дзеркала сягає 11,9 га [47]. Згідно з даними 

моніторингових спостережень низки дослідників проведених за період з 1990 

до 2003 рр. у цьому озері відбулося збільшення концентрації нафтопродуктів у 

23 рази, а вміст органічних речовин збільшився у 2,2 раза [108]. Крім того, у 

водойму щорічно скидається 3,83 млн. м3/рік неочищених стічних вод, що 

майже в 3 рази перевищує об’єм озера. Стічні води, що містять у своєму складі 

забруднюючі речовини, зокрема нафтопродукти – 50,6 т/рік, зважені речовини – 

5497,75 т/рік [108]. Вони надходять із прилеглої території, де зокрема 

розташовані заводи, гаражні кооперативи, автомийні станції, тощо [47; 108]. У 

наслідок інтенсивного забруднення відбулось істотне збіднення видового 

складу іхтіофауни (встановлено наявність 10-ти видів риб), зокрема придонного 

комплексу. Це свідчить про найбільше екологічне навантаження на зазначене 

озеро з боку токсичних речовин із прилеглих територій [166]. 

Оз. Кирилівське має довжину 760 м з найбільшою шириною – 380 м, 

площу водного дзеркала – 19 га, об’єм – 2,28 млн. м3, середню глибину – 12 м, а 

найбільша – 15 м. У зазначене озеро впадають р. Сирець та Кирилівський 

струмок [47]. Стік р. Сирець формується за рахунок підземних, поверхневих та 

скидних вод промислових підприємств, зливових систем житлових масивів 

Сирець, Куренівка, Виноградар [170]. Озеро з’єднується з оз. Богатирським та 

оз. Йорданським трубопроводами. Сумарна величина притоку поверхневих вод 

до оз. Кирилівського становить 2988 тис. м3 на рік [8]. В озеро надходять води 

низки промислових підприємств. Крім того у воду потрапляють токсиканти із 

ґрунтовими та зливовими водами із житлових масивів Оболонь, Куренівка та 

Сирець [86; 133; 170]. 

За період з 2007–2012 рр. у озері було встановлено концентрацію 

нафтопродуктів – 194,4–380,4 мг/дм3, фенолів – 167,7–225,0 мг/дм3, АСПАР – 

43,4–455,3 мг/дм3 [133].  
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Озера Кирилівське та Лугове класифікуються як «брудні» та «дуже 

брудні» за IV і V класами якості води – «погана» і «дуже погана» [108]. 

Іншими дослідниками було встановлено 27 видів представників 

іхтіофауни, серед яких 4 види хижих риб, 17 бентофагів, а наявність окремих 

видів, таких як судак, в’язь, головень, йорж, 4 види бичків [115], може свідчити 

про задовільні умови існування для цих екологічних груп.  

Оз. Бабине було обране як контрольну водойму, яке розташоване у 

лісопарковій зоні м. Києва на території Труханового острова посеред р. Дніпро 

і входить до складу заплавних водойм лівого берега Канівського водосховища. 

Загальна площа озера становить 9,5 га, довжина – 1,7 км, ширина – 35–80 м, 

середня глибина – 2 м, максимальна – 5 м. Оз. Бабине не піддавалось суттєвому 

антропогенному впливу, тому вода з цього озера відповідає воді класу ІІ 

категорії 3 (добра, досить чиста) [171]. В цьому озері за період з 2007 по 

2012 рр. було зафіксовано: нафтопродуктів – 52,4–109,2 мг/дм3, фенолів (у 

літній період) 167,0– 172,0 мг/дм3, хрому (ІІІ) – 11,4–33,6 мкг/дм3 [133]. Не 

зважаючи на це, озеро є сприятливим для існування багатьох видів гідробіонтів. 

Разом з тим, слід зауважити, що у цьому озері представлено дещо нижчий 

видовий склад іхтіофауни (23 види) порівняно з оз. Кирилівське (27 видів риб, 

серед яких 4 хижих види) [115, 166]. Проте, це може бути обумовлено 

ізольованістю зазначеної водойми від русла р. Дніпро. 

На момент відбору проб гідрохімічний стан озер Бабине, Кирилівське та 

Лугове наведений у Табл. 2.1.1. 

Загальна мінералізація в озерах Кирилівське та Лугове була вищою у 2,0 

та 2,5 рази, ніж у оз. Бабине. Вміст біогенних елементів у цих водоймах та 

важких металів у оз. Кирилівське також були суттєво вищими, щодо умовно 

контрольної водойми. Це свідчить про значне надходження токсикантів разом 

із комунально-побутовими та гаражно-кооперативними стічними водами. 

Найбільший вміст нафтопродуктів у воді та донних відкладах спостерігався у 

оз. Лугове. Крім того, низкою авторів було опрацьовано дані стосовно вмісту 

токсичних сполук у донних відкладах озер Бабине та Лугове і встановлено 

високий вміст нафтопродуктів у оз. Лугове – 438,4 проти 11,6 мг/кг з 
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оз. Бабине. Це вкотре підтверджує особливо несприятливі екологічні умови 

для донної фауни озера [166]. 

Таблиця 2.1.1. 

Характеристика гідрохімічного стану досліджених озер за результатами 

власних досліджень (*), за даними Гончарової М. Т., Кіпніс Л. С. та ін., 2019 

[29] (**) та Марценюка В. М., 2019 [92] (***). 

 

Показники оз. Бабине оз. Кирилівське оз. Лугове 

toC 19-24* 18-21* 21-24* 

Розчинений кисень, 

мг/дм3 

6,25* 8,33* 5,89* 

Водневий показник, 

pH 

8,23* 7,8-8,2* 8,53* 

Загальна 

мінералізація води, , 

мг/дм3 

281* 540-620* 690** 

Сульфати, , мг/дм3  22,2* 60-137* 63,5-82,0** 

Хлориди, , мг/дм3 19,9* 118,8-133,5* 128,0-153,0** 

N-NH4
+, , мг/дм3 0,51–0,91* 1,52–1,84* 1,3–2,24* 

N-NО3
-
, мг/дм3 0,016–0,017* 0,018–0,026* 0,015–0,088* 

N-NО2
-
, мг/дм3 0,018–0,024* 0,013–0,035* 0,018–0,078* 

P-PO4
3-

, мг/дм3
 0,107–0,129* 0,164–0,263* 0,153–0,242* 

Нафтопродукти у 

воді, мг/дм3 

0,046*-0,052** 0,12** 0,154*-0,81** 

Нафтопродукти у 

донних відкладах, 

мг/кг 

0,9** 63,3** 438** 

Pb, мкг/дм3 32*** 39,9*** – 

Cu, мкг/дм3 8*** 39,4*** – 

Zn, мкг/дм3 35,1*** 89,0*** – 

Mn, мкг/дм3 90,9*** 80,5*** – 

Ni, мкг/дм3 12*** 52*** – 

Fe, мкг/дм3 540*** 670*** – 

Cd, мкг/дм3 ≤0,05*** 0,06*** – 

Co, мкг/дм3 0,59*** 2,2*** – 
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Отже оз. Бабине, завдяки острівній ізоляції від міста мало зазнає 

антропогенного впливу. В оз. Кирилівське відзначається помірний рівень 

антропогенного забруднення. Найбільш забрудненою водоймою є оз. Лугове. 

 

 2.2. Методи гідрохімічних досліджень. 

 

У всіх дослідних водоймах під час проведення досліджень вимірювали 

температуру води за допомогою ртутного термометра з одиницею виміру 

0,1оС. Величину водневого показнику (рН) встановлювали рН–метром PH–

009. Концентрацію амонійного азоту визначали фотометричним методом з 

використанням реактиву Неслера [1]. Концентрацію розчиненого кисню у воді 

визначали методом Вінклера [5], загальну мінералізацію – за допомогою TDS-

метра IDS-2. 

 

 2.3. Методика постановки модельних експериментів. 

 

Модельні токсикологічні дослідження проводили в акваріумах об’ємом 

30 дм3. В експериментах використані як референтні токсиканти дихромат калію 

та фенол. Кількість піддослідних риб становила 35 особин/30 см3. Гірчак мав 

лінійний розмір 3-4 см. і масу 5-5,5 г. Чебачок мав лінійний розмір 4-5 см. і масу 

6,5-7 г. Воду використовували із р. Рось. Перед початком дослідів (до внесення 

токсичних речовин) риб утримували у акваріумах впродовж 3-х діб. Після цього 

вносили токсиканти у концентраціях 2,5; 5,0; 10,0 та 20,0 мг/дм3 дихромату 

калію та 0,01; 0,1; 1,0 та 5,0 мг/дм3 фенолу. За заданих умов гірчака 

європейський та амурського чебачка утримували впродовж 14 діб. Дослідження 

відбувались за стабільної температури води 19–20 С та концентрації 

розчиненого кисню вище за 5,0 мг/дм3. Під час проведення експериментів 

кожної доби в ємностях проводили заміну 1/3 об’єму води з розчином 

токсикантів. 

 

 2.4. Методи проведення фізіологічних досліджень. 
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Індекси печінки, селезінки та гонад розраховували загальноприйнятими 

методиками, порівнюючи масу органів до маси тіла риб [110]. Вгодованість за 

Фультоном та Кларк встановлювали згідно загальноприйнятих методів [110, 

171]. Коефіцієнт вгодованості за Фультона розраховували за формулою: 

Q(ф)=W×100/L3, де Q(ф) – коефіцієнт вгодованості; w – маса риби, г; L – 

довжина риби від початку рила до кінця хвостового плавця, см. Коефіцієнт 

вгодованості за Кларк – Q(к)=W×100/l3, де Q(к) – коефіцієнт вгодованості, w – 

маса риби без нутрощів, г; l – довжина риби від початку рила до кінця 

лускатого покриву, см. 

Вік риби визначали за річними кільцями луски [110]. Абсолютну 

плодючість визначали, відбираючи із середньої частини гонад наважки по 0,5 г 

та перераховували кількість ікринок у ній та у гонадах у цілому [110]. Загальна 

кількість досліджуваних риб становила 990 особин. 

 

 2.5. Методи проведення біохімічних досліджень. 

 

Із кожної водойми було вилучено по 25–30 особин кожного виду риб, з 

яких мінімум у 5-ти особин були відібрані зразки крові, печінки, зябрових 

пелюстків та м’язів для подальшого проведення біохімічних досліджень. Відбір 

крові здійснювали із серця за допомогою гепаринізованого шприца. Потім її 

центрифугували протягом 15 хв при 3000 об./хв для виділення плазми. Плазму 

та інші проби зберігали у морозильній камері при температурі -18ºС. 

Біохімічні дослідження проводили у лабораторії Інституту гідробіології 

НАН України. 

Вміст глікогену (мг/г) – визначали антроновим методом за допомогою 

фосфор-ванілінового реагенту [128]. В дослідну пробу вносили 0, мл 

гомогенату з додаванням 2 мл сірчаної кислоти, перемішували та інкубували на 

киплячій водяній бані 20 хв. Після охолодження пробірок 3-5 хв. Холодною 

водою відміряли у пробірки, вміст загальних білків (мг/г) – за Лоурі [268], вміст 
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загальних ліпідів визначали з використанням фосфорнованілінового реактиву 

[164]. 

Визначення вмісту малонового діальдегіду проводили у 100–200 мг тканин 

печінки дослідних риб, які гомогенізували у 2,5 мл буферу 0,025 М трис-НСІ з 

0,175 М КСІ та 3,94 г трис на 1 дм3. (рН 7,4), після чого додавали 1 мл 17 % 

ТХУ та центрифугували впродовж 10 хв при 4 000 об/хв. Після цього у 

пробірку відбирали 1 мл надосадової рідини, до якої додавали 1 мл 0,8 % 

розчин тіобарбітурової кислоти (ТБК) та 1 мл буферу, витримували на водяній 

бані впродовж 10 хв при температурі 100ºС. Дослідну пробу вимірювали проти 

2-х мл буфера з 1 мл ТБК на спектрофотометрі СФ26 при довжині хвилі 532 нм 

[154]. 

Активність ферментів визначали у гомогенаті та супернатанті. Для цього 

200 мг тканини гомогенізували в 0,2 М KCl в гомогенізаторі, після чого 

центрифугували при 3000 об/хв протягом 15 хв. для отримання супернатанту. 

Активність лактатдегідрогенази (КФ 1.1.1.27) визначали за методом 

Севела-Товарека [314] для цього у дослідну пробу 0,05 мл супернатанту 

додавали 0,15 мл розчину НАД у концентраціх 3 г/дм3 та інкубували 

впродовж 5 хв при 25°С. Після чого вносили 0,4 мл 0,03 моль/дм3 розчину 

лактат натрію та 0,1 мл 0,45 моль/дм3 розчину лактату натрію та попередньо 

інкубували при 25°С. Після чого суміш знову інкубували при 25°С впродовж 

15 хв. Потім вносили 0,25 мл розчину 2,4-ДНФГ та витримували 20 хв. при 

кімнатній температурі. Потім додавали 2,50 мл 0,4 моль/дм3 розчину 

гідроксиду, перемішували та визначали через 10 хв у кюветі з товщиною шару 

1см при довжині хвилі 505 нм проти холостої проби. Холосту пробу готували 

як дослідну, але супернатант додавали після інкубації. 

Активність сукцинатдегідрогенази (КФ 1.3.5.1) встановлювали 

стандартним методом за кількістю відновленого гексаціаноферату (III) калію 

[128]. В інкубаційне середовище (1 мл 0,1 М фосфатного буферу (pH 7,8)), 

0,1 мл 0,1 М бурштинової кислоти, 0,1 мл 25 мМ ЕДТА, 0,1 мл 150 мМ азиду 

натрію, 0,1 мл дистильованої води) додавали 0,2 мл гомогенату тканини, після 

інкубації (15 хв при температурі 25°С) додавали 0,1 мл 25мМ фериціаніду 
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калію та продовжили інкубацію ще на 15 хв (при температурі 25ºС). Для 

зупинки реакції вносили 2 мл 20 % розчину ТХУ та центрифугували 15 хв при 

6000 об./хв. Визначення проводили проти суміші 20% ТХУ та фосфатного 

буферу. Довжина хвилі – 420 нм. Активність ферменту визначали за формулою: 

А=1000×3,25×ΔE/m/t, де ΔE – різниця між Ек-Е0, t – час інкубації, m – наважка 

тканини.  

Активність лужної фосфатази (КФ 3.1.3.1) встановлювали за розщепленням 

фенілфосфату з утворенням фенолу [19]. Принцип методу заснований на 

утворенні червоного барвника, інтенсивність забарвлення якого визначається 

фотометрично за довжини хвилі 530 нм. Активність ферменту розраховували за 

формулою: Едосл / Екал × 8300 нмоль/(с×дм3) / г. тканини у 1 л. Субстратно-

буферний розчин, який мистив: 48 мг CaCО3, 25 мг NaHCO3, 15 мг 4 амінозон  

та 100 мг дінатрійфенілфосфату у 3 мл дистильованій воді, інкубували 3 хв за 

температури 25°С. У субстратно-буферного розчину додавали 0,1 мл 

гомогенату тканини або супернатанту (дослідна проба), 0,1 мл калібрувального 

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

дистильованої води (холоста проба). Зразки інкубували впродовж 10 хв. за 

температури 25°С. Визначення дослідної та калібруваньної проб проводили 

проти холостої. Вимірювання проводили за довжиною хвилі 530 нм. 

Активність Na+/K+–аденозинтрифосфатази (КФ 3.6.1.4) визначали за 

наростанням неорганічного фосфору в дослідній пробі (метод Фіске-Субароу) 

[223]. В інкубаційне середовище (1 мл 0,05 М трис-HCl-буфера, 2,5 мг АТФ в 

0,2 мл води, 0,2 мл суміші солей (1 М розчин NaCl, 0,2 М розчин KCl, 0,05 M 

розчин MgCl2×6H2O)) вносили 0,1 мл дистильованої води та 0,2 мл гомогенату 

тканини або супернатанту. Після цього, дослідні проби інкубували впродовж 

однієї години за температури 25ºС. Для зупинення реакції додавали 1 мл 10 % 

ТХУ та центрифугували при 3000 об/хв впродовж 10 хв. Далі, у дослідну 

кюветку відбирали 0,1 мл надосадової рідини, додавали до неї 3 мл етилового 

спирту (96 %) та 0,4 мл 20 % молібдату амонію у 8 н розчині сірчаній кислоті. 

Вимірювання проводили фотометрично за довжини хвилі 390 нм. Розрахунок 
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активності ферменту проводили за формулою: х=Dфосфору×60/білок в 0,1 мл та 

виражали у нМоль/мгбілку×хв. 

Активність аспартатамінотрансферази (КФ 2.6.1.1.) визначали методом 

Райтмана-Франкеля [19] для визначення у пробірки вносили 0,25 мл 

субстратно-буферної суміші, яка складалась із фосфатного буферу 0,1 

ммоль/дм3, 0,2 ммоль/дм3 DL-аспартат, 2,0 ммоль/дм3 α-кетаглутарової 

кислоти, і витримували при температурі 25°С впродовж 5 хв, потім вносили 

0,05 мл гомогенату чи супернатанту та інкубували проби при 25ºС впродовж 

однієї год. Потім, додавали 0,25 мл 1,0 М розчину 2,4-ДНФГ витримували 20 

хв. при кімнатній температурі. Після того вносили 2,50 мл 0,4 N гідроксиду 

натрію та витримували 10 хв. Холоста проба готувалася аналогічний чином, але 

0,05 мл гомогенату чи супернатанту після внесення розчину 2,4-ДНФГ. 

Вимірювали оптичну щільність дослідної проти холостої проби у 1 см кюветі 

при довжині хвилі 505 нм. Для визначення активності ферменту 

використовувати калібрувальний графік, побудований за допомогою 

піровиногранокислого натрію. 

Активність аланінамінотрансферази (КФ 2.6.1.2.) визначали методом 

Райтмана-Франкеля [19] для визначення у пробірки вносили 0,25 мл 

субстратно-буферної суміші, яка складалась із фосфатного буферу 0,1 

ммоль/дм3, 0,2 ммоль/дм3 DL-аланін, 2,0 ммоль/дм3 α-кетаглутарової кислоти, і 

витримували при температурі 25°С впродовж 5 хв, потім вносили 0,05 мл 

гомогенату чи супернатанту та інкубували проби при 25ºС впродовж однієї год. 

Потім, додавали 0,25 мл 1,0 М розчину 2,4-ДНФГ витримували 20 хв. при 

кімнатній температурі. Після того вносили 2,50 мл 0,4 N гідроксиду натрію та 

витримували 10 хв. Холоста проба готувалася аналогічний чином, але 0,05 мл 

гомогенату чи супернатанту  після внесення розчину 2,4-ДНФГ. Вимірювали 

оптичну щільність дослідної проти холостої проби у 1 см кюветі при довжині 

хвилі 505 нм. Для визначення активності ферменту використовувати 

калібрувальний графік, побудований за допомогою піровиногранокислого 

натрію. 
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Активність НАДФ-залежної глутаматдегідрогенази (КФ 1.4.1.2.) 

визначали за методом Захарової [51], одна дослідна проба містила у собі 

150 мкмоль трис-HCl – субстратно-буферної суміші (pH 8,2), яка складалась з 

0,3 мкмоль ЕДТА; 0,1 мкмоль НАДФН; 150 мкмоль глутамінової кислоти. 

Активність НАДФН-залежної ГДГ розраховували в мкмоль НАДФН/мг білку за 

1 годину. 

У плазмі крові визначали вміст глюкози (ммоль/дм3) глюкозооксидазним 

методом [25]. У 4 мл субстратно-буферного розчину, який містив 4.4 U 

пероксидази, 36 U β, D-глюкозооксидази, 0,22 мг 4-амінофеназону, 0,38 мг 

фенолу та 2 мл 0,1 М фосфорного буферу (рН 7,2-7,4),  довавали 0,04 мг 

гомогенаду (дослідна проба) або 0,04 мл дистильованої води (холоста проба). 

Потім витримували зразки протягом 20 хв при температурі 25 ºС. Після цього 

вимірювали оптичну щільністью при 530 нм. 

Біохімічні дослідження проводили на спектрофотометрах СФ–26 та 

UNICO 2800 UV/VIS. 

Загальний вміст трийодтироніну (нМ/дм3), тироксину (нМ/дм3) та 

кортизолу (нМ/дм3) у плазмі крові риб визначали імуноферментним методом з 

використанням наборів «Т3–ІФА», «Т4–ІФА» (НВЛ «Гранум», Україна) та 

«ДС–ІФА–Стероїд–Кортизол» (НВО «Діагностичні системи», Росія), на 

аналізаторі Rayto RT–2100C. 

 

 2.6. Методи статистичної обробки матеріалів 

 

Дані обробляли статистично [131] з використанням програм Statistica. 10, 

програм Exсel iз пакету Microsoft Office та Epa probit analysis program used for 

calculating LC/EC values (Version 1.5). Достовірність між досліджуваними 

групами оцінювали за допомогою Т-критерію Стьюдента за рівня ймовірності 

(р<0,05). 

 

Модельні експерименти на амурському чебачку та європейському гірчаку 

спрямовані на одержання нових наукових знань, і були вкрай необхідними для 
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правильної інтерпретації наукових результатів. При проведенні модельних 

експериментів були дотримані правила біоетики з якими було проведено 

ознайомлення перед початком досліджень. 
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РОЗДІЛ 3 

РЕЗИСТЕНТНІСТЬ РИБ ДО ТОКСИКАНТІВ РІЗНОЇ ХІМІЧНОЇ 

ПРИРОДИ ТА БІОХІМІЧНІ РЕАКЦІЇ РИБ НА ЇХ ДІЮ 

 

 3.1. Токсикорезистентність гірчака європейського та амурського чебачка 

до дії дихромату калію та фенолу. 

 

 Токсикорезистентність гірчака до дії дихромату калію. Через годину 

після внесення дихромату калію у піддослідних риб, які знаходились у 

середніх концентраціях токсиканту (5,0 та 10,0 мг/дм3), спостерігалась 

підвищена рухова активність. За концентрації дихромату калію 20,0 мг/дм3 

риби мали високу рухову активність, крім цього активно заковтували повітря, 

що свідчить про перші ознаки асфіксії. 

Через 3,5 год. за найменшої концентрації (2,5 мг/дм3) риби уникали 

світла та скупчувались у затінених ділянках акваріуму. Проте, в цілому, їх 

поведінка мало відрізнялась від аналогічної поведінки у особин із контрольної 

групи. Інтенсивність дихання риб також була наближеною до контрольної 

групи – 78±5 (n=5). рухів зябрової кришки за хв. 

У середніх концентраціях дихромату калію (5,0 та 10,0 мг/дм3) риби 

тримались біля поверхні води. Інтенсивність дихання становила 91±5 (n=5) рух 

зябрової кришки за хв., що можна розцінювати як перший прояв гіпоксії. 

За найбільшої концентрації токсиканту (20,0 мг/дм3) риби активно 

заковтували повітря, інтенсивність дихання збільшилась і становила 104±5 

(n=5) рухи зябрової кришки/хв., що, вочевидь, пов’язано із посиленим 

використанням кисню задля підтримки їх фізіологічного стану. 

В окремих особин були виявлені чорні плями вздовж всієї поверхні тіла. 

В деяких інших риб спостерігалось почервоніння очей, який міг викликати 

досліджуваний токсикант. 

На 8-му год. після початку експерименту (за концентрації 20,0 мг/дм3) 

відбулась перша загибель гірчака, після чого настала масова загибель риб 

(Рис. 3.1.1). Проте, на 72 год. експозиції в розчині токсиканту загибелі риб не 



 61 

фіксували. Особини, що вижили, мали сповільнені реакції на зовнішні 

подразники, інтенсивність дихання зменшилась до 93±5 (n=5) рухів зябрової 

кришки за хв., а загальна виживаність риб на цей час становила 9 %. 

За концентрації токсиканту 10,0 мг/дм3 перша загибель наступала на 

48 год., наступна загибель риб тривала до 72 год., після чого смертність також 

припинилась. Особини що вижили утворювали щільні зграї, мали інтенсивний 

рух, проте повітря не заковтували, а зяброві кришки здійснювали 87±5 (n=5) 

рухів за хв. З 248-ї по 288-му години загибель риб відновлювалась і тривала до 

312-ї години. При завершенні досліду риби були менш активними у порівнянні з 

контрольними особинами, а кількість риб, які вижили складала 25%. 

За концентрації токсиканту 5,0 мг/дм3 перший летальний випадок 

трапився на 240-ву год., подальша смертність риб тривала до 336-ї год. 

Виживаність становила 68 %. 

За найменшої концентрації дихромату калію – 2,5 мг/дм3 за перший період 

досліджень смертельних випадків не було зафіксовано, проте під кінець 

експерименту, на 264-ту год. загинуло 5 %, що підтверджує кумулятивний ефект 

цієї речовини за сублетальних концентрацій.  

  

Рис. 3.1.1. Смертність гірчака європейського за попередній період часу за 

впливу дихромату калію. (n=35).  

1 – Контроль; 2 – 2,5 мг/дм3; 3 – 5,0 мг/дм3; 4 – 10,0 мг/дм3; 

5 – 20,0 мг/дм3.  
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Отже, за максимальної концентрації дихромату калію – 20,0 мг/дм3 

досліджену вибірку гірчака можна умовно розділити на три групи:  

1. Вразливі – смертність настає в короткий проміжок часу, внаслідок токсичного 

стресу (52,5 %); 

2. Витривалі – загибель відбувається на 8–9-ту добу після надходження 

токсиканту (38,5 %); 

3. Стійкі – які продемонстрували високі адаптивні можливості до заданих умов 

та вижили (9 %). 

За нашими дослідженнями LC50 для гірчака на 24 год. відповідає 

53,77 мг/дм3; на 96 год. – 19,74 мг/дм3; на 7-му добу – 16,17 мг/дм3, на 11-ту 

добу – 12,45 мг/дм3; на 13-ту добу –  6,71 мг/дм (Рис. 4.1.2). 
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Рис. 3.1.2. Пробіт-аналіз загибелі гірчака європейського залежно від 

концентрації дихромату калію за: 1 А– 216 год; 2 А – 264 год; 3 Б – 288 год; 

4 Б – 312 год. (n=35). 

 

Отже, чим довше особи гірчака перебувають у токсичному середовищі за 

дії дихромату калію, тим менша його напівлетальна концентрація (LС50). 

 

 Токсикорезистентність гірчака до дії фенолу. За перші 12 год після 

внесення фенолу (0,01; 0,1; 1 та 5 мг/дм3) у всіх ємкостях спостерігалось 

утворення зграй. Піддослідні особини гірчака інтенсивно рухались біля 

поверхні акваріумів, проте атмосферний кисень риби не заковтували. За 
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середніх концентрацій фенолу (0,1 та 1,0 мг/дм3) у гірчака спостерігали 

меншу рухову активність порівняно з контрольними особинами.  

На першу добу була зареєстрована загибель 8 особин гірчака, проте лише 

за найбільшої концентрації токсиканту (5,0 мг/дм3). Наступний пік смертності 

припав на 9-ту добу та поступово збільшувався, на кінець досліду смертність 

риб становила 88 % (Рис. 3.1.3). 

За середніх концентрацій фенолу (0,1 та 1 мг/дм3) перший летальний 

випадок трапився на шосту добу, після чого загибель риб поступово 

збільшувалась. На 14-ту добу смертність гірчака за заданих концентрацій 

становила 41 та 53 % піддослідних риб.  

У найменшій концентрації фенолу (0,01 мг/дм3) смертність, як і у 

контролі, була відсутньою. 

 

 

Рис. 3.1.3. Смертність гірчака європейського за попередній період часу за 

впливом фенолу. (n=35). 

У контролі та 0,01 мг/дм3 сметртність відсутня; 3 – 0,1 мг/дм3; 4 – 1,0 

мг/дм3; 5 – 5,0 мг/дм3 .  

 

Встановлено, що за найбільшої концентрації (5,0 мг/дм3) риби гинуть у 

перші години після внесення токсичної речовини, за менших концентрацій цей 

процес відбувається лише на шосту добу. Втім, восьма доба – є критичною для 

гірчака за дії підвищених концентрацій фенолу, адже саме в цей період настає 

повторна хвиля загибелі риб. Найбільша загибель дослідних особин припадає 

на одинадцяту добу.  
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Під впливом фенолу, також як і за впливу дихромату калію, вибірка 

гірчака з найбільшої концентрації – 5,0 мг/дм3 , теж розподілились на 3 групи: 

1. Вразливі – смертність настає в короткий проміжок часу внаслідок токсичного 

стресу (31,0 %); 

2. Витривалі – загибель настає від акумуляції токсиканту організмом риб і 

летальна дія настає на 9-13-ту добу після надходження токсиканту (57,0 %); 

3. Стійкі, які продемонстрували високі адаптивні можливості до заданих умов 

та вижити (12,0 %). 

 

 Токсикорезистентність амурського чебачка до дії дихромату калію. 

Через годину після внесення дихромату калію, в усіх заданих концентраціях 

чебачок тримався на поверхні, через дві години за середньої концентрації 

дихромату калію (5,0 мг/дм3), у риб спостерігалось інтенсивне споживання 

атмосферного кисню, що може вказувати на асфіксію. Крім того, була 

встановлена загибель однієї особини, у якої спостерігались крововиливи на 

різних ділянках тіла. 

Через півтори години за концентрації 20,0 мг/дм3  дихромату було троє 

загиблих з ознаками кровотечі у черевній порожнині, з них одна особина мала 

опуклі очі та ще одна особина була на межі загибелі (Рис. 3.1.4). 

 

 

Рис. 3.1.4. Смертність амурського чебачка за попередній період часу за дії 

дихромату калію. (n=35). 1 – Контроль; 2 – 2,5 мг/дм3; 3 – 5,0 мг/дм3;  

4 – 10,0 мг/дм3; 5 – 20,0 мг/дм3. 



 65 

Після трьох годин від початку досліду риб з усіх експериментальних 

акваріумів припинили реагувати на зовнішні подразнення. Особини з 

підшкірними крововиливами частково тримались на поверхні води. 

За перші 12 год експерименту за концентрацій 2,5; 5,0; 10,0 та 

20,0 мг/дм3, від стресу загинуло відповідно 12; 12; 12 та 38 % дослідних риб. На 

першу добу відсоток загиблих дослідних особин збільшився до 34; 34; 48 та 

62 %, а на четверту (останню) добу загальна кількість загиблих становило 58, 

74, 80 та 94 % відповідно. У свою чергу, в контрольній групі загибель 

амурського чебачка становило 6 %. 

За нашими дослідженнями LC50 для чебачка на 12 год. становить 

25,1 мг/дм3; на 24 год. – 18,5 мг/дм3; на 48 год. – 4,8 мг/дм3, на 72 год. – 

2,8 мг/дм3; на 96 год. – 2,3 мг/дм3 (Рис. 3.1.5). Отже, напівлетальна концентрація 

фенолу для чебачка зменшується відповідно до тривалості перебування в 

отруйному середовищі. 

  

А Б 

Рис. 3.1.5. Пробіт-аналіз загибелі амурського чебачка залежно від 

концентрації дихромату калію за: 1 А – 12 год; 2 А – 24 год.; 1 Б – 48 год.; 2 

Б – 72; 3 Б – 96 год. (n=35). 

 

Встановлено, що за дії дихромату калію амурський чебачок починає 

гинути у перші години та з часом його смертність поступово збільшується 

відповідно до заданих концентрацій. Через значну загибель риб в наслідок 

токсичного ураження нами не встановлений чіткий розподіл чебачка на групи за 

ступенем витривалості риб до високих концентрацій дихромату калію. 
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Токсикорезистентність амурського чебачка до дії фенолу. Через 

30 хв від початку експерименту в дослідних акваріумах із концентраціями 

0,01; 0,1 та 1,0 мг/дм3 фенолу спостерігався хаотичний рух риб, а за 

найбільшої концентрації токсиканту (5,0 мг/дм3) риби тримались на дні та 

перебували у нерухомому стані.  

Через півтори години поведінка змінилась – за нижчої та середніх 

концентрацій фенолу чебачек послабив рухову активність. Проте за 

концентрації токсиканту 1,0 мг/дм3 дослідні риби характеризувались високою 

руховою активністю, а за 5,0 мг/дм3 була зареєстрована перша загибель риб, 

яка через 3 год від початку експерименту. 

Через 6,5 год поведінка у всіх дослідних риб не відрізнялась від поведінки 

контрольної групи.  

На 72-гу годину ймовірно від стресу почалась загибель риб у всіх 

концентраціях фенолу – 2; 10; 10 та 10 %, відносно контролю (Рис. 3.1.6.). На 

кінець експерименту смертність чебачка становила 8; 18; 18 та 22 %, щодо 

контролю, відповідно до концентрацій фенолу 0,01; 0,1; 1,0 та 5,0 мг/дм3. 

 

Рис. 3.1.6. Смертність амурського чебачка за попередній період часу за дії 

фенолу. (n=35). Примітка: 1 – Контроль; 2 – 0,01мг/дм3; 3 – 0,1мг/дм3; 4 – 

1,0мг/дм3; 5 – 5,0 мг/дм3.  

 

Таким чином, встановлено, що за максимальних концентрацій дихромату 

калію та фенолу особини гірчака європейського розподіляються на стійкі та 
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менш стійкі групи. Характерним є те, що за дії фенолу гірчак реагує швидше, 

проте найбільша кількість загиблих риб спостерігалась за дії дихромату калію. 

Встановлено, що амурський чебачок був менш стійким до токсичного 

впливу обох видів токсикантів, варто зауважити, що цей вид подібним чином 

реагує на дію дихромату калію та фенолу.  

Смертність риб настає в перші години експерименту, проте за дії 

дихромату калію високий рівень смертності, залежно від концентрації 

токсиканту, триває до 96-ти год, а за дії фенолу до 336-ї год.  

Смертність риб від негативних проявів стрес-реакцій не спостерігається. 

Загибель риб розпочинається по мірі накопичення токсиканту в тканинах риб. 

Саме це є особливістю цього виду.  

Розподілу чебачка по витривалості за цими токсикантами на групи нами 

не визначено, але розподіл чебачка на групи було встановлено іншими авторами 

у дослідженнях впливу амонійного азоту [118].  

Разом з тим, у всіх дослідних груп риб залишаються стійкі особини, які 

здатні вижити у екстремальних умовах існування. В наступних підрозділах буде 

висвітлено фізіолого-біохімічні особливості стійких груп риб за дії зазначених 

вище токсичних речовин. 

 

 3.2. Вплив токсичних речовин на вміст енергоємних сполук у стійкої 

групи гірчака європейського та амурського чебачка. 

 

Гірчак європейський. За результатами проведених досліджень було 

встановлено, що за дії дихромату калію у концентрації 2,5–20,0 мг/дм3 у 

тканинах печінки дослідного гірчака європейського відбулось зниження вмісту 

ліпідів на 7,6–15,3 % відносно контролю, аналогічні зміни були встановлені 

також й у м’язовій тканині – від 12,5% до 18,8 % (Рис. 3.2.1.).  

За концентрацій фенолу 0,01–5,0 мг/дм3 було встановлено зменшення 

вмісту ліпідів у тканинах печінки на 7,2–19,5 % відносно контролю. Також 

було встановлено зниження вмісту ліпідів у м’язовій тканині на 13,6–28,5 % 

порівняно до контролю. 
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Рис. 3.2.1. Вміст ліпідів у м’язах (1) та печінці (2) гірчака за дії дихромату 

калію (А) та фенолу (Б), М±m, n=5–10. 

 

Амурський чебачок. У м’язах чебачка за дії дихромату калію у 

концентраціях 2,5–20,0 мг/дм3 та фенолу у концентраціях 0,01–5,0 мг/дм3 

також знижувався вміст ліпідів у м’язах на 20–30 % та 27–63 %, відповідно та 

порівняно відносно контролю (Рис. 3.2.2). 

Це вказує на те, що дослідні види риб активно залучають зазначений 

енергомістку сполуку для протидії токсичному впливу, який здійснювали як 

дихромат калію, так і фенол. 

Проте, за дії фенолу особини амурського чебачка у більшій мірі 

використовують ліпіди, ніж за дії дихромату калію. Це, може бути пов’язаним 

із різною хімічною природою токсикантів, тобто внаслідок інтоксикації 
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сполуками фенолу, риби інтенсивніше залучають ліпіди для забезпечення 

процесів подолання їх негативної дії. 
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Рис. 3.2.2. Вміст ліпідів у м’язах чебачка за дії дихромату калію (А) та 

фенолу (Б), М±m, n=5–10. 

 

Отримані результати узгоджуються із даними [330], де за дії сполук 

фенолу на мозамбіцьку тиляпію істотно знижувався вміст ліпідів у різних її 

тканинах. 

 

 3.3. Вплив дихромату калію та фенолу на вміст кортизолу, тироксину та 

глюкози у плазмі крові гірчака європейського. 

 

Одним із різновидів екологічного моніторингу є біохімічний, а саме за 

показниками, які швидко реагують на зміни (навіть несуттєві) у зовнішньому 

середовищі. Такими показниками можуть бути зміни вмісту кортизолу, 

тироксину та глюкози, адже вони є надійними індикаторами, за якими можна 

оцінити фізіологічний стан риб під впливом несприятливих умов існування. 

Відомо, що переважна більшість токсикантів викликають у риб стрес. 

Враховуючи велике біологічне різноманіття видів риб у природі відмічена 

неоднорідність їх реакції на стрес, що викликано, перш за все, фізіолого-
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біохімічними особливостями та екологічними нішами, які займають 

конкретні види. 

За результатами біохімічних досліджень встановлено, що за концентрації 

дихромату калію 2,5; 5,0; 10,0 та 20,0 мг/дм3 вміст кортизолу в плазмі крові 

гірчака зростає відносно контролю на 28,54; 44,4; 50,62; 44,77 % відповідно. 

Аналогічну тенденцію встановлено за концентрацій фенолу 0,01; 0,1; 1 та 

5,0 мг/дм3, де вміст кортизолу в крові збільшується у 24,3; 34,0; 13,8 та 37,8 %, 

відносно контролю (Рис. 3.3.1).  

Такі результати вказують на розвиток стресу в риб за дії зазначених 

токсичних речовин. Відомо, що кортизол бере активну участь у процесах, 

спрямованих на заощадження енергоресурсів у після стресовий період. У цьому 

полягають пристосувальні реакції риб за дії негативних чинників [275]. Крім 

того, кортизол одним із перших активує енергетичний обмін задля подолання 

стресового стану, шляхом залучення ліпідів та глюкози для пристосування до 

негативних явищ. Ймовірно саме через збільшення вмісту цього гормону 

відбулось зниження вмісту ліпідів у печінці та м’язах дослідних груп гірчака за 

дії обох токсикантів (Рис. 3.2.1.). 
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Рис. 3.3.1. Вміст кортизолу в плазмі крові гірчака за дії дихромату (А) та фенолу 

(Б), М±m, n=5–10. 
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За результатами досліджень встановлено, що вміст тироксину (Т4) в 

плазмі крові гірчака за найменшої концентрації дихромату калію залишається 

на рівні контрольних значень. Однак, із підвищенням концентрації токсиканту 

5,0–20,0 мг/дм3 наявна тенденція до зниження вмісту Т4 у крові на 3–6 %. Втім, 

таке зменшення було в межах похибки і може свідчити про те, що на 14-ту добу 

дихромат калію не мав істотного впливу на цей показник. 

Встановлено концентраційнозалежний ефект фенолу на вміст Т4. Проте, 

за дії концентрацій фенолу 0,01 та 1,0 мг/дм3  зміни були невірогідні, лише за 

дії 5,0 мг/дм3фенолу вміст Т4 зростав на 7 % (p ˃ 0,1) відносно контролю 

(Рис. 3.3.2.). Як відомо, високий вміст кортизолу може спричинити підвищення 

вмісту T4 у плазмі крові різних видів риб [324], який є прогормоном, що 

необхідний для утворення T3. Цей гормон регулює у риб низку важливих 

функцій: ріст, осморегуляцію, процеси споживання кисню, обмін речовин та 

метаморфози [291]. 

Отже, спостерігається протилежний характер змін вмісту Т4, за впливу 

дихромату калію та фенолу в риб. Це пов’язано із специфікою токсичної дії цих 

речовин на організм. 
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Рис. 3.3.2. Вміст тироксину в плазмі крові гірчака за дії дихромату (А) та фенолу 

(Б), М±m, n=5–10. 
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Вміст глюкози в плазмі крові риб за концентрацій дихромату калію 2,5; 

5,0 та 10,0 мг/дм3 має тенденцію до зменшення на 10; 7 та 3 % (p ˃ 0,1) 

відповідно, а за найбільшої концентрації (20,0 мг/дм3) її вміст зростає на 18 % 

відносно контролю (р ˂ 0,1) (Рис. 3.3.3). Коливання вмісту глюкози у плазмі 

свідчить про активну секрецію гормонів у русло крові [120]. 

Проте, у гірчака за дії фенолу в концентрації 0,01; 0,1; 1,0 та 5,0 мг/дм3 

вміст глюкози в плазмі крові збільшується на 1,5; 20,0; 20,7 та 28,0 % 

відповідно, відносно контролю. Це може бути пов’язаним із надмірним 

використанням енергетичних сполук за підвищеного рівня фенолу в процесах 

пристосування до діючого чинника. 
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Рис. 3.3.3. Вміст глюкози в плазмі крові гірчака за дії дихромату калію (А) та 

фенолу (Б), М±m, n=5–10. 

 

Такі результати можуть вказувати на те, що за високих концентрацій 

дихромату калію відбувається перехід на використання інших енергоємних 

сполук, зокрема білків та ліпідів.  

Це може вказувати на те, що пристосування гірчака до дії дихромату 

калію вимає залучення більшої кількості енергетичних речовин, ніж до дії 

фенолу. 
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 3.4. Вплив референтних токсикантів на активність ферментів 

енергетичного та фосфорного обмінів у риб. 

 

Вплив дихромату калію та фенолу на активність ЛДГ, СДГ та ЛФ у 

гірчака європейського. За результатами досліджень було встановлено, що за 

дії дихромату калію у концентраціях: 2,5; 5,0; 10,0 та 20,0 мг/дм3 активність 

ЛДГ зростає у м’язах гірчака на 39,3; 38,7; 36,4 та 19,2 % відповідно відносно 

контролю. За дії фенолу в концентраціях 0,01; 0,1; 1,0 та 5,0 мг/дм3 

спостерігали ще більше зростання активності цього ферменту в 7,35; 22,38; 

80,12 та 80, 47 % відповідно, щодо контрольної групи риб. 

Отриманні результати вказують на те, що фенол більше уразив м’язову 

тканину риб, ніж дихромат калію, який здатен до накопичення. Значне 

зростання активності ЛДГ у тканинах м’язів гірчака може свідчити на користь 

того, що за впливу фенолу відбувається порушення процесів клітинного 

дихання, що може супроводжуватись тканинною гіпоксією. На противагу 

цьому, за найбільшої концентрації дихромату калію (20,0 мг/дм3) активність 

ЛДГ досягає контрольних значень.  

У зябрах активність ЛДГ за дії дихромату калію у концентраціях 2,5; 5 

та 10 мг/дм3 збільшилась на 43,4; 41,0 та 37,3 %, а за дії фенолу в 

концентраціях 0,01; 01 та 1 мг/дм3 – на 21,3; 20,5; 24,1 % відповідно щодо 

контролю. Збільшена активність ферменту за дії обох токсикантів може 

вказувати на їх інтенсивний вплив на респіраторний апарат піддослідних риб. 

Проте, активність ЛДГ у експериментальних групах із найбільшою 

концентрацією дихромату калію (20,0 мг/дм3) та фенолу (5,0 мг/дм3) у обох 

випадках знизилась у 3,5 та у 3,0 рази відповідно щодо контролю. Така реакція 

могла відбутися через пошкодження клітин епітелію зябер внаслідок хімічного 

опіку, що у подальшому відображалось на життєздатності піддослідних риб та 

викликало збільшення летальних випадків під час експерименту. 

У тканинах печінки, як основного органу, де проходять процеси 

трансформації токсикантів та їх детоксикації, за дії дихромату калію у заданих 

концентраціях (2,5-20 мг/дм3) зростає активність ЛДГ на 32,5; 55,0; 51,0 %, а за 
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дії фенолу у концентраціях 0,01-5 мг/дм3 на 60; 57; 76 та 71 %, відповідно 

щодо контролю (Рис. 3.4.1.). Це вказує на необхідність залучення більшої 

кількості енергії на пристосувальні процеси шляхом посилення гліколізу. Крім 

того, відомо, що процеси детоксикації є енергозатратними, що також 

спричиняє суттєві зміни у активності ферментів енергетичного обміну риб. 

Отримані результати щодо зміни активності ЛДГ співпадають з 

літературними даними [313], оскільки у зябрах дослідних риб також 

спостерігалась найвища висока активність цього ферменту. Крім того, іншими 

дослідниками було встановлено тенденцію до накопичення хрому в білих 

м’язах риб [180], що може бути причиною негативного впливу на енергетичні 

процеси у цій тканині (збільшення активності ЛДГ), а також її функціональну 

здатність під дією зовнішніх чинників середовища існування. 

Найвища активність СДГ за впливу різних концентрацій дихромату калію 

спостерігалась у зябрах та м’язах піддослідних риб. Так, у зябрах активність 

ферменту зросла на 22,0; 39,0; 40,3 % відносно контролю за впливу токсиканту 

у концентраціях 2,5–10 мг/дм3. Це може вказувати на значний вплив дихромату 

калію на функціонування респіраторного апарату в піддослідних групах риб. 
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Рис. 3.4.1. Aктивність лактатдегідрогенази у м’язах (1), зябрах (2), та 

печінці (3) гірчака європейський за дії дихромату калію (А) та фенолу 

(Б), M+m, n=5–8. 
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Можливо, це пов’язано з гальмуванням циклу трикарбонових кислот. 

У м’язах за дії дихромату калію активність СДГ за концентрації 

5,0 мг/дм3 знижується на 10 %, а за концентрації 10,0 мг/дм3 зростає на 41 %, 

проте за найбільшої та найменшої концентрацій (2,5 та 20,0 мг/дм3) наближена 

до контрольних значень, відповідно щодо контролю (Рис. 3.4.2). 

Було встановлено, що за дії фенолу (1,0 мг/дм3) активність СДГ у зябрах 

риб зросла у 2 рази відносно контролю. Проте, за концентрацій 0,01; 0,1 та 

5,0 мг/дм3 у зябрах риб активність СДГ була меншою, ніж у контролі на 21; 

42,5 та 45 %. Можливо такі результати вказують на те, що низькі концентрації 

фенолу мало впливають на зябра риб, але висока концентрація призводить до 

ураження клітин зябрового епітелію, що позначається на пригніченні 

активності ферменту СДГ.  

У м’язах риб активність цього ферменту зросла відносно контролю 

пропорційно концентрації токсиканта у 3,6; 3,7; 3,5 та 2,2 разів (p ˂ 0,05).  

Було встановлено, що за дії фенолу в концентраціях 0,01; 0,1 та 

1,0 мг/дм3 у тканинах печінки активність СДГ зростає відносно контролю на 

5,5; 50,0 та 13,5 %. Проте, за максимальної концентрації фенолу (5,0 мг/дм3) 

активність цього ферменту знизилась у 3 рази. 

  

А Б 

Рис. 3.4.2. Aктивність сукцинатдегідрогенази у м’язах (1), зябрах (2), та 

печінці (3) гірчака за дії дихромату калію (А) та фенолу (Б), M+m, n=5–8. 
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Відомо, що активність ЛФ у тканинах риб істотно змінюється при 

надходженні токсикантів різної хімічної природи у водне середовище, тому 

цей показник використовують як надійний індикатор хімічного стресу [253]. 

Встановлено, що активність лужної фосфатази (ЛФ) у тканинах м’язів 

гірчака за концентрацій 2,5; 5,0; 10,0 та 20,0 мг/дм3 дихромату калію 

знижується на 1,1; 1,3; 5,0 та 5,1 разів відповідно відносно контролю.  

У тканинах печінки також відбувається зниження активності цього 

ферменту в 3,9; 4,0; 3,0 та 2,0 разів відносно контролю. Перш за все, значне 

зниження активності ЛФ за найвищої концентрації у тканинах печінки може 

вказувати на суттєві енергозатратні процеси і послаблення метаболічних 

реакцій у цьому органі у післястресовому стані.  

Ймовірно, це також може свідчити про послаблення процесів 

детоксикації печінкою за високих концентрацій досліджуваних токсикантів, 

що супроводжувалося зростанням летальних випадків серед піддослідних риб 

(див. підрозділи 3.1.1. та 3.1.3). 

Зниження активності ЛФ може бути обумовлено накопиченням 

дихромату калію у тканинах печінки. Можливо, саме це й відбувалось у 

тканинах м’язів та печінки за найвищої концентрації цього токсиканту та 

відобразилось на функціональній активності зазначених тканин. 

У зябрах, за найменшої концентрації дихромату калію спостерігалось 

зростання активності ЛФ на 18%, проте зі збільшенням концентрації 

токсиканту прослідковується зменшення її активності на 7,0; 27 % (p ˃ 0,1) та 

2,8 рази (p ˂ 0,05) при концентраціях 5,0; 10,0; 20,0 мг/дм3 відносно контролю 

(Рис. 3.4.3.). Це вказує на послаблення процесів фосфорилювання, що може 

призводити до зниження синтезу й прискорення розпаду енергоємних сполук 

[137]. 

Отримані нами результати узгоджуються з літературними даними щодо 

активності ЛФ за дії дихромату калію у інших видів риб, зокрема 

Dicentrarchus labrax (Linnaeus, 1758) та Salmo gairdneri (Richardson, 1836) 

[188]. 

https://ru.wikipedia.org/wiki/Linnaeus
https://ru.wikipedia.org/wiki/1758_%D0%B3%D0%BE%D0%B4_%D0%B2_%D0%BD%D0%B0%D1%83%D0%BA%D0%B5
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Також активність ЛФ знижується і за дії інших токсичних речовин, 

зокрема за впливу ртуті у Solea senegalensis (Kaup, 1858) та 

Sparus aurata (Linnaeus, 1758) [279]. Це свідчить про однотипність реакцій 

риб не залежно від їхньої видової приналежності. 

У свою чергу, зростання активності ЛФ у зябрах риб за сублетальної 

концентрації може бути спробою організму забезпечити нормальне 

функціонування респіраторного апарату за рахунок посилення процесів 

фосфорилювання, адже зябра безпосередньо контактують із навколишнім 

середовищем. 
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Рис. 3.4.3. Aктивність лужної фосфатази у зябрах (1), печінці (2), та  

м’язах (3) гірчака європейського за дії дихромату калію, M+m, n=5–8. 

 

Згідно результатів досліджень було встановлено протилежний характер 

змін активності ЛФ за дії фенолу.  

Так, активність ЛФ збільшилась відносно контролю у всіх органах та 

тканинах відповідно до заданих концентрацій (0,01-5 мг/дм3): у м’язах в 1,6; 

4,6; 4,7 та 3,6 разів; зябрах – на 85; 75; 55 та 48 % (Рис. 3.4.4.).  

У тканинах печінки за найменшої концентрації (0,01 мг/дм3) фенолу 

достовірних відмінностей у активності ЛФ встановлено не було.  

Проте, зі зростанням концентрацій фенолу встановлено зростання 

активності ферменту на 20, 42 та 60 % відносно контролю. 

https://en.wikipedia.org/wiki/Johann_Jakob_Kaup
https://ru.wikipedia.org/wiki/Linnaeus
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Рис. 3.4.4. Aктивність лужної фосфатази у м’язах (1) зябрах (2) та печінці 

(3) гірчака європейського за дії фенолу (M+m, n=5–8) 

 

Вплив дихромату калію та фенолу на активність ЛДГ, СДГ та ЛФ у 

амурського чебачка. За результатами досліджень було встановлено, що за дії 

дихромату калію (2,5; 5,0; 10,0 та 20,0 мг/дм3) та фенолу (0,01; 0,1; 1,0 та 

5,0 мг/дм3) активність ЛДГ у м’язовій тканині амурського чебачка зростає 

відносно контролю на 50,59; 51,55; 56,25 та 48,20 % та на 47,3; 53,6; 37,4 % 

порівняно до контролю (Рис. 3.4.5.).  
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Рис. 3.4.5. Aктивність лактатдегідрогенази у м’язах чебачка за дії дихромату калію 

(А) та у м’язах чебачка за дії фенолу (Б). (M+m, n=5–8) 
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Ці зміни можуть свідчити про інтенсивність гліколітичних процесів при 

ураженні зазначеними токсикантами, які необхідні для залучення додаткової 

кількості енергії при подоланні токсичного впливу. 

У м’язах чебачка за впливу дихромату калію спостерігали 

концентраційнозалежний ефект, який відобразився у збільшенні активності 

СДГ на 39,0; 45,3; 57,5 та 40,0 % (p ˂ 0,05) відносно контролю (Рис. 3.4.1.4). Це 

можна розглядати як наслідок активації окиснення сукцинату, який забезпечує 

належне функціонування дихального ланцюга в циклі Кребса за токсичної дії 

зазначеного токсиканту. 

За дії фенолу в дослідних концентраціях активність ферменту в м’язах за 

нижчої та середньої концентрацій фенолу (0,01 та 1,0 мг/дм3) була вищою, ніж 

у контролі на 9,0 та 49,1 %, проте за середньої та найбільшої концентрацій (0,1 

та 5,0 мг/дм3, відповідно) активність СДГ була меншою, ніж у контролі на 

3,4 % (p ˃ 0,1) та 41,1 % (Рис. 3.4.6.). Це може вказувати на послаблення 

інтенсивності функціонування циклу трикарбонових кислот, що пов’язано з 

хімічними властивостями фенолу та явищем ендогенної гіпоксії, яка 

спричинена дією зазначеного токсиканту. Зростання активності СДГ вказує на 

збільшення потреб у додаткових енергоресурсах дослідженої тканини риб.  
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Рис. 3.4.6. Aктивність сукцинатдегідрогенази у м’язах чебачка за дії 

дихромату калію (А) та у м’язах (1), зябрах (2), та печінці (3) чебачка за дії 

фенолу (Б). (M+m, n=5–8) 
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Було встановлено, що активність ЛФ у м’язах риб за дії різних 

концентрацій дихромату калію (2,5-20 мг/дм3) була вищою, ніж у контролі на 

4,3; 30,8 та 2,4 %. Проте, за найбільшої його концентрації (20 мг/дм3) 

достовірної відмінності щодо контролю виявлено не було. За впливу фенолу в 

концентрації 0,01-5 мг/дм3 активність ЛФ на 54,3; 56,7; 55,1 та 9,5 % більше, 

відносно контролю (Рис. 3.4.7.). Це може пояснюватись тим, що токсичні 

речовини, впливаючи на організм риб призводять до використання 

енергоємних сполук, що супроводжується активацією процесів 

фосфорилювання. Вочевидь, це вказує на активне залучення відповідних 

процесів для забезпечення механізмів протидії тканин м’язів до негативної дії 

сполук фенолу. 

 
 

А Б 

Рис. 3.4.7. Aктивність лужної фосфатази у м’язах чебачка за дії 

дихромату калію (А) та фенолу (Б), M+m, n=5–8. 

 

3.5. Вплив дихромату калію та фенолу на активність ферментів азотного 

обміну риб. 

 

Вплив дихромату калію та фенолу на активність амінотрансфераз та 

ГДГ у гірчака. Було встановлено, що активність АсАТ у тканинах печінки та 

м’язів гірчака за дії дихромату калію зростала відносно контролю відповідно 

до підвищення концентрацій токсиканту (2,5; 5,0; 10,0 та 20,0 мг/дм3) у 1,05; 

1,10; 1,77 та 2,7 разів та у 1,02; 1,81; 3,28 та 3,22 разів (Рис. 3.5.1.). Збільшення 
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активності АсАТ пов’язане із токсичною дією дихромату калію, що викликає 

необхідність продукування додаткової енергії завдяки включенню амінокислот 

у цикл трикарбонових кислот. 

На противагу цьому, активність АлАТ у тканинах печінки за 

концентрації 2,5 мг/дм3 дихромату калію зростала у 3,1 разів з подальшим її 

зниженням до контрольних значень по мірі підвищення концентрацій 

токсиканту. 

Так, за концентрацій дихромату калію 2,5; 5,0 та 10,0 мг/дм3 активність 

ферменту перевищувала контрольні величини у 3,1; 2,2 та 1,6 рази (Рис. 3.5.2). 

Це може свідчити на користь різної інтенсивності використання амінокислот 

як додаткових енергетичних сполук залежно від концентрації дихромату 

калію. 

 

  

А Б 

Рис. 3.5.1. Активність аспартатамінотрансферази у печінці (А) та м’язах (Б) 

гірчака за дії дихромату калію, M+m, n=5–8. 

 

Також, це може вказувати на значне використання амінокислот як 

джерела енергії у клітинах печінки у процесах детоксикації дихромату калію. 

Зменшення активності АлАТ може вказувати на високий рівень ушкодження 

клітин печінки, викликаного токсичною його дією.  
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Рис. 3.5.2. Активність аланінамінотрансферази у печінці (А) та м’язах (Б) 

гірчака за дії дихромату калію, M+m, n=5–8. 

 

На противагу дихромату калію, фенол мав протилежну дію на активність 

АсАТ у тканинах печінки гірчака. Так, активність цього ферменту за 

найменшої концентрації фенолу (0,01 мг/дм3) була вищою, ніж у контролі на 

47,7 %. Проте, за більших концентраціях зазначеного токсиканту (0,1; 1,0 та 

5,0 мг/дм3) активність АсАТ концентраційнозалежно зменшувалась на 36,5; 

21,0 (p ˂ 0,05), та 4,5 % (p ˃ 0,1), але залишалась вищою відносно контролю. 

Відомо, що АсАТ – ключовий фермент метаболізму азоту, тому зміна 

його активності може вказувати на спрямованість азотного обміну, а також на 

функціональний стан клітин печінки [319]. За заданих концентрації фенолу 

(0,01-5 мг/дм3) у м’язовій тканині чебачка активність цього ферменту була 

відповідно у 1,6; 3,2; 5,2 та 5,3 разів нижча, ніж у контролі (Рис. 3.5.3). Це 

може вказувати на те, що високі концентрації фенолу можуть негативно 

впливати на клітини м’язів риб, зокрема процеси перерозподілу білкових 

сполук в наслідок ймовірної їх інтоксикації сполуками фенолу. 

Встановлено, що активність АлАТ у тканинах печінки гірчака 

європейського змінювалася у протилежному напрямку від активності АсАТ. 

Це виражалось у підвищенні активності цього ферменту відносно контролю на 

5,2 ; 19,7; 26 та 48 % (p ˂ 0,1) відповідно по мірі підвищення концентрації 

токсиканту (Рис. 3.5.4). 
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Рис. 3.5.3. Активність аспартатамінотрансферази у печінці (А) та м’язах 

(Б) гірчака за дії фенолу, M+m, n=5–8. 

Разом з тим, у тканинах м’язів риб із всіх дослідних концентрацій 

активність ферменту була вище, ніж у контролі на 25-28,6%. Це може 

вказувати на те, що зі збільшенням токсичного впливу рибам необхідно 

залучати більшу кількість енергії для подолання стресу, викликаного 

токсичним впливом фенольних сполук.  
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Рис. 3.5.4. Активність аланінамінотрансферази у печінці (А) та м’язах 

(Б) гірчака за дії фенолу, M+m, n=5–8. 

Аналогічні результати були отримані [329] за дії фенольних сполук на 

організм мозамбікської тиляпії, де зазначалось, що зростання активності АлАТ 

у тканинах печінки та м’язів пов’язане з реакцією на токсичний стрес, а 

зростання активності цього ферменту пояснювали утворенням кетокислот 
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необхідних для посилення реакцій глюконеогенезу (утворення енергоресурсів 

для задоволення організму в надлишковій кількості енергосполук). 

Встановлено, що за дії дихромату калію та фенолу в піддослідних риб 

активність ГДГ була дещо вище, ніж у контролі. Так, за дії дихромату калію 

активність зазначеного ферменту була на 7,1; 10,0; 15,4 та 13,3 % (p ˃ 0,1) 

вищою, ніж у контролі (Рис. 3.5.5.), а за впливу фенолу активність ГДГ у 

тканинах печінки риб зростала у 3,0–3,2 (p ˂ 0,05) разів порівняно до контролю. 

Оскільки низка амінокислот катаболізуються завдяки ГДГ, то активність цього 

ферменту вказує на швидкість, з якою відбувається катаболізм амінокислот. За 

дії обох видів токсичних речовин активність ГДГ була вищою, ніж у контролі. 

За впливу дихромату калію активність ГДГ збільшилась, але менше, ніж за дії 

фенолу, що може вказувати на підвищений рівень використання амінокислот, 

особливо за дії фенолу, які у подальшому можуть бути використаними за 

несприятливих умов та стресових чинників [177]. 

Надмірно-висока активність ГДГ у печінці гірчака за різних 

концентрацій фенолу в поєднанні з вищою, ніж у контролі, активністю АсАТ 

та АлАТ у цьому ж органі – може вказувати на посилення процесів 

окиснювального дезамінування білків, що необхідні для забезпечення 

існування у токсичному середовищі в умовах експерименту. 
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Рис. 3.5.5. Активність глутаматдегідрогенази у печінці гірчака за дії дихромату 

калію (А) та фенолу (Б), M+m, n=5–8. 
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Проте процес розщеплення білків супроводжується виділенням 

ендогенного аміаку, який зв’язується в глутамін за допомогою ГДГ, що й 

пояснює його високу активність [249, 267, 312]. Таким чином, за результатами 

досліджуваного маркерного показника, токсичне середовище у якому 

присутній дихромат калію, для гірчака виявився більш небезпечним, ніж дія 

фенолу, що можливо пов’язано зі здатністю токсиканта до накопичення. 

Вплив дихромату калію та фенолу на активність амінотрансфераз у 

чебачка. Встановлено, що дія дихромату калію у концентраціях 2,5; 5,0 

10,0 мг/дм3 призвела до зниження активності АсАТ у м’язовій тканині чебачка 

на 10,3; 11,0 та 8,0 % (p ˃ 0,1) відповідно. Проте, за найбільшої концентрації 

20,0 мг/дм3 активність зазначеного ферменту знизилась у 3,5 рази порівняно до 

контролю. Це може вказувати на ураження клітин м’язової тканини 

токсикантом. Разом із тим, у дослідній тканині м’язів спостерігалось 

збільшення активності АлАТ на 42; 23; 35 та 54 %, відповідно за концентрацій 

дихромату 2,5–20 мг/дм3 порівняно із контролем (Рис. 3.5.6).  

Це вказує на необхідність у залученні більшої кількості енергії для 

протидії токсичному впливу дихромату калію. За найвищої концентрації 

токсичної речовини можливо проявлявся кумулятивний ефект у наслідок 

надмірного накопичення дихромату калію у тканинах м’язів. 
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Рис. 3.5.6. Активність аспартатамінотрансферази (А) та 

аланінамінотрансферази (Б) у м’язах чебачка за дії дихромату калію, 

M+m, n=5. 
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Вплив фенолу на активність АсАТ у чебачка був протилежним 

дихромату калію, адже активність цього ферменту в тканинах м’язів риб по 

мірі збільшення концентрацій фенолу зростала в 1,7; 2,1; 83,6,09 та 9,25 разів 

відносно контролю (Рис. 3.5.7). 

Аналогічні зміни були встановлені стосовно активності АлАТ. 

Активність цього ферменту зростала відносно контролю на 7,0; 50,7; 52,0 та 

45,0 % зі збільшенням концентрації фенолу. Зростання активності 

досліджуваних амінотрансфераз відносно фенолу (0,01; 0,1; 1,0 та 5,0 мг/дм3) 

вказує на активну участь азотного обміну в подоланні токсичного стресу, 

викликаного ним. 

0

0,5

1

1,5

2

2,5

3

3,5

4

К
онтр

ол
ь

0,0
1 

м
г/
дм

3

0.1
 м

г/
дм3

1 м
г/
дм3

5 м
г/
дм3

м
к
г 

п
ір

о
в
и

н
о

гр
а
д

н
о

ї 
к
и

с
л

о
т
и

 /
м

г 
б

іл
к
у

*
го

д

 

0

2

4

6

8

10

12

14

К
онтр

ол
ь

0,0
1 

м
г/
дм

3

0.1
 м

г/
дм3

1 м
г/
дм3

5 м
г/
дм3

м
к
г 

п
ір

о
в
и

н
о

гр
а
д

н
о

ї 
к
и

с
л

о
ти

 /
м

г 
б

іл
к
у

*
го

д

 

А Б 

Рис. 3.5.7. Активність аспартатамінотрансферази (А) та 

аланінамінотрансферази (Б) у м’язах чебачка за дії фенолу, M+m, n=5. 

 

 

Висновки до розділу 3 

 

Таким чином, результати досліджень показали, що дихромат калію за 

концентрацій 2,5; 5,0,10,0 та 20,0 мг/дм3 та фенол за концентрацій 0,01; 0,1; 1 та 

5 мг/дм3 мають суттєвий токсичний вплив на гірчака європейського та 

амурського чебачка.  

При надходженні токсичних речовин у природному середовищі риби 

адекватно та своєчасно реагують, намагаючись мігрувати з токсичного 
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середовища, проте у модельних умовах вони цього зробити не можуть і перші 

ознаки отруєння проявляються на четверту годину після надходження 

дихроматом калію, а за впливу фенолу риби реагують у перші години отруєння. 

Вибірки гірчака за найбільшої концентрації токсикантів за впливу 

дихромату калію та фенолу розподілились на три умовні групи: які гинуть за 

короткий проміжок часу (у перші 24 години) від завданого їм стресу, відсоток 

таких чутливих особин найбільший; витривалих, які гинуть через довший 

проміжок часу та на стійких, які завдяки специфічним фізіолого-біохімічним 

перебудовам в організмі успішно долають токсичне навантаження, відсоток цієї 

групи був найменшим – 9 та 12,0 %. Проте загибель чебачка відбувається 

поступово як за впливу дихромату калію так і за впливу фенолу. Разом з тим 

спостерігається суттєва відмінність у виживанні риб за найбільших 

концентрацій токсикантів – 6% за дії дихромату калію (20,0 мг/дм3) та 78% за 

дії фенолу (5,0 мг/дм3). 

Можна зауважити, що у даному досліджені піддолідна група амурського 

чебачка, на відміну від гірчака, була більш стійкою до дії фенолу, ніж до дії 

дихромату калію. 

На біохімічному рівні було встановлено, що у стійкої групи гірчака за дії 

дихромату калію та фенолу в плазмі крові збільшується вміст кортизолу, що 

вказує на те, що дослідні риби перебували у стресовому стані, для подолання 

якого риби активно використовували глюкозу як легкодоступну енергетичну 

сполуку, що вплинуло на зміни вмісту метаболізму риб і позначилось на 

зниженні вмісту тироксину в плазмі крові всіх піддослідних груп гірчака за 

впливу дихромату калію, проте за впливу фенолу тироксин навпаки 

підвищився, що вказує на специфіку впливу діючих речовин. 

Збільшення вмісту кортизолу в крові призвело до посилення активності 

ферментів енергетичного обміну задля залучення додаткової енергії, що 

необхідна дослідним рибам для підтримки нормального функціонування клітин 

органів та тканин за несприятливих умов. 

За найбільшої концентрації дихромату калію та фенолу в гірчака та 

амурського чебачка спостерігалася найбільша смертність. Проте біохімічні 
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показники фізіологічного стану стійких груп гірчака та чебачка 

характеризувались значеннями, які були наближені до контрольних. Винятком 

була зменшення активності лужної фосфатази, що може вказувати на наявність 

виснаження організмів піддослідних риб. 

Також у гірчака та чебачка за впливу різних концентрацій фенолу та 

дихромату калію зростає активність ферментів азотного обміну, що вказує на 

активне функціонування печінки та посилення білкового обміну в подоланні 

стресу та токсикозу. 

Отримані результати вказують на високу резистентну можливість гірчака 

та чебачка. Натомість амурський чебачок характеризувався меншою стійкістю 

до дії летальних та сублетальних концентрацій дихромату калію, ніж гірчак. 

Отримані результати підтверджують здатність дослідних видів існувати у 

водоймах, що зазнають дії негативних чинників навколишнього середовища. Це 

стає можливим шляхом відбору стійких особин, які у подальшому можуть 

сформувати резистентну популяцію у тому числі при посиленому 

антропогенному забрудненні. Натомість, у природних умовах на риб впливає 

комплекс різних чинників і токсичні речовини можуть посилювати чи 

послаблювати свою дію на організм гідробіонтів, а їх концентрації можуть 

змінюватись залежно від пори року. Саме через це, був проведений наступний 

експеримент із дослідження фізіолого-біохімічного стану карася сріблястого, 

що існував у різний проміжок часу в забруднених сполуками азоту водоймах на 

які впливають природні чинники навколишнього середовища. Це необхідно для 

більш глибокого розуміння процесу пристосування коропових риб до не 

типових або екстремальних умов існування. Саме вивченню зазначених 

особливостей і буде присвячений наступний розділ дисертації, а для 

дослідження був обраний широко-розповсюджений вид, що має високі 

пристосувальні ознаки – карась сріблястий. 

Основні положення розділу викладено у наступних публікаціях: [61, 63, 

64, 67]. 
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РОЗДІЛ 4 

ФІЗІОЛОГО-БІОХІМІЧНІ ОСОБЛИВОСТІ АДАПТАЦІЇ КАРАСЯ 

СРІБЛЯСТОГО ДО ЗАБРУДНЕННЯ ВОДОЙМ АМОНІЙНИМ АЗОТОМ 

 

Процес росту риб у значній мірі залежить від дії абіотичних та біотичних 

факторів середовища і зростання організму характеризує специфіку способу 

життя риб [43]. Нами було встановлено, що дворічки карася із забруднених 

амонійним азотом водойм характеризувались меншими розмірно-масовими 

показниками (Табл. 4.1.), ніж карась, який існував у відносно чистих ставках. 

 

Таблиця 4.1. 

Довжина та маса карася сріблястого із водойм з різними концентраціями 

амонійного азоту, М±m, n=25–30. 

Показник 2,5 мг 

N/дм3 

24,0 мг N/дм3 24,3 мг N/дм3 48,0 мг N/дм3 

Вік риб 2+ 2+ 2+ 2+ 

Довжина риби 

(L), см  

17,2±0,3 16,4±0,8 14,4±0,6 11,5±0,36 

Загальна маса риб 

(M), г  

78,0±8,4 72,8±8,6 54,8±5,2 27,9±0,01 

 

Виходячи з наведеної таблиці, розмір та маса піддослідних карасів 

залежала від терміну перебування та концентрації сполук азоту. 

Так, особини карася із 1-ї (контрольної) групи мали середню довжину 

тіла 17,2 см та загальну масу 78,0 г, особини 2-ї групи – 16,4 та 72,8 відповідно, 

3-ї групи – 14,4 та 54,8, а із 4-ї групи – 11,5 см та 27,9 г. Виходячи з цього, 

карась із 4-ї піддослідної групи мав найменший лінійний ріст та масу, ніж риби 

з інших груп. Відповідно, група риб із меншим часом перебування у 

забрудненої водойми мала перевагу в масі тіла на 37% порівняно з карасем, 

який жив впродовж 3-х років у водоймі з високими концентраціями амонійного 

азоту. Це також знаходить своє відображення у коефіцієнтах вгодованості, які 

зазвичай використовують як кількісну характеристику, яка свідчить про 

наявність або відсутність сприятливих умов для існування риб, зокрема 

наявності достатньої кількості кормових об’єктів [7]. 
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З огляду на це, для об’єктивної оцінки фізіологічного стану риб були 

проведені розрахунки коефіцієнтів вгодованості за Фультоном і Кларк. Так, 

вірогідної відмінності за коефіцієнтами Фультона та Кларк між карасем із 

контрольної водойми та рибами з 2-ї групи встановлено не було. Проте, у 

карася з 3-ї та 4-ї груп (із середнім та найдовшим терміном існування при 

високих концентраціях амонійного азоту) коефіцієнт за Фультоном був 

меншим на 16 та 17 %, а за Кларк на 16% (3-тя група). У риб із найдовшим 

терміном існування у забрудненій водоймі суттєвих відмінностей за 

вгодованістю за Кларк відносно контрольної групи риб встановлено не було 

(Рис. 4.1.). 
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Рис  4.1. Коефіцієнт вгодованості карася під впливом підвищених 

концентрацій сполук азоту за Фультоном (1) та за Кларк (2), М±m, 

n=25–30. 

 

Відомо, що індивідуальна абсолютна плодючість може вказувати на 

загальний фізіологічний стан (статевозрілих риб). Цей показник свідчить про 

якісні та кількісні характеристики ікри які, в свою чергу, мають істотний вплив 

на життєстійкість потомства та в цілому визначають стан та продуктивність 

популяції у наявних умовах існування [118]. 

Встановлено, що у піддослідних групах карася, які по мірі тривалості 

перебування (3 місяці, 3 роки, та 20 років) та зі збільшенням концентрацій 

амонійного азоту (до 24,0; 24,3 та 48,0 мг N/дм3 відповідно) абсолютна 

плодючість була вищою на 36,4; 34,9 та 58,8 % відповідно, щодо умовного 

контролю (Рис. 4.2). Це можна розглядати як пристосувальну реакцією риб до 
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незадовільних умов існування, адже таким чином збільшуються шанси на 

кількісне виживання особин, які зможуть залишити потомство та забезпечити 

стабільність популяції. 

Разом з тим, було встановлено, що гонадосоматичний індекс (ГСІ) у 

карася із усіх піддослідних груп був нижчим на 44,7; 52,5 та 69,5 % відповідно 

по відношенню до контролю. Це може вказувати на різні терміни проходження 

нересту в риб, а також на вплив сполук азоту на репродуктивну систему карася. 
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Рис. 4.2. Абсолютна плодючість (А) та гонадосоматичний індекс (Б) 

карася під впливом сполук азоту, М±m, n=15–20. 

 

Як відомо, розміри внутрішніх органів залежать від довжини та маси тіла 

риб, їх фізіологічного стану, а індекси внутрішніх органів можуть істотно 

змінюються залежно від зовнішніх умов. За їх величиною можна оцінити як 

фізіологічний стан риб, так якість водного середовища [163]. 

Дослідження структури печінки та зміни її параметрів, зокрема розмірів, 

кольору та консистенції, дають можливість отримати інформацію оцінки 

фізіологічного стану організму [24, 58]. Крім того, певною мірою, це може 

вказувати на патологічні зміни в організмі риб, які перебувають в умовах 

хронічного забруднення водойм [24, 116, 237].  

Встановлено, що індекси печінки особин карася, які перебували у водоймі 

протягом 3 місяців та 20-ти років за концентрацій 24 та 48 мг N/дм3  амонійного 

азоту відповідно (групи № 2 та № 4), були меншими на 8,0 та 22,7 % (p ˃ 0,1) 
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відповідно, ніж у контролі. Проте, карась, який перебував у водоймі 3 роки 

(група № 3), мав вищий індекс печінки на 13,5 % відносно контролю. Це може 

вказувати на структурно-функціональні зміни у клітинах печінки, які відбулись 

за тривалого існування у забруднених азотними сполуками водоймах (Рис. 4.3). 

Згідно літературних даних, збільшення індексу печінки може бути 

пов’язаним зі зростанням енерговитрат на забезпечення нормальних процесів 

життєдіяльності риб, зокрема при посиленні процесів детоксикації токсичних 

сполук, які надходять до організму риб [48]. Відомо, що індекс селезінки 

(органу формування елементів крові, депо крові, тощо) також у значній мірі 

залежить від екологічних умов, де існують риби [49]. 

За результатами досліджень, індекси селезінки у риб з 2-ї та 3-ї груп дещо 

схожі з індексами печінки. Оскільки, у риб з 2-ї групи індекс селезінки був 

меншим від контролю на 26,7%, а у 3-й групі риб із середньою тривалістю 

перебування у забрудненої водоймі індекс селезінки був меншим у 2,6 рази, 

щодо контролю. Схожі результати були отримані у інших авторів, які 

досліджували вплив амонійного азоту на індекси селезінки у строкатого 

товстолоба [118]. Проте у карася з 4-ї групи індекс цього органу був на 22,2 % 

більшим, порівняно з контролем. Наближення цих показників до контрольних 

значень (1-ї групи), може свідчити про часткове пристосування карася з цієї 

групи риб до впливу азотного навантаження.  
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Рис. 4.3. Індекс печінки (А) та селезінки (Б) карася під впливом 

підвищених концентрацій сполук азоту, М±m, n=25–30. 
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Зміни у функціональному стані зазначених органів можуть спричинити 

зміни на більш глибокому рівні, які можливо відобразяться на різних 

метаболічних процесах [41], зокрема на гормональному рівні та процесах 

енергозабезпечення. 

 

 4.1. Вплив амонійного азоту на вміст гормонів та глюкози у плазмі крові 

карася. 

 

Встановлено, що вміст кортизолу в усіх дослідних груп риб був вищим на 

41,8; 22,8 та 6,2 %, відносно контролю (Рис. 4.1.1). Це впливає на процеси 

росту, обміну речовин, змінює індекси внутрішніх органів. Крім того 

підвищення вмісту кортизолу може змінювати вміст тиреоїдних гормонів в 

крові риб [191]. Вміст глюкози у плазмі крові карася із 2-ї, 3-ї та 4-ї дослідних 

груп був меншим відносно контролю у 1,13; 1,25 та 2,57 рази відповідно щодо 

контролю. Це вказує на те, що за найбільшої концентрації амонійного азоту 

(48,0 мг N/дм3) та при існуванні риб у забрудненої водоймі протягом декількох 

поколінь карась активно використовує глюкозу як легкодоступний 

енергетичний субстрат для забезпечення енергетичного та пластичного обміну 

[114]. У всіх піддослідних групах карася вміст тироксину був у 2,1; 2,2 та 

2,0 (p ˂ 0,05) рази нижче, ніж у контролі (Рис. 4.1.2).  
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Рис. 4.1.1. Вміст кортизолу (А) та глюкози (Б) у плазмі крові карася за впливу 

підвищених концентрацій сполук азоту, М±m, n=5–7. 
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Проте, лише у 4-й групі риб спостерігається зростання вмісту активної 

форми тиреоїдних гормонів (трийодтиронін). Це корегує метаболічні процеси 

шляхом посилення окисно-відновних реакцій, які спрямовані на збільшення 

споживання тканинами кисню за впливу високих концентрацій сполук азоту. 

Крім того посилюється активність загального обміну в організмі риб, які 

протягом тривалого часу (20 років) існували за несприятливих умов 

навколишнього середовища. 

 
 

А Б 

Рис. 4.1.2. Вміст тироксину (А) та трийодтироніну (Б) у плазмі крові карася за 

підвищених концентрацій сполук азоту, М±m, n=5–7. 

Оскільки кортизол та тиреоїдині гормони здатні впливати на 

перерозподіл енергоємних сполук, то у наступному підрозділі буде розглянутий 

їх вміст за дії амонійного азоту. 

 

4.2. Вміст білка, ліпідів та глікогену в органах та тканинах карася за 

впливу амонійного азоту. 

 

Вміст білка у м’язовій тканині карася не залежав від концентрації 

амонійного азоту та тривалості перебування риб в цих умовах. Лише при 

трирічному перебуванні риб у забрудненої водоймі у м’язах риб знижувався 

вміст білка на 17,15 % (p ˂ 0,1) порівняно до контролю. Відомо, що при 

нормальному фізіологічному стані у риб вміст білка у м’язах істотно не 

змінюється [23]. 
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У тканинах печінки карася із 2-ї, 3-ї та 4-ї дослідних груп було 

встановлено вищий вміст білка на 23,5; 6,0 та 22,6 % відповідно, відносно 

контролю (Рис. 4.2.1). Це вочевидь пов’язано з процесами детоксикації 

надмірної кількості йонів амонію та аміаку в організмі риб. 

При відносно нетривалому впливі концентрацій амонійного азоту в 

середовищі протягом 3-х місяців та 3-х років високих у зябрових пелюстках 

було встановлено вищий на 31 та 17 % вміст білка щодо контролю. В цьому 

випадку, вірогідно, зростання вмісту білка пов’язано з процесами посиленої 

екстракції надмірної кількості амонійного азоту в зовнішнє середовище.  

Проте, у риб, які адаптувалися до несприятливих умов існування 

протягом декількох поколінь, величина вмісту білка у зябрах наближається до 

контролю. Це свідчить про достатній рівень адаптованості риб до підвищених 

концентрацій сполук азоту. 

Вміст і склад ліпідів в органах та тканинах риб залежать від 

фізіологічного стану організму на який можуть впливати різні фактори водного 

середовища [2, 118]. Крім того, ліпіди є основою всіх внутрішньоклітинних 

мембран, а також відіграють істотну роль у метаболізмі клітин [56, 117].  

Встановлено, що вміст ліпідів у тканинах м’язів карася із 4-ї групи 

(20 років) був на рівні контрольних значень, на відміну від риб із 3-ї та 2-ї груп 

(3 роки та 3 місяці), у яких вміст ліпідів був більшим на 29 та 47 %, відповідно, 

відносно контролю.  

У риб із 2-ї групи у тканинах печінки вміст ліпідів також був більшим на 

6% порівняно до контролю (Рис. 4.2.1), на відміну від карася із 3-ї та 4-ї груп, у 

яких вміст ліпідів у тканинах печінки був меншим на 35 та 9 %, відповідно, 

щодо контролю. Це могло бути зумовлено використанням енергоємних сполук 

для забезпечення сталості фізіологічних процесів організму при незадовільних 

умовах існування.  

Зменшення вмісту ліпідів може викликати у риб порушення проникності 

клітинних мембран, деструктивні та функціональні зміни в органах та 

тканинах, що може призвести до виснаження організму або зниження його 

резистентності [17, 117].  
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Разом з тим слід враховувати, що рівень та спрямованість ліпідного 

обміну змінюються залежно від етапу онтогенезу, статі, фази репродуктивного 

циклу [48] та рівня перекисного окиснення ліпідів [105] 

Встановлено, що в органах та тканинах всіх дослідних групах риб вміст 

глікогену був більшим у м’язах на 11; 27 та 22 % (p ˂ 0,1), у печінці на 12, 32 і 

23 % (p ˂ 0,1) та у зябрах на 35; 35 та 44 % (p ˂ 0,1) відповідно, щодо контролю. 
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Рис. 4.2.1. Вміст загального білка (А), ліпідів (Б) та глікогену (В) у тканинах 

карася за дії амонійного азоту, М±m, n=5–7.  

Примітка: 1– м’язи; 2– печінка; 3 – зябра. 

 

Більший вміст глікогену відносно контролю може пояснюватись меншим 

вмістом глюкози у крові, яка у печінці може перетворитись на глікоген – 

основний запасний вуглевод, та посиленням процесів глюконеогенезу.  

Глікоген риби використовують при швидкому погіршенні умов 

існування. Крім того, вищий його вміст в печінці може бути зумовлений 

зниженням вмісту ліпідів, що пов’язано із залученням продуктів ліпідного 

розпаду на синтез вуглеводів у дослідних риб за впливу високих концентрацій 

сполук азоту (Рис.  4.2.1 (Б)). Також така стратегія зумовлена нижчим синтезом 

тиреоїдних гормонів у плазмі крові дослідних риб (Рис. 4.1.2). 
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 4.3. Активність основних ферментів енергетичного, йонного та 

фосфорного обмінів в тканинах карася за впливу сполук неорганічного азоту. 

 

Нами встановлено, що активність лактатдегідрогенази (ЛДГ) у тканинах 

м’язів піддослідних риб була меншою на 41, 30 та 28 % відповідно групам № 2, 

3 та 4 відносно контролю. 

У карася із 4-ї групи в клітинах зябер активність ферменту була вища на 

36 % порівняно до контролю, а у тканинах печінки активність ферменту була 

вище у 7 разів щодо контролю (Рис. 4.3.1). 

Таким чином, високі концентрації сполук неорганічного азоту 

сповільнюють анаеробні процеси у м’язовій тканині. Проте, у карася із 4-ї 

дослідної групи було встановлено зростання активності ЛДГ у тканинах 

печінки, що ймовірно зумовлено посиленням функції детоксикації у цьому 

органі, що призводить до гліколітичних процесів. Підвищення активності 

ферменту в зябрових тканинах у риб із зазначеної групи може відбуватись 

через те, що крізь зябровий апарат здійснюється виведення амонію та аміаку, а 

цей процес потребує високих енергетичних затрат. 

Разом з тим, було встановлено, що у карася із усіх піддослідних груп, 

активність сукцинатдегідрогенази (СДГ) у тканині м’язів вища на 55, 38 та 

28 %, відповідно, щодо контролю. Також активність цього ферменту в тканинах 

печінки та зябрових пелюстках карася із 2-ї та 4-ї груп була вищою у 2,2 та 1,7 

разів відповідно, відносно контролю. Вища активність СДГ може свідчити на 

посилення аеробних окисно-відновних процесів у тканинах м’язів та зябер, що 

пов’язано зі зростанням енергетичних затрат на підтримання нормального 

функціонування організму [242]. Це ймовірно може розцінюватись як результат 

протидії організму неспецифічним умовам навколишнього середовища. 

На противагу цьому, в тканинах печінки карася із 2-ї та 4-ї груп 

активність СДГ була меншою у 1,6 та 2,7 разів, відносно контролю. У риб із 4-ї 

групи активність зазначеного ферменту в тканинах печінки була менше у 2,7 

разів, щодо контролю, що може свідчити про те, що за короткого та 

довготривалого перебування у риби опірні до діючого чинника. 
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У тканинах зябер карася із 2-ї та 3-ї груп активність СДГ була менше на 

23 та 11 %, відповідно, відносно контролю (Рис. 4.3.1). Це може вказувати на 

більше залучення у процеси енергозабезпечення гліколізу, який доповнює за 

нагальної необхідності та за екстремальних умов аеробні обмінні процеси. 
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Рис. 4.3.1. Активність ЛДГ (А) та СДГ (Б) у м’язах (1), печінці (2) та 

зябрах (3) карася за впливу сполук неорганічного азоту, М±m, n=5–7. 

 

Крім того досліджена активність Na+/K+-аденозинтрифосфатази (АТФ-

ази) у тканинах риб за дії підвищених концентрацій амонійного азоту. Відомо, 

що цей фермент приймає активну участь у процесах осмотичної та йонної 

регуляції клітин. Також цей фермент може забезпечувати перенесення різних 

метаболітів, у тому числі цукри та амінокислоти, через клітинну мембрану 

[113].  

У тканинах зябер у карася із 2-ї групи активність ферменту зросла на 

28 % порівняно до контролю. У риб, які перебували у водоймі із високим 

вмістом азотних сполук протягом 3-х місяців, відбувалась перебудова у 

йонному обміні між клітинами зябрових пелюстків та зовнішнім середовищем. 

У тканинах білих м’язах риб із 4-ї групи активність АТФ-ази була вищою 

на 40%, ніж у контролі. Це може свідчити про особливості йонного обміну в 

риб, що тривалий час перебувають під впливом надмірних концентрацій 

азотних сполук (20 років). Це необхідно для підтримки їх нормального 

функціонування [245, 93]. Проте, змін активності АТФази у зябрах цих риб не 
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спостерігалося, що свідчить про достатній рівень адаптації риб до умов 

середовища. 

У карася із 3-ї групи в зябрових пелюстках спостерігалась нижча на 15 % 

активність АТФ-ази відносно контролю (Рис. 4.3.2). Це може свідчити на 

користь того, що у них послаблюються процеси йонного обміну, як результат 

тривалого негативного впливу сполук неорганічного азоту. Саме зябровий 

апарат у найбільшій мірі підлягає негативній дії зовнішніх чинників. Крім того, 

слід зауважити, що у процесі переходу однієї форми азотних сполук в іншу, 

можливі незворотні зміни в тканинах, у наслідок чого може виникнути клітинна 

гіпоксія [272]. 
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Рис. 4.3.2. Активність Na+/K+- АТФ-ази у м’язах (1) та зябрах (2) карася під 

дією амонійного азоту, М±m, n=5–7. 

 

Активність лужної фосфатази (ЛФ) може відрізнятись у організмах 

різних видів тварин, які існують у різноманітних екологічних умовах, тому її 

активність часто розглядають, як показник загального фізіологічного стану 

тканин різних органів, передусім – печінки [257].  

Встановлено, що у карася із усіх піддослідних груп активність ЛФ у 

тканинах м’язів була вище у 4,2; 7,2 та 12,1 разів відповідно 2, 3 та 4 групи 

відносно контролю. Разом з тим, у тканинах печінки та зябер карася із 2-ї та 3-ї 

груп активність ЛФ ферменту була на 77,47 та 73,20 % і на 17,5; 5,6 % нижче. 

Проте, у карася із 4-ї дослідної групи, активність цього ферменту тканинах 

печінки (у 2,4 рази (p ˂ 0,01) та зябер (на 26 %) була вище, відносно контролю 
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(Рис. 4.3.3.). Це свідчить, що реакції риб на діючий чинник залежать від 

тривалості впливу амонійного азоту на них. 

 

 

Рис. 4.3.3. Активність лужної фосфатази у м’язах (1) печінки (2) та зябрах 

(3) карася за дії амонійного азоту, М±m, n=5–7. 

 

Встановлено, відмінності у активності амінотрансфераз у риб з різних 

дослідних груп. Так, у карася із 4-ї групи в тканинах зябрових пелюсток 

активність АсАТ була нижче у 5,6 рази, а у тканинах печінки та м’язів більше 

на 25 та 33 % відповідно, відносно контролю. У м’язовій тканині карася із 2-ї та 

3-ї груп активність АсАТ була більшою на 33 та 35 % відносно контролю. У 

свою чергу, активність АлАТ у тканинах зябер карася із усіх дослідних водойм 

нижча у 2,3; 3,6 та 1,6 разів відповідно, щодо контролю. У тканинах печінки 

риб із 4-ї групи було встановлено вищу активність АлАТ на 23 % відносно 

контролю (Рис. 4.3.4.). 

Зниження обох амінотрансфераз відбувається при багатьох гострих 

ураженнях тканин печінки, які можуть зазнавати некрозу, в наслідок чого 

перестають виділяти ферменти [312] Припущення щодо ураження печінки 

карася також знаходить своє підтвердження в рівні активності ЛДГ 

(Рис. 4.3.1. (А)), адже відомо, що зростання активності зазначеного ферменту 

може відбуватись при різних порушеннях функціонування печінки, зокрема 

токсичного її отруєння. 
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Рис. 4.3.4. Активність АсАТ (А) та АлАТ (Б) у м’язах (1), печінці (2) та зябрах 

(3) карася за дії амонійного азоту, М±m, n=5–7. 

 

Вища активність АсАТ у тканинах м’язів може вказувати на інтенсивні 

навантаження амонію на них. Зниження активності двох цих ферментів у 

тканинах зябер карася із 4-ї групи, може свідчити про вплив неорганічного 

азоту на клітини зябрового епітелію. 

Глутаматдегідрогеназа (ГДГ) мітохондріальний фермент, що каталізує 

перетворення глутамінової кислоти в α-кетоглутарову та аміак. Цей фермент 

також бере участь в обміні амінокислот. Найбільша його активність також у 

клітинах печінки. ГДГ перебуває всередині мітохондрій гепатоцитів, а тому 

збільшення її активності спостерігається в основному при важких ураженнях 

печінки [118].  

Встановлено, що у тканинах зябрових пелюсток карася із 2-ї дослідної 

групи активність ГДГ була менше на 25 %, відносно контролю. Разом з тим, у 

тканинах печінки цієї ж групи риб її активність також була меншою, проте у 1,6 

рази, щодо контролю. 

У карася із 3-ї групи в тканинах зябер та печінки активність ГДГ була на 

35 та 38% менше відносно контролю.  

Втім, у карася із 4-ї групи було встановлено вищу активність цього 

ферменту в зябровій тканині у 2,2 рази (p ˂ 0,05), при цьому в тканинах печінки 

активність ферменту знижується у 4,5 рази відносно контролю (Рис. 4.3.5.). 
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Беручи до уваги те, що через зябра відбувається транспорт екзогенного та 

ендогенного аміаку [118] – це може свідчити про посилення процесів виведення 

амонію через зябровий апарат у водне середовище. 
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Рис. 4.3.5. Активність ГДГ у зябрах (1) та печінці (2) карася за впливу 

амонійного азоту, М±m, n=5–7. 

 

Висновки до розділу 4 

 

Таким чином, було встановлено, що на початкових етапах пристосування 

(протягом 3-х місяців) до надмірного вмісту сполук неорганічного азоту 

(24,0 мг N/дм3 амонію) у карася підвищується абсолютна плодючість та 

знижуються індекси печінки та селезінки, порівняно до контролю. У риб із цієї 

групи вміст кортизолу в крові був значно підвищений, що вказує на наявність 

стресового стану в риб. Вміст тироксину в крові цієї групи риб був нижчим, що 

ймовірно призвело до заощадження ліпідів та глікогену в процесах адаптації. 

Також, у карася із зазначеної групи активність Na+, K+-АТФ-ази у зябрах була 

більшою, ніж у контролі, що вказує на підвищений обмін між зовнішнім та 

внутрішнім середовищами. Вірогідно, це відбувається через посилення 

процесів виведення надлишкового амонію та аміаку в зовнішнє середовище. Ці 

процеси вимагають посилення енергетичного обміну, в тому числі й шляхом 

аеробного окиснення. Використання гліколізу на енергетичні потреби в карася з 

найменшим часом перебування у забрудненому сполуками азоту середовищі 

дещо знижено. Активність ферментів азотного обміну, відносно контролю, не 
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мала суттєвих відмінностей. Таким чином, риби які перебували 3 місяці у 

забрудненій амонійним азотом водоймі знаходились у стані стресу. 

При більш тривалому перебуванні карася сріблястого (впродовж 3-х 

років) у водоймі із вмістом йонів амонію 24,3 мг N/дм3 спостерігалась, як і в 

попередньої дослідної групи, підвищена абсолютна плодючість, менші: індекс 

селезінки і вміст глюкози, тиреоїдних гормонів та активність ЛДГ у тканинах. 

Разом з тим, у риб як і раніше зберігся високий вміст кортизолу, глікогену і 

висока активність ферментів аеробного та фосфорного обмінів. Це вказує на те, 

що риби перебували у напруженому стані через незадовільні умови оточуючого 

середовища. Також за 3-ри роки активність амінотрансфераз у тканинах 

печінки карася не зазнала суттєвих змін, порівняно із рибами із 2-ї дослідної 

групи. Проте, під час 3-х річного пристосування риби активно використовують 

ліпіди, при цьому заощаджуючи глікоген, можливо це призвело до збільшення 

індексу печінки у карася із зазначеної дослідної групи. Вміст білку в м’язовій 

тканині був меншим, ніж у контрольній групі риб, що позначилось на менших 

лінійно-масових показниках піддослідних риб. Активність АТФ-ази у тканинах 

зябер була нижчою, ніж у контролі. За 3 роки перебування риб у водоймі з 

погіршеними екологічними умовами існування карась, як і при 3 місячному 

пристосуванні, перебуває у напруженому стані. Проте має низку фізіолого-

біохімічних відмінностей, корегування яких дозволяє карасю витримати високі 

концентрації сполук амонійного азоту. 

При перебуванні карася впродовж 20-ти років за концентрації амонійного 

азоту 48 мг N/дм3, також як і у карася з попередніх дослідних груп, 

спостерігались висока абсолютна плодючість та менший вміст глюкози. Проте, 

можна відзначити, що зазначені показники більш істотно варіювали, ніж у риб 

із меншим часом перебування та при менших концентраціях. Крім того, 

зберігаються й інші тенденції у пристосувальних реакціях, які виробились на 

проміжному етапі адаптації. Передусім, риби продовжували використовувати у 

першу чергу ліпіди, заощаджуючи глікоген, вміст білку в тканинах м’язів 

карася також був меншим, ніж у контрольних риб. У наслідкок таких процесів у 
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риб відбулось зниження лінійно-масового росту. Активність ГДГ у тканинах 

зябрових пелюсток карася також була вищою, ніж у контролі. 

Ця піддослідна популяція карася, яка здатна стабільно існувати за 

високих концентрацій сполук азоту, за окремими фізіолого-біохімічними 

показниками наближувалась до риб із 2-ї (дослідної) та 1-ї (контрольної) груп. 

Це, зокрема засвідчує менший індекс печінки (як і у 2-й групі) та наближення 

рівня кортизолу і активності АТФ-ази у зябрових клітинах до контрольної 

групи. 

Разом з тим, ця група риб характеризувалась вищим вмістом Т3 при 

нижчому вмісті Т4 у плазмі крові дослідних риб, що вказує на посилення 

загальних обмінних процесів. Крім того, активність амінотрансфераз та 

ферментів аеробного обміну (СДГ), насамперед у тканинах печінки також були 

вищими, ніж у контролі. У тканинах зябер встановлено високу активність ЛДГ 

та ГДГ, що вказує на певне посилення ролі гліколізу та азотного обміну за 

надмірного впливу сполук азоту на цю тканину. На відміну від попередніх 

дослідних груп, у карася спостерігалась висока активність АТФ-ази у тканинах 

м’язів. Попри це, тривалий період існування зазначеного угруповання карася в 

умовах забруднення сполуками азоту, риби все ж зазнають певного негативного 

впливу. Це відображається на фізіолого-біохімічних особливостях цих риб, які 

спрямовані на заощадження енергетичних ресурсів, забезпеченні нормального 

функціонування клітин печінки та зябер (як органів, що найбільше страждають 

від токсичного впливу) і збільшенні абсолютної плодючості. Проте, за 

окремими фізіолого-біохімічними показниками карась із 4-ї групи 

наближується до контрольних риб.  

Дослідження цього розділу показали, що різні групи карася сріблястого, 

які існують у різний проміжок часу та при підвищених концентраціях сполук 

азоту, істотно відрізняються від особин із сприятливих умов. Це ще раз 

підтверджує той факт, що карась сріблястий володіє високими 

пристосувальними можливостями відносно різних екологічних умов існування, 

що дає підґрунтя для проведення більш глибоких досліджень у 

пристосувальних реакціях коропових видів риб до негативних умов оточуючого 



 105 

середовища. Так у більшості водойм міста на риб часто впливає одразу 

низка негативних чиннків (абіотичного та біотичного походження). У цьому 

випадку експерименти не можуть повноцінно розкрити механізми 

пристосувальних реакцій риб до багатофакторного впливу різних токсичних 

речовин. За наявності у водоймах токсичних речовин різної хімічної природи, 

організм риб може уражатися прямо, через пошкодження органів та тканини 

та/або опосередковано, накопичуватись в організмах гідробіонтів та 

передаватись трофічним ланцюгом. Саме через це було проведено наступне 

дослідження фізіолого-біохімічного стану риб з природних водойм, які 

розташовані у зоні значного та помірного антропогенного навантаження і 

відрізняються між собою за рівнем комплексного забруднення токсичними 

речовинами різного хімічного походження. У дослідженні були використанні 

види коропових риб, які відрізняються між собою за спектром живлення та 

екологічними нішами, які вони займають у дослідних водоймах. Такими 

видами було обрано карася сріблястого, краснопірку звичайну та плітку 

звичайну – як типових представників міських озер і їх адаптивно-

пристосувальні реакції до змінених умов середовища робить ці об’єкти 

особливо цікавими.  

Основні положення розділу викладено у наступних публікаціях: [62, 68, 

250]. 
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РОЗДІЛ 5 

ВПЛИВ АНТРОПОГЕННОГО ЗАБРУДНЕННЯ ВОДОЙМ НА ФІЗІОЛОГО-

БІОХІМІЧНІ ПОКАЗНИКИ РИБ 

 

З огляду на те, що комплексне забруднення водойм має істотний вплив 

на фізіологічний стан риб, існує певна необхідність у його дослідженні за 

різними критеріями: морфо-фізіологічними характеристиками (масою та 

індексами внутрішніх органів, коефіцієнтами вгодованості, абсолютною 

плодючістю та розмірно-масовими показниками), вміст енергоємних сполук, 

рівень гормонів та активність ферментів. Всі перераховані показники 

спрямовані на отримання об’єктивної інформації у визначенні загального 

фізіологічного стану риб, встановлення відмінностей у риб за цими 

показниками залежить від інтенсивності та тривалості антропогенного 

впливу. Саме на основі змін зазначених показників можна прослідкувати 

пристосувальні реакції риб до різних екологічних умов існування [58; 129; 

135]. Дослідна вибірка риб одного віку з різних екологічних умов 

характеризувалась суттєвими відмінностями у загальній довжині та загальній 

масі (Табл. 5.1.). 

Таблиця 5.1. 

Вік, довжина та маса вибірки карася сріблястого, краснопірки звичайної та 

плітки звичайної з оз. Бабине, Кирилівське та Лугове (М±m, n=5–7). 

Карась оз. Бабине оз. Кирилівське оз. Лугове 

Вік риб 3+ 3+ 3+ 

Довжина риб (L), см  23,0 ± 0,2 14,0 ±1,2 20,0 ± 0,4 

Загальна маса риб (M), 

г  

224,7 ± 10,6 97,2 ± 14,9 136,5 ± 11,15 

Краснопірка Бабине Кирилівське Лугове 

Вік риб 2+ 2+ 2+ 

Довжина риб (L), см  13,0 ± 0,7 12,5 ± 1,2 11,2 ± 0,2 

Загальна маса риб (M), 

г  

20,1 ± 0,6 16,5 ± 3,2 14,6 ± 0,6 

Плітка Бабине Кирилівське - 
Вік риб 2+ 2+ - 

Довжина риб (L), см  14,8 ± 0,2 16,2 ± 0,21 - 

Загальна маса риб (M), 

г 

29,7 ± 0,6 42,4 ± 0,56 - 
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5.1. Фізіологічні реакції коропових риб на надмірне антропогенне 

навантаження та його вплив на зміни абсолютної плодючості, вмісту 

енергомістких сполук у ікрі карася 

 

Встановлено, що індекси печінки карася із оз. Кирилівське та Лугове не 

мали вірогідної відмінності у порівнянні із рибами з оз. Бабине, що свідчить на 

користь більшої толерантності цього виду до несприятливого впливу. На 

противагу, індекс селезінки у цих риб був меншим на 44 та 37 % відповідно 

щодо карася з оз. Бабине (Рис. 5.1.1.).  

Це може вказувати на менше депонування крові у цьому органі у риб із 

забруднених водойм і вказувати на необхідність у більшому постачанні кисню 

та поживних речовин в органи та тканини риб в умовах хронічного 

забруднення, що призводило до зростання функціональної активності селезінки 

[72]. 

У краснопірки із оз. Кирилівське індекс печінки та селезінки були на 34 % 

та 13 % більшими у порівнянні з рибами з оз. Бабине. На противагу цьому, в 

риб із оз. Лугове індекс селезінки був у 2 рази меншим, а індекс печінки на 

17 % більшим, порівняно з умовним контролем (Рис. 5.1.1). 

У плітки із оз. Кирилівське також було встановлено більші індекси 

печінки та селезінки на 16,5 та 16,0 % (p ˂ 0,1) відповідно порівняно із рибами з 

оз. Бабине.  

Збільшення розмірів печінки може бути обумовлене посиленням 

функціональної активності цього органу, за рахунок інтенсифікації обмінних 

процесів (можливо пов’язаних із детоксикацією) та обводненням зазначеної 

тканини за умов хронічного забруднення водного середовища [136]. 

Відомо, що вгодованість риб безпосередньо залежить від наявності 

кормових об’єктів та характеру перебігу ліпідного та вуглеводневого обміну в 

риб [112]. Встановлено, менші коефіцієнти вгодованості за Фультоном та Кларк 

у карася із оз. Кирилівське на 13 та 64 % та оз. Лугове на 9,7 та 18,3 % (p ˂ 0,1), 

у порівнянні з карасем із оз. Бабине. Краснопірка також мала менші 

коефіцієнти вгодованості на 23, 21 та 27, 39 % відповідно, ніж у контролі. 
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Проте, плітка мала більші коефіцієнти вгодованості за Фультоном та Кларк 

на 12 на 13 %, відносно контролю (Рис. 5.1.2). 

 

  

А Б 

Рис. 5.1.1. Індекси печінки (А) та селезінки (Б) у карася (1); краснопірки 

(2) та плітки (3) з оз.: Бабине, Кирилівське та Лугове, М ± m, n =5–8. 

Існуванні риб в умовах інтенсивного антропогенного навантаження може 

істотно знижуватись коефіцієнт вгодованості, що перш за все, пов’язано із 

опосередкованим впливом токсичних сполук на риб через зменшення 

чисельності та біологічного різноманіття кормових компонентів у водоймах 

[72]. 

 

 

А Б 

Рис. 5.1.2. Коефіцієнт вгодованості за Фультон (А) та Кларк (Б) у карася 

(1); краснопірки (2) та плітки (3) з оз.: Бабине, Кирилівське та Лугове, М ± 

m, n =5–8. 
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Враховуючи той факт, що токсиканти, які потрапляють в 

оз. Кирилівське впливають на чисельність та склад різних видів організмів, 

ймовірно, екологічні умови у цій водоймі можуть, у певний період року, 

сприяти накопиченню поживних речовин пліткою. Крім того, збільшення 

коефіцієнтів вгодованості у літній період може бути необхідним для 

заощадження енергозапасаючих сполук на випадок погіршення умов 

існування у зазначеній водоймі, що може вказувати на коливання екологічних 

умов для існування плітки. 

Екологічні умови та резерви енергоємних речовин напряму впливають 

на формування статевих клітин риб та в подальшому на життєстійкість їх 

молоді.  

Відомо, що на процеси відтворення риб можуть впливати низка 

різноманітних чинників, серед яких можна виділити гідрохімічний та 

гідрологічний режими водойми, наявність кормових об’єктів та загальний 

фізіологічний стан особин, які знаходяться у фертильному періоді. Ці 

чинники неодмінно позначаються на чисельність закладених ікринок та їх 

біохімічному складі, що, у свою чергу, відобразиться на якість нащадків та їх 

здатності до виживання. Тому, плодючість є одним із важливих критеріїв при 

оцінці фізіологічного стану статевозрілих риб та екологічних умов місця їх 

існування. Саме фізіологічна здатність карася підтримувати свою чисельність 

у екологічно напружених умовах викликає особливу цікавість. 

Було встановлено, що у карася із оз. Лугове абсолютна плодючість була 

у 2,35 рази більше, відносно риб з оз. Бабине (Рис. 5.1.3). Доцільно звернути 

увагу на те, що у карася із забруднених водойм сполуками азоту, також було 

виявлено більшу плодючість, відносно риб із умовно чистого озера 

(Рис. 4.2. (А)). Це вказує на те, що збільшення абсолютної плодючості у 

карася сріблястого є ефективною та універсальною, пристосувальною 

стратегією для виживання і підтримки чисельності популяції вказаного виду 

при незадовільних умовах існування незалежно від хімічної природи 

забруднення.  
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Іншим критерієм оцінки репродуктивної здатності риб є показник 

гонадосоматичного індексу (ГСІ), який визначає частку продукованої ікри 

(самиць) від маси тіла [100]. 
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Рис. 5.1.3. Абсолютна плодючість карася з оз. Бабине, Кирилівське та 

Лугове, М ± m, n = 5–8. 

 

Відомо, що за антропогенного впливу в різних видів риб зазвичай ГСІ 

знижується, проте, за результатами наших досліджень у карася із озер 

Кирилівське та Лугове ГСІ був більшим у самок (у 1,8 та 3,1 разів) та самців (у 

2,2 та 1,7 разів), у порівнянні з рибами з оз. Бабине (Рис. 5.1.4). Зміна цього 

показника може бути зумовлено різними стадіями дозрівання гонад виду за 

впливу специфічних екологічних умов.  
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Рис. 5.1.4. Гонадосоматичний індекс самок (А) та самців (Б) карася із озер 

Бабине, Кирилівське та Лугове, М±m, n=5. 
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Біохімічний склад ооцитів є одним з важливих критеріїв оцінки їх 

якості. Тому, було встановлено, що у риб із водойм, які знаходяться під 

антропогенним навантаженням – оз. Кирилівське та Лугове вміст ліпідів у ікрі 

був меншим на 32 та 21 %, відповідно, ніж у контролі. Вміст глікогену в 

ооцитах риб з оз. Кирилівське також був на 16,8 % нижчим, відносно 

контролю (Рис. 5.1.5). Проте, у карася із оз. Лугове досліджуваний показник 

був на рівні з рибами із умовного контролю. На противагу цьому, вміст білка в 

ооцитах карася із забруднених озер був у 2,2 та 2,0 рази більше, відповідно, 

щодо ооцитів риб із оз. Бабине.  

Отримані результати акцентують на наявності несприятливих умов для 

існування карася, зокрема наявність токсичних речовин у донних відкладах. 

Менше накопичення ліпідів та глікогену в ооцитах карася із озер, що 

знаходяться під антропогенним забрудненням, могло бути пов’язаним із 

більшим використанням енергомістких сполук для підтримки нормального 

функціонування організму за критичних умов існування. 
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Рис. 5.1.5. Вміст білків (А), ліпідів (Б) та глікогену (В) в ікрі карася із оз. 

Бабине, Кирилівське та Лугове, М±m, n=5. 

 

Таким чином, існування карася за різних екологічних умов позначилось 

на утворенні більшої кількості ооцитів та на зміні їх біохімічного складу, 

зокрема, на меншому вмісті головних енергетичних субстратів – передусім, 
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ліпідів та глікогену. Втім, відмінності у пластичному обміні риб призвели до 

того, що у карася із оз. Кирилівське та Лугове був встановлений більший вміст 

білка. Зміна цього показника може відображати різні стадії зрілості статевих 

клітин та можливі коливання абіотичних чинників, зокрема вміст кисню та 

температури води.  

 

5.2. Вплив антропогенного забруднення на індикаторні показники плазми крові 

риб. 

 

Вміст глюкози у плазмі крові карася із оз. Кирилівське був більшим на 

74,4 %, а у краснопірки на 22,4 % порівняно з умовним контролем. Проте, у 

плітки вміст глюкози був у 3 рази нижче відносно контролю. Карась з 

оз. Лугове також характеризувався більшим вмістом глюкози у 2,7 рази, а у 

краснопірки її вміст не мав вірогідних відмінностей у порівнянні з краснопірки 

з оз. Бабине (Рис. 5.2.1). Активне використання глюкози піддослідними рибами 

дозволяють їм протидіяти токсичному впливу, зокрема за умов хронічного 

стресу. Крім того, залежно від виду риб та інтенсивності забруднення води, 

спостерігались зміни у вмісті як глюкози так і кортизолу. 

Краснопірка із оз. Кирилівське характеризувалась більшим (на 30,2 %) 

вмістом кортизолу в плазмі крові, відносно контролю. У плітки на відміну від 

краснопірки, вміст цього гормону був у 4,7 рази нижчий (p ˂ 0,01). Разом з тим, 

карась, що існував у різних екологічних умовах не мав суттєвих відмінностей за 

вмістом цього гормону в плазмі крові. 

У несприятливих умовах (оз. Лугове) карась мав нижчий (у 1,7 рази) 

вміст кортизолу в плазмі крові, а краснопірка – більший (у 4,2 рази) порівняно з 

цими видами риб з оз. Бабине (умовний контроль). Незадовільні екологічні 

умови водного середовища, які пов’язані з істотним забрудненням води, 

можливо викликають видоспецифічну реакцію у досліджуваних видів, що 

характеризувалися різним вмістом кортизолу. Відомо, що високий вміст цього 

гормону в крові може впливати на основні індекси внутрішніх органів 

(селезінки, печінки та гонад) [130].  
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Зменшення вмісту кортизолу в плазмі крові карася з оз. Лугове у 1,7 

рази та плітки з оз. Кирилівське у 4,7 рази відносно контролю може вказувати 

на перебудову в енергетичному обміні залежно від особливостей умов 

існування. Крім того, зміна його вмісту може бути наслідком негативного 

впливу токсичних сполук, що надходять у дослідні водойми з прилеглої 

території [30, 92]. 
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Рис. 5.2.1. Вміст глюкози (А) та кортизолу (Б) у плазмі крові у карася (1), 

краснопірки (2) та плітки (3). з оз. Бабине, Кирилівське та Лугове, М ± m, 

n = 5–8. 

 

Встановлено, що карась з оз. Кирилівське та оз. Лугове характеризувався 

меншим (у 4,7 та 1,5 рази, відповідно) вмістом Т3 у плазмі крові порівняно з 

рибами з оз. Бабине. Також, карась з оз. Кирилівське мав більший у 2 рази вміст 

Т4, що вказує на корегування обмінних процесів за впливу несприятливих 

екологічних умов існування.  

Через те, що Т3 у 10 разів активніший за Т4, природнім є посилення 

синтезу Т4, як компенсаторної реакції для відновлення Т3. Слід зазначити, що 

нижчий вміст Т3 у поєднанні зі зниженим вмістом кортизолу в крові карася, 

ймовірно, вказує на уповільнення проходження обмінних процесів. Коефіцієнт 

кореляції між вмістом Т3 і кортизолом, та вмістом Т3 і глюкозою у риб з 

оз. Кирилівське становить r= 0,74 та r= 0,98 відповідно. 
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У свою чергу, в плітки з оз. Кирилівське вміст Т3 та Т4 у крові був 

значно меншим у 2 та 4 рази відносно риб з оз. Бабине (Рис. 5.2.2).  

У краснопірки з обох забруднених водойм спостерігався більший у 2,2 

рази вміст Т3, а у риб з оз. Кирилівське також був більшим у 2,1 рази і вміст Т4 

відносно контролю. Проте, у риб з оз. Лугове вміст цього гормону був менше 

на 22,4 % порівняно до контролю (оз. Бабине). Зміна вмісту Т3  у краснопірки 

може бути пов’язано із посиленням процесів споживання кисню тканинами за 

рахунок інтенсифікації окисно-відновних процесів при існуванні цього виду в 

забрудненому середовищі, зокрема нафтопродуктами. Це також підтверджує 

еколого-фізіологічні особливості краснопірки, як активного мешканця товщі 

води. 

Встановлена пряма залежність між вмістом глюкози та тиреоїдними 

гормонами у краснопірки з оз. Кирилівське (r = 0,94, r = 0,73). Ця залежність 

вказує на те, що вищий вміст глюкози у плазмі крові риб з забруднених озер 

пов’язаний із активною гуморальною регуляцією обмінних процесів за дії 

токсичних чинників. 

  

А Б 

Рис. 5.2.2. Вміст трийодтироніну (А), тироксину (Б) у плазмі крові у 1 –

карася; 2 – краснопірки та 3 – плітки з оз. Бабине, Кирилівське та Лугове,  

М ± m, n = 5–8. 
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5.3. Вміст енергомістких сполук та малонового діальдегіду в органах 

та тканинах коропових видів риб за дії антропогенного навантаження. 

 

Відомо, що при дослідженні фізіологічного стану риб у водних об’єктах, 

які зазнають впливу антропогенного забруднення доцільно враховувати зміни 

вмісту енергомістких сполук, зокрема ліпідів та глікогену. 

Встановлено, що у тканинах печінки карася із оз. Кирилівське вміст 

глікогену був меншим у 2,8 рази (p ˂ 0,05) порівняно до риб з умовного 

контролю (оз. Бабине). Проте, у карася із оз. Лугове достовірних відмінностей 

виявлено не було (Рис. 5.2.3). Менший вміст глікогену в карася із 

оз. Кирилівське може пояснюватись його конвертацією у глюкозу, вміст якої у 

цих риб був більшим, порівняно з карасем із чистої водойми. Адже, для 

подолання негативного впливу токсичних речовин на організм інтенсивно 

використовується глікоген, як найбільш легкодоступна енергоємна сполука 

[236]. Завдяки зміні активності глюкозо-6-фосфатази, глікоген здатний швидко 

перетворюватись у глюкозу задля урівноваження її вмісту в крові риб. Крім 

того, риби із оз. Бабине мали вищі розмірно-масові показники, ніж карась із 

дослідних забруднених озер системи «Опечень». Подібні відмінності за вмістом 

глікогену в карася спостерігали і в каналізованих та трансформованих річках 

м. Києва [254].  

Стійкість карася до гіпоксії, зокрема при коливанні кисневого режиму, 

пояснюється фізіологічною особливістю цього виду, адже карась збільшує 

вміст глікогену в тканинах печінки порівняно з іншими видами, що дозволяє 

йому швидко використовувати та поповнювати запаси цієї речовини залежно 

від енергетичних потреб [227]. Що пояснює його істотну стійкість до 

негативних умов навколишнього середовища. 

У краснопірки із оз. Кирилівське та Лугове вміст глікогену в тканинах 

печінки був меншим на 19 та 26 %, ніж у контролі (Рис. 5.2.3.). Проте, вміст 

глюкози у плазмі крові у риб із забруднених водойм суттєво не змінювався, 

відносно контролю (Рис. 5.2.1. (А)).  
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У свою чергу в плітки із оз. Кирилівське також було встановлено 

менший (на 16,6 %) вміст глікогену, проте вміст глюкози у неї так само був 

значно нижчим, ніж у контролі. Це може вказувати на те, що риби перебували у 

пригніченому стані. 
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Рис. 5.2.3. Вміст глікогену в печінці карася (А), краснопірки (Б) та плітки (В) із 

оз. Бабине, Кирилівське та Лугове, М±m, n=6–8. 

 

Встановлено, що вміст ліпідів у карася з оз. Кирилівське та Лугове був 

вірогідно нижчим у 2,16 та 2,05 разів (p ˂ 0,01) відповідно, щодо умовного 

контролю. Це вказує на додаткове їх залучення при адаптації до несприятливих 

умов існування. 

Крім того, менший вміст ліпідів спостерігався у тканинах печінки 

краснопірки (у 2,3–2,7 разів) та плітки (у 2,17) із забруднених водойм, відносно 

риб з оз. Бабине (Рис. 5.2.4.). 

Активне використання запасних ліпідів із оз. Кирилівське та Лугове може 

свідчити про наявність у придонних шарах водойм у значних кількостях 

токсичних речовин, зокрема при високому вмісті нафтопродуктів у донних 

відкладах [30]. Аналогічні процеси у краснопірки та плітки можуть вказувати 

на загальне погіршення екологічних умов в озерах Кирилівське та Лугове, адже 

риби використовують енергомісткі сполуки у процесах знешкодження 

потенційно токсичних речовин, що зазвичай супроводжуються посиленням 

процесів катаболізму цих сполук [3, 117].  
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Також, слід зауважити, що іншими дослідниками було встановлено 

значне зниження вмісту енергомістких сполук, зокрема глікогену, білка та 

жирів у печінці у окуня із оз. Кирилівське у весняний та осінній періоди [112]. 
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Рис. 5.2.4. Вміст ліпідів у печінці карася (А), краснопірки (Б) та плітки (В) 

із оз. Бабине, Кирилівське та Лугове, М±m, n=6–8. 

 

Відомо, що у літній період у більшості риб відбувається процес активного 

росту, який неможливий без залучення енергоємних речовин. Крім того, риби, 

які існують в умовах антропогенного навантаження зазнають і токсичного 

впливу, тому ліпіди використовуються й для протидії токсикозу. 

Через надходження до оз. Кирилівське та Лугове великої кількості 

комунально-побутових стоків відбувається насичення водойми біогенними, 

органічними та токсичними сполуками [84, 108]. Це викликає порушення 

кисневого режиму та сприяє виникнення гіпоксичних зон, особливо у 

придонних шарах води [343]. 

Можна припустити, що у наслідок поведінкових (тип живлення та спосіб 

добування корму) та фізіологічних (специфіка метаболізму – накопичення 

енергоємних сполук) відмінностей між карасем, краснопіркою та пліткою 

відбуваються різні реакції на наявність токсичних речовин або у придонному 

або у поверхневому шарах. Тому, далі буде розглянуто один із найбільш 

вживаних діагностичних показників наявності хронічного стресу на двох 

коропових видах риб. 



 118 

Одним з найбільш характерних та кінцевих продуктів пероксидного 

окиснення ліпідів (ПОЛ) є малоновий діальдегід (МДА), накопичення якого у 

тканинах свідчить про інтенсивність ПОЛ та на наявність оксидативного стресу 

в риб. Він характеризує сукупністю процесів пошкодження клітин у результаті 

її окиснення активними формами кисню та поліненасиченими жирними 

кислотами у ліпідах мембран клітин [7, 101]. На рівень ПОЛ впливають такі 

чинники як температура, хімічний склад води, насиченість її киснем, тощо. 

Процеси ПОЛ є однією з перших та найбільш мобільних складових 

адаптаційної перебудови організму за дії екстремальних чинників [112]. 

За результатами проведених досліджень було встановлено, що у тканинах 

печінки карася із забруднених озер Кирилівське та Лугове вміст МДА був 

більшим на 82,8 та 77,4 % відповідно, а у краснопірки із оз. Кирилівське вміст 

цієї сполуки також був більшим на 31,4 % порівняно з рибами з оз. Бабине 

(Рис. 5.2.5.).  
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Рис. 5.2.5. Вміст малонового діальдегіду в печінці карася (А) та 

краснопірки (Б) із оз. Бабине (І), Кирилівське (ІІ) та Лугове (ІІІ), М±m, 

n=6–8. 

 

Отримані результати можуть вказувати на те, що токсичні речовини, які 

надходять до водойм створюють напружені умови для існування зазначених 

представників іхтіофауни. Це, у подальшому, може вплинути на систему 

антиоксидантного захисту. 
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Було встановлено більший вміст МДА у риб з дослідних 

антропогенно-забруднених озер системи «Опечень», який може спричиняти у 

карася та краснопірки зниження вмісту енергомістких сполук (Рис. 5.2.3. та 

Рис. 5.2.4.), які інтенсивно використовувались для протидії довготривалим 

негативним чинникам водного середовища. Крім того, це відобразилось на 

зниженні коефіцієнтів вгодованості (Рис. 5.1.2) та на показниках лінійно-

масового росту досліджених риб (Табл. 5.1.). Проте, відмінності у особливостях 

пристосування різних видів до наявних умов, також істотно відображаються на 

більш глибокому рівні, зокрема на активності ферментів енергетичного, 

азотного та фосфорного обмінів. 

 

5.4. Активність основних ферментів енергетичного та фосфорного 

обмінів у коропових видів риб за дії антропогенного забруднення. 

 

5.4.1. Зміна активності СДГ та ЛДГ за впливу антропогенного 

забруднення. 

 

Встановлено, що активність сукцинатдгідрогенази (СДГ) у тканинах 

м’язів та печінки карася та краснопірки з оз. Кирилівське та Лугове була 

вищою, відносно контролю. Проте, у плітки із оз. Кирилівське спостерігалась 

більша активність зазначеного ферменту лише у тканинах печінки (на 25 %), а у 

м’язовій тканині активність цього ферменту була нижче на 31,2 % відносно 

контролю.  

Так, у карася із оз. Кирилівське та Лугове активність СДГ у тканинах 

м’язів (63,0 та 40,6 %) та печінки (18,0 та 42,0 %) була вищою, ніж у риб із 

контрольної водойми. Збільшення активності цього ферменту були встановлені 

у краснопірки в тканинах м’язів на 13 та 50 % та печінки на 43 та 46 % 

відповідно щодо контролю (Рис. 5.4.1.1). 

У свою чергу, в тканинах зябрових пелюсток карася та краснопірки були 

встановлені міжвидові відмінності у активності СДГ, зокрема у риб з 

оз. Лугове. У карася із зазначеного озера активність ферменту в зябрових 
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пелюстках була на 35,1 % вище, а у плітки, навпаки, – активність 

зазначеного ферменту була на 48 % меншою, ніж у видів з оз. Бабине. 

У карася, краснопірки та плітки із оз. Кирилівське, активність СДГ була 

вищою на 8, 20 та 72,8 %, відповідно, ніж в умовному контролі. У карася з 

оз. Лугове активність цього ферменту була вища на 40,6 %, а у краснопірки на 

48 % нижча (Рис. 5.4.1.1).  

Це також може свідчити на користь відмінностей метаболізму цих тканин 

між двома представниками коропових риб, що займають різні екологічні ніші у 

водоймах. 

 

  

 

А Б В 

Рис. 5.4.1.1. Активність сукцинатдегідрогенази у м’язах (1), печінці (2) та 

зябрах (3) у карася (А) краснопірки (Б) та плітки (В) з оз. Бабине (І), 

Кирилівське (ІІ) та Лугове (ІІІ), М±m, n=6–8. 

 

Встановлено, що у м’язовій тканині карася з оз. Кирилівське та Лугове 

спостерігалась менша, ніж в контролі активність ЛДГ на 10 та 5 %, відповідно. 

У тканинах печінки також встановлено меншу на 20 та 29 % активність цього 

ферменту, відповідно, ніж у риб з оз. Бабине (Рис. 6.4.1.2). ), що може бути 

пов’язаним із збільшенням вмісту Т4 (див. Рис. 5.2.2.) у плазмі крові карася 

принаймні з оз. Кирилівське, оскільки з літературних джерел відомо про 

здатність тироксину знижувати синтез ЛДГ [328].  
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Проте, у краснопірки із дослідних водойм (Кирилівське та Лугове) 

спостерігалась схожа тенденція зниження активності цього ферменту відносно 

умовного контролю в тканинах м’язів (на 2,5 та 3,5 % (p ˃ 0,1) та печінки (на 

5,5 та 4,5 % (p ˃ 0,1)  

Активність ферменту в зябровій тканині краснопірки з оз. Кирилівське 

була на 30 % нижче, а у риб із оз. Лугове на 15,5 % вища, відносно контролю 

(Рис. 5.4.1.2). У свою чергу, в зябрових тканинах карася з дослідних водойм, 

істотних відмінностей в активності ЛДГ виявлено не було, щодо риб з 

оз. Бабине. 

У плітки із оз. Кирилівське спостерігалась менша активність ЛДГ у всіх 

досліджуваних тканинах. Так, активність цього ферменту в тканинах м’язів, 

печінки та зябрових пелюсток була на 11,5; 11 та 16 % нижча відповідно щодо 

риб з оз. Бабине. 

 

 

Тому, за умов різної інтенсивності забруднення водойм токсикантами 

різної хімічної природи у риб посилюється енергетичний обмін, як результат 

протидії потенційному агресивному середовищу. На користь цього, свідчить 

вища активність СДГ у тканинах м’язів та печінки риб із водойм, які зазнають 
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Рис. 5.4.1.2. Активність лактатдегідрогенази у м’язах (1), печінці (2) та зябрах (3) 

у карася (А), краснопірки (Б) та плітки (В) з оз. Бабине, Кирилівське та Лугове, 

М±m, n=6–8. 
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антропогенного забруднення (оз. Кирилівське та Лугове). Але, у краснопірки 

з оз. Лугове зафіксовано нижчу активність СДГ у тканинах зябер при істотному 

підвищенні активності ЛДГ [282]. Тканинна гіпоксія могла виникнути в 

наслідок розвитку хронічного стресового стану за дії токсичних речовин. 

Збільшення активності ЛДГ та зниження активності СДГ є своєрідною 

адаптивною стратегією виду під час переходу від стану аеробіозу в стан 

анаеробіозу [201]. 

 

5.4.2. Вплив антропогенного забруднення на активність Na+/K+-АТФ-ази 

коропових видів риб. 

 

Враховуючи суттєві зміни у активності ферментів вуглеводневого обміну, 

слід звернути увагу на вплив антропогенного забруднення на активність 

аденозинтрифосфатази (АТФ-ази).  

Встановлено, що активність Na+/K+-АТФ-ази у зябровій тканині карася та 

краснопірки мала подібну закономірність – її активність знижувалася за 

погіршенням екологічних умов існування риб.  

Проте, у плітки активність цього ферменту в зазначеній тканині була 

більшою. У зябровій тканині карася та краснопірки з оз. Кирилівське активність 

Na+/K+-АТФ-ази була нижчою на 58,5 % та 79,1 % відповідно, щодо умовного 

контрою (Рис. 6.4.2.1).  

Натомість, у зябровій тканині карася та краснопірки із оз. Лугове та 

плітки із оз. Кирилівське активність ферменту була вищою, у карася на 68,3 %, 

краснопірки на 30,6 %, а у плітки на 4,5 % відносно риб з оз. Бабине. 

Таким чином, активність Na+/K+-АТФ-ази у тканині зябер досліджуваних 

видів риб істотно залежить від специфіки та рівня забруднення водойм, що 

також обумовлено фізіологічними особливостями кожного окремого виду, 

екологічної ніші яку він займає та екологічних особливостей озер. 
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Рис. 5.4.2.1. Активність Na+/K+-АТФ-ази у зябрах карася (1), краснопірки 

(2) та плітки (3) з оз. Бабине, Кирилівське та Лугове, М±m, n=6–8. 

 

5.4.3. Вплив антропогенного забруднення на активність лужної фосфатази 

у коропових видів риб. 

Встановлено, що у карася із оз. Кирилівське та Лугове активність ЛФ в 

тканинах печінки була нижче на 17,0 та 85,3 %, а у краснопірки на 50,0 та 

47,3 % відповідно, порівняно з рибами з оз. Бабине. Це може пояснюватись 

енергозатратними процесами, які спрямовані на детоксикацію забруднюючих 

речовин. Крім того, зниження активності ЛФ може бути пов’язане із 

накопиченням у тканинах риб токсичних речовин, зокрема важких металів, 

вміст яких вищий за референтні значення. 

У зябровій тканині активність ЛФ була вище у карася із оз. Кирилівське 

та Лугове на 48,0 та 59,0 % та у плітки (із оз. Кирилівське) на 39,9 %, відносно 

риб оз. Бабине (Рис. 5.4.3.1). Вища активності цього ферменту в зябрах 

піддослідних риб свідчить про посилення процесів фосфорилювання, які 

спрямовані на знешкодження та виведення токсиканту з організму шляхом 

детоксикації. Необхідно зауважити, що у краснопірки з забруднених озер 

активність ЛФ у зябровій тканині була на 27 та 24 % нижче, щодо контролю. 
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Рис. 5.4.3.1. Активність лужної фосфатази у м’язах (1), печінці (2) та зябрах (3) 

карася (А), краснопірки (Б) та плітки (В) з оз. Бабине, Кирилівське та Лугове, 

М±m, n=6–8. 

 

Таким чином, у карася та краснопірки в тканинах печінки та м’язів і у 

карася та плітки в тканих зябрових пелюсток активність ЛФ мала схожу 

закономірність змін залежно від умов існування риб. Це вказує на схожу 

міжвидову стратегію у пристосуванні до несприятливих екологічних умов 

існування. Протилежні карасю та краснопірці зміни у активності ЛФ були 

встановлені у плітки, які пов’язані з еколого-фізіологічними особливостями 

цього лімнофільно-реофільного виду. 

 

 5.4.4. Активність основних ферментів азотного обміну в коропових риб за 

дії надмірного антропогенного забруднення. 

 

За результатами проведених досліджень було встановлено, що активність 

аспартатамінотрансферази (АсАТ) у м’язах та печінці карася з оз. Кирилівське 

була вище на 20 та 19 %, а з оз. Лугове на 16 та 8 % відповідно, відносно риб з 

оз. Бабине (Рис. 5.4.4.1.). 

У краснопірки з оз. Кирилівське у тканинах м’язів та печінки активність 

АсАТ була на 5 та 30 % нижче порівняно до контролю. У цього виду з 

оз. Лугове у м’язовій тканині не спостерігалось суттєвих відмінностей від 
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контролю, разом з тим у тканині печінки активність АсАТ була на 13 % 

нижча, щодо умовного контролю. 

У плітки з оз. Кирилівське активність АсАТ не мала суттєвих 

відмінностей у активності щодо контролю. 
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Рис. 5.4.4.1. Активність аспартатамінотрансферази у м’язах (1), печінці (2) 

карася (А), краснопірки (Б) та плітки (В) із оз. Бабине, Кирилівське та Лугове, 

М±m, n=6–8. 

 

Встановлено, що у карася активність АлАТ у тканині м’язів з 

оз. Кирилівське була у 1,5 рази нижча, а з оз. Лугове на 16 % вища, відносно 

контролю. У тканині печінки цих риб активність зазначеного ферменту була у 

47,9 та на 22,0 %, нижчою відповідно відносно контролю (Рис. 5.4.4.2.). 

У краснопірки з оз. Кирилівське, активність цього ферменту тканинах 

м’язів та печінки була нижче на 34,9 та 33,8 %, а з оз. Лугове, навпаки, вище на 

16,0 та 22,0 % відповідно щодо контролю. 

У плітки з оз. Кирилівське спостерігалась схожа закономірність, що й у 

краснопірки із цього ж озера. Так, у м’язовій тканині активності АлАТ була у 

межах похибки відносно контрольних значень, а у тканинах печінки на 20 % 

нижче відносно контролю. 

Відомо, що збільшення активності АлАТ відбувається при порушенні 

внутрішньої структури гепатоцитів та підвищенні проникності мембрани 

клітини [210]. Зниження активності АлАТ також може вказувати на значну 
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кількість клітин, що зазнали ураження через періодичне надходження 

токсичних речовин до організму риб. Це могло вплинути на функціональну 

активність клітин печінки та на процеси пов’язані із мобілізацією систем 

спрямованих на детоксикацію токсичних речовин, що могло відобразитись на 

змінах індексів печінки (див. Рис. 6.1.1). 

  

 

А Б В 

Рис. 5.4.4.2. Активність аланінамінотрансферази у м’язах (1), печінці (2) карася 

(А), краснопірки (Б) та плітки (В) із оз. Бабине, Кирилівське та Лугове, 

М±m, n=6–8. 

 

Коефіцієнт де Рітіса у м’язовій тканині карася з оз. Бабине, Кирилівське 

та Лугове становив 0,66; 0,74 та 0,60, а у тканинах печінки 0,24; 1,00 та 0,32. Це 

може вказувати на специфіку екологічних умов існування риб на період 

досліджень. У краснопірки з оз. Бабине, Кирилівське та Лугове коефіцієнт 

де Рітіса у тканині м’язів становив 0,42; 0,62 та 0,36, а у тканинах печінки 0,49; 

0,52 та 0,34.  

Коефіцієнт де Рітіса у плітки з оз. Бабине у тканинах м’язів та печінки 

був 0,69 та 0,24, а у плітки із оз. Кирилівське – 0,66 та 0,27. Враховуючи те, що 

ферменти АлАТ та АсАТ в організмі риб виконують подібні функції, вони 

можуть взаємозаміщувати один одного і це, у свою чергу, визначає їх 

співвідношення у тканинах печінки та м’язів. Незалежно від того, у яких 

конкретно екологічних умовах (кормова база, інтенсивність забруднення тощо) 
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перебували досліджувані нами угруповання риб, було встановлено, що 

коефіцієнт де Рітіса нижче норми [135]. 

Встановлено, що у м’язах карася з оз. Кирилівське та Лугове активність 

ГДГ була вище на 6,5 та 20,0 %, а у тканинах печінки нижче на 29 та 41 %, 

відповідно, щодо контролю. Згідно даних [178] зростання активності ГДГ може 

вказувати на посилене використання амінокислот на адаптивні реакції риб. У 

м’язовій тканині краснопірки з оз. Кирилівське та Лугове активність ГДГ була 

нижчою на 45 та 31 %, ніж у риб з умовного контролю. У тканинах печінки цих 

риб з оз. Кирилівське активність ферменту була на 31,5 % вище, а з оз. Лугове у 

56 % нижче, щодо краснопірки з оз. Бабине (Рис. 5.6.3). У плітки з 

оз. Кирилівське активність ГДГ у м’язах була у 2,2 рази вища, а у тканинах 

печінки у 2,2 рази нижча, відносно контролю, що схоже з активністю 

зазначеного ферменту в карася та краснопірки із оз. Лугове. Це може бути 

обумовлено тканинною специфічністю зазначеного ферменту залежно від 

впливу екологічних умов існування. 

Потрібно зауважити, що іншими дослідниками також було встановлено 

високу активності ГДГ у м’язах коропових риб за впливу високих концентрацій 

алохтонного азоту [118]. Такі процеси можуть відбуватись за рахунок 
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Рис. 5.6.3. Активність глутаматдегідрогенази у м’язах (1) та печінці (2) у карася 

(А), краснопірки (Б) та плітки (В) з оз. Бабине (І), Кирилівське (ІІ) та Лугове (ІІІ), 

М±m, n=6–8. 
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катаболізму білків, які використовуються як енергоємні сполуки. Оскільки 

білки гідролізуються до амінокислот з наступним їх дезамінуванням, то у 

процесі їх катаболізму продукується ендогенний аміак, що зв’язується з 

глутаміном за допомогою ГДГ [118]. 

Таким чином, отримані результати вказують на суттєві відмінності у 

різних видів риб у активності ферментів азотного обміну, які залежать від 

інтенсивності та рівня антропогенного забруднення. Крім того, зміни зазначених 

ферментів вказують на процеси проходження білкового обміну та 

функціональної активності клітин печінки в умовах хронічного стресу на фоні 

довготривалого забруднення водойм.  

 

Висновки до розділу 5. 

Встановлено, що тривале існування коропових риб у водоймах під 

впливом різного ступеню антропогенного забруднення призводить до морфо-

фізіологічних та фізіолого-біохімічних наслідків, які проявляються передусім у 

змінах індексів внутрішніх органів, зокрема на зменшенні індексів печінки у 

карася та краснопірки з оз. Кирилівське та плітки, у якої цей показник був 

більшими, ніж у риб з умовного контролю. 

Також у карася та краснопірки із дослідних озер була менша вгодованість, 

проте у плітки – більша, ніж у цих риб з оз. Бабине. Через це, дослідні види 

відрізнялись від контрольних особин темпами лінійно-масового росту, які у 

карася та краснопірки із забруднених озер були нижчими, а у плітки з 

оз. Кирилівське – більшим, ніж у цього виду з оз. Бабине. 

Крім того, наслідки антропогенного забруднення позначились на 

показниках які характеризують репродуктивні властивості риб, зокрема на 

індивідуальній абсолютній плодючості карася, яка зростала залежно від 

інтенсивності антропогенного забруднення. Це також відобразилось на 

біохімічному складі ікри цих риб, зокрема на меншому вмісті ліпідів та 

глікогену, проте більшому, ніж у контролі, вмісті білка. Що може вказувати на 

адаптивний перерозподіл білкових та амінокислотних резервів організму риб. 
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Наслідком довготривалої адаптації риб до антропогенного забруднення 

водойм стали істотні зміни у гормональному фоні досліджуваних видів риб. Так, 

у карася та плітки був менший вміст Т3, що призвело до заощадження 

енергетичних ресурсів за впливу негативних чинників. На противагу цьому, в 

краснопірки вміст цього гормону був вищим, ніж у риб з оз. Бабине (у 2,2 рази з 

обох забруднених водойм). Це свідчить про іншу стратегію адаптації цього виду 

до діючих чинників. Збільшення вмісту Т3 істотно вплинуло на зміни у рівні Т4, 

який конвертується у Т3. На противагу цьому, в краснопірки з оз. Кирилівське 

вміст цього гормону був вищим, ніж у контролі (у 2,1 рази). Це вказує на 

наявність стресових реакцій і при довготривалому перебуванні риб у 

антропогенного забрудненій водоймі. Крім того, гормональний фон у дослідних 

риб підтверджує видоспецифічні реакції різних видів за ідентичних умов 

існування. Це також відобразилось на рівні глюкози у плазмі крові дослідних 

риб, яка активно залучається за умов хронічного стресу, що викликаний 

забрудненням води. У подальшому це знайшло своє підтвердження у змінах 

вмісту енергоємних сполук та активності низки ферментів. 

Було встановлено, що за впливу несприятливих екологічних умов у 

тканинах дослідних риб накопичується менше ліпідів та глікогену, що 

обумовлено їх використанням для задоволення енергетичних потреб при 

подоланні токсичного навантаження. Про значний негативний вплив 

антропогенного забруднення водойм свідчить підвищений вміст МДА у печінці 

риб, зокрема карася та краснопірки. 

Сила антропогенного забруднення та специфіка найпоширеніших 

токсичних речовин у водоймі сприяло домінуванню аеробних процесів 

енергопостачання над анаеробними, зокрема у м’язовій тканині та у тканинах 

печінки карася і краснопірки. У плітки із оз. Кирилівське теж спостерігалась 

схожа закономірність, проте у тканинах печінки та зябер.  

Разом з тим, у краснопірки з оз. Лугове за дії різноманітних токсикантів у 

зябрових пелюстках підвищується активність ЛДГ (на 15,5 %). Це свідчить про 

особливу чутливість або вразливість зябрових клітин цього виду риб на 

забруднення навколишнього середовища. До того ж у риб, які перебували під 
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негативним впливом зовнішнього середовища були встановлені суттєві 

відмінності у активності АТФ-ази. Так у карася з оз. Кирилівське активність 

цього ферменту була нижчою (на 58,5 %), а у карася з оз. Лугове – вищою 

(на 68,3 %), у краснопірки із зазначених озер активність АТФ-ази була 

протилежною карасю, а плітка з оз. Кирилівське мала вищу активність 

(на 4,5 %), ніж зазначені види з оз. Бабине, адже за впливу токсичних речовин 

спостерігаються зміни у процесах регуляції йонного обміну. 

У свою чергу, активність ЛФ у зябровій тканині карася з оз. Кирилівське та 

Лугове та плітки з оз. Кирилівське була вищою (на 48,0 та 59,0 і 39,9 %, 

відповідно), а у тканинах печінки карася та краснопірки з оз. Кирилівське та 

Лугове – нижчою (на 17,0 та 85,3 % і 50,0 та 47,3 %, відповідно), відносно 

контролю, що наголошує на тому, що ЛФ є маркерним ферментом, який вказує 

на чутливість риб до різного рівня забруднення.  

У риб, які перебували у несприятливих екологічних умовах, було 

встановлено істотні зміни у активності ферментів азотного обміну. Так, залежно 

від сили антропогенного впливу, переважно зменшувалась активність 

амінотрансфераз та ГДГ, які відображають функціональний стан клітин печінки, 

адже активність амінотрансфераз вказує на направленість синтезу та катаболізму 

білка в тканинах риб, а також вказує на рівень енергетичних процесів та загальну 

активність метаболізму, який у риб із забруднених водойм був меншим. 

В процесах тривалої адаптації риб до антропогенного порушення водних 

екосистем формуються нові адаптивно-компенсаторні реакції організму, в першу 

чергу, змінюються процеси гормонального та ферментативного регулювання 

обміну речовин риб. Це дозволяє окремим видам риб створювати стійкі до 

токсикантів різної хімічної природи популяції окремих видів риб. Ці популяції 

характеризуються меншими темпами росту, але здатні відтворюватися у 

змінених умовах існування. Найбільш вразливими до хронічного забруднення 

видами риб з досліджених виявилась плітка звичайна, а найбільш опірним – 

карась сріблястий. 

Основні положення розділу викладено у наступних публікаціях: [67, 68, 

71, 72]. 
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РОЗДІЛ 6  

УЗАГАЛЬНЕННЯ РЕЗУЛЬТАТІВ ДОСЛІДЖЕНЬ 

 

Підсумовуючи отримані результати, можна стверджувати, що досліджені 

коропові риби відрізняються між собою за фізіолого-біохімічними рекціями за 

дії антропогенного забруднення. Таким чином, у риб формуються 

видоспеціфічні пристосувальні стратегії до несприятливих умов існування. 

Для того щоб з’ясувати, за яким принципом у коропових видів риб 

здійснюється добір стійких особин за дії токсичних речовин, у лабораторних 

умовах було проведено низку гострих та хронічних досліджень і встановлено, 

що за впливу сублетальних та летальних концентрацій дихромату калію 2,5–

25,0 мг/дм3
 та фенолу 0,01–5,0 мг/дм3 реакція риб залежала від хімічної природи 

токсиканту та їх концентрацій. Так, під впливом фенолу ознаки отруєння у риб 

проявились досить швидко (впродовж першої години експозиції), тоді як за 

впливу дихромату калію реакція риб наступила дещо пізніше (на 4-ту годину). 

У подальшому, за хронічного впливу токсичних речовин вибірка гірчака 

розподілилась на вразливих, витривалих та стійких. Частка стійких особин риб, 

які гіпотетично могли б сформувати нову стійку популяцію за дії фенолу 

становила 12,0 %, а за дії дихромату калію – 9,0 %. Варто відзначити, що 

загибель амурського чебачка за впливу обох токсикантів відбувалась 

рівномірно та збільшувалась залежно від концентрації та тривалості 

перебування в токсичному середовищі. На кінець досліджень кількість стійких 

особин чебачка за найбільших концентрацій дихромату калію та фенолу 

становила 6 та 78% відповідно.  

Перш за все, вплив токсичних речовин позначився на вмісті гормонів у 

плазмі крові стійких груп риб. Так, незалежно від хімічної природи 

токсикантів, відносно контролю встановлено зростання вмісту кортизолу. 

Проте, слід зазначити, що за впливу фенолу його вміст був значно вищий, ніж 

за дії дихромату калію. Це свідчить, що за менших дослідних концентрацій 

фенол більш активний стрес-агент, хоча за його дії у концентрації 5,0 мг/дм3 

виживаність гірчака європейського становила 6%, а амурського чебачка – 78%. 
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У риб, які стійкі до дії дихромату калію та вижили в умовах експерименту, 

вміст тиреоїдних гормонів у крові, зокрема Т4, знижувався по мірі зростання 

концентрацій токсиканту. Іншими авторами були отримані аналогічні 

результати щодо судака за вмістом Т4 у плазмі крові за дії дихромату калію у 

концентрації 10,0 та 12,5 мг/дм3, що вказує на більшу пригніченість клітин риб, 

які виконують функцію щитоподібної залози, та його перетворення у більш 

активний Т3 [304]. Проте, реакція риб на дію фенолу була протилежною дії 

дихромату калію і позначилась на збільшенні рівню тироксину по мірі 

збільшення концентрацій фенолу (0,01-5 мг/дм3). 

Рівень гормонів у крові спричиняють істотні зміни у вмісті енергоємних 

сполук. Було встановлено високий рівень використання глюкози та ліпідів як 

енергетичних ресурсів на пристосування риб до токсичного середовища. 

Натомість, у дослідженнях інших авторів, вміст глюкози у плазмі крові судака 

за впливу дихромату калію та фенолу був більшим, ніж у контролі [300], що 

може вказувати на міжвидову специфічність дослідних риб, зокрема мирних та 

хижих видів [304]. 

Наслідком гуморальної регуляції адаптивних процесів у риб до дії 

токсикантів стало зростання активності основних ферментів енергетичного 

обміну (ЛДГ та СДГ). Саме вони відповідають за забезпечення необхідної 

кількості енергії різними шляхами енергогенерування, спрямованого на 

підвищення життєстійкості риб за токсичного ураження. Крім того, у 

піддослідних риб зростає активність ферментів азотного обміну 

(амінотрансфераз та ГДГ) у печінці. Це свідчить про напружений стан цього 

органу та активну детоксикацію з подальшим виведенням токсикантів з 

організму. Підтвердженням цього також є більша активність ЛФ у м’язах, 

зябрах та печінці гірчака за дії фенолу. Саме цей показник вважається 

чисельними дослідниками індикатором наявності стресу та пошкодження 

тканин печінки. Зростання активності цього ферменту вказує на напружений 

стан тканин та органів гірчака та чебачка за впливу як дихромату калію, так і 

фенолу.  
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Отримані результати модельних експериментів з впливу конкретної 

діючої речовини показали, що незалежно від природи токсиканту дихромат 

калію та фенол суттєвим чином впливають на життєстійкість та фізіолого-

біохімічний стан дослідних риб. Для з’ясування процесів пристосування 

коропових риб у природних умовах був проведений наступний дослід з впливу 

амонійного азоту (як домінуючого токсиканту) на карася сріблястого, який 

існував від 3-х місяців до 20 рр. за високих концентрацій його сполук. Була 

встановлена низка фізіологічних відмінностей у риб із різних дослідних груп. 

Так, найменші коефіцієнти вгодованості, відносно риб із контрольної водойми, 

спостерігались у карася, який існував впродовж 3-х років за середніх 

концентрації амонію 24,3 мг N/дм3 (на 16 %). Зі збільшенням тривалості 

перебування риб у забруднених умовах у карася підвищувалася абсолютна 

індивідуальна плодючість. Проте, гонадосоматичний індекс був меншим, що 

пояснюється різними термінами проходження порційного нересту у риб. Крім 

того за дії надмірних концентрацій йонів амонію зменшується індекс печінки і 

селезінки. Можливо це пов’язано із структурно-функціональними змінами у 

тканинах цих органів [42]. 

Як результат протидії несприятливим умовам існування, викликаних 

надмірним вмістом азотних сполук, змінювався рівень гормонів у плазми крові, 

що у подальшому відобразилося на біохімічних показниках риб. Встановлено, 

що вміст кортизолу в плазмі крові риб був більшим порівняно до контролю. 

Проте, величина вмісту кортизолу залежала від терміну перебування риб у 

складних екологічних умовах. Для риб, які перебували у забрудненій водоймі 

протягом 3-х місяців, вміст кортизолу збільшився на 41,8 %, протягом 3-х років 

на 22,8 %, а протягом декількох поколінь на 6,2 %. Це яскраво свідчить про 

спрямованість адаптаційних процесів у риб. По мірі пристосування впродовж 

певного часу карась у меншій мірі підлягав дії хронічного стресу. Схожі 

результати були отримані іншими дослідниками стосовно зміни рівня 

кортизолу в піддослідних групах коропа, що також перебував у водоймах із 

різним вмістом азотних сполук [118]. 
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Крім того були встановлені істотні зміни у рівні тиреоїдних гормонів 

(Т3 та Т4) у плазмі крові карася при різних умовах існування. Встановлено, що 

вміст тироксину в плазмі крові риб із забруднених водойм зменшувався у 1,97–

2,19 разів порівняно до контролю, та не залежав від терміну адаптації риб до 

впливу надмірних концентрацій амонійного азоту. Збільшення рівня Т3 у крові 

пов’язано із необхідності посиленого енергозабезпечення риб, які тривалий час 

перебувають у забруднених водоймах, та необхідності постійного виведення 

надлишку аміаку з тканин. Активна мобілізація енергоресурсів за дії високих 

концентрацій неорганічного азоту впливає на темпи росту риб та змінює 

індекси внутрішніх органів. Саме у цих процесах задіяні тиреоїдні гормони 

[193]. Безперечно, за цих умов при найбільш тривалому перебуванні 

збільшується споживання кисню тканинами риб та активізується загальний 

обмін в організмі карася. 

Встановлено, що у карася не залежно від терміну перебування у 

забрудненої водоймі зменшується вміст глюкози у плазмі крові, що вказує на 

підвищену потребу в енергетичних ресурсах для забезпечення протікання 

процесів детоксикації та виведення токсичних речовин з організму риб [115]. 

Оскільки досліджені гормони здатні перерозподіляти енергоємні сполуки 

та регулювати їх використання на потреби організму, тому в карася змінюються 

й процеси накопичення запасних речовин. Встановлено, що за тривалого 

впливу (більше 3-х років) сполук амонію у карася в меншій мірі накопичуються 

ліпіди у тканинах. Проте, у цих риб наявний більший вміст глікогену в 

тканинах печінки порівняно до контролю. Разом із тим, менший вміст 

загального білка у м’язовій тканині спостерігався лише у карася, який існував у 

забрудненій водоймі впродовж 3-х років. У інших піддослідних групах його 

вміст був на рівні контролю. Така стратегія пристосування до погіршення умов 

існування зумовлена використанням передусім ліпідів. У процесі розпаду 

ліпідів, завдяки гліконеогенезу утворюється значна кількість глікогену. 

У риб, які існували у водоймах за середньої концентрації амонію 

24 мг N/дм3 впродовж 3-х місяців та 3-х років, було встановлено істотні зміни у 

активності основних ферментів енергетичного обміну (СДГ та ЛДГ). Так, у 
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тканинах м’язів карася активність СДГ була вищою, а у тканинах печінки – 

нижчою, ніж у контролі. Також встановлено зниження активності ЛДГ у м’язах 

та печінці у цих риб. Такі процеси можуть вказувати на зростання енергетичних 

затрат, які можуть супроводжуватися посиленням аеробних окисно-відновних 

процесів у тканинах м’язів карася за коротко- та середньострокового періоду 

перебування у забруднених водоймах. 

У карася з популяції, яка адаптувалася до забруднення води впродовж 20-

ти р., зміна в активності ферментів енергетичного обміну дещо відрізнялась від 

попередніх 2-х груп риб. Так, активність СДГ та ЛДГ була вищою у тканинах 

печінки у 2,7 та 7,0 разів, а у зябрових пелюстках активність ЛДГ була вище на 

36%, ніж у контрольній групі риб. Отже, за довготривалого перебування у 

токсичних умовах в карася спостерігається активізація енергетичного обміну, 

що надає цим рибам високі можливості для адаптації до складних умов 

існування. 

У риб, які тривалий час перебували під токсичним впливом, посилюється 

йонний обмін між зовнішнім та внутрішнім середовищем, у зябрах активність 

K+, Na+-АТФ-ази збільшується на 28–40 % порівняно до контролю. Аналогічні 

зміни у активності цього ферменту спостерігали й інші дослідники за впливу 

токсичних сполук [330].  

У риб, які перебували у забрудненій водоймі продовж декількох поколінь, 

активність маркерного ферменту – ЛФ була вищою як у тканинах печінки так і 

в тканинах м’язів і зябер у 2,38 і 12 разів та на 26 % відповідно, порівняно до 

контролю. Це свідчить про активацію фосфорного обміну в тканинах карася із 

зазначених груп. У свою чергу, у риб, які знаходились під впливом високих 

концентрацій йонів амонію протягом 3-х місяців та 3-х років, активність ЛФ у 

зябрах та печінці була меншою за контрольні величини. Це вказує на те, що за 

довготривалого впливу сполук неорганічного азоту в карася істотно змінюється 

фізіологічний стан зябер та печінки, що дозволяє цим рибам існувати у вкрай 

важких екологічних умовах. Слід зазначити, що у зазначеній водоймі не 

зареєстровано на період досліджень інших видів риб. 
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Зміна функціонального стану печінки також підтверджується 

зростанням активності амінотрансфераз. При довготривалому перебуванні риб 

за надмірних концентрацій амонійного азоту збільшилась активність АсАТ та 

АлАТ у печінці карася, що свідчить про посилення процесів трансамінування в 

цьому органі. Також це спостерігається і у м’язовій тканині. У зябрових 

пелюстках активність АсАТ та АлАТ були нижчими або відповідали 

контрольній групі. Разом з тим, активність ГДГ у тканинах печінки карася із 

усіх піддослідних груп була меншою на 1,75; 1,6 та у 4,5 рази відповідно, ніж у 

контролі. Пригнічення активності цього ферменту може бути зумовленим 

залученням інших шляхів протидії потенційно-агресивному середовищу. Проте, 

за довготривалої адаптації риб до токсичного середовища істотно 

підвищувалася (у 2,2 рази) активність ГДГ, що свідчить про активне залучення 

азотного обміну в процеси дезамінування задля виведення надлишкового 

аміаку в зовнішнє середовище.  

У подальшому з метою визначення закономірностей формування стійких 

популяцій коропових риб в умовах комплексного забруднення різними видами 

токсичних речовин антропогенного походження були проведені дослідження на 

окремих озерах м. Києва (оз. Бабине, Кирилівське та Лугове), які відрізнялись 

між собою різним санітарним станом. 

Слід зауважити, що за даними [166] у оз. Бабине (було використане у як 

контрольну водойму) представлено 23 види риб, що є дещо менше видового 

складу іхтіофауни у оз. Кирилівське (27 видів). Це може бути зумовлено 

більшим розвитком кормових організмів в оз. Кирилівське, через надходження 

біогенних сполук у помірних кількостях. Найменший склад іхтіофауни 

спостерігався у оз. Лугове, яке у більшій мірі підлягає антропогенному тиску. 

Це засвідчують дані стосовно вмісту нафтопродуктів у поверхневих та 

придонних шарах водойми. 

За дії посиленого антропогенного забруднення у риб істотно змінюються 

фізіологічні та морфо-фізіологічні показники. Найбільші коефіцієнти 

вгодованості спостерігались у краснопірки і карася, які існували у водоймі, яка 
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не зазнає істотного антропогенного навантаження (оз. Кирилівське). Втім, 

для плітки ці коефіцієнти були вищими при помірному забрудненні водойми.  

По мірі посилення антропогенного тиску в карася збільшується 

абсолютна плодючість. Так, у риб із оз. Лугове вона зростала у 2,4 рази 

порівняно до умовного контролю. Проте, ооцити характеризувалися меншим 

вмістом ліпідів та глікогену, вміст білка в них був дещо більшим. Збільшення 

абсолютної індивідуальної плодючість може вказувати на компенсаторний 

механізм підтримки чисельності риб в озерах у відповідь на забруднення води. 

Це особливо важливо оскільки на ранніх етапах розвитку можливо значне 

зниження життєстійкості ембріонів та личинок. Відмінності у біохімічному 

складі ооцитів можуть бути пов’язані як з різними стадіями дозрівання гонад, 

так і з залученням більшої кількості енергомістких сполук для підтримки 

організму за критичних умов існування. 

Показовими виявились індекси внутрішніх органів, які змінювалися 

залежно від рівня забруднення води. Індекс печінки відображав загальний 

фізіологічний стан її тканин, а також структурно-функціональну активність. 

Підтвердженням цього є вищий індекс цього органу в плітки та краснопірки із 

забруднених водойм, що вказує на посилену детоксикацію забруднюючих 

речовин у цій тканині. В той же час, індекс печінки не змінювався у карася 

навіть при істотному забрудненні води в оз. Лугове.  

При надмірному забрудненні водойм у карася та краснопірки істотно 

знижувався індекс селезінки. Це також може вказувати на несприятливі для 

риб умови існування в оз. Кирилівське та Лугове. Оскільки депонування крові 

у селезінці було знижено, то відбулись структурно-функціональні зміни цього 

органу при помірному та інтенсивному антропогенному забрудненні в 

дослідних озерах системи «Опечень». 

В несприятливих умовах існування у риб суттєво змінилась гуморальна 

регуляція обміну речовин, яка беззаперечно, відіграє головну роль при тривалій 

адаптації риб до антропогенного забруднення середовища існування. Вміст 

кортизолу в плазмі крові карася та плітки істотно знижувався по мірі посилення 

токсичного навантаження. Це свідчить про те, що постійне надходження 
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забруднюючих речовин не викликають у цих риб стрес-реакції і вони 

достатньо успішно адаптувалися до умов водойми. Проте, у краснопірки із 

забруднених водойм вміст кортизолу був значно вищим, ніж у контролі. Це 

вказує на те, що краснопірка знаходяться у постійному стресі, що може 

позначитися на перебудові енергетичного обміну, за умов надмірного та 

помірного забруднення. 

Встановлено, що у карася та плітки, які тривалий час перебували під 

тиском антропогенного забруднення, спостерігається менший вміст Т3 у 

плазмі, а у краснопірки – більший. Вищий вміст Т3 може бути зумовлений 

посиленням окисно-відновних процесів у краснопірки, яка існувала у 

забрудненому середовищі. Це дозволяє цьому виду частково пристосовуватися 

до постійного забруднення води.  

Таким чином, різні види риб реагують на антропогенне забруднення 

видоспецифічно, у карася та плітки встановлено уповільнення обмінних 

процесів, а у краснопірки – посилення. Вміст Т4 у плазмі крові коливався 

залежно від екологічних умов, а саме рівня та інтенсивності антропогенного 

забруднення. Загалом, зміни у рівні Т3  та кортизолу в крові свідчать на користь 

видових відмінностей між дослідними видами риб за гормональною відповіддю 

на комплексне антропогенне забруднення. 

В риб, які існували в дослідних озерах системи «Опечень» був значно 

менший вміст запасаючих речовин у тканинах печінки. В карася з оз. 

Кирилівське вміст глікогену був меншим у 2,8 рази, ніж у контролі і 

накопичення ліпідів у всіх піддослідних видів риб теж було меншим, ніж у 

контролі (у 2,0–2,7 рази).  

Менше накопичення енергоємних сполук вказує на незадовільний 

екологічний стан у досліджених забруднених озерах. Крім того, отримані нами 

результати співпадають із результатами інших дослідників, якими також було 

встановлено значно нижчий вміст енергомістких сполук, зокрема глікогену, 

білка та ліпідів у печінці окуня із оз. Кирилівське у весняний та осінній періоди 

[112]. 
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Незначне накопичення ліпідів та глікогену в тканинах також 

призводить до того, що риби із за негативних умов оточуючого середовища 

мають менші розмірно-масові показники. Що пов’язано з використанням 

енергоємних субстратів для підтримки нормального функціонування 

організму риб у несприятливих умов існування. 

Наявність стресового стану в риб з оз. Кирилівське та Лугове була 

підтверджена вмістом МДА. У тканинах печінки карася та краснопірки із оз. 

Кирилівське його вміст був більшим, ніж у риб з оз. Бабине. Результати 

наших досліджень узгоджуються із попередніми дослідженнями інших 

авторів стосовно вмісту МДА у тканинах печінки верховодки, окуня та йоржа 

з оз. Кирилівське [306]. Це вказує на наявність несприятливих умов у бенталі 

та середньому шарі води озер, зокрема високий вміст нафтопродуктів та 

важких металів. 

Екологічні умови досліджених озер позначаються й на перебігу 

біохімічних реакцій у риб, зокрема на активності ферментів енергетичного, 

фосфорного та азотного обмінів. 

Піддослідні коропові риби із дослідних забруднених озер переважно мали 

вищу активність СДГ у тканинах м’язів, печінки та зябрах, ніж у контролі. 

Схожа тенденція спостерігалась при проведенні хронічного модельного 

експерименту в гірчака за впливу дихромату калію. Разом з тим, у карася та 

краснопірки не було встановлено істотних відмінностей у активності ЛДГ. 

Проте, у плітки із оз. Кирилівське, активність цього ферменту в тканинах 

м’язів, печінки та зябер була нижче на 11,5; 11 та 16 % відповідно, ніж у плітки 

з оз. Бабине. Тому, зі збільшенням інтенсивності антропогенного забруднення у 

риб збільшуються аеробні окисно-відновні процеси, які супроводжуються 

вищою активністю СДГ.  

Крім того, залежно від рівеня антропогенного забруднення змінюється 

активність Na+/K+-АТФ-ази в тканинах зябрових пелюсток досліджуваних видів 

риб, яка залежала від фізіологічних особливостей виду, від специфіки та рівня 

токсичного навантаження на озера. Разом з тим, найбільш характерні 

відмінності були встановлені у краснопірки з оз. Кирилівське, в якої активність 
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зазначеного ферменту була нижче на 79,1 %, а у краснопірки з оз. Лугове, 

навпаки, вища на 30,6 %, ніж у риб з оз. Бабине. Це підтверджує 

внутрішньовидову специфіку регуляції йонного обміну в тканині зябрових 

пелюсток. 

Також надійним індикатором, що відображає ступінь інтоксикації 

організму токсичними речовинами (зокрема, тканин печінки), виявилася зміна 

активності ЛФ (фосфорний обмін), що залучена у різні обмінні процеси та 

забезпечує надходження фосфору для нормального метаболізму клітин [279]. 

Встановлено, що у карася та краснопірки із забруднених водойм у печінці та 

м’язах, а у карася та плітки і в тканинах зябрових пелюсток були посилені 

процеси фосфорилювання, на що вказувала підвищена активність ЛФ. Це 

свідчить про схожу міжвидову стратегію пристосування карася та краснопірки 

до несприятливих екологічних умов. 

Функціональний стан печінки піддослідних риб, як органу, що відповідає 

за детоксикацію та виведення токсичних речовин, які потрапляють в організм, 

був проаналізований за активністю амінотрансфераз та глутаматдегідрогенази.  

Встановлено, що у карася, краснопірки та плітки активність АсАТ, АлАТ 

та ГДГ у тканинах печінки риб переважно була меншою, ніж у контролі. Такі 

результати можна розглядати як адаптивно-компенсаторну реакцію 

піддослідних видів, яка спрямована на забезпечення існування риб у водоймах з 

різним ступенем токсичного забруднення. Все ж, отримані результати не 

узгоджуються з результатами модельних досліджень, адже токсикологічні 

експерименти не здатні об’єктивно відтворити фізіолого-біохімічні реакції риб, 

які відбуваються в природних умовах за комплексного впливу токсикантів 

різної хімічної природи. Це підтверджує важливість проведення 

моніторингових досліджень загального стану гідробіонтів, які існують у 

водоймах, що зазнають різноманітного впливу забруднюючих речовин. 

Порівнюючи між собою дві географічно ізольованих популяції 

карася сріблястого із дендропарку «Олександрія» (м. Біла Церква) та із 

оз. Лугове (м. Київ), можна побачити, що ці риби мають схожі фізіолого-

біохімічні закономірності пристосування до несприятливих умов. 
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Передусім, слід зазначити, що у водоймах із несприятливими умовами 

(забруднений став дендропарку «Олександрія» та із оз. Лугове) у карася 

спостерігаються менше накопичення ліпідів у тканинах порівняно з умовним 

контролем. Крім того, зниження вмісту ліпідів у тканинах печінки також 

зазначалося й для карася із урбанізованої ділянки р. Сирець [94]. Зменшення 

вмісту ліпідів може свідчити про вплив хронічного забруднення водойми у 

різних популяціях карася незалежно від специфічної дії різних токсикантів. 

Внаслідок цього посилюються процеси додаткового використання 

енергетичних ресурсів, що позначилось на зменшенні розмірно-масових 

показних цих риб. Також були встановлені відповідні зміни у активності 

ферментів, що залучені у пристосувальних процесах для коригування обмінних 

процесів. У карася незалежно від типу забруднення зростала активність СДГ у 

тканинах печінки та м’язів та ЛФ у тканинах м’язів, печінці та зябер. Це вказує 

на наявність енергозатратних процесів в організмі рибі, що супроводжується 

активним посиленням аеробних окисно-відновних процесів та процесів 

фосфорилювання. Слід зазначити, що активність ЛДГ у м’язовій тканині була 

нижчою, ніж у риб із контрольних водойм, крім того, змінювалась і активність 

ГДГ у печінці. 

Разом з тим, карась із різних дослідних популяцій мав низку фізіолого-

біохімічних відмінностей у індексах селезінки, вмісті Т3 в плазмі крові та за 

активністю амінотрансфераз у печінці. Перелічені показники були більшими за 

впливу амонійного азоту, але меншими за дії комплексного забруднення 

міського озера. Тому пристосувальна стратегія карася за багатофакторних 

чинників посиленого антропогенного навантаження звелась до інгібування 

обмінних процесів, але за дії амонійного азоту навпаки – прискорення. Однак 

більша активність Na+/K+-АТФ-ази спостерігалась у зябрах карася з оз. Лугове, 

тоді як за дії сполук амонійного азоту цей фермент був меншим, ніж у 

контрольної групи риб. Це вказує на те, що забруднення нафтопродуктами та 

іншими токсичними речовинами викликає у зябрових клітинах карася 

підвищення йонного обміну, тоді як сполуки амонійного азоту не вплинули на 
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зміни активності цього ферменту в зябрах карася, який тривалий час існував 

у цьому ставку. 

Тому, можна припустити, що за довготривалого існування (впродовж 

багатьох поколінь) в несприятливих умовах у карася сріблястого були 

встановлені відмінності щодо перебігу метаболічних процесів, відносно 

контрольної групи та різними популяціями цього виду, втім спостерігається і 

схожість в адаптивних стратегій до несприятливих умов. 

У краснопірки та карася із забруднених озер простежується схожа зміна 

активності ферментів енергетичного, фосфорного та азотного обміну в різних 

тканинах, порівняно до контролю. Це свідчить про подібність біохімічної 

відповіді вказаних видів риб, спрямованої на протидію потенційно-агресивному 

середовищу, незалежно від екологічної ніші яку вони займають. За цими 

показниками можна оцінювати загальний екологічний стан водойм. Як 

показали наші дослідження карась та краснопірка мають більші адаптивні 

можливості до впливу антропогенного забруднення, порівняно з пліткою. 

Свідченням цього є більш широкі межі у змінах активності досліджуваних 

ферментів краснопірки та карася.  

Таким чином, пристосувальні реакції різних видів коропових риб до 

впливу антропогенного забруднення мають деякі міжвидові відмінності та 

специфіки, але низка біохімічних відповідей спільні для всіх видів.  

З огляду на вищезазначене, ступінь антропогенного забруднення є 

визначальним фактором для біорізноманіття водойм. За дії несприятливих 

чинників знижується видовий склад та чисельність гідробіонтів. Разом з тим, 

помірне забруднення та збільшення концентрацій біогенних сполук в 

оз. Кирилівське призвело до збільшення чисельності та біомаси окремих видів 

кормових організмів, що позначилось на більшому видовому різноманітті риб 

цієї водойми, які займають різні екологічні ніші, порівняно з іншими 

досліджуваними озерами. Проте, за отриманими фізіолого-біохімічними 

показниками постійне надходження токсичних речовин у воду, зокрема 

нафтопродуктів, цинку, міді, кадмію та нікелю, викликає у риб стресовий стан 

та перебудови у перебігу метаболічних реакцій [28, 46, 92], які призводять до 
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зменшення лінійного та масового розміру дослідних риб, навіть при 

наявності достатньої кількості кормових об’єктів. 

За отриманими даними встановлено, що в результаті тривалого існування 

у надмірно забруднених водоймах у риб істотно змінюється їх фізіолого-

біохімічний стан. Це відобразилось у зниженні темпів лінійного та масового 

росту риб, зміні структурно-функціональної активності внутрішніх органів, у 

посиленні процесів нейрогуморальної регуляції, змінах активності ферментів та 

ступеню накопичення запасних речовин. Це є наслідком пристосувальних 

реакцій риб до несприятливих умов існування. За витривалості до 

несприятливих умов існування карася сріблястого можна віднести до найбільш 

опірного виду риб щодо токсичного навантаження. Яскравим прикладом цього 

є існування цього виду в екстремальних умовах існування, а саме при 

надмірному азотному навантаженні, де за довготривалої адаптації (впродовж 

декількох поколінь) утворилася стійка популяція цього виду. Ще одним 

підтвердженням високих адаптивних можливостей цього виду є його популяція 

в оз. Лугове, яка існує при надмірному забрудненні води різноманітними 

токсикантами. На користь цього свідчить те, що зазначений вид є 

субдомінантним серед придонних риб. 

Краснопірка та плітка мають менш ефективні механізми пристосування 

щодо впливу забруднюючих речовин. Адаптивна стратегія цих видів не чітко 

виражена, вони не здатні долати надмірні стресові явища. Проте, за помірного 

антропогенного впливу (оз. Кирилівське) ці види здатні формувати стійкі 

популяції. Завдяки поведінковим та фізіологічним реакціям цих видів на 

надходження до акваторії забруднюючих речовин, вони здатні уникати зон 

скиду токсичних речовин. 

Порівнюючи різні види коропових риб, слід зауважити, що краснопірка та 

плітка поступаються карасю на біохімічному рівні за адекватністю відповіді на 

вплив надмірного забруднення водойм. Це підтверджує особливості 

енергетичного обміну досліджуваних риб, зокрема висока здатність карася 

швидко поповнювати і використовувати енергомісткі сполуки у вигляді 

глікогену при несприятливих екологічних умовах середовища. Одним із 
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головних критеріїв популяційної адаптації карася є зміна абсолютної 

плодючості при помірному забрудненні водних об’єктів. Це дозволяє 

формувати стійкі угруповання через значну частку якісного вибракування менш 

життєстійких особин, що підтверджує той факт, що кількість молоді риб 

переважає над якістю. 

Розглянуті зміни фізіолого-біохімічного стану риб дозволяють оцінити 

та/або спрогнозувати завдані збитки, які були спричинені екосистемам у межах 

міста. Це необхідно для того, щоб надмірне антропогенне навантаження, яке з 

роками посилюється через урбанізованість міст, не перенесло свій вплив на 

мало порушені водні системи заплавного типу, які відіграють важливу роль у 

збереженні типових угруповань риб для басейну р. Дніпро. 
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ВИСНОВКИ 

 

У результаті проведених досліджень закономірностей нейрогуморального 

та ферментативного регулювання обмінних процесів за токсичної дії 

референтних токсикантів та загального антропогенного забруднення води у 

модельних та природних умовах були встановлені особливості формування 

стійких популяцій коропових риб. 

На підставі отриманих даних можна сформулювати наступні висновки: 

1. Встановлено, що популяції гірчака звичайного та чебачка амурського 

відрізняються за своєю реакцією на токсичний вплив референтних 

токсикантів – дихромату калію та фенолу. Амурський чебачок виявився 

більш резистентним до дії фенолу, а гірчак звичайний – до дихромату 

калію. Стійкість досліджених вибірок риб за впливу найбільших 

концентрацій токсикантів можна поділити на декілька умовних груп: 

вразливі, які гинуть від стресових явищ напочатку експерименту (31,0–

52,5 % загальної чисельності); витривалі, які гинуть впродовж 

експерименту (38,5–57,5 %); стійкі, які успішно долають токсичне 

навантаження (9,0–12,0 %). 

2. За хронічної дії референтних токсикантів істотно змінюється вміст 

гормонів у гірчака. Так, встановлено, що рівень кортизолу в крові під 

впливом дихромату калію та фенолу збільшується до 2-х та до 4,2 разів 

відповідно. Наслідком цього була зміна активності ЛФ та посилення 

енергетичного обміну. Так, зокрема, залежно від концентрації та виду 

токсиканта в дослідних тканинах риб збільшилась активність ЛДГ та СДГ 

на 19–55 % та 21–71 % відповідно. 

3. Сублетальні концентрації дихромату калію та фенолу викликають у 

печінці гірчака та чебачка посилення білкового обміну. Активність АсАТ 

збільшується у 2,8 разів у гірчака за дії дихромату калію та у 1,2 разів у 

чебачка за дії фенолу відповідно порівняно з контролем. Також у 

дослідних риб за дії дихромату калію зростає активність ГДГ у 3,2 та 1,7 

разів відповідно. 
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4. Незалежно від періоду токсичного впливу (3 місяці, 3 роки та 20 років) 

у популяціях карася китайського за дії підвищених концентрацій 

амонійного азоту (до 24–48 N/дм3) спостерігалось зростання абсолютної 

індивідуальної плодючості на 36,4–58,8%, зміни індексів внутрішніх 

органів, зниження темпів лінійного та масового росту. У риб 

активізуються процеси гормонального регулювання, посилюється 

енергетичний обмін (переважно за рахунок ліпідів та білку). Проте при 

зміні поколінь протягом 20-ти років фізіолого-біохімічний стан карася 

наближається до контрольних риб, хоча дослідна група характеризується 

більшими енерговитратами. 

5. Токсичне забруднення міських озер відобразилось на морфо-

фізіологічних показниках популяцій риб, які у них мешкають. Зокрема, у 

карася китайського і краснопірки звичайної спостерігався нижчий 

коефіцієнт вгодованості за Кларк (на 18,3–64,0 %). Карась із забруднених 

озер мав на 37–44% менший індекс селезінки та у 2,3 більшу абсолютну 

плодючість відносно умовного контролю. Краснопірка та плітка у 

помірно забрудненій водоймі характеризувались більшими на 34,0 і 

16,5 % індексами печінки та на 13,0 і 16,0 % селезінки відповідно. За 

найбільш істотного антропогенного впливу індекс селезінки у 

краснопірки був меншим у 2 рази порівняно з контролем. 

6. Встановлено, що для існування та підтримки чисельності популяцій в 

умовах антропогенного забруднення карась та плітка заощаджують 

енергетичні ресурси. У них уповільнюються обмінні процеси, 

зменшується вміст Т3 та кортизолу в плазмі крові до 2,0–4,7 разів та до 

1,7–4,7 рази відповідно. Проте у краснопірки із забруднених озер 

відбувається посилення загального обміну, збільшується вміст Т3  та 

кортизолу в 2,2 рази та у 4,2 рази порівняно з умовним контролем. 

Спостерігаються взаємопов’язані зміни вмісту глюкози та Т3, Т4 у плазмі 

крові (r = 0,73-0,94, відповідно). 

7. У карася та краснопірки із найбільш забрудненого озера спостерігали 

зростання вмісту МДА у печінці на 31,4–82,8 %, відносно меншим був 
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також вміст ліпідів (у 2,2–2,7 разів), що може бути пов’язаним з 

найбільш несприятливими умовами існування. Серед проявів 

пристосування карася, краснопірки та плітки до токсичного навантаження 

було зростання активності СДГ, ЛФ у деяких тканинах. Проте 

відзначається видова специфічність у показниках активності Na+,K+-

АТФ-ази у зябрах та амінотрансфераз у печінці досліджених видів риб. 

8. Карась, краснопірка та плітка по різному пристосовуються до тривалого 

токсичного забруднення водного середовища. Карась із різних популяцій 

має схожі між собою адаптивні механізми незалежно від характеру 

забруднення водойми. Спостерігається посилення енергетичного обміну, 

що супроводжується істотним зростанням активності СДГ та певним 

збільшенням активності ЛДГ, активно використовуються ліпіди. Важливу 

участь у регуляції обмінних процесів беруть тиреоїдні та 

кортикостероїдні гормони. Високий рівень фізіологічної стійкості карася 

надає йому перевагу в пристосуваннях до нетипових чи екстремальних 

умов існування порівняно з іншими дослідженими видами риб. 
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Додаток А 

 

СПИСОК ОПУБЛІКОВАНИХ ПРАЦЬ ЗА ТЕМОЮ ДИСЕРТАЦІЇ, 
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Зіньковський О. Г. Деякі адаптивні реакції карася сріблястого (Carassius auratus 

gibelio (Bloch, 1782)) за надмірного навантаження амонійним азотом. 

Рибогосподарська наука України. 2018. Т. 44, № 2. С. 116–129. 

Особистий внесок: відбір проб з іхтіологічного матеріалу та їх обробка, участь 

в узагальненні даних, підбір фахової літератури, написанні та оформленні 

статті. 

2. Коваленко Ю. О., Потрохов О. С., Зіньковський О. Г. Фізіолого-

біохімічні особливості реакції гірчака звичайного за хронічної дії дихромату 

калію. Наукові записки ТНПУ ім. В. Гнатюка. Серія: Біологія. 2018. Т. 74, № 3–

4. С. 58−66. 

Особистий внесок: проведення модельних експериментів, відбір та обробка 

проб, участь в узагальненні даних, підбір фахової літератури та написанні і 

оформленні статті. 

3. Kovalenko Yu. O. Physiological and Biochemical Peculiarities of 

Crucian Carp Adaptation to Water Bodies Pollution by Ammonia Nitrogen. 

Hydrobiological Journal. 2019. Vol 55, № 3. С. 59–66. 

4. Коваленко Ю. О., Шлапак О. О., Потрохов О. С., Зіньковський О. Г. 

Вплив антропогенного забруднення на фізіолого-біохімічні показники риб та їх 

паразитоценозів. Рибогосподарська наука України. 2019. Т. 49, № 3. С. 72–88. 

Особистий внесок: забір біологічного матеріалу, визначення проб, обрахування 

та статистична обробка результатів, узагальнення отриманих даних, підбір 

фахової літератури та написанні і оформленні статті. 

5. Худіяш Ю. М., Причепа М. В., Потрохов О. С., Зіньковський О. Г., 

Горбатюк Л. О., Коваленко Ю. О., Медовник Д. В. Вплив екологічних умов 

озер м. Києва на стан іхтіофауни. Рибогосподарська наука України. 2020. Т. 51. 

№ 1. С. 28–43. 
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Особистий внесок: відбір проб для визначення хімічного складу води. 

 

які засвідчують апробацію матеріалів дисертації: 

6. Коваленко Ю. О. Перспективи досліджень фізіолого-біохімічного 

стану популяцій коропових риб за тривалих змін навколишнього середовища в 

міських водоймах. Біологічні дослідження – 2017: мат. VІІІ Всеукр. науково-

практ. конф. з міжнар. участю (Житомир, 14–16 березня 2017). Житомир, ЖДУ 

ім. І. Франка, 2017. С. 121–123.  

7. Коваленко Ю. О. Хронічний вплив дихромату калію на вміст 

кортизолу та глюкози у плазмі крові гірчака звичайного Rhodeus sericeus 

(Pallas, 1776). Сучасна гідроекологія: місце наукових досліджень у вирішенні 

актуальних проблем: мат. IV Наук-прак. конф. молодих вчених 

(Київ, 6−7 листопада 2017). Київ, Інститут гідробіології НАН України, 2017. 

С. 33–34. 

8. Коваленко Ю. О. Вплив алохтонного азоту на активність 

амінотрансфераз та лужної фосфатази плітки звичайної (Rutilus rutilus L.) 

Біологічні дослідження – 2018. Збірник наукових праць (Житомир, 

27 лютого 2018). Житоми, ЖДУ ім. І. Франка, 2018. С. 122–123. 

9. Коваленко Ю. О. Вплив фенолу на активність ферментів азотного 

та фосфорного обміну амурського чебачка. Актуальні питання сьогодення. 

Матеріали міжнар. наук-практ. конф. (Вінниця, 20 березня 2018). Вінниця, Т. 3. 

С. 12–15.  

10. Коваленко Ю. О. Вплив фенолу на активність ферментів 

енергетичного та азотного обміну в м’язах молоді чебачка звичайного. Водні 

екосистеми та збереження їх біорізноманіття. Мат. І Всеукр. наук-практ. 

конф. (Житомир, 11–12 квітні 2018). Житомир, ЖДУ ім. І. Франка, С. 19–22. 

11.  Шлапак О. О., Коваленко Ю. О. Вплив забруднення водойм 

сполуками неорганічного азоту на фізіолого-біохімічні показники 

паразитоценозу карася сріблястого (Carassius auratus gibelio (Bloch, 1782)) 

Сучасні проблеми раціонального використання водних біоресурсів. Мат. 

міжнар. наук-прак. конф. (Київ, 15–17 травня 2018). Київ, 2018. С. 45–47. 
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Особистий внесок: участь у заборі біологічного матеріалу, визначенні проб, 

обрахуванні та статистичній обробці результатів, узагальнення отриманих 

даних, участь у написанні тез. 

12. Коваленко Ю. О., Шлапак О. О. Особливості фізіолого-біохімічних 

характеристик коропових видів риб в умовах водойм урбанізованих територій 

та різного складу паразитоценозів. Сучасна гідроекологія:місце наукових 

досліджень у вирішенні актуальних проблем Мат. V наук-прак конф. мол. вч. 

(Київ, 14−15 листопада 2018). Київ, С. 21–23. 

Особистий внесок: участь у заборі тканин, визначенні проб, обрахуванні 

та статистичній обробці результатів, узагальнення отриманих даних, участь у 

оформленні та написанні тез. 

13. Коваленко Ю. О. Вплив забруднення водойм на зміни активності 

ферментів азотистого обміну в карася сріблястого та краснопірки звичайної. 

Перспективи гідробіологічних досліджень в контексті проблем довкілля та 

соціальних викликів. Мат. VIII з’їзду Гідроекологічного товариства України 

присвячений 110-річчю заснування Дніпровської біологічної станції (Київ, 6–8 

листопада 2019). Київ, 2019. С. 116–118. 

14. Коваленко Ю. О. Зміна вмісту малонового діальдегіду та активності 

лужної фосфатази у тканинах карася сріблястого (Сarassius auratus 

(Bloch, 1782)) за дії токсичного забруднення водойм. Тези доповідей 

Конференції молодих дослідників-зоологів 2019 (Зоологічний кур’єр, № 13 ). (13–

14 листопада 2019). Київ, 2019. С. 13–14. 
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