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ANNOTATION

V.V. Babienko, A.V. Mokienko, O.A. Hruzevskyi, O.V. 
Horoshkov. Cyanobacteria and cyanotoxins. Monograph.

The monograph presents a concise description of cyanobac-
teria, dangerous biological contaminants of surface water bodies, 
and cyanotoxins that they produce in the context of the infl uence 
of nitrogen and phosphorus as limiting nutrients. The current 
state of the problem in the conditions of a changing environment 
and the complex relationship between eutrophication and climate 
change is considered in detail. Certain information is provided 
on the database of secondary metabolites of cyanobacteria (cy-
anotoxins). A comparative assessment of the effectiveness of al-
gicides on phytoplankton is performed. The need for a detailed 
study of this problem in Ukraine is substantiated.

Chapter 1 presents an assessment of the importance of nitro-
gen (N) relative to phosphorus (P) in explaining total cyanobac-
terial biovolume, biovolume of specifi c cyanobacterial taxa, and 
cyanotoxin abundance. 102 northern German lakes were investi-
gated using methods to separate the effects of co-variation of N 
and P concentrations from the effects of differential N vs. P varia-
tion. Although the positive relationship between total cyanobac-
terial biovolume and P concentration disappeared at high P 
concentrations, cyanobacterial biovolume consistently increased 
with N concentration, indicating potential N limitation in highly 
P-enriched lakes. Biovolumes of all cyanobacterial taxa were 
higher in lakes with higher than average total NP concentrations, 
although the relative biovolumes of some Nostocales were higher 
in less enriched lakes. Taxa were found to have different respons-
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es to differential N versus P concentrations. The differences be-
tween taxa were inconsistent with the hypothesis that conditions 
of low N relative to P would be favorable for N2-fi xing Nostocales 
taxa. In particular, Aphanizomenon gracile and the subtropical 
invasive species Cylindrospermopsis raciborskii often reached 
their highest biovolumes in lakes with high nitrogen relative to 
phosphorus concentrations. Concentrations of all cyanotoxin 
groups increased with increasing TP (total phosphorus) and TN 
(total nitrogen), consistent with the biovolumes of their putative 
producers. Microcystin concentrations were strongly correlated 
with Planktothrix agardhii biovolume. However, concentrations 
of anatoxin, cylindrospermopsin, and paralytic shellfi sh poison 
were not strongly associated with any individual taxon. The po-
tential impact of changes in nutrient loading on phytoplankton 
community structure suggests that cyanobacteria should not be 
considered as a single group. This is particularly important in the 
context of the presence of cyanotoxins.

Chapter 2 reviews the evidence and relevant literature on 
the following questions: in which types of water bodies climate 
change may increase cyanobacterial blooms; whether controlling 
blooms and toxin concentrations requires a balanced approach to 
reducing not only phosphorus (P) but also nitrogen (N) concen-
trations; and how trophic and climatic changes affect the health 
risks posed by toxic cyanobacteria. The following are suggested 
for further discussion: (1) Climate change is likely to promote 
blooms in some waters—not those where low P or N concentra-
tions severely limit biomass, and more so in shallow waters than 
in stratifi ed waters. In particular, in the latter it can work both 
ways, making conditions more or less favorable for cyanobacte-
rial proliferation. (2) Although N emissions to the environment 
need to be reduced for a number of reasons, bloom control can 
certainly be successful by reducing P alone, provided that P con-
centrations can be reduced to levels low enough to severely limit 
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biomass. It is not the N:P ratio but the absolute concentration of 
the limiting nutrient that determines the maximum possible bio-
mass of phytoplankton and therefore cyanobacteria. The absolute 
concentrations of N or P indicate which of the two nutrients is 
currently limiting biomass. N may be the nutrient of choice for 
reduction if achieving suffi ciently low concentrations is likely to 
be successful. (3) Where trophic and climatic changes cause lon-
ger, more intense and more frequent blooms, they increase the 
risks of exposure, and the health risks depend on how much the 
concentrations exceed the current WHO recommended cyano-
toxin values for the relevant exposure situation. Where trophic 
changes reduce phytoplankton biomass in the epilimnion, thereby 
increasing transparency, the species composition of cyanobacte-
ria may shift towards those living on benthic surfaces or in the 
metalimnion, altering the risks of exposure. It is concluded that 
the study of how environmental changes affect the genotypic com-
position of cyanobacterial populations is a relatively new fi eld of 
research. It holds promise for understanding the biological func-
tion of the wide range of metabolites contained in cyanobacteria, 
only a small fraction of which are toxic to humans. In general, 
management requires a case-by-case assessment, focusing on the 
impact of environmental changes on the water body in question, 
rather than generalizations.

Chapter 3 reviews the impact of eutrophication and climate 
on harmful algae and highlights some of the complex effects and 
interactions between harmful and non-harmful taxa. In the future 
ocean, non-harmful diatoms may be disproportionately stressed 
and mixotrophs may benefi t from changes in nutrient stoichiom-
etry and forms, temperature, stratifi cation and pH. Further study 
of cyanobacterial physiology, biogeochemistry and trophody-
namics and the variability of harmful and non-harmful taxa in the 
uncertain future driven by anthropogenic activities is recognized 
as necessary.
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Chapter 4 notes that over two thousand cyanobacterial sec-
ondary metabolites have been reported from various sources over 
the past fi fty years. A comprehensive, publicly available database 
with detailed descriptions of these secondary metabolites will fa-
cilitate the study of their occurrence, functions and toxicological 
risks. To address this need, we created CyanoMetDB, a carefully 
curated, fl at-fi le, open-access database of cyanobacterial second-
ary metabolites compiled from 850 peer-reviewed articles pub-
lished between 1967 and 2020. CyanoMetDB contains 2,010 cy-
anobacterial metabolites and 99 structurally related compounds. 
This nearly doubles the number of records with complete litera-
ture metadata and structural composition information compared 
to previously available open-access databases. The dataset in-
cludes microcystins, cyanopeptolins, other depsipeptides, ana-
baenopeptins, microginins, aeruginosins, cyclamides, cryptophy-
cins, saxitoxins, spumigins, microviridins, and anatoxins, among 
other classes of metabolites. A comprehensive database dedi-
cated to cyanobacterial secondary metabolites facilitates: (1) the 
discovery and dereplication of known cyanobacterial toxins and 
secondary metabolites; (2) the identifi cation of novel natural 
products from cyanobacteria; (3) the study of the biosynthesis of 
cyanobacterial secondary metabolites, including the search for 
substructures; and (4) the investigation of their abundance, per-
sistence, and toxicity in the natural environment. 

Algicides are commonly used as a mitigation agent to control 
cyanobacteria. Previous studies of algicides have lacked phyco-
logical diversity and assessment of the side effects of treatments 
on phytoplankton communities to establish optimal dosages and 
tolerance thresholds. Chapter 5 provides recommendations for 
cyanobacterial management. The effects of two common algi-
cides, copper sulfate (CuSO4) and hydrogen peroxide (H2O2), on 
four major phycological divisions (chlorophytes, cyanobacteria, 
diatoms, and mixotrophs) were investigated. All phycological di-
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visions showed greater sensitivity to copper sulfate, except for 
chlorophytes. Mixotrophs and cyanobacteria showed the highest 
sensitivity to both algicides, with the highest and lowest sensi-
tivity observed in the following species: mixotrophs, cyanobac-
teria, diatoms, and chlorophytes. The results obtained suggest 
that H2O2 is a comparable alternative to CuSO4 for the control 
of cyanobacteria. However, some eukaryotic species (mixotrophs 
and diatoms) showed cyanobacterial sensitivity. This refutes the 
assumption that H2O2 is a selective cyanocide. Thus, optimizing 
algicide treatments to inactivate cyanobacteria and minimize po-
tential negative impacts on other phycological members is unat-
tainable. The obvious trade-off between effective management of 
cyanobacteria and preservation of non-target phycological divi-
sions should be a primary lake management issue.
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ПЕРЕДМОВА

«Цвітіння» ціанобактерій, які продукують небезпечні 
токсини (ціанотоксини), є глобальною проблемою, міждис-
циплінарність якої, як багатьох інших, спонукала  на інтен-
сифікацію дослідницьких зусиль у багатьох сферах знань. 
Про це свідчить дана книга, яка дає суто конспективне уяв-
лення про складність питань, пов’язаних із цими небезпечни-
ми біологічними контамінантами поверхневих водойм — від 
звичайного ставка до прибережних вод морів і океанів.

Аналіз вітчизняної літератури дозволив пересвідчити-
ся, що наші вчені, як за радянських часів, так і в незалежній 
Україні не стояли осторонь від вивчення цієї проблеми. Це 
стосується публікацій ще 50х-90х років [1-4]. Певні дослі-
дження були проведені в Одеському філіалі Інституту біоло-
гії південних морів НАН України (тепер Інститут морської 
біології) [5-8].

В останні 20 років зроблено декілька спроб узагальнень 
закордонних джерел літератури у статтях та монографіях 
[9-15].

Певним поштовхом щодо аналізу цієї проблеми були 
еколого-гігієнічні дослідження озер Українського Придунав’я, 
які були присвячені, зокрема, визначенню ціанобактерій в озе-
рах Кагул, Ялпуг, Катлабух. Результати були оприлюднені у 
статтях [16, 17], тезах [18], монографії [19] та узагальню-
ючій статті [20].

Виникає цілком закономірне питання: чи достатньо 
цього для, хоча б поверхневого, знайомства з проблемою. 
Відповідь те ж закономірна: однозначно ні. В цьому читач 
може пересвідчитися при ознайомлені з переліком посилань 
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у розділах 2 та 3. Саме тому автори не вважають виконану 
працю марною.

Зважаючи на певну термінологічну складність тексто-
вого матеріалу, автори вважали за доцільне наприкінці кни-
ги надати перелік термінів та визначень.
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Розділ 1
ЦІАНОБАКТЕРІЇ ТА ЦІАНОТОКСИНИ: 

ВПЛИВ АЗОТУ ТА ФОСФОРУ

Антропогенне навантаження азотом (N) та фосфором (P) 
у прісноводні та прибережні морські системи є глобальною 
екологічною проблемою [1, 2], яка призводить до соціальних 
та фінансових витрат для людського населення [3, 4]. Одним 
із найбільш неприємних наслідків евтрофікації є збільшення 
кількості непривабливих, з неприємним запахом та іноді ток-
сичних цвітінь ціанобактерій [5, 6]. Таким чином, контроль 
ціанобактерій є серйозною проблемою в управлінні прісни-
ми та морськими водами.

Спостереження про збільшення кількості ціанобактерій 
з евтрофікацією було визнано протягом кількох десятиліть 
[7–12]. Протягом тривалого часу фосфор вважався основною 
поживною речовиною, що обмежує розвиток біооб’ємів ціа-
нобактерій [13, 14], незважаючи на наявність значних дока-
зів того, що обмеження N є поширеним явищем в озерах [15, 
16]. Відповідно, азоту приділялося менше уваги, ніж фосфо-
ру, тому менше відомо про роль, яку азот може відігравати в 
контролі евтрофікації, зокрема про його вплив на таксоно-
мічний склад фітопланктону [17, 18].

Було проведено багато досліджень різних ознак, таких 
як регуляція плавучості та формування колоній, які дозво-
ляють ціанобактеріям домінувати у фітопланктонних угру-
пованнях високоевтрофних озер [19, 20]. Однією з таких 
ознак є здатність деяких ціанобактерій фіксувати атмосфер-
ний азот (N2), що дає їм конкурентну перевагу, коли спів-
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відношення N до P низьке, а доступність N обмежує темпи 
росту фітопланктону [21]. Враховуючи тенденцію до того, 
що більш евтрофні озера мають нижче співвідношення N 
до P [22], це було запропоновано як одну з причин, чому 
ціанобактерії, як правило, домінують у фітопланктоні в ев-
трофних озерах [23]. Більш поширеним є твердження, що 
ціанобактерії стають домінуючими в озерах з низьким спів-
відношенням N до P загалом і що зменшення надходжен-
ня азоту як засобу контролю фітопланктону було б марною 
тратою зусиль, оскільки ціанобактерії могли б легко замі-
нити відсутній азот шляхом фіксації [24, 25]. Таким чином, 
законодавство щодо регулювання скидів до водних систем 
та рекомендації для керівників водних ресурсів у минулому 
зосереджувалися на зменшенні P.

Ціанобактерії дуже різноманітні, і ознаки, які можуть 
допомогти їм домінувати, не є спільними для всіх таксонів. 
Наприклад, фіксація N2 може здійснюватися лише Nostocales 
та невеликою кількістю негетероцистних таксонів, таких як 
морський Trichodesmium. Однак більшість досліджень, що 
вивчають реакцію складу фітопланктону на зміни концентра-
ції поживних речовин у великій кількості озер, розглядають 
ціанобактерії як єдину групу реагування, наприклад, [10–12, 
26]. Багато досліджень вивчали зміни складу в окремих озе-
рах під час евтрофікації [27–29] або екологію конкретних так-
сонів [30], але було проведено напрочуд мало комплексних 
досліджень того, як функціональні групи ціанобактерій змі-
нюються вздовж градієнтів евтрофікації, і ще менше вздовж 
градієнтів як P, так і N [31].

Наявність певних ціанотоксинів залежить від складу 
спільнот ціанобактерій, оскільки різні види можуть ви-
робляти різні токсини. Наприклад, мікроцистини в осно-
вному виробляються видами Microcystis, Planktothrix або 
Anabaena [32]; циліндроспермопсин – Cylindrospermopsis 
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та Aphanizomenon [33];  анатоксин та паралітична отрута 
для молюсків – різними видами Anabaena та Aphanizomenon 
[34–36]. Крім того, існують деякі таксони, такі як Limnothrix, 
для яких ще не виявлено жодних токсичних речовин. Крім 
того, відомо, що токсигенні та нетоксигенні штами співіс-
нують у популяціях одного виду, і що частка токсигенних та 
нетоксигенних клітин у популяції може бути досить мінли-
вою [37, 38]. Загальна концентрація токсинів у товщі води 
також залежить від вмісту токсинів у клітинах таксонів-
продукторів, на який можуть впливати такі параметри на-
вколишнього середовища, як світло, температура та пожив-
ні речовини [39–41]. 

Хоча існують численні дослідження окремих токсинів 
або продуцентів токсинів, немає комплексних досліджень, 
які б надавали інформацію про концентрації різних токсинів, 
біооб’єми таксонів ціанобактерій та концентрації поживних 
речовин з озер з різним трофічним статусом. Graham et al. 
[42] досліджували концентрації мікроцистину в різних кон-
центраціях TN (загального азоту) та TP (загального фосфо-
ру) в озерах Середнього Заходу США, але не повідомляли 
про біооб’єми окремих видів ціанобактерій та не розділяли 
градієнти N та P. Graham et al. [43] досліджували спільну 
присутність низки типів токсинів та потенційних продуцен-
тів у цвітінні ціанобактерій, але не пов’язували це з концен-
траціями поживних речовин. Тому досі незрозуміло, якою 
мірою можна передбачити концентрації різних токсинів за 
біооб’ємом видів, що їх продукують, або, загалом, за трофіч-
ним статусом озер. За допомогою міжозерного аналізу даних, 
зібраних з озер помірного клімату, що охоплюють широкий 
трофічний градієнт та широкий діапазон співвідношень N:P, 
у роботі [44] дослідили реакцію загального біооб’єму ціано-
бактерій та розподіл 9 таксонів ціанобактерій та пов’язаних 
з ними токсинів вздовж градієнтів концентрації азоту та фос-
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фору, використовуючи статистичний метод, який розділяє 
вплив спільної варіації концентрації N та P від варіації кон-
центрації N відносно P. Аналіз обмежувався періодом кінця 
літа та початку осені, коли ціанобактерії частіше домінують 
та потенційно цвітуть у помірних регіонах, а рекреаційне ви-
користання озер є найвищим. Автори [44] перевірили такі 
гіпотези: 1) таксони ціанобактерій відрізняються своєю пе-
ревагою у водах, збагачених відносно N або P; 2) біооб’єм 
ціанобактерій, що фіксують N, вищий в озерах з відносно 
нижчим збагаченням N порівняно зі збагаченням P; 3) зв’язок 
між збагаченням N та P та концентрацією ціанотоксинів відо-
бражає зв’язок таксонів, що продукують токсини. 

Отримано наступні результати [44].

1.1 Характеристики озер

У 102 озерах літній загальний вміст фосфору коливав-
ся від 5 до 354 мкг/л, причому медіана знаходилася в межах 
діапазону, класифікованого як евтрофний згідно з Рамковою 
директивою ЄС з водних ресурсів [45] та ОЕСР [46]. Як і очі-
кувалося, спостерігалася значна позитивна кореляція між за-
реєстрованими значеннями TP  та TN (r = 0,63, p < 0,001 для 
зареєстрованих значень), але все ще існувала значна варіація 
у співвідношенні TN:TP, яке коливалося в широких межах 
від 2,8 до 96 із медіанним значенням 22. TN зростав менш 
пропорційно до TP, так що середнє співвідношення TN:TP 
зменшувалося зі збільшенням збагачення поживними речо-
винами.

Серед досліджуваних озер були як поліміктичні, так і ді-
міктичні озера  із середньою глибиною від 1 до 23 м. Медіанна 
глибина озера становила 4,85 м, що відображає переважання 
відносно мілководних озер у цьому регіоні. Як правило, міл-
ководні озера мають нижче співвідношення TN:TP, але для 
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цього набору даних зв’язок був слабким (r2 = 0,07), і не було 
виявлено зв’язку між відносним показником збагачення N та 
P і глибиною (r2 = 0,01).

Примітка. 
Поліміктичні озера — водойми, у яких вода постійно 

та вільно перемішується від поверхні до дна кілька разів на 
рік (або навіть щодня). Це означає, що в них не утворюється 
стійка температурна шаруватість.

Діміктичні озера — прісноводні водойми в помірних ре-
гіонах, які повністю циркулюють зверху вниз двічі на рік. Ця 
дворічна циркуляція, зумовлена тим, що вода має найвищу 
щільність при 4 °C, розподіляє кисень і життєво важливі по-
живні речовини по всій товщі води, підтримуючи водне жит-
тя).

1.2 Загальний біооб’єм ціанобактерій

Максимальний та медіанний біооб’єм ціанобактерій, ви-
міряні відповідно квантилями 90% та 50%, демонстрували 
позитивний зв’язок із загальним фосфором  та із загальною 
концентрацією азоту. Однак залежності TN та TP відрізня-
лися за формою: залежність TP–біооб’єм була сигмоїдною 
та вирівнювалася при концентраціях TP вище приблизно 50 
мкг/л, що, можливо, вказує на обмеження азотом або якимось 
іншим ресурсом в озерах з високим вмістом TP, тоді як нахил 
залежності TN–біооб’єм продовжував зростати в усьому діа-
пазоні значень TN.

Однак важко інтерпретувати ці залежності окремо через 
сильну кореляцію між концентраціями TN та TP. Щоб ви-
рішити цю проблему, автори [44] використали контурні діа-
грами очікуваного максимального біооб’єму, щоб показати, 
чи були максимальні біооб’єми вищими в озерах з високим 
збагаченням N відносно P, чи навпаки. Вони також розраху-
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вали медіанні показники збагачення, зважені за біооб’ємом, 
щоб оцінити центр розподілу ціанобактерій відносно серед-
ніх спільних осей N та P, а також відносну залежність N від 
P. Встановлено, що спостережувані максимальні біооб’єми 
були подібними для озер з високим вмістом азоту відносно 
фосфору та озер з низьким вмістом азоту відносно фосфору. 
Однак, хоча максимальні спостережувані біооб’єми загаль-
ної кількості ціанобактерій були подібними по обидва боки 
великої осі, середній бал загальної кількості ціанобактерій N 
проти P осі був дещо позитивним, а 95% довірчі інтервали 
не перекривалися з нулем (0,08; 0,02–0,161). Це вказує на те, 
що загалом більше ціанобактерій було виявлено в озерах з 
високим вмістом N проти P, ніж в озерах з низьким вмістом 
N проти P.

1.3 Розподіл таксонів ціанобактерій

Таксони суттєво не відрізнялися один від одного за своїм 
розподілом вздовж спільної осі збагачення NP. Усі таксони 
мали свої центри поширення в озерах зі спільними балами 
NP вище середнього. P. agardhii, A. issatchenkoi, Microcystis 
та Anabaenopsis утворили групу, розташовану на найвищих 
рівнях збагачення; при цьому Anabaena,  C. raciborski, A. 
gracile та A. fl os-aquae були розташовані нижче на спільній 
осі NP, але все ще в озерах зі збагаченням NP вище серед-
нього. Різниця між цими двома групами є чіткішою, якщо 
врахувати протяжність їхніх ареалів: 95% біооб’єму першої 
групи з чотирьох таксонів знаходиться майже повністю вище 
середнього балу збагачення, тоді як значна частина біооб’єму 
решти 5 таксонів знаходиться нижче. Ця відмінність особли-
во чітка для Anabaena та підкреслює різну закономірність, що 
спостерігається при розгляді абсолютної, а не відносної чи-
сельності. Anabaena досягає найвищої відносної чисельнос-
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ті в озерах зі збагаченням нижче середнього, але насправді 
вона більш численна в озерах зі збагаченням NP вище серед-
нього, де вона об’єднується з великими біооб’ємами інших 
таксонів і, таким чином, становить меншу частку загального 
біооб’єму.

На відміну від спільної осі NP, таксони були більш ши-
роко розподілені вздовж відносної осі N проти P. Розподіл C. 
raciborski був зосереджений в озерах з більшим збагаченням 
N, ніж P, і більшість її більших біооб’ємів знаходилася в озе-
рах з високим вмістом N, низьким вмістом P. A. gracile була 
зосереджена трохи вище середини осі N проти P, але була ви-
явлена   при високих біооб’ємах як в озерах з високим вмістом 
P, так і з низьким вмістом N. Anabaena, A. issatschenkoi, P. 
agardhii, Anabaenopsis, Microcystis та A. fl os-aquae були зосе-
реджені в озерах з низьким вмістом азоту та високим вмістом 
фосфору, і більшість їхніх більших біооб’ємів також були 
знайдені в озерах з низьким вмістом азоту та високим вміс-
том фосфору.

Загальна картина, що спостерігалася для загального 
біооб’єму ціанобактерій, була головним чином зумовлена   
двома таксономічними групами: тонковолокнистими осци-
ляторними (FFO), гетерогенною групою нефіксуючих ціа-
нобактерій; та видом Planktotrix agarhdii, також нитчастими 
та нефіксуючими. Виміряний за загальним біооб’ємом у всіх 
зразках, FFO був найпоширенішою таксономічною групою в 
наборі даних і був виявлений при високих біооб’ємах в озе-
рах з високими спільними показниками збагачення NP та з 
сильною тенденцією до озер, відносно більш збагачених N, 
ніж P; FFO мав другий за величиною бал на осі N проти P. P. 
agarhdii досяг найвищих біооб’ємів серед усіх окремих видів 
і був виявлений в озерах з найвищими спільними балами зба-
гачення NP та з тенденцією до середовищ з низьким вмістом 
N та високим вмістом P.
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З шести таксонів, що фіксують N2 (Nostocales), чотири 
досягли своїх найвищих біооб’ємів в озерах з низьким вміс-
том N та високим вмістом P. Винятками були A. gracile та C. 
raciborski. C. raciborski, зокрема, продемонстрував чітку тен-
денцію до розвитку своїх найвищих біооб’ємів у середови-
щах, багатих на N, тоді як найвищі біооб’єми Aphanizominon 
gracile були виявлені в широкому діапазоні концентрацій TN 
та широкому діапазоні концентрацій TP, що відповідає серед-
овищам як з високими концентраціями N та низькими кон-
центраціями P, так і з низькими концентраціями N та висо-
кими концентраціями P.

1.4 Ціанотоксини

Концентрації ціанотоксинів вимірювалися в підгрупах 
озер, досліджених на склад ціанобактерій. MC (мікроцистин) 
було виявлено принаймні один раз у 62%, CYN (циліндрос-
пермопсин) – у 83%, ATX (анатоксин-а) – у 57% та PSP (па-
ралітична отрута риб) – у 69% протестованих озер. Найвища 
зареєстрована концентрація для MC становила 65 мкг/л, тоді 
як концентрації для CYN, ATX та PSP були значно нижчи-
ми – 12,1;1,2 та 0,7 мкг/л відповідно. Очікувані максимальні 
концентрації токсинів, визначені 90% квантилями, були най-
вищими при середніх та високих концентраціях TP та TN для 
всіх чотирьох груп токсинів.

Концентрація MC дуже тісно корелювала з біооб’ємом 
P. agardhii. Кореляція з потенційно продукуючими таксонами 
була набагато слабшою для трьох інших груп токсинів. Кон-
центрація ATX помірно добре корелювала з A. issatschenskoi, 
але спостерігався ряд відносно високих концентрацій ATX за 
відсутності будь-якого біооб’єму A. issatschenskoi; це, мож-
ливо, можна пояснити продукцією A. gracile, яка також пози-
тивно корелювала з ATX. CYN також корелював з A. gracile, 
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але не з A. fl os-aquae. PSP погано корелював з його передба-
чуваним продуцентом A. gracile.

В обговоренні автори [44] зазначають наступне.
Як і очікувалося, високі концентрації поживних речовин 

були пов’язані з високими біооб’ємами ціанобактерій. Авто-
ри [44] виявили насичуючу залежність між зареєстрованою 
концентрацією TP та біооб’ємом ціанобактерій, як повідо-
млялося для хлорофілу-а [47–49] та біомаси ціанобактерій в 
інших дослідженнях [26], що вказує на обмеження іншими 
факторами в озерах з високим вмістом фосфору. Не виявле-
но такої насичуючої залежності з TN, тому азот залишається 
кандидатом на роль фактора, що обмежує біооб’єм ціано-
бактерій в озерах з високим вмістом TP. Це узгоджується з 
думкою, що все більша частка озер стає обмеженою за N зі 
збільшенням трофічного статусу [22].

Найбільш поширеними в дослідженні [44] були таксони 
FFO та P. agardhii, що не фіксують N2. Ці два таксони показа-
ли контрастні реакції на відносне збагачення N та P. FFO пе-
реважно виявляли в озерах з високим вмістом азоту та низь-
ким вмістом фосфору, тоді як для P. agardhii спостерігалося 
зворотне. Відповідно до попередніх спостережень у цьому 
регіоні, наприклад, [30, 50, 51], P. agardhii продемонстру-
вав особливо сильну реакцію на фосфор і досяг найвищих 
біооб’ємів, а також найвищих біооб’ємів серед усіх таксонів 
у цьому дослідженні в озерах з найвищими концентраціями 
TP. Реакція P. agardhii представляє особливий інтерес, оскіль-
ки вона є основним продуцентом мікроцистинів у цьому регі-
оні, тоді як FFO зазвичай не виробляють мікроцистини.

Усі дев’ять таксонів ціанобактерій досягли своїх най-
вищих біооб’ємів в озерах із збагаченням поживними речо-
винами вище середнього, але розділилися на дві групи, які 
відрізнялися діапазоном їх розподілу вздовж спільної осі 
збагачення NP. В озерах зі спільним збагаченням NP нижче 
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середнього майже не було виявлено біооб’єму P. agardhii, A. 
issatschenkoi, Microcystis або Anabaenopsis, тоді як Anabaena, 
FFO, C. raciborskii, A. gracile та A. fl os-aquae мали значну 
частину свого біооб’єму в озерах зі спільним збагаченням NP 
нижче середнього. Слід зазначити, що максимуми біооб’єму 
кількох таксонів Nostocales спостерігалися при високих рів-
нях збагачення поживними речовинами і вони не відокре-
милися як група від таксонів, що не фіксують N2, вздовж 
спільної осі збагачення NP. Ці результати не підтверджують 
попередні спостереження про те, що біомаса Nostocales за-
галом збільшується під час реоліготрофікації озер. Швидше, 
ці результати [44] свідчать про те, що хоча багато, але не всі, 
Nostocales зменшуються як частка загального біооб’єму ціа-
нобактерій зі збільшенням концентрації поживних речовин, 
їх абсолютні біооб’єми збільшуються як функція збагачен-
ня поживними речовинами, хоча й досягають значно нижчих 
максимумів, ніж у інших таксонів. Однак слід зауважити, що 
це був аналіз озер з різним трофічним статусом, і процес ре-
оліготрофізації не досліджувався з плином часу для окремих 
озер.

Розділення максимумів таксонів вздовж осі збагачення 
азотом і фосфором було більш вираженим; однак, на відміну 
від переважаючої парадигми, Nostocales (таксони, що фіксу-
ють азот) не відрізнялися як група від інших таксонів ціано-
бактерій з точки зору їхнього розподілу в озерах, відносно 
багатих на азот або фосфор. Хоча 4 з 6 таксонів Nostocales 
були виявлені в озерах з високим вмістом фосфору та низь-
ким вмістом азоту, два найпоширеніші були виявлені в озерах 
з відносно високим вмістом азоту та низьким вмістом фос-
фору. Таким чином, виникає питання, чому деякі таксони, що 
фіксують азот, зустрічаються у більшій кількості в озерах з 
високою концентрацією азоту порівняно з фосфором? Тут 
слід розглянути три можливості:
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Nostocales можуть бути здатні підвищувати рівень азоту 
в навколишньому середовищі шляхом фіксації азоту, як ви-
явили Vrede et al. [25], тією мірою, якою озера, в яких вони 
знаходяться, мають відносно високу концентрацію азоту. 
Однак існують вагомі докази того, що Nostocales не завжди 
здатні повністю компенсувати дефіцит азоту, особливо в сис-
темах з високою продуктивністю [17].

Умови навколишнього середовища можуть обмежувати 
азотфіксацію. Азотфіксація – це дуже енергоємний процес, 
тому Nostocales зазвичай потребують високої інтенсивності 
світла для підтримки росту та азотфіксації одночасно [52, 
53]. Дійсно, було висловлено припущення, що азотфіксатори 
не здатні стати домінуючими в каламутних евтрофних озе-
рах  або лише доти, доки достатньо світла проникає в змі-
шану воду на початку літа. Наявність мікроелементів, таких 
як залізо або молібден, також може обмежувати азотфіксацію 
[54].

Внутрішня здатність окремих видів Nostocales фіксувати 
азот може відрізнятися і не всі види можуть бути здатні по-
долати дефіцит азоту. Наприклад, швидкість азотфіксації на 
гетероцисту кількох штамів Aphanizomenon fl os-aquae втри-
чі вища, ніж у кількох штамів Anabaena [55]. Отримані дані 
[44] свідчать про те, що C. raciborskii та A. gracile є слабкими 
азотфіксаторами. Однак для цих двох видів, а також для ба-
гатьох інших видів, бракує даних про їхню здатність до фік-
сації азоту.

Потрібна додаткова інформація про внутрішню здатність 
до фіксації азоту різних видів, а також про швидкість фікса-
ції азоту in situ за типових умов навколишнього середовища, 
щоб повністю відповісти на питання, чому деякі Nostocales 
зустрічаються при високих концентраціях TN відносно TP. 
На сьогоднішній день багато досліджень, що зосереджували-
ся на появі Nostocales при різних співвідношеннях N:P та їх 
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здатності компенсувати дефіцит азоту, розглядали Nostocales 
як єдину групу реагування  [56], або проводилися в озерах, 
де C. raciborskii, який вважається субтропічним потенційно 
інвазивним видом, відсутній або не був присутній на той час 
[25, 57].

Основне питання полягає в тому, чи можна передбачити 
появу та концентрації ціанотоксинів на основі чисельності 
їх продукуючих таксонів. Визначення продуцентів ціаноток-
синів є складним завданням, оскільки кожна група токсинів 
може мати ряд різних таксонів-продуцентів, кожен таксон 
може мати токсигенні та нетоксигенні штами, які можуть зу-
стрічатися одночасно, а також вміст токсинів у клітинах кон-
кретних токсигенних штамів може змінюватися залежно від 
умов навколишнього середовища [58].

У дослідженні [44] концентрації MC сильно корелювали 
з біооб’ємом P. agardhii. Також відомо, що MC виробляєть-
ся кількома видами Microcystis та Anabaena [6, 59], і деяка 
решти мінливості може бути пов’язана з незначною кількіс-
тю продукції MC цими таксонами, але значною мірою кон-
центрації MC можна пояснити біооб’ємом P. agardhii в цих 
озерах. Тому високі концентрації MC виникають за тих са-
мих обставин, що й високі біооб’єми P. agardhii, які в цьому 
регіоні характеризуються високим рівнем збагачення пожив-
ними речовинами, особливо високими концентраціями TP. В 
інших регіонах MC був виявлений у високих концентраціях 
в озерах з відносно низьким трофічним станом, наприклад, 
у Скандинавії [58], тоді як на Середньому Заході Америки 
Graham  et al.[42] виявили зниження концентрації MC при 
вищих рівнях TN та TP у порівнянні із регіоном даного до-
слідження [44].

На відміну від MC, концентрації CYN, ATX та PSP мали 
слабшу кореляцію з досліджуваними таксонами. Різні таксо-
ни Nostocales є відомими продуцентами цих трьох токсинів 
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[35, 36, 60], але, здається, існують географічні відмінності 
у поширеності токсигенних штамів. Наприклад, штами C. 
raciborskii, що продукують CYN, були виділені з багатьох 
тропічних прісних водойм, тоді як жоден зі штамів, виділе-
них з європейських вод, не продукував CYN [61]. Досі в цьо-
му регіоні штами A. fl os-aquae були ідентифіковані як проду-
центи CYN [33]; однак сильніша виявлена кореляція свідчить 
про те, що тут A. gracile є основним продуцентом CYN. Було 
показано, що A. issatschenkoii продукує ATX [35], і кореляція, 
що спостерігається тут, свідчить про те, що він є принаймні 
одним з основних продуцентів у цьому регіоні. Ballot et al 
[36] ідентифікували штами A. gracile, що продукують PSP, 
але виявлено лише слабку кореляцію з останнім [44]. Ця гір-
ша кореляція між CYN, ATX та PSP і їх потенційними проду-
центами може бути пов’язана з тим, що ще не всі продуцен-
ти ідентифіковані, або з тим, що частка токсигенних штамів 
у популяціях цих таксонів набагато більш мінлива в часі та 
просторі, ніж частка штамів, що продукують MC, у популя-
ціях P. agardhii. Фактично, частка штамів, що продукують 
CYN, ATX або PSP, у дослідженнях Preußel et al. [33] та Ballot 
et al. [35],  була дуже низькою порівняно з типовою часткою 
штамів Planktothrix, що продукують MC [36, 37].

Річні максимальні концентрації всіх чотирьох груп ток-
синів збільшувалися з концентрацією поживних речовин 
у межах виявлених діапазонів. Це добре узгоджувалося з 
тенденцією, що спостерігається в абсолютних біологічних 
об’ємах таксонів: всі таксони були більш поширені в озерах, 
багатих на поживні речовини, навіть такі, як Anabaena, які 
іноді асоціюються з оліготрофними озерами через їх вищу 
відносну чисельність у цих умовах. Однак, автори [44] очіку-
ють, що концентрації CYN, ATX та PSP будуть нижчими, ніж 
у MC в озерах, багатших на поживні речовини, а також  ніж ті, 
для яких були дані про токсини, оскільки на верхньому кінці 
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градієнта збагачення поживними речовинами біооб’єми їхніх 
потенційних продуцентів значно нижчі, ніж у P. agardhii, що 
продукує MC.

Хоча при низьких концентраціях поживних речовин 
біооб’єми потенційних Nostocales, що продукують CYN, 
ATX та PSP, іноді були вищими, ніж у P. agardhii, що про-
дукує MC, це не відображалося вищими концентраціями 
токсинів Nostocales, ніж MC. Однак до цього набору даних 
було включено менше оліго- та мезотрофних озер, оскільки 
ці типи озер рідкісні в досліджуваному регіоні. Тому слід 
бути обережними щодо токсинів Nostocales в озерах, бід-
них на поживні речовини. У крайньому випадку токсигенні 
штами можуть домінувати в популяції виду Nostocales, що 
призводить до відносно високих концентрацій токсинів при 
відносно низькому розмірі популяції. Високі концентрації 
MC спостерігалися в бідних на поживні речовини глибоких 
діміктичних озерах, де домінують інші види Planktothrix, 
наприклад, P. rubescens, дуже потужний продуцент MC 
[62], або різні штами P. agardhii, які можуть поводитися зо-
всім по-різному в інших регіонах, наприклад, у Скандинавії 
[59].

Отримані дані [44] чітко показують, що ціанобактерії 
мають різноманітну реакцію на різне збагачення азотом та 
фосфором і не повинні розглядатися як єдина група, розгля-
даючи вплив навантаження поживними речовинами на струк-
туру фітопланктонної спільноти. Це має особливе значення з 
точки зору наявності ціанотоксинів. Дані результати загалом 
не підтверджують думку про те, що таксони, що фіксують 
азот, більш поширені в озерах з відносно більшим збагачен-
ням фосфором, ніж азотом, оскільки два найпоширеніші види 
Nostocales зустрічалися в озерах з високим вмістом азоту по-
рівняно з фосфором. Незважаючи на вагомі експерименталь-
ні та статистичні докази ролі фосфору в поясненні біомаси 



31

та домінування ціанобактерій, оскільки озера стають більш 
евтрофними, існує значний вплив азоту в поясненні відмін-
ностей у видовому складі між озерами. З огляду на додаткові 
дані, слід очікувати, що ця закономірність буде відображена 
в розподілі ціанотоксинів.

Література

1. Smith, V. H. (2003). Eutrophication of freshwater and 
coastal marine ecosystems: A global problem. Environmental 
Science and Pollution Research, 10(2), 126–139. 

2. Smith, V. H., Joye, S. B., & Howarth, R. W. (2006). 
Eutrophication of freshwater and marine ecosystems. Limnology 
and Oceanography, 51(1_part_2), 351–355. 

3. Pretty, J. N., Mason, C. F., Nedwell, D. B., Hine, R. E., 
Leaf, S., & Dils, R. (2003). Environmental costs of freshwater 
eutrophication in England and Wales. Environmental Science & 
Technology, 37(2), 201–208. 

4. Dodds, W. K., Bouska, W. W., Eitzmann, J. L., Pilger, T. 
J., Pitts, K. L., Riley, A. J., Schloesser, J. T., & Thornbrugh, D. J. 
(2009). Eutrophication of U.S. freshwaters: Analysis of potential 
economic damages. Environmental Science & Technology, 43(1), 
12–19. 

5. Paerl, H. W., Hall, N. S., & Calandrino, E. S. (2011). 
Controlling harmful cyanobacterial blooms in a world experiencing 
anthropogenic and climatic-induced change. Science of the Total 
Environment, 409(10), 1739–1745. 

6. Chorus, I., & Bartram, J. (Eds.). (1999). Toxic cyanobacteria 
in water: A guide to their public health consequences, monitoring 
and management. Taylor & Francis. 

7. Pearsall, W. H. (1932). Phytoplankton in the English lakes: 
II. The composition of the phytoplankton in relation to dissolved 
substances. Journal of Ecology, 20(2), 241–262. 



32

8. Gorham, E., Lund, J. W. G., Sanger, J. E., & Dean, W. 
E., Jr. (1974). Some relationships between algal standing crop, 
water chemistry, and sediment chemistry in the English lakes. 
Limnology and Oceanography, 19(4), 601–617. 

9. Smith, V. H. (1985). Predictive models for the biomass 
of blue-green algae in lakes. Journal of the American Water 
Resources Association, 21(3), 433–439. 

10. Downing, J. A., Watson, S. B., & McCauley, E. (2001). 
Predicting cyanobacteria dominance in lakes. Canadian Jour-
nal of Fisheries and Aquatic Sciences, 58(10), 1905–1908. 

11. Håkanson, L., Bryhn, A. C., & Hytteborn, J. K. (2007). 
On the issue of limiting nutrient and predictions of cyanobacteria 
in aquatic systems. Science of the Total Environment, 379(1), 
89–108. 

12. Ptacnik, R., Lepistö, L., Willén, E., Brettum, P., An-
dersen, T., Rekolainen, S., Lyche Solheim, A., & Carvalho, 
L. (2008). Quantitative responses of lake phytoplankton to 
eutrophication in Northern Europe. Aquatic Ecology, 42(2), 
227–236. 

13. Schindler, D. W. (1974). Eutrophication and recovery in 
experimental lakes: Implications for lake management. Science, 
184(4139), 897–899. 

14. Schindler, D. W. (1977). Evolution of phosphorus 
limitation in lakes. Science, 195(4275), 260–262. 

15. Elser, J. J., Marzolf, E. R., & Goldman, C. R. (1990). 
Phosphorus and nitrogen limitation of phytoplankton growth 
in the freshwaters of North America: A review and critique of 
experimental enrichments. Canadian Journal of Fisheries and 
Aquatic Sciences, 47(7), 1468–1477. 

16. Elser, J. J., Bracken, M. E. S., Cleland, E. E., Gruner, D. 
S., Harpole, W. S., Hillebrand, H., Ngai, J. T., Seabloom, E. W., 
Shurin, J. B., & Smith, J. E. (2007). Global analysis of nitrogen 
and phosphorus limitation of primary producers in freshwater, 



33

marine and terrestrial ecosystems. Ecology Letters, 10(12), 1135–
1142. 

17. Lewis, W. M., Jr., & Wurtsbaugh, W. A. (2008). Control of 
lacustrine phytoplankton by nutrients: Erosion of the phosphorus 
paradigm. International Review of Hydrobiology, 93(4–5), 446–
465. 

18. Sterner, R. W. (2008). On the phosphorus limitation 
paradigm for lakes. International Review of Hydrobiology, 
93(4–5), 433–445. 

19. Shapiro, J. (1990). Current beliefs regarding dominance 
of blue-greens: The case for the importance of CO₂ and pH. 
Verhandlungen der Internationalen Vereinigung für Theoretische 
und Angewandte Limnologie, 24, 38–54. 

20. Dokulil, M. T., & Teubner, K. (2000). Cyanobacterial 
dominance in lakes. Hydrobiologia, 438(1–3), 1–12. 

21. Tilman, D., Kilham, S. S., & Kilham, P. (1982). 
Phytoplankton community ecology: The role of limiting nutrients. 
Annual Review of Ecology and Systematics, 13, 349–372. 

22. Downing, J. A., & McCauley, E. (1992). The 
nitrogen:phosphorus relationship in lakes. Limnology and 
Oceanography, 37(5), 936–945. 

23. Smith, V. H. (1983). Low nitrogen to phosphorus ratios 
favor dominance by blue-green algae in lake phytoplankton. 
Science, 221(4611), 669–671. 

24. Schindler, D. W., Hecky, R. E., Findlay, D. L., Stainton, 
M. P., Parker, B. R., Paterson, M. J., Beaty, K. G., Lyng, M., 
& Kasian, S. E. M. (2008). Eutrophication of lakes cannot be 
controlled by reducing nitrogen input: Results of a 37-year whole-
ecosystem experiment. Proceedings of the National Academy of 
Sciences, 105(32), 11254–11258. 

25. Vrede, T., Ballantyne, A., Mille-Lindblom, C., Algesten, 
G., Gudasz, C., Lindahl, S., Brunberg, A.-K., & Jansson, M. 
(2009). Effects of N:P loading ratios on phytoplankton community 



34

composition, primary production and N fi xation in a eutrophic 
lake. Freshwater Biology, 54(2), 331–344. 

26. Watson, S. B., McCauley, E., & Downing, J. A. (1997). 
Patterns in phytoplankton taxonomic composition across temperate 
lakes of differing nutrient status. Limnology and Oceanography, 
42(3), 487–495. 

27. Edmondson, W. T., & Lehman, J. T. (1981). The effect 
of changes in the nutrient income on the condition of Lake 
Washington. Limnology and Oceanography, 26(1), 1–29. 

28. Cronberg, G. (1982). Changes in the phytoplankton of 
Lake Trummen induced by restoration. Hydrobiologia, 86(2), 
185–193. 

29. Nõges, P., Mischke, U., Laugaste, R., & Solimini, A. G. 
(2010). Analysis of changes over 44 years in the phytoplankton 
of Lake Võrtsjärv (Estonia): The effect of nutrients, climate and 
the investigator on phytoplankton-based water quality indices. 
Hydrobiologia, 646(1), 33–48. 

30. Scheffer, M., Rinaldi, S., Gragnani, A., Mur, L. R., & van 
Nes, E. H. (1997). On the dominance of fi lamentous cyanobacteria 
in shallow, turbid lakes. Ecology, 78(1), 272–282. 

31. Harris, G. P. (1986). Phytoplankton ecology: Structure, 
function and fl uctuation. Chapman & Hall. 

32. Sivonen, K. (2009). Cyanobacterial toxins. In M. 
Schaechter (Ed.), Encyclopedia of microbiology (3rd ed., pp. 
290–307). Elsevier. 

33. Preußel, K., Stüken, A., Wiedner, C., Chorus, I., & 
Fastner, J. (2006). First report on cylindrospermopsin producing 
Aphanizomenon fl os-aquae (Cyanobacteria) isolated from two 
German lakes. Toxicon, 47(2), 156–162.

34. Osswald, J., Rellán, S., Gago, A., & Vasconcelos, 
V. (2007). Toxicology and detection methods of the alkaloid 
neurotoxin produced by cyanobacteria, anatoxin-a. Environment 
International, 33(8), 1070–1089. 



35

35. Ballot, A., Fastner, J., Lentz, M., & Wiedner, C. 
(2010). First report of anatoxin-a-producing cyanobacterium 
Aphanizomenon issatschenkoi in northeastern Germany. Toxicon, 
56(6), 964–971. 

36. Ballot, A., Fastner, J., & Wiedner, C. (2010). 
Paralytic shellfi sh poisoning toxin-producing cyanobacterium 
Aphanizomenon gracile in northeast Germany. Applied and 
Environmental Microbiology, 76(4), 1173–1180. 

37. Mbedi, S., Welker, M., Fastner, J., & Wiedner, C. 
(2005). Variability of the microcystin synthetase gene cluster in 
the genus Planktothrix (Oscillatoriales, Cyanobacteria). FEMS 
Microbiology Letters, 245(2), 299–306. 

38. Vezie, C., Brient, L., Sivonen, K., Bertru, G., Le-
feuvre, J.-C., & Salkinoja-Salonen, M. (1998). Variation of 
microcystin content of cyanobacterial blooms and isolated 
strains in Lake Grand-Lieu (France). Microbial Ecology, 
35(2), 126–135. 

39. Sivonen, K. (1990). Effects of light, temperature, nitrate, 
orthophosphate, and bacteria on growth of and hepatotoxin 
production by Oscillatoria agardhii strains. Applied and 
Environmental Microbiology, 56(9), 2658–2666. 

40. Oh, H.-M., Lee, S. J., Jang, M.-H., & Yoon, B.-D. 
(2000). Microcystin production by Microcystis aeruginosa in 
a phosphorus-limited chemostat. Applied and Environmental 
Microbiology, 66(1), 176–179. 

41. Wiedner, C., Visser, P. M., Fastner, J., Metcalf, J. 
S., Codd, G. A., & Mur, L. R. (2003). Effects of light on the 
microcystin content of Microcystis strain PCC 7806. Applied and 
Environmental Microbiology, 69(3), 1475–1481. 

42. Graham, J. L., Jones, J. R., Jones, S. B., Downing, J. 
A., & Clevenger, T. E. (2004). Environmental factors infl uencing 
microcystin distribution and concentration in the Midwestern 
United States. Water Research, 38(20), 4395–4404. 



36

43. Graham, J. L., Loftin, K. A., Meyer, M. T., & Ziegler, 
A. C. (2010). Cyanotoxin mixtures and taste-and-odor com-
pounds in cyanobacterial blooms from the Midwestern United 
States. Environmental Science & Technology, 44(19), 7361–
7368. 

44. Dolman, A. M., Rücker, J., Pick, F. R., Fastner, J., 
Rohrlack, T., Mischke, U., & Wiedner, C. (2012). Cyanobacteria 
and cyanotoxins: The infl uence of nitrogen versus phosphorus. 
PLoS ONE, 7(6), e38757. https://doi.org/10.1371/journal.
pone.0038757 

45. European Parliament and Council of the European Union. 
(2000). Directive 2000/60/EC of the European Parliament and 
of the Council establishing a framework for Community action 
in the fi eld of water policy. Offi cial Journal of the European 
Communities, L327, 1–72. 

46. Organisation for Economic Co-operation and 
Development. (1982). Eutrophication of waters: Monitoring, 
assessment and control. OECD. 

47. McCauley, E., Downing, J. A., & Watson, S. (1989). 
Sigmoid relationships between nutrients and chlorophyll among 
lakes. Canadian Journal of Fisheries and Aquatic Sciences, 46(7), 
1171–1175. 

48. Watson, S., McCauley, E., & Downing, J. A. (1992). 
Sigmoid relationships between phosphorus, algal biomass, and 
algal community structure. Canadian Journal of Fisheries and 
Aquatic Sciences, 49(12), 2605–2610. 

49. Phillips, G., Pietiläinen, O.-P., Carvalho, L., Solimini, 
A., Lyche Solheim, A., & Cardoso, A. C. (2008). Chlorophyll–
nutrient relationships of different lake types using a large European 
dataset. Aquatic Ecology, 42(2), 213–226. 

50. Berger, C. (1984). Consistent blooming of Oscillatoria 
agardhii Gom. in shallow hypertrophic lakes. Rijksdienst voor de 
IJsselmeerpolders. 



37

51. Rücker, J., Wiedner, C., & Zippel, P. (1997). Factors 
controlling the dominance of Planktothrix agardhii and Limnothrix 
redekei in eutrophic shallow lakes. Hydrobiologia, 342/343, 107–
115. 

52. De Nobel, W. T., Matthijs, H. C. P., von Elert, E., & 
Mur, L. R. (1998). Comparison of the light-limited growth of the 
nitrogen-fi xing cyanobacteria Anabaena and Aphanizomenon. 
New Phytologist, 138(4), 579–587. 

53. Ward, A. K., & Wetzel, R. G. (1980). Interaction of light 
and nitrogen sources among planktic blue-green algae. Archiv für 
Hydrobiologie, 90(1), 1–25. 

54. Wurtsbaugh, W. A. (1988). Iron, molybdenum and 
phosphorus limitation of N₂ fi xation maintains nitrogen defi ciency 
of plankton in the Great Salt Lake drainage (Utah, USA). 
Verhandlungen der Internationalen Vereinigung für Theoretische 
und Angewandte Limnologie, 23, 121–130. 

55. Carlton, R. G., & Paerl, H. W. (1989). Oxygen-induced 
changes in morphology of aggregates of Aphanizomenon fl os-
aquae (Cyanophyceae): Implications for nitrogen fi xation 
potentials. Journal of Phycology, 25(2), 326–333. 

56. Rydin, E., Hyenstrand, P., Gunnerhed, M., & 
Blomqvist, P. (2002). Nutrient limitation of cyanobacterial 
blooms: An enclosure experiment from the coastal zone of the 
northwestern Baltic Proper. Marine Ecology Progress Series, 
239, 31–36. 

57. Findlay, D., Hecky, R., Hendzel, L., Stainton, M., 
& Regehr, G. (1994). Relationship between N₂ fi xation and 
heterocyst abundance and its relevance to the nitrogen budget of 
Lake 227. Canadian Journal of Fisheries and Aquatic Sciences, 
51(10), 2254–2266. 

58. Kaebernick, M., & Neilan, B. A. (2001). Ecological 
and molecular investigations of cyanotoxin production. FEMS 
Microbiology Ecology, 35(1), 1–9. 



38

59. Rohrlack, T., Edvardsen, B., Skulberg, R., Halstvedt, 
C. B., Utkilen, H. C., Ptacnik, R., & Skulberg, O. M. (2008). 
Oligopeptide chemotypes of the toxic freshwater cyanobacterium 
Planktothrix can form subpopulations with dissimilar ecological 
traits. Limnology and Oceanography, 53(3), 1279–1293. 

60. Codd, G. A., Morrison, L. F., & Metcalf, J. S. (2005). 
Cyanobacterial toxins: Risk management for health protection. 
Toxicology and Applied Pharmacology, 203(3), 264–272. 

61. Rücker, J., Stüken, A., Nixdorf, B., Fastner, J., Chorus, I., 
& Wiedner, C. (2007). Concentrations of particulate and dissolved 
cylindrospermopsin in 21 Aphanizomenon-dominated temperate 
lakes. Toxicon, 50(6), 800–809. 

62. Kurmayer, R., & Gumpenberger, M. (2006). Diversity 
of microcystin genotypes among populations of the fi lamentous 
cyanobacteria Planktothrix rubescens and Planktothrix agardhii. 
Molecular Ecology, 15(12), 3849–3861.



39

Розділ 2
ЦІАНОБАКТЕРІЇ ТА ЦІАНОТОКСИНИ 

В УМОВАХ МІНЛИВОГО 
СЕРЕДОВИЩА: КОНЦЕПЦІЇ, 
СУПЕРЕЧКИ, ВИКЛИКИ

Останніми роками зростає кількість публікацій, в яких 
висловлюється занепокоєння щодо збільшення випадків ток-
сичного цвітіння ціанобактерій внаслідок зміни клімату та 
евтрофікації із наслідками для здоров’я людини [1-3]. У від-
повідь на прискорену евтрофікацію водойм у другій половині 
20-го століття цвітіння ціанобактерій стало дедалі пошире-
нішим, а його шкідливий вплив на якість води перейшов у 
центр уваги громадськості та науки. Паралельно досліджен-
ня фітопланктону перейшли від описової ботанічної спрямо-
ваності до концепцій розуміння рушійних сил виникнення 
та домінування видів в  лімнологічній інтерпретації [4]. Це 
сприяло іншому важливому напрямку дослідження популя-
цій фітопланктону у водоймах: розумінню механізмів конку-
ренції між видами, що визначають їх поширення та доміну-
вання.

Розуміння ціанобактеріальних токсинів було започатко-
вано невеликою кількістю дослідницьких груп у 1960-х та 
1970-х роках, які з’ясували хімічні структури різних груп 
токсинів. До 1992 року було ідентифіковано різноманітні 
токсини, зокрема гепатотоксичні пептиди (мікроцистини), 
нейротоксичні алкалоїди (анатоксини та сакситоксини), ал-
калоїди, що інгібують синтез білка (циліндроспермопсини), 
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та нейротоксичний органофосфат (анатоксин-a(S), син. гу-
анітоксин [5]. Дослідження ціанотоксинів набули обертів 
у 1990-х роках, оскільки зростаюча доступність потужних 
методів хімічного аналізу дозволила провести ширші дослі-
дження поширення ціанотоксинів. Це призвело до визнання 
того, що більшість цвітіння включають токсичні види, що 
зустрічаються у всьому світі, і з 1990-х років цвітіння ціано-
бактерій отримує значно більшу увагу досліджень [6].

Цвітіння ціанобактерій продовжує зростати у відповідь 
на евтрофікацію там, де сільське господарство інтенсифіку-
ється або міські поселення розширюються без достатнього 
очищення стічних вод. В інших місцях зусилля щодо стри-
мування та зменшення евтрофікації розпочалися в 1970-х 
роках, зосереджуючись на фосфорі (P). Заходи щодо скоро-
чення викидів P все частіше впроваджуються, що призво-
дить до зниження концентрації P у багатьох водоймах [7], 
а в деяких водоймах зрештою до зменшення біомаси фіто-
планктону та цвітіння ціанобактерій [8]. Трофічні зміни, 
тобто швидка (антропогенна) зміна концентрацій поживних 
речовин, відбуваються в обох напрямках [9]: евтрофікація в 
багатьох водоймах та оліготрофікація в інших.

Щодо ціанотоксинів, то зараз є загальна, хоча й непо-
вна, картина їхньої поширеності стосовно таксонів ціано-
бактерій, географії та умов навколишнього середовища [10]. 
Відомо, що токсичність польових популяцій в першу чергу 
залежить від їхнього складу токсичних та нетоксичних ге-
нотипів. Однак знання про умови, що сприяють виникнен-
ню токсичних генотипів, все ще обмежені, як  і розуміння 
регуляції появи токсинів in situ.

Більше того, відомі наразі ціанотоксини є лише не-
великою частиною (біо)хімічно подібних метаболітів, що 
виробляються ціанобактеріями, і їхня функція для клітин-
продукторів поки що незрозуміла [11, 12]. Токсичність для 
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хребетних є еволюційним збігом обставин, а не еволюцій-
ною адаптацією. Наслідки ціанотоксинів для здоров’я люди-
ни були ключовою мотивацією для вивчення ціанотоксинів, 
і для мети захисту громадського здоров’я це, безсумнівно, 
виправдано. Однак, зосередження уваги на метаболітах, які 
є токсичними для людини, але становлять лише невелику 
частину метаболітів ціанобактерій, перешкоджає кращому 
розумінню біології та біохімії ціанобактерій.

Зовсім недавно дослідження зосередилися на розумінні 
того, як трофічні зміни та зміна клімату діють разом, спри-
чиняючи появу потенційно токсичних ціанобактерій, і зане-
покоєння щодо ризиків для здоров’я від їхніх токсинів ще 
більше сприяло цьому напрямку досліджень. В результаті, 
все частіше пропонуються деякі узагальнення, зокрема, що 
зміна клімату посилить цвітіння ціанобактерій, що контр-
оль цвітіння та концентрації токсинів вимагає збалансова-
ного підходу до зниження не лише концентрації фосфору 
(P), але й азоту (N), а також що поява ціанотоксинів є «дуже 
серйозною» загрозою для здоров’я людини.

Є всі підстави для узагальнення із зосередженням на 
тих концепціях, які досі є предметом суперечок, та на нових 
проблемах, що виникають. Слід поставити три питання та 
оцінити відповідні докази на основі як теоретичних мірку-
вань, так і опублікованої інформації:

У яких типах водойм зміна клімату сприятиме цвітін-
ню?

Чи може контроль цвітіння, зосереджуючись на змен-
шенні навантаження P, бути успішним без одночасного 
зменшення N, і там, де евтрофікація знижується, чи може це 
спричинити інші ризики лише шляхом зміщення популяцій 
ціанобактерій?

Як трофічні та кліматичні зміни впливають на ризики 
для здоров’я від ціанобактерій?
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Для кожного з цих пунктів слід з’ясувати, як новіші 
погляди пов’язані з попередніми парадигмами лімнології, 
пропонуючи гіпотези для подальшого обговорення та роз-
межування добре обґрунтованих узагальнень та потреби в 
відповідях на конкретні ситуації.

2.1 У якому типі водойм зміна клімату сприятиме 
цвітінню?

Публікації останніх двох десятиліть все частіше роз-
глядають вплив зміни клімату, зокрема потепління, на про-
ліферацію та цвітіння ціанобактерій [13,14]. Хоча потеплін-
ня посилює цвітіння ціанобактерій, сама температура не є 
ресурсом, таким як поживні речовини чи світло, і тому деякі 
важливі наслідки зміни температури для цвітіння ціанобак-
терій є непрямими. Конкурентна перевага ціанобактерій за 
високих температур не є єдиною — і в багатьох випадках 
не найважливішою — реакцією. Зміна клімату впливає на 
складні екологічні системи багатьма способами, причому 
деякі з продемонстрованих та очікуваних механізмів ство-
рюють сприятливіші умови для ціанобактерій, тоді як інші 
можуть мати протилежний ефект. Тому слід обговорити 
обидві можливості та звузити коло видів водойм, у яких змі-
на клімату з більшою ймовірністю підвищить тривалість та/
або інтенсивність цвітіння ціанобактерій.

2.1.1  Вплив потепління на концентрацію ціанобакте-
рій та мікроцистину

Темпи росту ціанобактерій загалом нижчі, ніж у ба-
гатьох еукаріотичних видів фітопланктону, і це один із 
механізмів  їх пізнього домінування у вегетаційний пері-
од. Темпи росту деяких таксонів ціанобактерій, зокрема 
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Microcystis, демонструють особливо круті криві темпера-
турної залежності. Coles and Jones [15] показують це для 
трьох видів ціанобактерій відносно одного виду діатомо-
вих водоростей. Залежність темпів росту від температури, 
представлена Reynolds [16], досі є популярним джерелом 
для вищих темпів росту ціанобактерій за вищої температу-
ри. Однак насправді вони показують значно крутіше зрос-
тання лише для Microcystis. За всіх температур темпи рос-
ту ціанобактерій нижчі, ніж для шести видів водоростей 
(включаючи три види діатомових водоростей). Ключовий 
висновок полягає в тому, що темпи росту цих ціанобактерій 
все ще зростають майже до 30 °C (а для одного штаму на-
віть до 40 °C), тоді як для еукаріотичних водоростей вони 
загалом вищі, але зростають лише до 20 °C. Це узгоджу-
ється з результатами Butterwick et al. [17], які показують, 
що чотири з шести видів ціанобактерій все ще ростуть при 
30 °C, тоді як це було лише для 6 з 15 еукаріотичних видів фі-
топланктону. Це також узгоджується з результатами Thomas 
and Litchman [18], які показують оптимальні темпи росту 12 
штамів Microcystis, Raphidiopsis (син. Cylindrospermopsis) 
та Dolichopsermum (син. Anabaena) в діапазоні 27–37 °C. 
Paerl and Otten [19] зібрали дані дев’яти досліджень, які по-
казують максимальні темпи росту ціанобактерій між 25 та 
35 °C. Senerpont Domis et al. [20] показали, що хоча тем-
пи росту ціанобактерій сильніше реагували на потепління, 
ніж темпи росту інших видів, це не впливало на сезонну 
сукцесію від діатомових водоростей через хлорофіти до ці-
анобактерій. Mehnert et al.  [21] порівнювали темпи росту 
трьох штамів місцевих видів ціанобактерій з трьома штама-
ми інвазивних видів з теплішого клімату. Виявлено, що хоча 
місцеві можуть створювати популяції раніше в сезоні, існує 
потенціал для інвазивних Nostocales, зокрема Chrysosporum 
(син. Aphanizomenon) ovalisporum, витіснити їх пізніше в се-
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зоні. На прикладі Raphidiopsis raciborskii ці автори додають 
ще одне міркування: для розгортання максимальних темпів 
росту за високих температур навіть тіньовитривалі види 
потребують високої інтенсивності світла. У високо евтроф-
них і, отже, каламутних водоймах це може протидіяти їхній 
конкурентній перевазі, що забезпечується високою темпе-
ратурою. Ще один прямий вплив потепління, постульова-
ний деякими авторами, полягає в тому, що вищі температу-
ри сприяють розвитку штамів Microcystis, які продукують 
мікроцистин, порівняно з тими, що їх не продукують. Lei 
et al. [22] за результатами власних експериментів зі спіль-
ного культивування не вважають продукування мікроцисти-
ну ключовим механізмом, що призводить до домінування. 
Ninio et al. [23] показують, що в лабораторних експеримен-
тах штам Microcystis з низьким вмістом мікроцистину пере-
вершує штам з високим вмістом мікроцистину, особливо за 
високих температур (20 та 25 °C). Це узгоджується з їхніми 
польовими спостереженнями за нетоксичним штамом, який 
дедалі більше домінує в озері Кіннерет після потепління. Ці 
автори вважають незначні зміни температури вирішальними 
для результату конкуренції між штамами та припускають, 
що немає як такої переваги генотипів, що продукують мі-
кроцистин, над непродукуючими, за підвищеної температу-
ри; радше це різниця між штамами. Ninio et al. [23] роблять 
висновок, що «цю відому прийняту модель поширення та 
стійкості цвітіння Microcystis слід переглянути, оскільки 
вищі температури можуть впливати не лише на інтенсив-
ність цвітіння, але й на склад популяції Microcystis, видів, 
штамів та генотипів». Наразі загальне твердження про те, 
що підвищені температури сприяють розвитку ціанобакте-
рій, що продукують мікроцистин, не підтверджується дани-
ми.
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2.1.2 Вплив зміни клімату на стан водойм

Механізми, за допомогою яких загальна зміна клімату 
може формувати умови навколишнього середовища у водо-
ймах, численні та починаються з водозбору. Сильні опади 
можуть спричинити імпульси надходження поживних речо-
вин з водозбору через ерозію ґрунту та стік, але вони також 
можуть розбавити концентрацію поживних речовин у водо-
ймі. Умови, що діють у водоймі, включають вплив на три-
валість та стабільність термічної стратифікації, частоту пе-
ремішування, спричинених штормами, зміни зовнішнього 
та внутрішнього навантаження поживними речовинами та 
зміни щільності потоку фотонів (через багато механізмів, що 
впливають на перемішування та каламутність). Cottingham et 
al. [24] наголошують на впливі змін у моделях стратифікації 
на тривалість життєвих стадій ціанобактерій у пелагічній та 
бентосній зонах та закликають до досліджень, щоб з’ясувати, 
як це впливає на розвиток популяцій. Хоча підвищена кон-
центрація CO2 в атмосфері впливає на глобальну темпера-
туру, вона також може впливати на штамовий склад попу-
ляцій ціанобактерій і, отже, на концентрацію токсинів через 
збільшення концентрації розчиненого CO2 [25], особливо в 
евтрофних та гіпертрофних водоймах [26]. Shuvo et al. [27] 
всебічно обговорюють широкий спектр взаємодіючих факто-
рів, які впливають на ступінь впливу зміни клімату. Окрім 
температури, сюди входять морфологія та орієнтація озер-
ного басейну, гідрологія та трофічний стан, а також сонячна 
радіація та хмарність.

Щодо прямого впливу гідрофізичних умов, Reichwaldt 
and Ghadouani [28] наводять огляд випадків, коли опади в 
озерах та водосховищах спричиняли збільшення або змен-
шення біомаси ціанобактерій. Ці автори називають підви-
щену каламутність та високу турбулентність потенційними 
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рушійними силами змін — у деяких випадках зменшення, а 
в інших — збільшення цвітіння. Вони також наголошують 
на досить невеликій кількості опублікованих досліджень 
впливу режиму опадів, а також на складності задіяних ме-
ханізмів, і перераховують «промивання, надходження по-
живних речовин, зниження провідності (особливо після 
тривалих посушливих періодів) та перемішування водяного 
стовпа через приплив води та пов’язані з ним сильні вітри» 
як механізми, за допомогою яких опади формують серед-
овище, сприяючи або не сприяючи розвитку ціанобактерій 
у фітопланктонних спільнотах. Huisman et al. [29] вказують 
на актуальність часових закономірностей екстремальних 
подій: коли імпульси поживних речовин від штормів слі-
дують за періодами посухи, вони, найімовірніше, піджив-
люють проліферацію ціанобактерій. 18-річне дослідження 
озера Тайху (Китай) [30] показало збільшення цвітіння у 
разі високої швидкості вітру та сильних опадів, при цьому 
концентрація TP /загального фосфору  знизилася до рівнів, 
що потенційно обмежують біомасу (тобто < 80 мкг/л), тоді 
як TN /загальний азот/ все ще знаходився в діапазоні 1900–
2400 мкг/л). За допомогою аналізу часового ряду з 2000 по 
2014 рік для великого, глибокого передальпійського озера 
Маджоре, Morabito et al. [31] показали, що протягом трива-
ліших проміжків часу (місяців) виражені дощі розбавляють, 
а не збагачують поживні речовини; тим не менш, протягом 
коротких проміжків часу (5–7 днів) цвітіння ціанобактерій 
демонструвало певну (хоч і не значну) кореляцію з кількіс-
тю опадів. Крім того, характеристики ґрунту у водозбірній 
зоні, такі як вміст заліза, впливали на навантаження фос-
фору після штормів. Tang et al. [32] роблять висновок, що 
збільшення кількості екстремальних опадів може суттєво 
пом’якшити евтрофікацію в деяких водоймах, водночас по-
гіршуючи умови в інших.
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Клітини фітопланктону, захоплені турбулентністю міл-
ководної водойми, зазнають цих гідрофізичних змін з точки 
зору впливу інтенсивності світла та циклів світло-темрява, а 
також, де задіяний не лише вітер, а й опади, також з точки 
зору імпульсів поживних речовин або розведення. Частота 
зміни умов водойми може бути важливим наслідком зміни 
клімату, оскільки зміни в проміжних часових масштабах мо-
жуть не тільки порушити цвітіння ціанобактерій, але й за-
галом збільшити різноманітність фітопланктону. Litchman et 
al. [33] аналізують, як характеристики різних функціональ-
них груп фітопланктону визначають їхню реакцію на ці змі-
ни навколишнього середовища, та окреслюють, як можна 
змоделювати складну взаємодію цих механізмів. Anneville et 
al. [34] наголошують на складності вивчення впливу екстре-
мальних подій у польових умовах, оскільки вони значно від-
різняються між роками, можливо, більше, ніж концентрація 
поживних речовин.

Автори публікацій про вплив зміни клімату на фітопланк-
тон дотримуються двох різних підходів: деякі оцінюють дані 
з більшої кількості водойм на предмет зв’язків між цвітінням 
та підвищеними температурами, застосовуючи багатовимірну 
статистику або нейронні мережі [27, 35, 36]. Виявлені таким 
чином зв’язки можуть надати цінну орієнтовну інформацію, 
особливо там, де різні набори даних та статистичні підходи 
показують подібні результати. Однак, з огляду на різні меха-
нізми, що діють у різних типах водойм, узагальнення може 
викликати певні труднощі. Менша кількість публікацій ви-
вчала часові ряди даних з окремих водойм для оцінки впливу 
екстремальних подій, таких як хвилі спеки [30, 34, 37], екс-
тремальні зими [38], режим опадів [28] або зменшення пере-
мішування [39, 40]. Хоча багато досліджень роблять висно-
вок, що потепління посилить цвітіння ціанобактерій, деякі 
показують протилежне. Ключем до розуміння суперечливих 
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доказів є розуміння можливих механізмів та ієрархії умов, 
що визначають доступ клітин фітопланктону до поживних 
речовин та світла. Припускається, що прогнозування впливу 
зміни клімату є найбільш надійними для водойм з низьким 
вмістом поживних речовин та для мілководних водойм.

2.1.2.1 Зміна клімату навряд чи посилить цвітіння в олі-
готрофних та оліго-мезотрофних водоймах

Оцінюючи великий набір даних (2561 озеро в семи кра-
їнах), Shuvo et al. [27] виявили, що фітопланктонний статус 
є основним єдиним предиктором біомаси фітопланктону (ви-
міряної як концентрація Chl-a), що пояснює 42% варіації. 
Весняна та літня погода (температура, опади та хмарність) 
були майже однаково релевантними для концентрацій Chl-a, 
тоді як фізичні характеристики (час перебування, середня 
глибина, площа поверхні та висота) разом пояснювали 20% 
варіації. Однак ця оцінка не диференціювала озера за трофіч-
ним статусом. Там, де концентрації макронутрієнтів N та P 
сильно обмежують загальну біомасу фітопланктону, доміну-
вання ціанобактерій малоймовірне, а якщо воно й трапляєть-
ся, низькі концентрації N та P не забезпечать можливості для 
розвитку значного цвітіння. Rigosi et al. [35] проаналізували 
дані понад 1000 північноамериканських озер, класифікова-
них за трофічним станом, і показали, що в оліготрофних озе-
рах біомаса ціанобактерій сильніше пов’язана з поживними 
речовинами, тоді як у мезотрофних озерах температура мала 
сильніший вплив. В евтрофних та гіперевтрофних озерах ці 
автори спостерігали значну взаємодію між поживними речо-
винами та температурою. Крім того, вони виявили, що по-
живні речовини чи температура — або і те, й інше — сприяли 
росту ціанобактерій, що є специфічним для певного таксону.

Elliott et al. [41] підтверджують це моделюванням літньо-
го цвітіння Dolichospermum: хоча температура сприяла росту 
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цього таксону, ефект був набагато меншим, ніж ефект змін у 
навантаженні поживними речовинами. Використовуючи су-
путникові дані, що відображають температуру поверхні озера 
та концентрації Chl-a зі 188 озер, Kraemer et al. [42] виявили, 
що в озерах, багатих на фітопланктон, тепліші умови сприяли 
утворенню Chl-a, тоді як  озер, бідних на фітопланктон, це не 
стосувалося. Gallina et al. [43] вивчали вплив екстремальних 
погодних явищ на 5 оліго- та помірно евтрофних, глибоких, 
стратифікованих періальпійських озер і виявили, що тепле 
літо не призвело до домінування ціанобактерій: хоча їхня біо-
маса збільшувалася в спекотні періоди, їхній внесок у загаль-
ну кількість фітопланктону збільшувався лише незначно, а 
найяскравішою реакцією було зменшення їх видового різно-
маніття. Anneville et al. [34] виявили, що надзвичайно тепле 
літо та осінь не призвели до цвітіння ціанобактерій в оліго-
трофному альпійському озері Аннесі, тоді як у мезотрофних 
озерах Бурже та Женева вони зросли, хоча й не влітку, а лише 
восени. Ці автори також роблять висновок, що м’якші осінні 
температури корисні не лише для ціанобактерій, але й для 
інших таксонів фітопланктону, і це лише за умови достатньо 
високої концентрації поживних речовин. У мілководному 
субтропічному озері Пері (південна Бразилія) з досить низь-
кою концентрацією поживних речовин (5–20 мкг/л TP), опа-
ди розбавляли TP, а не збільшували навантаження на озеро, 
оскільки скид TP з суші в цьому заповідному водозборі був 
низьким [44].

Таким чином, зміна клімату навряд чи матиме значний 
вплив на формування цвітіння в оліготрофних водоймах. Тим 
не менш, у дуже великих оліготрофних водоймах тимчасові 
поверхневі плівки можуть накопичуватися з великого об’єму 
води та, за певних умов, формувати щільну піну з потенцій-
но небезпечними концентраціями ціанотоксинів [45]. Інші 
винятки включають ціанобактерії, які ростуть на поверх-
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нях (включаючи макрофіти), а також металімніотичні шари 
в глибоких, стратифікованих озерах, сформовані, зокрема, 
Planktotrhix rubescens.

2.1.2.2 У мезо- та евтрофних водоймах зміна клімату 
може діяти в обидва боки: посилення або зменшення цвітін-
ня

Там, де як P, так і N є достатніми або доступними по-
над ті кількості, які фітопланктон може використовувати для 
формування більшої біомаси, вплив зміни клімату діяти-
ме переважно через зміну гідрофізичних умов. Наприклад, 
у гіпертрофному Ньїве-Меер з концентраціями поживних 
речовин, що значно перевищують граничну біомасу фіто-
планктону, конкурентна перевага Microcystis за високої тем-
ператури та низького перемішування виявилася очевидною 
[37]. Механізми, що посилюють цвітіння, включають більш 
ранній початок та подовження вегетаційного періоду, що дає 
популяціям ціанобактерій більше часу для витіснення іншого 
фітопланктону. Крім того, вища стабільність стратифікації, 
спричинена раннім потеплінням, дає їм конкурентну перева-
гу, дозволяючи ефективнішу вертикальну міграцію.

На противагу цьому, виражена стабільність термічної 
стратифікації зменшує висхідну дифузію поживних речо-
вин від гіполімніону до епілімніону та ерозію металімні-
ону. Ця стабільність може затримувати поживні речовини 
в гіполімніоні, оскільки частинки опускаються з епілімні-
ону та мінералізуються. Wentzky et al. [46] показують це 
для водосховища Rappbode, Німеччина: хоча підвищення 
температури поверхневих вод відображало підвищення 
температури повітря, температура в гіполімніоні незначно 
знизилася, що пояснюється значно більш раннім почат-
ком та вищою стабільністю термічної стратифікації. Для 
озера Garda, Salmaso et al. [40] показують, що потепління 
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викликало неповне перемішування, тим самим спричиня-
ючи «оліготрофізацію, викликану потеплінням клімату» 
епілімніону, зменшуючи біомасу Planktothrix. Verburg et al. 
[47] описують подібне спостереження в тропічному озе-
рі Танганьїка, посилаючись на зменшення вертикального 
перемішування через більш виражені градієнти щільності 
води також для озера Малаві.

Незалежно від трофічного статусу, періодичні опади та 
шторми, особливо якщо вони інтенсивні, можуть порушувати 
цвітіння [28], повертаючи сезонну сукцесію  видів на більш 
ранню стадію. Використовуючи 40-річний ряд даних, Posch 
et al. [39] показують виражений вплив погодних змін страти-
фікації на біомасу Planktothrix rubescens в озері Цюрих.

2.1.2.3 Зміна клімату частіше посилює цвітіння ціано-
бактерій у мілководних, ніж у термічно стратифікованих 
водоймах

Вплив кліматично зумовлених гідрофізичних умов на 
межу розділу осаду та води, як правило, більш виражений у 
мілководних, ніж у стабільно стратифікованих водоймах. Од-
ним із механізмів є вивільнення фосфору з осаду: у мілководді 
потепління набагато сильніше досягає поверхні осаду, підви-
щуючи швидкість мінералізації органічної речовини і таким 
чином безпосередньо вивільняючи фосфор [48]. Hupfer et al. 
[49] показують, що швидша мінералізація може, у свою чер-
гу, прискорити розвиток аноксичних зон на поверхні осаду, 
сприяючи таким чином вивільненню редокс-чутливо адсор-
бованого фосфору (за умови, що це значна частка фосфору 
в осаді).

Подальшим механізмом є повторне утворення суспен-
зії осаду штормами та сильними вітрами на мілководді, тим 
більше, якщо посуха знижує рівень води, а мінералізація де-
триту, таким чином ресуспендованого, забезпечує імпульси 
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фосфору, які можуть живити цвітіння. Tammeorg et al. [50] 
демонструють важливість сильнішої дії вітру та хвиль в 
Чудському озері, повторно утворюючи сестон та детрит, що 
утворився протягом попередніх літніх тижнів і легко біороз-
кладний: він вивільняє фосфор, який забезпечує ріст популя-
ції ціанобактерій наприкінці літа. У модельному дослідженні 
для озера Тегель, де стратифікація не дуже стабільна, Chorus 
and Schauser [51] показують, що шторми, які відбуваються 
наприкінці весни/на початку літа, можуть взагалі запобігти 
розвитку термічної стратифікації. Таким чином, для одного 
й того ж озера зміна клімату може призвести до більш ста-
більної стратифікації в деякі роки та дестабілізації в інші, за-
лежно від часових закономірностей потепління та штормів. 
Аналізуючи дані зі 143 мілководних озер у Європі та Півден-
ній Америці, Kosten et al.  [52] показують, що зі зростанням 
температури відсоток ціанобактерій у загальній біомасі фі-
топланктону різко зростає. Ці автори роблять висновок, що 
в теплішому кліматі контроль домінування ціанобактерій ви-
магатиме більш вираженого зменшення кількості поживних 
речовин.

2.1.2.4 Висновки щодо впливу зміни клімату на стан во-
дойм, що сприяє цвітінню

Ієрархія умов визначає успіх ціанобактерій: хоча пожив-
ні речовини «задають загальну сцену», погодні явища фор-
мують більш безпосередні реакції. Вони можуть посилювати 
частоту, тривалість та інтенсивність цвітіння ціанобактерій 
лише в межах, заданих ємністю ресурсів для біомаси фіто-
планктону, а в оліготрофних водоймах ця ємність низька. Це 
також стосується мілководних водойм, за умови, що вони є 
оліготрофними, але через загалом вищу важливість контакту 
осаду з водою, це менш імовірно. Таким чином, морфологію 
водойм можна розглядати як вторинну змінну, що визначає, 
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як зміна клімату може вплинути на домінування та біомасу 
ціанобактерій.

Звичайно, є винятки з такої загальної закономірності. 
Тут не розглядається можливий вплив змін на харчові ме-
режі, зокрема на випас худоби [13, 53] через їх відносно 
низьку важливість для ціанобактерій. Однак Selmeczy et al. 
[54] описують захопливий випадок раніше оліготрофного, 
глибокого та стратифікованого озера Штехлін, яке розвива-
ється в напрямку евтрофікації без будь-якого помітного зо-
внішнього надходження поживних речовин, можливо, тому, 
що зміна гідрофізичних умов була викликана кліматичною 
аномалією. Вона призвела до ланцюгової реакції зрушень у 
біоті, що, своєю чергою, спровокувало вивільнення фосфо-
ру із осаду.

Час від часу висловлюване сприйняття «наукового кон-
сенсусу» щодо посилення цвітіння ціанобактерій внаслідок 
зміни клімату, ставиться під сумнів різноманітністю умов 
водойм, що стимулюють реакції на зміни. Ключовим ви-
сновком, який Richardson et al. [55] роблять зі свого аналізу 
даних з 494 озер у Центральній та Північній Європі, є ви-
ражена мінливість біомаси ціанобактерій відносно градієн-
тів температури, хоча ці автори диференціювали свої дані за 
типами озер (лужність, колір, змішування). Reichwaldt and 
Ghadouani [28] очікують сильного впливу зміни клімату, але 
наголошують, що він буде «дуже складним і сильно залежа-
тиме від динаміки, специфічної для ділянки, видового складу 
ціанобактерій та сукцесії штамів ціанобактерій». Крім того, 
Mooij et al. [56] попереджають, що «повторне використання 
моделей евтрофікації для вивчення зміни клімату є логіч-
ним кроком, але його слід робити з великою обережністю, 
оскільки достовірність результатів, як правило, ще не була 
належним чином перевірена на емпіричних даних, а польові 
дослідження показують чіткі синергетичні ефекти, які не-
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достатньо добре охоплені існуючими моделями». З огляду 
на вищезгадані дослідження, слід погодитися з наступним: 
хоча база доказів для узагальнень щодо впливу зміни кліма-
ту все ще обмежена, для уникнення цвітіння ціанобактерій 
слід посилити зусилля щодо пом’якшення евтрофікації.

2.2 Концепції пом’якшення евтрофікації

Чи потрібно у концепції пом’якшення евтрофікації 
включати азот, і чи може зменшення трофічного стану ризи-
кувати переміщенням ціанобактерій до металімнеотичних 
або бентосних середовищ існування?

Виходячи з закону Лібіха про лімітуючу поживну речо-
вину та визнання важливості фосфору в цій ролі, Vollenweider 
et al. [57] акцентують увагу на зменшенні навантажень фос-
фором для пом’якшення евтрофікації прісних вод. Це також 
пов’язано з тим, що фосфор легше контролювати: заборона 
його використання в мийних засобах майже вдвічі зменши-
ла навантаження з деяких побутових стічних вод протягом 
кількох місяців [58, 59]. Однак, у більшості випадків цього 
недостатньо для контролю евтрофікації, оскільки необхід-
но впроваджувати видалення фосфору в процесі очищен-
ня стічних вод, принаймні шляхом одночасного осадження 
[60]. Хоча ефективне видалення фосфору широко впрова-
джується [61], економічно ефективні та дієві процедури ви-
далення азоту ще не встановлені, значною мірою з техніч-
них та економічних причин [62, 63]. Для прибережних вод 
було визнано поширеність обмеження азоту, і деякі норма-
тивні акти також стосуються навантаження азоту (напри-
клад, Європейського Союзу та деякі міжурядові договори 
про управління річковими басейнами). Однак загалом ці 
зусилля були менш успішними: там, де зниження наванта-
ження відбулося, воно значно вираженіше для фосфору, ніж 
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для азоту, особливо для навантажень від сільського госпо-
дарства (Glibert et al. [64]). Ці автори також показують, що 
в регіонах зі швидко зростаючою економікою навантаження 
азоту різко зростає, сечовина все частіше замінює аміачно-
нітратні добрива, з якими складніше працювати через їхню 
вибухонебезпечність. Оскільки ціанобактерії легше вико-
ристовують відновлені форми азоту, це може сприяти їхньо-
му розмноженню [65].

Пізніше усвідомлення важливості форм азоту для сти-
мулювання цвітіння ціанобактерій [66] призвело до пильної 
уваги стосовно співвідношення N:P у численних публіка-
ціях. Причому високі співвідношення N:P інтерпретуються 
як вказівка   на необхідність також зниження концентрації N 
у відповідній водоймі, і часто без чіткої уваги до абсолют-
них концентрацій будь-якої з поживних речовин. Це також 
включає експерименти з додаванням поживних речовин до 
польових зразків, з яких часто робиться той самий висно-
вок, якщо додавання не тільки P, але й N посилює ріст біль-
ше, ніж додавання лише N або лише P. Ці підходи, здається, 
суперечать стану знань про механізми обмеження пожив-
них речовин, встановлені за останні десятиліття. Зростаюча 
кількість даних свідчить про значне зниження біомаси фіто-
планктону, особливо ціанобактерій, як тільки концентрації 
P перевищують порогові значення. Однак, найефективніші 
підходи до боротьби з цвітінням передбачають впроваджен-
ня заходів щодо обмеження біомаси, яку вони можуть до-
сягти у відповідній водоймі. Це включає необхідність чіт-
кого розмежування між обмеженням швидкості поглинання 
розчинених азоту та фосфору (що може скорочувати темпи 
росту), та обмеженням біомаси (іноді її називають «вро-
жайністю» або «запасом») загальними азотом та фосфором. 
Широко вживаний термін «обмеження росту» є нечітким і 
може означати одне або обидва. Також важливо розуміти, чи 
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заходи у водоймі вище за течією можуть «витіснити евтро-
фікацію нижче за течією» [67], і де «подвійна стратегія» для 
обох поживних речовин [14,19] є більш ефективною.

Тут обговорюються висновки, зроблені на основі спів-
відношень N:P та експериментів з додавання поживних 
речовин, відносно стану знань, встановлених у минулому 
столітті. З цього робляться висновки щодо аспектів, які «по-
двійна стратегія» повинна враховувати для розробки дифе-
ренційованого підходу, заснованого на оцінці кожного кон-
кретного випадку.

2.2.1 Співвідношення N:P та реакції росту на додаван-
ня обох поживних речовин відносно абсолютних концен-
трацій N та P

Протягом 1980-х та 1990-х років дослідження в еколо-
гії фітопланктону були зосереджені на з’ясуванні механізмів 
обмеження поживних речовин. Ключовим результатом стала 
парадигма, згідно з якою не співвідношення N:P, а абсолютна 
концентрація лімітуючої поживної речовини визначає макси-
мально можливу біомасу фітопланктону, а отже, і ціанобакте-
рій. Звідси випливає, що висновок стосовно значимості N або 
P  як лімітуючих нутрієнтів можна зробити з їх абсолютних 
концентрацій. 

2.2.1.1 Докази щодо фракцій розчинених поживних ре-
човин

Клітини фітопланктону, які виснажують запаси фосфо-
ру, азоту або обох, швидко поглинають розчинені поживні 
речовини, коли вони стають доступними, та використову-
ють їх для побудови нової біомаси (Salmaso and Tolotti [68]. 
Якщо розчинений фосфор доступний понад поточну потребу 
для поділу клітин, він може зберігатися у вигляді поліфос-
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фату протягом наступних чотирьох поділів [69]. Ціанобак-
терії також здатні зберігати надлишок азоту у фікобіліпро-
теїнах і, зокрема, у гранулах ціанофіцину [70]. Останній 
може становити до 18% сухої маси клітин [71]. Їх утворення 
ініціюється виснаженням інших ресурсів (фосфору, світла 
або сульфату), і вони катаболізуються для участі в азотному 
метаболізмі, коли інші ресурси більше не обмежують ріст 
[72]. Крім того, ряд таксонів ціанобактерій, що утворюють 
цвітіння, можуть отримувати доступ до атмосферного пулу 
азоту через діазотрофію [73]. Однак у каламутних, евтроф-
них водоймах фіксація азоту рідко суттєво сприяє компен-
сації обмеження азоту, оскільки цей процес є енергоємним 
[74,75].

Певною мірою ціанобактеріальні клітини можуть під-
вищувати або знижувати швидкість поглинання розчинено-
го фосфору, зокрема, у відповідь на імпульси розчинених 
поживних речовин (див. Cáceres et al. [76] про транспорте-
ри фосфору). Тим не менш, швидкість поглинання обмеже-
на механізмами поглинання поживних речовин клітинами, 
і вище концентрації насичення вони не можуть додатково 
збільшувати швидкість поглинання. Однак види відрізня-
ються кінетикою поглинання поживних речовин, яка зазви-
чай характеризується максимальною швидкістю поглинання 
та константами напівнасичення, і ці відмінності важливі для 
результату конкуренції між видами в умовах обмеження по-
живних речовин або коливань їх концентрації [77]. Концен-
трації, вище яких швидкість поглинання досягає насичення, 
можна припустити для всіх видів фітопланктону, і вони добре 
встановлені для низки таксонів. Загалом, здається, немає ви-
дів, для яких швидкість поглинання не є насиченою [78-81]. 
Як наслідок, обмеження поживних речовин можливі лише в 
ситуаціях, коли концентрації розчинених поживних речовин 
нижчі за ці рівні насичення. 
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2.2.1.2 Дані щодо загальної фракції поживних речовин
Існує верхня межа максимально досяжної біомаси, яку 

може підтримувати навколишній ресурс у певний момент 
часу. Вона встановлена   в екології фітопланктону як «не-
суча здатність». На прикладі Rostherne Mere, Reynolds and 
Bellinger [82] пояснюють, як ресурси змінюються протягом 
року, щоб встановити цю верхню межу: у помірному кліма-
ті це зазвичай світло взимку, а в оліготрофних та злегка ев-
трофних водоймах обмеження може зміститися на загальний 
фосфор та/або загальний азот влітку, як тільки всі розчинені 
поживні речовини включені в біомасу та детрит. При високих 
концентраціях поживних речовин щільність клітин може до-
сягти точки, при якій це викликає настільки виражену кала-
мутність, що доступність світла обмежує будь-яке подальше 
збільшення біомаси фітопланктону [83]. Відповідно, низка 
досліджень показала порогові концентрації TP, за якими вищі 
концентрації не призводять до збільшення біомаси. Деякі з 
цих досліджень порівнюють річні або сезонні середні зна-
чення між багатьма озерами [68, 78, 84-86]. Інші дослідження 
відстежують трофічний розвиток окремих озер (Fastner et al. 
[87] та Salonen et al. [88]). У сукупності ці дані показують, що 
на графіках залежності біомаси від концентрацій TP біомаса 
зазвичай стабілізується на рівні 50–100 мкг/л TP (Quinlan et 
al. [89]). Звичайно, у дослідженнях кількох озер розкид є зна-
чним через додаткові специфічні умови, що обмежують ріст, 
такі як фонова каламутність або втрати через випадання в 
осад та седиментацію. Зокрема, стабільність та глибина тер-
мічної стратифікації впливають на обмеження світла: поріг 
TP, за якого біомаса стабілізується, може бути вищим у дуже 
мілководних водоймах і нижчим у тих, що мають глибоко 
змішаний епілімніон. Порогову концентрацію TN, нижче якої 
N, ймовірно, обмежить подальше збільшення біомаси, можна 
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попередньо вивести з порогової концентрації для TP, засто-
сувавши співвідношення Redfi eld 16:1 як атомне співвідно-
шення N:P або як масове співвідношення 7:1, яке вперше ввів 
Redfi eld [90, 91] зі спостережень за морським фітопланкто-
ном. Це співвідношення досі широко використовується, хоча 
воно є лише середнім, а новіші роботи, зокрема з прісновод-
ного фітопланктону, показали, що атомні співвідношення N:P 
коливаються до 45:1 (масове співвідношення 20:1), в крайніх 
випадках навіть до 133:1 (масове співвідношення 60:1) для 
біомаси деяких (морських) видів [92]. Таким чином, виходя-
чи з порогу TP-50 мкг/л, поріг TN становитиме 350 мкг/л при 
використанні коефіцієнта Redfi eld та 2000 мкг/л при викорис-
танні порогу TP 100 мкг/л та масового співвідношення N:P 
= 20:1. Це призводить до концентрацій TN, вище яких обме-
ження азотом біомаси фітопланктону стає малоймовірним у 
діапазоні 350–2000 мкг/л. У своїй оцінці 102 озер на півночі 
Німеччини Dolman et al. [78] виявили, що біооб’єми, побудо-
вані відносно TN, не вирівнювалися до концентрації TN 2000 
мкг/л, тоді як для більш ніж 800 данських озер Søndergaard et 
al.  [93] виявили, що для більш ніж 800 данських озер вище 
500 мкг/л біомаса сильно залежала від TP і майже не залежа-
ла від TN.

2.2.1.3 Дані щодо цвітіння ціанобактерій
Концентрації TP опосередковано впливають на видо-

вий склад, оскільки вони обмежують максимальну біомасу 
фітопланктону і, отже, каламутність: там, де вода залиша-
ється прозорою, оскільки низькі концентрації TP не можуть 
підтримувати велику кількість біомаси, види, які досягають 
високої швидкості росту при високій інтенсивності світла, 
як правило, витісняють ціанобактерії. Це вперше було екс-
периментально продемонстровано Mur et al. [94] на прикла-
ді Scenedesmus quadricauda та Planktothrix agardhii та було 
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широко підтверджено польовими даними. Показано, що ці-
анобактерії, як правило, досягають високого рівня біомаси 
та домінують у фітопланктоні там, де концентрації пожив-
них речовин і, отже, біомаса високі. Щодо концентрацій по-
живних речовин, польові дані також показують подібні за-
кономірності для біомаси або домінування ціанобактерій. 
Downing et al. [95] провели метааналіз, що охопив 99 озер 
помірного поясу по всьому світу. Встановлено, що середній 
літній відсотковий внесок ціанобактерій у загальну біомасу 
фітопланктону зростає зі збільшенням концентрації трифос-
фату «від мінімальної фракції в бідних на поживні речовини 
оліготрофних озерах до асимптотичного середнього значення 
60% вище загального фосфору 80–90 мкг/л». Далі були про-
ведені інші польові дослідження на великих наборах даних, 
головним чином, на водоймах у помірному кліматі. Jeppesen 
et al. [96] оцінили 35 досліджень трофічного відновлення, що 
охоплюють ряд типів озер, розрізняючи мілководні та стра-
тифіковані озера. Ці автори виявили суттєвий внесок ціано-
бактерій у загальний біооб’єм фітопланктону вище порогу 50 
мкг/л трифосфату для мілководних озер та до 10–15 мкг/л у 
стратифікованих озерах. Carvalho et al. [86] проаналізували 
середні літні дані фітопланктону з >1500 озер у 16   країнах, 
що відповідають Рамковій директиві ЄС з водних ресурсів, 
і виявили, що в діапазоні концентрацій TP 10–100 мкг/л біо-
маса ціанобактерій збільшувалася, але цей зв’язок вирівню-
вався при вищих концентраціях TP. Vuorio et al. [97] проана-
лізували дані 5678 зразків фітопланктону з 2029 бореальних 
озер. Розрізняли родові групи та колір води, щоб визначити 
пороги TP, за яких регресії біомаси відносно концентрацій TP 
вирівнюються. Вони коливалися від 10 мкг/л для Planktothrix 
в оліготрофних озерах до 50 мкг/л для Microcystis в евтроф-
них. Salmaso and Tolotti [68] розглядають низку досліджень, 
переважно з помірного клімату, та роблять висновок про 
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«зростаюче домінування ціанобактерій зі збільшенням TP», 
причому ціанобактерії зазвичай домінують на вищих рівнях 
загального біооб’єму: вони становили >50%, якщо загальний 
біооб’єм був >3 мм³/л, та >75%, якщо загальний біооб’єм був 
> 40 мм³/л.

Польові дані щодо домінування ціанобактерій для інших 
кліматичних умов є обмеженими. Для 14 тропічних водосхо-
вищ у Венесуелі González and Quirós [98] підтверджують за-
кономірність, що спостерігається в помірному кліматі: їхні 
дані показують домінування ціанобактерій у 8 з 10 термічно 
стратифікованих водосховищ, в яких концентрація TP пере-
вищувала 18–20 мкг/л, і єдиними двома винятками були озе-
ра з часом перебування лише 12 днів. Такі гідравлічні умо-
ви підтримують систему на постійній ранній стадії сукцесії 
планктону, де популяції ціанобактерій просто не мають часу 
для розвитку [99]. Крім того, хоча концентрації TN у цьому 
дослідженні тісно корелювали з концентраціями TP, атомні 
співвідношення N:P вище 12 свідчать про те, що біомаса фі-
топланктону у всіх цих озерах не була обмежена азотом.

2.2.1.4 Неправильне тлумачення ролі N та співвідношень 
N:P

Smith [100] опублікував першу оцінку домінування ціа-
нобактерій стосовно співвідношень N:P. Це часто цитується 
для обґрунтування необхідності оцінки обмеження за допо-
могою співвідношень N:P. Downing et al. [95] обговорили су-
часну суперечку щодо релевантності співвідношень N:P для 
домінування ціанобактерій. Вони цитують Trimbee and Prepas 
[101], які внесли додаткові дані до оцінки Smith та дійшли 
висновку, що абсолютні концентрації TP та TN були кращими 
предикторами домінування ціанобактерій, ніж співвідношен-
ня TN:TP. Дійсно, графіки даних біомаси (для загального фі-
топланктону або для ціанобактерій) відносно TN або співвід-
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ношення TN:TP часто демонструють закономірності, подібні 
до графіків біомаси відносно TP, з подібними або навіть ви-
щими коефіцієнтами кореляції [95,98] або тісними зв’язками 
в багатовимірному статистичному аналізі. Такі статистичні 
результати іноді інтерпретуються як вказівка   на колімітацію. 
Однак ключовим механізмом є те, що навантаження обох по-
живних речовин зазвичай зростає паралельно [95, 102].  Це 
відображає їх спільне походження зі стічних вод, мінераль-
них добрив або гною. Як наслідок, біомаса може корелювати 
з N або N:P, навіть якщо рівні N занадто високі, щоб бути 
лімітуючими, а насправді P є лімітуючою поживною речо-
виною. Отже, як основне правило, в ситуаціях насичення 
поживними речовинами, співвідношення N:P не мають зна-
чення. Якщо співвідношення N:P застосовуються для оцінки 
того, яка з двох поживних речовин може наразі бути лімітую-
чою, важливо повідомити, чи були виключені дані, що пере-
вищують порогову концентрацію.

2.2.1.5 Колімітація та неправильна інтерпретація по-
силеного росту в експериментах з додаванням як N, так і P

Були широко опубліковані результати експериментів у 
різних масштабах (від мікро- та мезокосмів до цілого озера) 
з додаванням N та P окремо, а також у поєднанні. Часто вони 
показують найбільше збільшення біомаси при додаванні як 
N, так і P порівняно з додаванням лише однієї поживної ре-
човини [75]. Однак така реакція росту не означає, що оби-
дві поживні речовини обмежують біомасу фітопланктону в 
польових умовах. Це обумовлено двома причинами. Проста 
причина полягає в тому, що світло як додатковий ресурс для 
росту, рідко адекватно контролювалося в таких експеримен-
тах, тоді як у водоймах з високою евтрофністю воно часто є 
обмежувальним ресурсом. Інша причина полягає в тому, що 
навіть якщо додавання обох поживних речовин призводить 
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до збільшення біомаси, зворотне не застосовується: якщо 
одна з двох поживних речовин мінімізована, кількість біома-
си, яка може утворитися, не може перевищувати кількість, 
що підтримується цією поживною речовиною. У польових 
умовах це вимагає не лише зменшення навантаження, але й 
того, щоб водообмін також призвів до експорту відповідної 
поживної речовини (включаючи планктон та детрит, що його 
містить) з водойми.

Швидкість поглинання розчиненого, біодоступного азо-
ту (N) і фосфору (P)  складає <3–10 мкг/л для DIP (розчи-
неного неорганічного фосфору) та <100–130 мкг/л для DIN 
(розчиненого неорганічного азоту). За цих умов обмеження 
може коливатися між азотом та фосфором, оскільки імпульси 
поживних речовин досягають водойми ззовні або в результа-
ті процесів рециркуляції, таких як деградація біомаси, а по-
глинання фітопланктоном знижує їхню концентрацію. Однак 
це не є колімітуванням азотом та фосфором у строгому сенсі, 
а скоріше послідовним зміщенням лімітуючих факторів. Цей 
механізм був названий послідовним колімітуванням Saito et 
al. [103] або серійним колімітуванням Harpole et al. [104] і 
узгоджується із законом Лібіха про обмеження однієї пожив-
ної речовини за раз.

Закон Лібіха, розроблений для удобрення в сільському 
господарстві з метою підвищення врожайності сільськогос-
подарських культур у середині 19 століття, має довгу істо-
рію дискусій щодо його застосовності у водній екології. De 
Baar [105] простежив це з особливим акцентом на обмеженні 
процесів росту. Dolman and Wiedner [106] показали: при за-
стосуванні закону Лібіха не до процесів, а до біомаси (в сіль-
ськогосподарській термінології до врожайності чи запасів) 
він має місце. Аналізуючи три великі набори даних з Німеч-
чини та США, ці автори наголошують на вирішальній ролі 
внутрішньоклітинних концентрацій поживних речовин (клі-
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тинної квоти) для росту та пропонують роль співвідношень 
поживних речовин, усереднених з часом, щоб вказати, «яка 
поживна речовина, найімовірніше, матиме нижчу клітинну 
квоту».

Навіщо тоді проводити експерименти з додавання по-
живних речовин? Для управлінських рішень визначення по-
слідовного або серійного колімітування не є релевантним, 
оскільки часові рамки коливального обмеження набагато 
менші (дні-тижні), ніж часові рамки планування та впрова-
дження політики та технічних заходів (роки-десятиліття). 
Заходи з відновлення, найімовірніше, будуть ефективними, 
якщо вони спрямовані на поживну речовину, яка має найви-
щу ймовірність ефективного зменшення загальної біомаси 
фітопланктону та, отже, цвітіння ціанобактерій, незалежно 
від того, яка поживна речовина наразі є лімітуючою [107].

Дослідження обмеження поживних речовин у польо-
вих популяціях є важливим для розуміння домінування ви-
дів, оскільки відмінності між таксонами фітопланктону у 
швидкості поглинання поживних речовин є вирішальними 
для результату конкуренції між ними. Тому цінною науко-
вою метою експериментів з додавання поживних речовин до 
польових популяцій у мікро- або мезокосмосі є з’ясування 
того, які таксони є головними конкурентами за лімітуючий(і) 
ресурс(и) та зрештою домінують, як за умови суворого об-
меження поживних речовин, так і у відповідь на додавання 
N, P або обох, або дослідження того, як імпульсне додавання 
поживних речовин може сприяти різноманітності видів (піо-
нерами якого були, наприклад, Tilman et al. [108] та Sommer 
[109]). Такі експерименти особливо цінні, якщо їхня розробка 
включає оцінку обмеження світла, як це зроблено, наприклад, 
Maberly et al. [110] та Kolzau et al. [79]. Ця мета вимагає дифе-
ренціації швидкостей росту, що спостерігаються в експери-
ментах, за видами або родами. Але більшість опублікованих 
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експериментів з додавання поживних речовин обмежуються 
параметром об’ємної біомаси, зазвичай хлорофілом-а, а ди-
ференціація за таксонами, як це зроблено Müller and Mitrovic 
[111], є рідкісною.

Як наслідок, експерименти з додавання поживних ре-
човин можуть дати уявлення про чинники видового складу, 
включаючи домінування ціанобактерій або навіть результат 
конкуренції між генотипами, що продукують ціанотоксини, 
та тими, що їх не продукують. Для прийняття управлінських 
рішень щодо поживних речовин, які потрібно зменшити, з 
метою контролю цвітіння ціанобактерій, ні співвідношення 
N:P, ні експерименти зі збагаченням поживними речовина-
ми не додають інформації. Для контролю трофічного стану 
та стримування цвітіння навряд чи доречно визначати, яка 
поживна речовина наразі обмежує біомасу фітопланктону: 
достатнє зменшення однієї поживної речовини зробить її 
обмежувальною, незалежно від того, яка з них була обмеж-
увальною до зменшення навантаження [107]. Ключовим кри-
терієм є те, що достатнє зменшення є можливим.

2.2.1.6 Критерії вибору N або P для контролю цвітіння
Немає сумнівів, що для загального захисту навколишньо-

го середовища бажано зменшити навантаження як надлиш-
кового N, так і P на навколишнє середовище. Тим не менш, 
для досягнення мети пом’якшення цвітіння ціанобактерій, 
що має значення для здоров’я, у конкретній водоймі може 
бути необхідним встановити пріоритет на N або P. Ключовим 
критерієм для конкретного водойми є можливість досягнен-
ня достатньо сильного скорочення для обмеження біомаси. 
Для фосфору це досягається у все більшій кількості випад-
ків, зокрема шляхом контролю точкових джерел стічних вод. 
Хоча додавання необхідних кроків до очищення стічних вод 
стало можливим для контролю відповідних точкових джерел 
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фосфору, зменшення навантаження азоту зі стічних вод може 
бути більш дорогим [112], хоча методи все частіше розробля-
ються та впроваджуються [113].

Контроль навантаження поживними речовинами з не-
точкових джерел, зокрема з сільського господарства, загалом 
є складнішим [14], оскільки це вимагає співпраці та дотри-
мання вимог більшої кількості зацікавлених сторін, часто з 
протилежними інтересами, у водозбірному басейні.

2.3 Критерії для вирішення проблеми фосфору або 
азоту та для «подвійної стратегії», що стосується обох

Одним з аргументів на користь необхідності подвійної 
стратегії зменшення фосфору та азоту є нездатність достат-
ньо зменшити зовнішнє навантаження фосфору. Однак, якщо 
відновлення шляхом зменшення навантаження фосфору не 
було успішним, ключове питання полягає в тому, чи є шанси 
на достатньо виражене зменшення навантаження азоту. Ще 
один аргумент полягає в тому, що внутрішнє навантаження 
фосфору перешкоджає досягненню цільових концентрацій 
TP, які ефективно обмежують біомасу, тобто фосфору, що 
циркулює всередині води та анаеробних осадів. Однак пи-
тання полягає в тому, чи це внутрішнє навантаження справді 
головним чином зумовлене окисно-відновним вивільненням 
успадкованого фосфору, чи мінералізацією свіжоосадженої 
органічної речовини. Hupfer and Lewandowski [49] підтриму-
ють парадигму, що виснаження кисню призводить до вивіль-
нення фосфору. Ці автори показують, що в багатьох випадках 
мінералізація насправді є основним джерелом внутрішнього 
навантаження. Це має важливі причинно-наслідкові наслід-
ки, оскільки як тільки зовнішнє навантаження знижується до 
рівнів, що ефективно зменшують первинне виробництво, за-
лишається менше органічної речовини для осадження та роз-
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кладання. Перш ніж зробити висновок, що фосфор не може 
бути достатньо зменшений через високе внутрішнє наванта-
ження, важливо зрозуміти механізми, які спричиняють ви-
вільнення фосфору, та значення окисно-відновних умов для 
цього процесу.

Ще один аспект, обговорений Conley et al. [67], полягає в 
тому, що коли контроль фосфору успішний, а біомаса суттєво 
зменшується, це може призвести до того, що більше азоту 
«залишиться» та скинеться з водойми. Як наслідок, зменшен-
ня лише фосфору може призвести до того, що більше азоту 
досягне водних екосистем нижче за течією. Однак, чи так це, 
і якщо так, то чи викликає це негативні наслідки, критично 
залежить від умов у відповідних водоймах нижче за течією. 
Обидва аспекти вимагають ретельної оцінки кожного окре-
мого випадку.

2.3.1 Вплив азоту на водойму

На відміну від зменшення навантаження фосфору, істо-
рії успіху заходів щодо зменшення навантаження азоту, мало 
відомі [114]. Одним із них є випадок Müggelsee в Берліні, Ні-
меччина, яке є мілководним і піддається значним внутріш-
нім навантаженням фосфору з осаду влітку внаслідок деся-
тиліть інтенсивного сільського господарства вище за течією. 
В результаті реструктуризації сільського господарства після 
возз’єднання Німеччини внесення добрив зменшилося, що 
призвело до суттєвого зменшення навантаження азоту та, 
через денітрифікацію в озері, до фаз обмеження азоту три-
валістю близько 100 днів наприкінці літа. Як наслідок, біо-
маса ціанобактерій скоротилася на 89% порівняно із серед-
нім показником за 1980-ті роки, що цікаво, без переходу до 
діазотрофних таксонів, таких як Aphanizomenon sp. [114]. Це 
демонструє, що суттєве зменшення навантаження азоту може 
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призвести до концентрацій азоту в озері, які є достатньо 
низькими, щоб ефективно обмежити цвітіння ціанобактерій. 
Натомість, одночасне зменшення навантаження фосфору в 
цьому озері було компенсовано високим внутрішнім наван-
таженням, яке, ймовірно, залишатиметься високим протягом 
кількох наступних років, тобто доки водообмін не виведе до-
статню кількість фосфору з системи.

До водойм, на які варто зосередитися з азотом, належать 
ті, в яких азот вже є лімітуючим або концентрації не набагато 
перевищують потенційно лімітуючий рівень. Це робить по-
дальше зниження реалістичним варіантом, що типово для ба-
гатьох мілководних водойм наприкінці літа. Kolzau et al.  [79] 
пропонують угоди з фермерами у водозбірному басейні щодо 
визначення часу внесення добрив або гною таким чином, 
щоб стік та вимивання з сільськогосподарських ґрунтів міні-
мізувалися протягом сезону росту ціанобактерій. Chorus and 
Spijkerman [75] детально обговорюють перспективи контр-
олю евтрофікації шляхом зменшення навантаження азотом.

У деяких ситуаціях, коли внутрішнє навантаження фос-
фору внаслідок вивільнення редокс-чутливого зв’язаного 
фосфору з осадів є відповідним його джерелом, підтримка 
певної кількості нітратів у воді над осадом може бути навіть 
корисною. Steinman and Spears [115] наголошують на зв’язку 
внутрішніх процесів циклу азоту та фосфору через роль ні-
тратів у редокс-чутливому вивільненні фосфору. Добре ві-
домо, що гіполімнічні концентрації нітратного азоту > 0,5 
мг/л ефективно пригнічують вивільнення фосфору з осадів, 
підтримуючи достатньо високий окисно-відновний потенці-
ал на поверхні осаду. Andersen [116] показав це на даних з 
дев’яти данських озер, в яких навіть в аноксичній гіполімнії 
не спостерігалося вивільнення фосфору, якщо концентрації 
нітратного азоту були в діапазоні 1 мг/л. Для озер без терміч-
ної стратифікації він повідомляє про поріг нітратного азоту 
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0,5 мг/л, нижче якого вивільнення фосфору може відбувати-
ся, навіть якщо вода була добре насичена киснем. Це можли-
во, оскільки нітрати дуже ефективно транспортують кисень у 
проміжну воду [117]. Salonen et al.  [88] показують виражені 
гіперболічні криві для концентрацій як TP, так і TN у воді 
біля осадових порід озера Весіярві відносно концентрації ні-
тратного азоту: концентрації як TP, так і TN значно зросли 
після виснаження нітратів. Шаузер та ін. [118] також обго-
ворюють це для озера Тегель. Однак тематичні дослідження 
для обох цих озер підтверджують вищезгадану оцінку Hupfer 
and Lewandowski [49] про те, що редокс-чутливе вивільнення 
може бути незначним джерелом фосфору порівняно з мінера-
лізацією фосфору, зв’язаного у великій кількості біомаси, що 
утворюється в озері на основі зовнішніх джерел фосфору.

Загальна екологічна оцінка навмисного додавання нітрат-
них продуктів для пригнічення внутрішнього навантаження 
фосфором [119] може бути сумнівною (можливо, якщо не буде 
продемонстровано його споживання шляхом денітрифікації). 
Однак наявний досвід показує, що використання нітратів для 
окислення осаду може бути варіантом за умови гарного розу-
міння відповідної системи осад-вода та її поживних речовин. 
Зокрема, перш ніж розраховувати на нітрати для пригнічення 
внутрішнього навантаження фосфором, важливо оцінити ре-
левантність редокс-чутливого вивільнення фосфору порівня-
но з вивільненням фосфору через мінералізацію.

2.3.2 Вплив азоту нижче за течією

У водоймах, які раніше були обмежені азотом влітку, 
зменшення біомаси шляхом зниження концентрації трифос-
фатів може призвести до того, що розчинений азот потім «за-
лишиться» фітопланктоном; також, менше виробництво біо-
маси призводить до меншої кількості органічної речовини, 
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доступної для денітрифікації. Як наслідок, більше азоту екс-
портується до екосистем нижче за течією. Це питання розгля-
дається Paerl et al. [120] на прикладі річки Neuse, де зменшен-
ня фосфору вище за течією призвело до збільшення біомаси 
фітопланктону нижче за течією в естуарних та прибережних 
водах, які раніше були обмежені азотом. Тому важливим кри-
терієм для «подвійної стратегії» є можливий вплив дисбалан-
су у зменшенні азоту та фосфору нижче за течією.

Численні докази свідчать про те, що, за деякими винятка-
ми, більшість прибережних та естуарних вод наразі обмеже-
ні азотом (Howarth and Marino [121] або Malone and Newton 
[122]). Однак, як обговорювалося вище для лімнетичних сис-
тем, зниження навантаження фосфору до достатньо низьких 
рівнів може призвести до обмеження надходження фосфору 
також у прибережні води, особливо там, де швидкість водо-
обміну висока, і таким чином фосфор розбавляється або ви-
носиться, включаючи той, що адсорбується в осадових по-
родах і ресуспендується під час сильних вітрів та штормів. 
У деяких прибережних зонах шанси на успіх управлінських 
заходів для досягнення суворого обмеження надходження по-
живних речовин можуть бути вищими для фосфору, ніж для 
азоту, лише через різке збільшення навантаження азоту по-
рівняно з навантаженням фосфору. Розглядаючи навантажен-
ня азоту в прибережних районах, Malone and Newton [122] 
наводять прогнози на 2050 рік про подвоєння глобального 
надходження азоту в океани порівняно з 1990 роком через 
збільшення використання синтетичних добрив (особливо в 
Азії). Statham [123] показує, що атмосферні осади є важли-
вим джерелом, на яке припадає 15–50% навантаження азоту 
в досліджуваних естуаріях. Нормативні акти та управлінські 
заходи, встановлені в багатьох країнах протягом останніх де-
сятиліть, які були ефективними здебільшого для зменшення 
навантаження фосфору, демонструють успіх також для дея-
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ких прибережних вод, як обговорювали Howarth and Marino 
[121] для естуаріїв Північного моря та затоки Лахольм у 
Швеції.

Важливим аргументом на користь контролю евтрофі-
кації шляхом обмеження навантаження азоту є те, що дені-
трифікація може назавжди видалити азот з водних систем в 
атмосферу у вигляді N2. Це стосується як прісноводних, так 
і морських систем: частка азоту, яка перетворюється на N2, 
оцінюється в 40–50% для північної частини Мексиканської 
затоки, 25% для Великого Бар’єрного рифу, 42–96% для Бал-
тійського моря, 40–42% для північної частини Адріатичного 
моря та 40% для Чесапікської затоки [122]. Фосфор також 
може бути ефективно втрачений через поховання в осадо-
вих породах: у відкладеннях з низькою солоністю відповідна 
частка фосфору може бути назавжди зв’язана в нерозчинно-
му вівіаніті [124]. На мілководді, де відбувається повторне 
суспендування осаду, адсорбований фосфор (P), може бути 
ремобілізований через турбулентність, спричинену вітром. 
Тим не менш, у своєму огляді затримки поживних речовин 
у прибережних районах Балтійського моря Carstensen et al. 
[124] показують, що в деяких естуарних регіонах видалення 
фосфору шляхом поховання в осадових породах є більш ви-
раженим, ніж втрати азоту (N), як через поховання органічної 
речовини, так і через денітрифікацію. Втрати як азоту, так і 
фосфору з освітлених прибережних зон також сильно зале-
жать від часу затримки води, тобто перенесення у відкритий 
океан.

Таким чином, підвищена концентрація азоту у стічних 
водах водойми, що зазнає оліготрофікації через зменшення 
навантаження фосфором, може призвести до посилення ев-
трофікації нижче за течією. Це сильно залежить від умов у 
водоймах нижче за течією: якщо фосфор вже є лімітуючим у 
них, додатковий азот не повинен мати ефекту. Якщо концен-
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трації азоту значно перевищують будь-яку ймовірність обме-
ження біомаси, незначне збільшення їх через оліготрофікацію 
вище за течією також не повинно мати ефекту. Крім того, це 
не повинно мати жодного впливу, якщо стічні води з водойми 
вище за течією протікають через водно-болотні угіддя з ма-
совою денітрифікацією. Тому важливо проводити оцінки для 
конкретних місць у більшому масштабі, враховуючи вплив 
заходів, спрямованих на боротьбу з цвітінням у конкретній 
водоймі вище за течією, на низхідний регіон.

2.3.3 Оцінка кожного окремого випадку

Зростаючий досвід оліготрофікації показує, що як для 
озер, так і для прибережних районів, осади в процесі віднов-
лення пізніше можуть знову стати поглиначем, а не джере-
лом фосфору [8, 125]. Це можливо за умови, що зовнішнє 
навантаження достатньо зменшено, а час перебування води 
не надто високий. Steinman and Spears [115] показують, що 
концентрації фітопланктону в осаді багатьох озер досить схо-
жі в широкому трофічному спектрі: вони підвищені лише в 
деяких евтрофних озерах. Ці автори рішуче наголошують на 
необхідності «аналізів, специфічних для кожного озера, для 
визначення найкращої стратегії управління; універсальний 
підхід приречений на провал». Lewis and Wurtsbaugh [107] 
всебічно обговорюють ситуації, в яких ймовірне обмеження 
загальної біомаси фітопланктону азотом, і наголошують, що 
в більшості випадків обмеження навантаження фосфором є 
«найперспективнішим інструментом управління», а також 
визнають роль обмеження азоту у водоймах, насичених фос-
фором. 

У сукупності сучасний стан знань показує, що обме-
ження лише однієї поживної речовини є дуже ефективним, 
якщо її концентрації знижені до достатньо низьких, як для 
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прісноводних, так і для морських систем. Однак, чи можна 
досягти таких цільових концентрацій у бажані терміни, і чи 
ймовірний негативний вплив на екосистеми нижче за течією, 
залежить від конкретних умов. Загалом, вимога зменшення 
навантаження обома поживними речовинами може розми-
вати доступне фінансування і тим самим збільшувати ризик 
того, що ні заходи щодо зменшення азоту, ні щодо фосфору 
не будуть достатньо ефективними для зниження концентра-
ції до достатньо низького рівня та стійкого обмеження біо-
маси фітопланктону.

Тому пропонується доповнити заклик до «подвійної 
стратегії» закликом базувати її на оцінках кожного окремого 
випадку, які включають не лише оцінку технічної, політич-
ної та соціальної доцільності досягнення достатньо низьких 
цільових концентрацій, але й впливу на екосистеми нижче за 
течією.

2.4 Зміни в популяціях ціанобактерій внаслідок олі-
готрофізації

Специфічним аспектом трофічних змін є зниження тро-
фічного стану, що призводить до більш прозорої води. Це 
(повторно) відкриває середовища існування для металімні-
онних, планктонних та бентосних ціанобактерій. Слід обго-
ворити, чим виклики, які вони створюють для оцінки ризику 
для здоров’я людини, відрізняються від викликів епілімніон-
них ціанобактерій.

2.4.1 Зникнення та повторна поява Planktothrix 
rubescens у металімніоні

Planktotrhix rubescens є найвизначнішим та найкраще 
вивченим прикладом. Більшість штамів цього виду виро-
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бляють мікроцистини [126, 127], а щільні популяції зазви-
чай зустрічаються в мезоевтрофних, глибоких, стратифі-
кованих озерах, переважно в металімніоні (між 10 та 20 м) 
[128]. Цей вид, адаптований до низької освітленості, може 
ефективно використовувати дуже низьку інтенсивність зе-
леного світла на цих глибинах, а також адаптуватися до 
змінних умов освітлення за допомогою регуляції плаву-
чості [128-130].

Поява P. rubescens тісно пов’язана з трофічним ста-
ном. Він з’явився в багатьох раніше оліготрофних глибо-
ких озерах, таких як озеро Mondsee, озеро Zürich та інших 
пери- та субальпійських озерах, коли вони переходили від 
оліготрофних до мезотрофних [131-133]. Однак з подаль-
шою евтрофікацією P. rubescens зник через брак світла в 
металімніоні, спричинений високою епілімнічною біо-
масою [134]. У періоди найвищого трофічного стану цих 
озер інші ціанобактерії, такі як Microcystis, Aphanizomenon 
та Dolichospermum, а також зелені або діатомові водорос-
ті, були зареєстровані як домінантні таксони в епілімні-
оні (наприклад, Chiemsee [135], озеро Zürich [131], озеро 
Baldegg [133], Lac du Bourget [136]). Оскільки успішні 
заходи управління щодо зниження трофічного стану при-
звели до повернення вищої прозорості, епілімніонні ціано-
бактерії зникли, а P. rubescens (знову) з’явилася в багатьох 
із цих озер, процес, який Jacquet et al.  [129] назвали «па-
радоксальним результатом» відновлення озера.

P. rubescens може розможуватись при тимчасово ниж-
чих концентраціях фосфору, оскільки, як і інші ціанобак-
терії, вона може ефективно компенсувати нижчі концен-
трації фосфору в епілімніоні, накопичуючи фосфор значно 
більше, ніж потрібно, та/або виділяючи лужну фосфата-
зу [137]. Однак, головним чином, вона отримує вигоду 
від зазвичай вищих концентрацій поживних речовин в 
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металімніоні порівняно з епілімніоном. У фазі зниження 
концентрацій фітопланктону (TP) P. rubescens досягала 
біооб’ємів до ~10 мм3/л у металімніоні та домінувала в 
загальній біомасі фітопланктону. Це змінилося, як тільки 
загальний фосфор (TP) знизився нижче 10 мкг/л, і внаслі-
док цього P. rubescens знизився до біооб’ємів <1 мм3/л або 
навіть був відсутній [128,132,136,138]. Під час зимового 
перемішування водойм P. rubescens може розсіятися по 
всій товщі води або, після того, як перемішування стихає, 
він може навіть утворювати густі поверхневі цвітіння, що 
робить воду насичено червонувато-коричневою [139], і 
в яких концентрація мікроцистину може сягати >30 мг/л 
[140, 141]. У металімніоні концентрації мікроцистину за-
звичай набагато нижчі, а зареєстровані значення рідко пе-
ревищують 10 мкг/л [142].

Там, де концентрація TP становить близько або тро-
хи вище 10 мкг/л, чисельність P. rubescens може суттєво 
змінюватися між роками, включаючи періодичну відсут-
ність, як, наприклад, в озері Lac du Bourget та Ammersee 
[136,143]. Така річна мінливість пояснюється коливання-
ми прозорості води, а отже, співвідношення евфотичних 
глибин до глибин перемішування Zeu:Zmix. Навпаки, по-
стійно підвищена біомаса P. rubescens пояснюється зміна-
ми в характері стратифікації та перемішування через зміну 
клімату. Протягом останніх десятиліть, наприклад, у Цю-
рихському озері, роки з неповним перемішуванням стали 
частішими, що дозволило P. rubescens збільшити свою по-
пуляцію, оскільки більше клітин виживають як інокулят 
для популяції наступного сезону, тоді як голоміксис силь-
ніше зменшує щільність клітин через вищий гідростатич-
ний тиск у глибоких шарах води [39, 144]. З іншого боку, 
зменшення перемішування також може призвести до ви-
снаження епілімніону поживними речовинами через се-
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диментацію і, таким чином, до зниження чисельності P. 
rubescens, як це спостерігалося в озері Garda [40]. Вищі 
температури на початку року і, отже, більш ранній поча-
ток стратифікації сприяють P. rubescens у Mondsee [128] та 
Женевському озері [145].

Сучасний стан знань про умови, сприятливі для P. 
rubescens, показує, що в багатьох глибоких, термічно стра-
тифікованих озерах і водосховищах комбінований вплив 
зміни концентрації поживних речовин та кліматично зу-
мовлених змін у моделях стратифікації може працювати в 
обидва боки, тобто або сприяти, або перешкоджати поши-
ренню цього виду. Для управління та використання водних 
об’єктів, особливо для забору сирої води для виробництва 
питної води, це означає, що популяції металімнетичного 
фітопланктону необхідно ретельно спостерігати, щоб ко-
ригувати глибину забору та/або очищення води. Зростаю-
че розуміння комбінованого впливу стабільності стратифі-
кації, прозорості води та концентрації поживних речовин 
може дозволити розробку моделей, які можуть передбача-
ти зростання або зменшення популяції цього виду в таких 
водоймах [146].

2.4.2 Бентосні та планктонні ціанобактерії

Часто повідомляється про збільшення частоти виник-
нення та поширення бентосних (токсичних) ціанобактерій, 
хоча частково це сприйняття може бути пов’язане зі зрос-
танням обізнаності, спричиненого отруєнням собак, яке за-
звичай привертає широку увагу громадськості [147]. На 
відміну від планктонних ціанобактерій, масовий розвиток 
яких пов’язаний з вищими трофічними рівнями, бентосні ці-
анобактерії часто зустрічаються в річках та озерах з чистою 
водою [148], де світло може проникати на дно, дозволяючи, 
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наприклад, рости макрофітам Phormidium (Microcoleus), які 
забезпечують поверхню для епіфітних ціанобактерій. Мо-
білізація поживних речовин із супутніх бактерій та грибів 
може дозволити бентосним ціанобактеріям покривати великі 
площі русел річок [147].

Перехід від планктонного до бентосного стану в процесі 
покращення якості води та підвищення прозорості був по-
казаний для великих європейських річок, таких як Луара та 
Дунай [149,150]. Дані з річки Луара вказують на збільшення 
кількості Phormidium на деяких ділянках [151]. Phormidium 
(включаючи синонімічні таксони [152]) – це поширена у 
всьому світі, переважно бентосна та часто токсична ціано-
бактерія, виявлена   у багатьох річках, наприклад, у Новій Зе-
ландії [147], Франції [148] та Каліфорнії [153].

Потенційно токсичні бентосні ціанобактерії, такі як 
Phormidium, Microcoleus, Geitlerinema, Oscillatoria або 
Microseira wollei, також виявлені в озерах та водосховищах, 
якість води в яких покращилася з евтрофної до мезо- або 
оліготрофної [154-156]. Lowe [157] визначив літораль оліго-
трофних озер з достатньою кількістю світла як бажане се-
редовище існування бентосних ціанобактерій. Як і у випад-
ку з бентосними ціанобактеріями в річках, інформація про 
чисельність бентосних ціанобактерій півстоліття тому, до 
евтрофікації, була недостатньою. Прикладами є дві німець-
кі водойми зі значно зниженим навантаженням фосфору з 
1980-х років, які зараз досягли оліго- або мезотрофного ста-
ну. При тому що планктонні ціанобактерії рідко зустрічають-
ся, обидва озера зараз демонструють постійну чисельність 
бентосних ціанобактерій. У водосховищі Wahnbach (яке ви-
користовується як джерело питної води) контроль евтрофіка-
ції призвів до різкого скорочення популяції P. rubescens, але 
згодом спостерігалися спорадичні епізоди заселення літоралі 
ціанобактеріями, що продукують геосмін, на глибині від 1 до 
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11 м [158]. В озері Tegel (Берлін) макрофіти повторно колоні-
зують літораль в результаті підвищення прозорості води. Але 
у 2017 році планктонну Tychonema, що продукує анатоксини, 
було виявлено в пучках водяного моху (Fontinalis sp.) після 
епізоду отруєння собак [159], і з того часу це призводить до 
повторних випадків загибелі собак.

Після таких випадків бентосні ціанобактерії приверну-
ли особливу увагу. Момент їхньої першої появи та умови, 
що сприяли їх чисельності, не можуть бути з’ясовані ретро-
спективно. Хоча оптимальні умови освітлення, безумовно, 
важливі, гідрофізичні умови, такі як відшарування зануре-
них макрофітів, спричинене штормами, або коливання рівня 
води у водосховищах, можуть додатково впливати на їхню 
чисельність. Зокрема, на те, чи з’являються вони в тих час-
тинах водойми, де можуть бути присутні люди або домашні 
тварини.

2.5 Як трофічні та кліматичні зміни впливають на 
ризики для здоров’я від ціанотоксинів?

Ризики для здоров’я від цвітіння ціанобактерій залежать 
від рівня біомаси, якого вони досягають, та від вмісту різних 
типів токсинів у цій біомасі. Вміст токсинів, у свою чергу, 
залежить від таксономічного складу цвітіння, оскільки по-
тенціал синтезу певних типів токсинів дуже варіюється між 
таксонами, видами та родами ціанобактерій. Деякі типи ток-
синів, такі як мікроцистини, виробляються великою різнома-
нітністю таксономічно віддалених таксонів, тоді як кількість 
та різноманітність таксонів, які потенційно продукують ци-
ліндроспермопсини, значно нижчі. Добре описані [160, 161] 
різні специфічні комбінації умов навколишнього середови-
ща, які сприяють поширенню та домінуванню певних таксо-
нів. Однак, для визначення ймовірних типів та концентрацій 
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токсинів вони в кращому випадку дозволяють робити оцінки 
найгіршого випадку на основі верхнього діапазону відомих 
співвідношень токсинів/біомаси. Це пояснюється тим, що 
таксономічна категорія «вид» охоплює ряд різних генотипів, 
які можуть значно відрізнятися за вмістом вторинних мета-
болітів, включаючи ціанотоксини [142,162-164].

Фактори, що визначають вміст токсинів  і концентрацію 
токсинів,  діють на різних рівнях регуляції. Вплив доступ-
ності поживних речовин на вміст токсинів у клітинах обгово-
рюється, зокрема, для N та пептидних токсинів, мікроцисти-
нів. Однак на рівні розрізнення між генотипами досі погано 
зрозуміло, які умови навколишнього середовища сприяють 
тому, які генотипи продукують певні ціанотоксини. Тому, як 
наслідок, вплив змін умов навколишнього середовища на до-
мінування генотипів з продукцією певних токсинів та без неї 
досі залишається значною мірою неясним. Розуміння того, 
чому певні генотипи зі специфічними метаболітами доміну-
ють за певних умов, вимагає ширшого підходу, включаючи 
широкий спектр вторинних метаболітів у ціанобактеріях, які 
синтезуються подібними шляхами та, можливо, мають поді-
бні функції у штамах-продукентах. Досі залишається загад-
кою, яку конкурентну перевагу деякі таксони ціанобактерій 
отримують від метаболічно затратного виробництва величез-
ної різноманітності вторинних метаболітів. Вірогідно,  ток-
сичність для хребетних є радше збігом обставин, ніж ре-
зультатом еволюційного відбору — ціанобактерії виробляли 
мікроцистини задовго до того, як хребетні еволюціонували 
[165]. Слід обговорити ключові групи ціанотоксинів, зокре-
ма чотири основні групи, для яких ВООЗ надала додаткові 
рекомендувані значення у 2020 році [10]. Доцільно поясни-
ти міркування, наскільки вони важливі для оцінки наслідків, 
які спостережувані концентрації in situ можуть мати вплив 
на здоров’я людини. Цікаво визначити, як вид переміщуєть-
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ся до металімнетичних та бентосних середовищ існування, 
внаслідок оліготрофікації та які це обумовлює ризики впливу 
ціанотоксинів на людину.

2.5.1 Вплив змін у доступності ресурсу на концентра-
ції ціанотоксинів

Відмінності у продукції токсинів між окремими гено-
типами додають все більше складності до розуміння появи 
токсинів у водоймах. Це обмежує прогнозування концен-
трацій токсинів in situ від рівнів біомаси видів-продукентів 
до оцінок найгіршого випадку. Багато досліджень утриму-
ються від розбиття таксономічної ідентифікації нижче рівня 
роду через труднощі розрізнення та ідентифікації видів (а 
також постійні зміни в таксономії [152]. Для вивчення по-
яви токсинів важлива ще більша диференціація нижче рівня 
виду. Тому, що в більшості потенційно токсигенних видів ге-
нотипи з генами та без генів для виробництва специфічних 
метаболітів співіснують та спільно зустрічаються в природ-
них популяціях. Розмежування лише між токсигенними та 
нетоксигенними генотипами, ймовірно, є надмірним спро-
щенням  для розуміння динаміки концентрацій токсинів.

Токсигенні генотипи, тобто ті, що мають функціональні 
гени для біосинтезу певного токсину, можна додатково по-
ділити на клони або клональні комплекси зі специфічним 
метаболомом (тобто такі, що продукують окремі струк-
турні варіанти токсинів та інших пептидних метаболітів), 
а також, найімовірніше, за певними діапазонами клітинної 
квоти (тобто кількістю окремих структурних варіантів на 
клітину).

У низці досліджень оцінювалася різноманітність ге-
нотипів у природних популяціях, яка показує, що загалом 
співіснують як численні токсигенні, так і нетоксигенні ге-
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нотипи, які часто неможливо розрізнити за допомогою зви-
чайного аналізу, такого як світлова мікроскопія [23,166-168]. 
Однак більшість цих досліджень відображають лише знімки 
окремих або кількох популяцій, тоді як динаміка виникнен-
ня генотипів описується рідко [169,170-173]. Ще менше до-
сліджень розглядали конкуренцію між генотипами, і якщо 
так, то в більшості випадків зосереджувалися лише на од-
ному токсичному та одному нетоксичному штамі. Наскіль-
ки відомо, не було опубліковано жодних досліджень щодо 
конкуренції кількох токсичних та нетоксичних генотипів в 
експериментальній системі, складність якої наближається 
до природних систем. Будь-яка екстраполяція результатів, 
отриманих з експериментальної установки низької склад-
ності, наприклад, спільного культивування одного токсич-
ного та одного нетоксичного штаму, ризикує бути передчас-
ною.

2.5.1.1 Клітинний рівень вмісту та біосинтезу пепти-
дів

Для найнижчого рівня, а саме генетичного фону [174] 
та клітинної регуляції біосинтезу пептидів, доступна велика 
кількість досліджень. Діапазон коливається від   традицій-
них досліджень культури до новіших молекулярних підхо-
дів, що зосереджені на транскрипційній відповіді, напри-
клад, на інтенсивність світла [175], доступність заліза [176] 
або наявність поживних речовин [177]. Як було виявлено, 
умови росту впливають на біосинтез токсинів. Тому різні 
дослідження не показують узгоджені результати. Вони різ-
няться між видами, штамами та експериментальними умо-
вами, показуючи, що стрес через обмеження ресурсів або 
температуру може призвести до більшої або меншої кіль-
кості мікроцистину, виробленого на клітину. Більше того, 
було проведено небагато експериментів з безперервними 
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або напівбезперервними культурами, і лише в них обмежен-
ня є постійним і чітко зосередженим на одному ресурсі. Тоді 
як у пакетних культурах умови (зокрема, щільність потоку 
фотонів) змінюються зі збільшенням щільності клітин.

Однак, результати цих численних досліджень культур 
дозволяють зробити деякі загальні висновки. Для мікроцис-
тинів та циліндроспермопсинів мінливість вмісту токсинів 
у відповідь на експериментальні умови рідко перевищує ко-
ефіцієнт 2–4 [142, 162]. Більшість досліджень погоджують-
ся з висновком щодо відсутності фактора або умови росту, 
які повністю пригнічують вироблення токсинів (за деякими 
винятками [162]). Це узгоджується зі спостереженням, що 
вироблення мікроцистинів пов’язане зі швидкістю росту 
[178]. Встановлене разюче відрізняється від регуляції ви-
роблення вторинних метаболітів у нитчастих грибах, де ве-
лика частка кластерів генів мовчить за певних умов [179], а 
вироблення вторинних метаболітів підлягає складній регу-
ляції, включаючи епігенетику [180]. Отже, продукція ток-
синів штамом ціанобактерій зазвичай призводить до вмісту 
токсинів у порівняно вузькому діапазоні, який, здається, є 
штамоспецифічним. Це означає, наприклад, що один штам 
продукує мікроцистини з клітинною квотою 5–20 фг/кліти-
ну (фг – фемтограм, одна квадрильйонна частина грама 10-

15 г), тоді як в іншому штамі того ж виду діапазон становить 
50–200 фг/клітину. Наявність кластерів генів біосинтезу, 
таких як mcy-кластер, у штамі, який не продукує мікроцис-
тини, підтверджена лише для штамів з мутацією в класте-
рі генів [126]. Майбутні дослідження різних факторів, що 
впливають на продукцію токсинів ціанобактеріями, найімо-
вірніше, не дадуть результатів, які б принципово спростува-
ли те, що було виявлено в сотнях попередніх досліджень.

У новішій галузі екологічної стехіометрії вміст мікро-
цистинів у клітинах розглядається в ширшому контексті 
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аналізу впливу доступності поживних речовин на віднос-
ний атомний склад біомаси, підкреслюючи, що азот стано-
вить 14% молекулярної маси мікроцистинів. Таким чином, 
обмеження азоту повинно зменшувати вміст мікроцисти-
нів у клітинах. І справді, низка лабораторних досліджень 
культур це підтверджує [22,181,182]. Однак інші доводять 
протилежне. Наприклад, Peng et al. [183]   повідомляють про 
обернену залежність середнього вмісту мікроцистинів на 
клітину від концентрації N з експериментів при 20–30 °C, 
але не при нижчих температурах.

Brandenburg et al.  [184] провели метааналіз багатих 
на азот токсинів у ряді прісноводних та морських видів на 
основі 37 опублікованих лабораторних досліджень культур 
вмісту токсинів у клітинах у відповідь на обмеження азоту 
та фосфору. Автори дійшли висновку, що «реакції багатих на 
азот токсинів на обмеження поживних речовин були менш 
послідовними, ніж повідомлялося раніше». Вміст токсинів у 
клітинах зменшився лише приблизно на 60% при обмеженні 
азоту, і це було статистично значущим лише при об’єднанні 
даних усіх 37 досліджень щодо всіх токсинів та всіх пріс-
новодних і морських типів. Для 24 досліджень лише мікро-
цистинів крайні значення коливалися від майже 3-кратного 
зниження до майже 3-кратного збільшення. Хоча деяке зни-
ження було помітно в даних 11 з цих досліджень, це не було 
статистично значущим. Крім того, три з цих досліджень по-
казали збільшення, а близько 10 не показали жодної реакції 
вмісту мікроцистинів у клітинах на зміни доступності азоту. 
Brandenburg et al. [184] також оцінили 16 досліджень, що 
стосувалися впливу обмеження фосфору на вміст мікроцис-
тинів у клітинах. І тут вони виявили більш виражені реакції 
із загальним збільшенням на 88% і лише два дослідження 
показали зниження. Ще одним важливим результатом цього 
метааналізу є те, що вміст багатих на азот токсинів у кліти-
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нах збільшувався або зменшувався паралельно із загальним 
вмістом азоту в біомасі, тобто зі співвідношеннями C:N та 
N:P. Цей висновок інтерпретується як відображення того, 
що азот переважно спрямовується на зростання популяції, а 
не саме на виробництво багатих на азот метаболітів.

Цей висновок підкреслює, що зосередження на мета-
болітах, які є токсичними для хребетних, є занадто вузьким 
підходом для з’ясування умов навколишнього середовища, 
які сприяють виробництву та вмісту ціанотоксинів у кліти-
нах. Це стосується, зокрема, олігопептидів: було описано 
кілька сотень інших олігопептидів з ціанобактерій [12], всі 
з відносним вмістом азоту, подібним до вмісту мікроцис-
тинів, багато з яких мають певну біоактивність, принаймні 
продемонстровану in vitro [185]. Розширення перспективи 
за межі мікроцистинів, щоб охопити лише багаті на азот 
вторинні метаболіти, свідчить про те, що наявність розчи-
неного неорганічного азоту (нітрату, сечовини або аміаку) 
навряд чи загалом сприятиме виробленню мікроцистинів 
порівняно з іншими ціанопептидами. Швидше, ця ширша 
перспектива вимагає аналізу змін у загальному вмісті олі-
гопептидів клітин та можливих змін у їх відносних пропо-
рціях. Висока різноманітність ціанобактеріальних пептидів 
in situ визнається вже майже два десятиліття [186-189]. Од-
нак, дуже мало досліджень кількісно визначали олігопепти-
ди, відмінні від мікроцистинів [11], оскільки цей ширший 
підхід ускладнюється відсутністю стандартів для кількісної 
оцінки інших ціанопептидів. Natumi and Janssen [190] запо-
внили цю прогалину для кількох класів пептидів, включаю-
чи мікроцистини, у Microcystis PCC 7806 та Dolichospermum 
NIVA-CYA 269/6, реєструючи відносні зміни. Показано, що 
вміст клітинних пептидів реагував синхронно на зміни кон-
центрації поживних речовин.
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2.5.1.2 Рівень генотипу різноманітності та домінуван-
ня пептидів

Як розглядалося в роботі Suominen et al. [191], відмін-
ності у вмісті мікроцистину між генотипами значно пере-
важають відмінності, спричинені обмеженням ресурсів 
або температурою. Спільна поява генотипів з високим та 
низьким вмістом або відсутністю клітинного вмісту специ-
фічних метаболітів у польових популяціях пояснює, чому 
квота клітин мікроцистину, виявлена   в польових зразках, 
зазвичай у кілька разів нижча за максимальну квоту клітин, 
що спостерігається у деяких штамів у лабораторії [142,192]. 
На рівні окремих генотипів у популяціях ціанобактерій зна-
ння про рушійні сили домінування є обмеженими. У низці 
публікацій повідомляється про підвидову різноманітність 
цвітіння in situ утворюючих таксонів, таких як Planktothrix, 
Microcystis та Aphanizomenon, або в окремих, або в кількох 
водоймах [23,127,193-196] за допомогою різних схем ти-
пізації. Крім того, різноманітність генотипів вивчалася у 
більших географічних масштабах [127,197]. Виходячи з на-
явних досліджень, цілком ймовірно припустити наявність 
безлічі співіснуючих генотипів у будь-якому цвітінні ціано-
бактерій, або вважати цвітіння, утворене одним або лише 
кількома генотипами, винятком. Лише кілька досліджень 
оцінили сезонну динаміку кількох генотипів у популяціях 
ціанобактерій [169, 170, 173, 198] або зміни протягом років 
[23, 172]. 

В екології фітопланктону добре зарекомендували себе 
підходи для з’ясування чинників, що впливають на склад 
та домінування генотипів, на видовому рівні. Їх можна за-
стосовувати на рівні генотипу, використовуючи молекуляр-
ні інструменти для розрізнення кількох генотипів у межах 
виду. Для видового рівня Litchman and Klausmeier [199] 
розглядають, як ознаки впливають на результат конкуренції 
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залежно від умов у водоймі. Мова йде про способи розмно-
ження та виживання, температурну залежність темпів росту 
та реакції росту на обмеження ресурсів. Серед цих ознак 
дослідження відмінностей між генотипами ціанобактерій 
головним чином стосувалися реакції швидкості росту на 
температуру та ресурси.

Дані, що характеризують спорідненість до поглинання 
та клітинне зберігання, стали доступними з великої кіль-
кості експериментів, зібраних, наприклад, Litchman et al. 
[33] та Edwards et al. [77], які використовували такі дані 
для моделювання результатів конкуренції між видами. Такі 
дані рідкісні на рівні різних генотипів ціанобактерій. Ди-
ференціація на цьому рівні може бути складнішою, оскіль-
ки розмір і форма клітин вважаються «головною змінною», 
яка керує поглинанням ресурсів [200], але розмір і форма 
штамів у межах виду ціанобактерій зазвичай не виявляють 
різниці. Дійсно, Hesse and Kohl [201] не виявили різниці 
в максимальних швидкостях росту відносно світла дикого 
типу та мутанта Microcystis PCC 7806 з дефіцитом мікро-
цистину, вирощеного в напівбезперервних культурах. Briand 
et al. [202] не виявили різниці між максимальними швидко-
стями росту (µmax) п’яти штамів Planktothrix agardhii (три з 
яких виробляють мікроцистини). Однак деякі дослідження, 
що стосуються видового рівня, показують, що не всі пара-
метри спорідненості до ресурсів обов’язково корелюють з 
розміром і формою клітин [77,199]. Нішеве розділення мор-
фологічно дуже схожих Planktothrix rubescens (червоний, 
металімнетичний) та P. agardhii (зелений, епілімнетичний) 
може служити прикладом. Крім того, експерименти з моно-
культурою різних штамів видів ціанобактерій виявили чіт-
кі відмінності в їхніх характеристиках росту.  Suominen et 
al.  [191] повідомляють про відмінності в характеристиках 
росту між диким типом Microcystis PPC 7806 та мутантом 
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mcy-knockout. Ці відмінності були достатньо чіткими, щоб 
змоделювати результат конкуренції між обома штамами за 
цими параметрами.

Відмінності в характеристиках поглинання поживних 
речовин або світла між генотипами можуть бути занадто не-
значними, щоб проявлятися як статистично значущі в будь-
якому з перелічених вище параметрів росту, але тим не менш 
визначають результат конкуренції. У таких випадках експе-
рименти зі спільного культивування можуть бути ефектив-
нішим підходом для з’ясування їхньої відносної конкурент-
ної сили за певних комбінацій умов росту. Або це може бути 
перенесення польових популяцій у мікро- або мезокосмічні 
культури для перевірки домінування генотипів. 

Єдиним спостереженням домінування штаму, що не про-
дукує мікроцистин, при N-імітації є дослідження Suominen 
et al. [202]. Результати LeBlanc Renaud et al. [204] показують, 
що за однакових умов спільного культивування продуцент 
мікроцистину може перевершити один штам, що не проду-
кує, але не інший.

Базові дані про характеристики отримання ресурсів та 
конкурентну силу найкраще отримувати в стаціонарних умо-
вах, бажано в безперервних або напівбезперервних культурах. 
Окрім цієї базової характеристики, також важливо протесту-
вати імпульсні або коливаючі зміни доступності ресурсів, 
оскільки це, ймовірно, дозволить співіснування, як було по-
казано на рівні конкуренції між видами [109, 205]. У природі 
імпульсні зміни доступності ресурсів є правилом і найімо-
вірнішим поясненням співіснування. Briand et al.  [202] про-
тестували реакцію спільних культур штамів P. agardhii, спо-
чатку вирощених у середовищі з низьким вмістом азоту, до 
якого потім додали нітрат. Це призвело до зміни домінування 
зі штаму, що продукує мікроцистин, на штам, що не проду-
кує. У подібному експерименті з диким типом Microcystis та 
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мутантом з геном mcy, Briand et al. [181] виявили, що один 
імпульс нітрату посилює вже існуюче домінування мутанта, 
що не продукує. Suominen et al. [191] використовували  тіж 
ж штами дикого типу та мутанти, але у напівбезперервних 
культурах замість пакетних з імпульсами поживних речовин 
з 3-денними інтервалами. Виявлено протилежну реакцію на 
імпульси нітрату, тобто домінування дикого типу, що про-
дукує, але співіснування до 30 днів у відповідь на імпульси 
фосфату.

Результат конкуренції між штамами зі специфічним 
метаболітом та без нього може бути пов’язаний або не 
пов’язаний з біологічною функцією цього метаболіту — він 
цілком може бути пов’язаний з іншими відмінностями між 
штамами. Наприклад, Lei et al. [22] припускають, що зниже-
на конкурентна сила штаму, що продукує мікроцистин (за 
високої інтенсивності світла, низьких концентрацій N та P 
та низької температури), могла бути спричинена зниженим 
виробництвом непродукуючим штамом неідентифікованого 
агента. Вони обговорюють це стосовно інших публікацій, 
деякі з яких знайшли докази таких ефектів, а деякі – ні.

Щодо широкого спектру ціанопептидів у ціанобактері-
ях, справді можливо, що різні пептиди мають або подібну, 
або взаємодоповнюючу функцію. Briand et al. [206] обгово-
рюють це як одну з можливих інтерпретацій своїх результа-
тів з мікроцистинами дикого типу Microcystis та його мутан-
том. Останній містив значно вищі концентрації – до 12 разів 
– низки інших олігопептидів, хоча єдиною відмінністю між 
обома штамами була відсутність функціонуючого гена для 
виробництва мікроцистину. Ці автори також виявили зна-
чно вищі клітинні концентрації олігопептидів при спільно-
му культивуванні штамів, ніж у монокультурах. Цікаво, що 
чистий мікроцистин-LR не був речовиною, що запускала ці 
реакції. Suominen et al. [191], посилаючись на експерименти 
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Briand et al. [202] з P. agardhii, припускають, що умови росту 
можуть не визначати результат конкуренції безпосередньо, 
але, можливо, опосередковано, впливаючи на виробництво 
(поки що не ідентифікованих) речовин.

Підсумок поточного стану знань про чинники, що впли-
вають на склад генотипу, виглядає наступним чином.

Численні експерименти з монокультурами, в яких шта-
ми піддавалися різним обмеженням ресурсів або темпера-
тур, не виявили жодних специфічних умов, які однозначно 
посилюють або зменшують виробництво ціанотоксинів у 
всьому діапазоні штамів та видів, що тестувалися. Навіть 
обмеження азоту, здається, мало впливає на виробництво ці-
анопептидів, окрім загального впливу на вміст азоту в клі-
тинній біомасі.

У польових популяціях штами, що продукують мікро-
цистини, зазвичай співіснують з тими, що їх не продукують, 
і це спостереження підтверджується результатами експери-
ментів зі спільного культивування, проведених з імпульсним 
внесенням поживних речовин, яке сприяє співіснуванню, а 
не домінуванню одного штаму. Гіпотеза, яку варто переві-
рити, полягає в тому, що це стосується також інших ціано-
бактеріальних олігопептидів.

Хоча всі групи ціанотоксинів включають кілька, а мі-
кроцистини багато конгенерів, ціанобактерії, що утворюють 
цвітіння, часто також містять численні додаткові вторинні 
метаболіти, зокрема пептиди, функція яких невідома. До-
слідження, зосереджені лише на виробництві мікроцисти-
нів, ймовірно, не врахують потенційних компромісів, додат-
кових або замісних функцій для генотипів, що продукують.

«Хімічний перехресний зв’язок» пептидів, на який вка-
зують результати деяких експериментів зі спільного куль-
тивування, відкриває захопливі перспективи для розуміння 
біологічної функції цих метаболітів. Це також стосується 
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можливості того, що пептидні метаболіти надають стійкості 
до грибків та, можливо, паразитів [207, 208].

На завершення, експерименти зі спільного культиву-
вання здаються найперспективнішим підходом для кращого 
розуміння функції метаболітів ціанобактерій. Однак, якщо 
обмежитися двома штамами, продуцентом та непродуцен-
том одного типу метаболіту, результат цілком може бути ви-
падковим, а з іншою комбінацією штамів результати можуть 
бути іншими.

Після десятиліть досліджень, які досі не знайшли од-
нозначної відповіді на питання про біологічну функцію 
ціанотоксинів, ціанобактеріальних олігопептидів та інших 
вторинних метаболітів, внесок у розуміння факторів, що 
впливають на склад генотипу, ймовірно, матиме суттєву 
наукову цінність сам по собі. Чи будуть такі дані корис-
ними для планування стратегій управління, ще належить 
з’ясувати.

2.6 Чи можна очікувати нових ціанобактеріальних 
токсинів у майбутньому?

Кількість досліджень та публікацій про токсичні ціано-
бактерії постійно зростає протягом останніх кількох десяти-
літь. Аналогічно, хоча й меншою мірою, пошук природних 
продуктів з фармакологічним потенціалом призвів до ха-
рактеристики великої кількості метаболітів ціанобактерій, 
близько 2000 з яких перелічені в CyanoMetDB [12]. Незва-
жаючи на ці два досягнення, кількість ціанобактеріальних 
токсинів була стабільною протягом багатьох років, зокрема 
щодо основних груп токсинів, а не окремих варіантів токси-
нів. Ці групи (мікроцистини, циліндроспермопсини, анаток-
сини та сакситоксини) складають найбільшу частку відомих 
ціанобактеріальних токсинів. Окрім них, було описано кілька 
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окремих токсинів, таких як гуанітоксин або лінгбіатоксини. 
Тільки для варіантів мікроцистинів було охарактеризовано 
близько 280 структурних варіантів [209], і нові варіанти все 
ще знаходять. Нещодавно було виявлено, що один з варіантів 
анатоксину-а, дигідроанатоксин-а, є поширеним у багатьох 
зразках бентосних ціанобактерій [210], часто перевищуючи 
чисельність анатоксину-а.

Попередній висновок з кількох десятиліть досліджень 
ціанотоксинів може полягати в тому, що шанси на відкрит-
тя нової групи ціанотоксинів, які широко поширені у водних 
(або наземних) екосистемах, низькі. Токсичні ціанобактері-
альні сполуки, які ще не відкриті, ймовірно, обмежуються 
таксонами ціанобактерій, які самі не є широко поширеними 
або які продукуються лише обмеженою кількістю генотипів 
більш поширених таксонів.

Прикладом нещодавно виявленого токсину з (поки що) 
обмеженим поширенням у регіонах є етоктоносін, полібро-
мований похідний триптофану, який, як підозрюється, є при-
чиною загибелі білоголових орланів та водоплавних птахів у 
Сполучених Штатах [211]. Бромовані метаболіти відомі пе-
реважно з морських ціанобактерій [212], тоді як галогеновані 
метаболіти у прісноводних ціанобактеріях зазвичай хлорова-
ні [213]. Етоктоносін виробляється Aetokthonos hydrillicola, 
епіфітною ціанобактерією, яка морфологічно нагадує 
Fischerella sp. (зі справжнім розгалуженням) та яка пов’язана 
з інвазивною водною рослиною Hydrilla verticillata, яка по-
ширюється по всьому південному сході Сполучених Штатів 
[214]. Багато біоактивних метаболітів було зареєстровано у 
групі ціанобактерій, до якої належить Aetokthonos (класич-
но називаються «Stigonematales», включаючи, наприклад, 
Fischerella, Stigonema; [215]). Але оскільки більшість родів 
цієї групи не утворюють водного цвітіння, поки що лише 
кілька досліджень описують виробництво токсинів [216]. На-
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разі етоктотоноксин, здається, обмежений порівняно невели-
кою кількістю водних екосистем, і ще належить з’ясувати, чи 
досягне він ширшого поширення.

Ще однією ціанобактеріальною сполукою, яка привер-
нула значну увагу як можливий потужний токсин протягом 
останнього десятиліття, є β-метиламіноаланін (BMAA), не-
протеїногенна амінокислота. Низка невідповідностей у від-
повідних дослідженнях, зокрема щодо точності виявлення 
та кількісного визначення [217, 218], призвела до висновку, 
що BMAA не становить ризику для здоров’я людей [219]. Це 
не заперечує токсичних ефектів, що спостерігаються в низці 
біоаналізів, де BMAA переважно спричиняє неврологічні по-
шкодження. Однак, дози, застосовані в біоаналізах, були на 
порядок вищими, ніж те, що можна було б вважати реалістич-
ним впливом [219]. Dunlop et al.  [220] вважають необхідним 
отримання чітких доказів того, що BMAA може призвести до 
негативного впливу на здоров’я при рівнях впливу, що відпо-
відають його поширенню у водному середовищі та кількісно 
визначених за допомогою відповідних методів.

Це підкреслює загальну проблему: невизначеність того, 
що слід вважати токсином. У токсикології токсин визнача-
ється не лише спостереженням токсичних ефектів у біоаналі-
зах, а й тим, що ефекти повинні бути спостережуваними при 
тестуванні доз, які не надто перевищують реально можливі 
впливи [221]. Іншими словами, багато сполук дійсно є ток-
сичними при достатньо високих дозах. Однак, сполука може 
бути законно класифікована як токсин  лише якщо існують 
шляхи впливу, які можуть спричинити токсичну дозу за ре-
алістичних сценаріїв впливу, включаючи фактори невизна-
ченості, що враховуються при розрахунку рекомендованих 
значень. Багато сполук, необхідних для здорового харчуван-
ня людини, виявляють несприятливі або токсичні ефекти в 
дозах, що значно перевищують звичайне споживання. На-
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приклад, дози вітаміну А [222] або цинку [223], які лише в 10 
разів перевищують рекомендовану добову норму споживан-
ня, вже можуть призвести до несприятливих наслідків для 
здоров’я. Маркування ціанобактеріальної сполуки як «токси-
ну» вимагає оцінки досвідченими токсикологами, при цьому 
дані про токсичність бажано оцінювати міждисциплінарною 
командою. Крім того, важливо розрізняти токсичність для 
ссавців, включаючи людей, та для водних тварин, таких як 
планктонні ракоподібні.

Ще один аспект полягає в тому, що ефекти in vitro, такі як 
пригнічення ферментів, токсичність для ізольованих клітин 
або мембран, не дозволяють зробити висновок про токсич-
ність для цілої тварини, у якій механізми екскреції та деток-
сикації можуть запобігти потраплянню речовини до органів 
або клітин, які проявили чутливість in vitro. З цієї причини 
виведення рекомендованих значень або стандартів все ще ба-
зується на дослідженнях на цілих тваринах, проведених за 
стандартизованими протоколами ОЕСР (Lawton et al. [221]).

На противагу цьому, нещодавно спостерігається тен-
денція до «підвищення» відомих метаболітів ціанобактерій 
з «біоактивних» на «токсичні». Наприклад, Sieber et al. [224] 
описують «токсичний інгібітор хімоптрипсину», який пока-
зав токсичність у біоаналізах Thamnocephalus «приблизно на 
порядок слабшу, ніж інші ціанобактеріальні токсини». Хоча 
вивчення метаболітів ціанобактерій, багато з яких були виді-
лені через їхню біоактивність [225], представляє значний ін-
терес, маркування як токсину слід проводити з обережністю. 
Аналогічно, Roy-Lachapelle et al.  [226] написали: «Шкідли-
ве цвітіння водоростей ціанобактеріального походження має 
потенціал генерувати сотні вторинних метаболітів, які нази-
ваються ціанотоксинами». Таким чином припускається, що 
будь-яка ціанобактеріальна сполука є токсином, але це про-
сто не відповідає дійсності. З сотень вторинних метаболітів, 
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виявлених у цвітінні ціанобактерій, лише невелика частка 
є справжніми токсинами, хоча більшість сполук або класів 
сполук, можливо, виявилися біоактивними в різних аналізах 
[227, 228]. Важливо обмежити класифікацію метаболітів ціа-
нобактерій як «токсинів» тими, вплив яких дійсно може бути 
потенційно шкідливим, щоб зосередити можливості охорони 
здоров’я на тих небезпеках, які дійсно можуть спричинити 
ризик для здоров’я людини.

2.7 Які концентрації ціанотоксинів фактично станов-
лять загрозу для здоров’я людини?

Попереднє рекомендоване значення ВООЗ для 
мікроцистину-LR у питній воді 1 мкг/л широко використову-
валося для обговорення наслідків для здоров’я концентрацій 
мікроцистину, виявлених у водоймах, не лише лімнологами, 
а й фахівцями у сфері охорони здоров’я. Коли в серпні 2014 
року в питній воді Толедо, США, було виявлено концентрації 
до 2,5 мкг/л, протягом двох днів півмільйону споживачів було 
рекомендовано не пити цю воду [229]. Оптимізація очищен-
ня питної води знизила концентрації нижче 1 мкг/л, а очисні 
споруди пізніше були модернізовані, щоб краще справлятися 
з цвітінням ціанобактерій. Окрім витрат на постачання бу-
тильованої води цьому населенню, наслідки дводенного ре-
комендаційного заходу «не пити», мають значний вплив на 
життя та доходи людей. Це порушує два загальних питання. 
1) чи виправдовують ризики для здоров’я від короткочасно-
го впливу концентрацій у нижньому діапазоні однозначних 
чисел такі наслідки; 2) чи не буде кращим і більш сталим 
варіантом негайне зосередження всього доступного фінансу-
вання на модернізації обробки води. Таким чином, інцидент 
висвітлив необхідність короткострокових рекомендуваних 
значень. Крім того, наявність токсикологічних даних про 
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циліндроспермопсин тепер дозволила вивести рекомендова-
ні значення для цього токсину. У відповідь експертна група 
ВООЗ з хімічних речовин у питній воді переоцінила наявну 
інформацію та розробила додаткові рекомендовані значення 
для ціанотоксинів, зокрема для короткочасного впливу через 
питну воду та рекреацію. Тепер вони охоплюють усі чоти-
ри основні групи ціанотоксинів: мікроцистини (MC), цилін-
дроспермопсини (CYN), анатоксин-a та конгенери (ATX) та 
сакситоксини (STX). ВООЗ також надає довідкові докумен-
ти, що пояснюють міркування щодо їхнього виведення [230-
233].

2.7.1 Поточні керівні значення ВООЗ для чотирьох 
груп ціанотоксинів та способи їх виведення

Хімічні речовини у питній воді, як правило, регулюють-
ся дуже консервативно. Для тих, у кого є поріг токсичності та 
отримані в результаті тривалих експериментів на тваринах, 
часто використовується коефіцієнт 1000 між дозою, яка не 
викликала жодних ефектів (NOAEL — рівень, при якому не 
спостерігається побічного ефекту), та допустимою добовою 
нормою споживання (TDI). Це базується на коефіцієнті 10 
для кожної з трьох можливостей: (i) вища індивідуальна чут-
ливість (внутрішньовидова мінливість), (ii) вища чутливість 
людей порівняно з лабораторними тваринами (міжвидова 
мінливість) та (iii) невизначеності в токсикологічній базі да-
них. Для (iii) коефіцієнт може бути нижчим, якщо токсико-
логічні дані є вичерпними або якщо вони підтверджуються 
епідеміологічними даними (як у випадку STX). Ці три факто-
ри множаться для забезпечення достатнього захисту, навіть 
якщо всі три умови застосовуються одночасно. Однак ймо-
вірність того, що всі три ці можливості застосовні до даної 
речовини, є низькою, і якщо одна з можливостей фактично 
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вимагає вищого коефіцієнта, це, ймовірно, буде збалансовано 
однією або обома іншими, що потребують лише нижчого ко-
ефіцієнта. Таким чином, множення всіх трьох факторів (10 × 
10 × 10 = 1000) дає високий запас безпеки. Додаткова інфор-
мація міститься у рекомендаціях ВООЗ [234,235].

Визначення попереднього рекомендованого значен-
ня ВООЗ для мікроцистину-LR у питній воді на основі 13-
тижневого дослідження на мишах показало [236]: при дозі 40 
мкг/кг на день (NOAEL) не спостерігалося жодних ефектів, 
пов’язаних з впливом, тоді як при найвищій протестованій 
дозі (1000 мкг/кг на день) ураження печінки, типові для MC-
LR, з’явилися у всіх тварин, а при найнижчому спостережу-
ваному рівні побічного ефекту (LOAEL) 200 мкг/кг на день 
деякі тварини показали незначне пошкодження печінки.

На основі цього були розраховані поточні рекомендовані 
значення ВООЗ разом із припущеннями, які ВООЗ викорис-
товувала для їх визначення, тобто NOAEL, масу тіла, факто-
ри невизначеності, обсяги води, з якими люди можуть стика-
тися, а також частку впливу, розподілену на різні шляхи. Слід 
зауважити, що для MC та CYN ці рекомендовані значення є 
попередніми через обмеження токсикологічних даних, вклю-
чаючи дані, доступні лише для одного ключового конгене-
ра (ймовірно, найтоксичнішого) для кожної групи токсинів. 
Для короткочасного та рекреаційного впливу екстраполяція з 
NOAEL використовує нижчі коефіцієнти невизначеності для 
прогалин у токсикологічних даних. Оскільки невизначенос-
ті при екстраполяції з частини життя в експерименті на тва-
ринах на повне життя не застосовуються до впливу до двох 
тижнів. Для анатоксину-a та його варіантів (ATX) в експери-
менті, розробленому подібно до експерименту для MC-LR, 
згаданого вище, жоден з протестованих рівнів доз не вказав 
на пошкодження, спричинене ATX-a, і тому NOAEL не міг 
бути виведений. Однак дані дозволяють встановити верхню 
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межу, нижче якої токсичні ефекти дуже малоймовірні, яка на-
зивається «референтним значенням для здоров’я». Для сак-
ситоксинів (STX) дані про хронічний вплив відсутні, але для 
гострого впливу вони доступні з випадків харчового отруєння 
морськими молюсками. Зазначено, що гостре рекомендоване 
значення для STX у питній воді визначається на основі маси 
тіла немовляти, а всі рекреаційні значення базуються на масі 
тіла маленької дитини. У довідкових документах ВООЗ [230-
233] для отримання додаткової інформації про міркування, 
що призвели до цих висновків, а також рекомендаціях щодо 
їх застосування, включено розуміння «короткострокового» 
впливу. Тому, хоча висновок базується на токсикологічних 
даних для одного основного конгенера (через брак даних для 
інших), ВООЗ рекомендує застосовувати його до суми всіх 
конгенерів, присутніх у зразку.

2.7.2 Ціанотоксини в контексті інших небезпек для 
здоров’я у воді

Серед небезпек, що виникають у воді, вплив патогенів на 
здоров’я населення загалом значно перевищує вплив хіміч-
них речовин: за оцінками ВООЗ [237] за 2016 рік у світі було 
майже два мільйони смертей від інфекційних захворювань, 
пов’язаних з кількісно вимірними наслідками недостатнього 
водопостачання, санітарії та гігієни, що становить 3,3% усіх 
смертей, а з точки зору тягаря хвороб – 4,6% усіх років життя, 
скоригованих з урахуванням інвалідності (DALY). Натомість, 
у Керівних принципах ВООЗ щодо якості питної води [234] 
зазначається, що хімічні речовини у воді рідко зустрічають-
ся в концентраціях, що спричиняють негативний вплив на 
здоров’я, окрім випадків тривалого впливу, тобто протягом 
років. Крім того, огляд довідкових документів ВООЗ щодо 
багатьох хімічних речовин у питній воді показує, що осно-
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вними шляхами впливу більшості цих речовин є повітря та 
їжа. Щодо якості води для відпочинку, у Керівних принципах 
ВООЗ зазначається, що повідомлення про вплив хімічних ре-
човин у воді на здоров’я людини є рідкісними [238].

Гострі захворювання, пов’язані з впливом хімічних ре-
човин у воді, значною мірою обмежуються випадками масо-
вого випадкового забруднення, і навіть у цих випадках вплив 
через проковтування може бути незначним, оскільки така 
вода, ймовірно, буде «непридатною для пиття через непри-
йнятний смак, запах та зовнішній вигляд» [234]. Хоча вода, 
що містить цвітіння, справді несмачна, очищення питної 
води може покращити смакові якості, видаляючи значну час-
тину органічної речовини. Якщо очищення не розроблено та 
не проведено належним чином, ефективність видалення ці-
анотоксинів може бути обмеженою, що призведе до впливу 
[239]. Рекреаційний вплив може призвести до значного по-
трапляння ціанотоксинів всередину, і для цього шляху впли-
ву ціанотоксини цілком можуть бути найважливішою групою 
хімічних речовин [238]. Тому важливі критерії для оцінки ко-
роткочасного впливу через питну воду та під час відпочинку.

Цікаво, що хронічний вплив хімічних речовин у питній 
воді на рівнях, що викликають очевидні захворювання, відо-
мий переважно з природних геогенних джерел, зокрема для 
миш’яку та фтору, а в деяких регіонах також урану [234]. 
Хоча ціанотоксини є природними речовинами, у більшості 
випадків їхня присутність у концентраціях, що впливають 
на здоров’я, не є природною, а через поширену антропоген-
ну евтрофікацію. Залежно від кліматичних та гідрофізичних 
умов цвітіння може тривати багато місяців [192]. Серед хі-
мічних речовин у воді, яким піддаються люди, ціанотоксини 
можуть бути тими, що зустрічаються найчастіше.

Загальні дані про захворювання, пов’язані з хімічними 
речовинами у воді, також стосуються ціанотоксинів. Хоча 
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деякі з них є дуже потужними, а масові ситуації цвітіння 
можуть призвести до високих концентрацій, випадків добре 
обґрунтованих доказів того, що ціанотоксини є причиною 
інтоксикації людини, небагато (розглянуто в Humpage et al. 
[240] для питної води та Chorus and Testai [241] для рекре-
аційного впливу). Симптоми неспецифічні та нетипові для 
відповідного(их) ціанотоксину(ів), такі як нудота, діарея або 
подразнення шкіри можуть виникати при впливі інших аген-
тів, включаючи патогени. Вони, можливо, пов’язані з цвітін-
ням або потрапляють у воду разом з поживними речовинами, 
що живлять цвітіння. Передчасне ігнорування цих факторів 
може призвести до того, що справжня причина не буде зна-
йдена.  ВООЗ обговорює критерії для віднесення скарг на 
здоров’я до ціанотоксинів (Chorus and Welker [10] та ВООЗ 
[238]).

Внаслідок цього, низьке однозначне число мкг/л ціано-
токсинів не означає «серйозної загрози» для здоров’я люди-
ни, якщо воно виникає лише протягом кількох днів, особливо 
якщо такі концентрації виявлені у водоймі, а не в питній воді. 
Однак цвітіння спричиняє велике навантаження органічною 
речовиною. Якщо обробка не ефективно видаляє її з питної 
води, яка потім хлорується, воно може спричинити підви-
щену концентрацію побічних продуктів хлорування, деякі з 
яких є можливими канцерогенами, що спричиняє подальші 
проблеми зі здоров’ям.

2.8 Наслідки переходу до бентосних або металімне-
тичних ціанобактерій для впливу на людину

Підвищена прозорість води через оліготрофікацію 
відкриває середовища існування в глибших шарах води 
та на поверхні осаду, і вони можуть бути заселені бентос-
ними або металімнетичними ціанобактеріями. Привертає 
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значну увагу громадськості та викликає занепокоєння за-
гибель собак від проковтування викинутого на берег ма-
теріалу на місцях відпочинку або води у водосховищі з 
питною водою насиченого коричнево-червоного кольору 
від Plankothrix rubescens. Такі явища створюють труднощі 
для керівників водних ресурсів, особливо якщо вони ви-
никають, коли вода стає прозорішою внаслідок інвестицій 
у зменшення вмісту поживних речовин. Однак для ризиків 
впливу на людину важливі суттєві відмінності в просто-
ровому розподілі у водоймі. Епілімнетичне цвітіння може 
спричиняти високі концентрації ціанотоксинів, особливо 
якщо вони утворюють піну. Там, де піна накопичується в 
затоках, що використовуються для рекреаційної діяльнос-
ті, зокрема для купання, концентрація токсинів може дося-
гати діапазону мг/л. Це створює ризик гострих симптомів 
через пероральне надходження [241]. На відміну від цьо-
го, Planktothrix rubescens мешкає в металімніоні влітку, і 
повне перемішування водойм відбувається поза основним 
сезоном для рекреаційного використання водойм, що ро-
бить ризики рекреаційного впливу менш ймовірними.

Для грудок окремого плаваючого або викинутого на бе-
рег бентосного матеріалу ризик перорального потрапляння 
також здається малоймовірним. Смерть собак трапляється 
тому, що, на відміну від людей, для цих тварин даний мате-
ріал привабливий, що змушує ковтати його значну кількість. 
Однак концентрації в навколишній воді зазвичай низькі 
[159], оскільки анатоксин-а, що вивільняється лізуючими 
клітинами, швидко розбавляється значно нижче концентра-
цій у діапазоні референтних значень ВООЗ для здоров’я (30 
мкг/л для питної води та 60 мкг/л для рекреаційної води). 
Розведення особливо актуальне в потоках, в яких вода, що 
протікає по бентосних килимах, видаляє вивільнені ATX, а 
також в озерах і водосховищах, де об’єми води великі по-
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рівняно з кількістю такого матеріалу. Хоча сценарії, що ви-
кликають занепокоєння, не можна повністю виключити (на-
приклад, діти, які граються з грудками викинутого на берег 
матеріалу), ризики для здоров’я людини від рекреаційного 
впливу бентосних ціанобактерій видаються набагато ниж-
чими, ніж ризики від поверхневого шару цвітіння. Виходя-
чи з тих самих міркувань, це також стосується виробництва 
питної води. Wood [242] розробив рекомендації щодо інфор-
мування громадськості в Новій Зеландії щодо уникнення 
контакту та, зокрема, перорального вживання килимків або 
грудок бентосних ціанобактерій з особливим акцентом на 
маленьких дітей як вразливу групу.

Натомість, ризики потрапляння ціанотоксинів від 
P. rubescens у водозабірні системи питної води залежать 
від конкретної ситуації: там, де джерелом питної води є 
термічно стратифіковані водосховища, а водозабірні сис-
теми питної води побудовані зі змінною глибиною, ризик 
забору води з металімнетичних шарів цього виду можна 
мінімізувати. Ці шари зазвичай досить тонкі та чіткі, і їх 
можна уникнути, регулюючи глибину забору [243]. Там, де 
існують адекватні системи моніторингу та управлінських 
заходів, ризики ціанотоксинів від P. rubescens можна та-
ким чином легше контролювати, ніж ризики від епілімне-
тичного цвітіння: видалення останнього вимагає складної 
обробки, спрямованої не лише на усунення токсинів, але 
й, як правило, високої концентрації органічних речовин, 
спричинених ними [239].

Внаслідок цього, коли (ре)оліготрофікація водойм 
призводить до переміщення видів до металімнетичних або 
бентосних ціанобактерій, ризики для здоров’я, пов’язані 
з ціанотоксинами, ймовірно, будуть нижчими, ніж ризики 
від епілімнетичного цвітіння під час гіпертрофної або ев-
трофної фази відповідної водойми.
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Стан знань, який розглянуто у цитованій вище роботі 
[244], є неповним. Значною мірою опускається вплив умов 
водозбору, а також харчових мереж. Обговорюються лише 
складні механізми, що стимулюють вивільнення поживних 
речовин з осадових порід. Однак автори [244] вважають 
достатньо аргументованою необхідність ретельної дифе-
ренціації висновків щодо трьох питань, які потавлено у 
вступі. Для них вони пропонують такі висновки.

Зміна клімату, зокрема потепління, ймовірно, сприяти-
ме цвітінню в деяких водоймах, але не в усіх. У водоймах, 
які не мають ємності для підтримки високої біомаси фі-
топланктону, підвищена температура води може впливати 
переважно на видовий склад та динаміку, а не на загальну 
біомасу. Вплив зміни клімату може бути більш вираженим 
у мілководних, ніж у стратифікованих водоймах, оскільки 
в перших непрямі ефекти, такі як повторне суспендування 
осаду під час штормів, сильніші. У глибоких стратифіко-
ваних озерах зміна клімату може працювати в обидва боки 
— роблячи умови для поширення ціанобактерій більш або 
менш сприятливими. Тому твердження, що зміна кліма-
ту «глобально» призведе до «постійно зростаючого» цві-
тіння, не є ні науково обґрунтованими, ні корисними для 
управління [244].

Контроль цвітіння ціанобактерій може бути успішним 
без зменшення вмісту азоту (N), за умови, що концентрації 
фосфору (P) можна знизити до достатньо низьких рівнів. 
Результати досліджень минулого століття залишаються ак-
туальними: якщо одна поживна речовина обмежує місткість 
біомаси, надмірні концентрації іншої не можуть сприяти 
значному подальшому зростанню. Не співвідношення N:P, 
а абсолютна концентрація лімітуючої поживної речовини 
визначає максимально можливу біомасу фітопланктону, а 
отже, і ціанобактерій. З цього випливає, що висновок щодо 
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лімітування біомаси за рахунок N або P можна зробити з їх 
абсолютних концентрацій [244].

Зосередження інвестицій на заходах щодо зменшення 
викидів однієї поживної речовини, ймовірно, буде ефек-
тивнішим, ніж розподіл наявного фінансування між захо-
дами, спрямованими на обидві. Чи є зменшення викидів P 
чи N більш ефективним, залежить від водойми, її водозбір-
ної зони та соціально-економічних умов [244].

Слід наголосити, що немає жодних сумнівів у необ-
хідності зменшення загальних викидів N у навколишнє се-
редовище з огляду на різке збільшення викидів у багатьох 
регіонах світу не лише у водойми, але й у наземні екосис-
теми та підземні води. Стратегічне планування повинно 
включати оцінку ширшого впливу місцевих заходів з від-
новлення на навколишнє середовище [244].

Трофічні та кліматичні зміни впливатимуть на ризи-
ки для здоров’я, спричинені ціанобактеріями. Звісно,   умо-
ви, що призводять до збільшення біомаси ціанобактерій, 
можуть збільшити ризики впливу токсинів. Ризики для 
здоров’я залежать від кількості та проміжку часу, протягом 
якого концентрації ціанотоксинів перевищують рекомен-
довані значення ВООЗ для відповідного шляху впливу та 
проміжку часу. Збільшення трофічних та кліматичних змін 
щодо ризиків для здоров’я залежить від місцевих умов 
[244].

Добре відомо, що клітинне підвищення або зниження 
регуляції продукції токсичних метаболітів має незначне 
значення порівняно зі складом генотипу польових попу-
ляцій. Однак розуміння рушійних  сил динаміки генотипу 
лише починається. Воно  вимагає експериментів, що по-
рівнюють їхні темпи росту в чітко визначених умовах (ба-
жано в (напів)безперервних культурах), включаючи експе-
рименти з конкуренції між штамами, що продукують різні 
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метаболіти. Це передбачає поєднання підходів та методів, 
розроблених у 20 столітті, з новими методами 21 століття 
[244].

Поточні докази впливу умов навколишнього середови-
ща на виникнення токсичних генотипів є надто суперечли-
вими, а розуміння, отримане з даних, надто слабким, щоб 
робити висновки для управління. Передчасні висновки для 
управління не є ні корисними, ні необхідними. Швидше, 
зосередження на контролі поширення ціанобактерій як 
таких є кращим, оскільки сама біомаса цвітіння шкідлива 
для водних екосистем і ставить під загрозу використання 
водойм людиною [244].
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Розділ 3
ШКІДЛИВІ ВОДОРОСТІ 
У СКЛАДНОМУ ЗВ’ЯЗКУ 

ЕВТРОФІКАЦІЇ ТА ЗМІНИ КЛІМАТУ

Наприкінці жовтня 2018 року Міжурядова група експер-
тів зі зміни клімату опублікувала спеціальний звіт, у якому 
викладено вплив глобального потепління  на > 1,5 °C порів-
няно з доіндустріальним рівнем, яке, на їхню думку, з висо-
кою впевненістю може відбутися між 2030 та 2052 роками 
[1]. У листопаді 2018 року було опубліковано останню Наці-
ональну оцінку клімату США [2], у якій зроблено висновок, 
що лише за умови суттєвого та стійкого скорочення викидів 
парникових газів збільшення середньорічної глобальної тем-
ператури порівняно з доіндустріальним періодом може бути 
обмежене менш ніж 2 °C, а без значного пом’якшення на-
слідків викидів парникових газів збільшення середньорічної 
глобальної температури може бути набагато вищим до кінця 
цього століття.

До 2050 року населення людства, ймовірно, становити-
ме майже 10 мільярдів, що на 30% більше, ніж поточні оцін-
ки, причому понад половина цього зростання, як очікується, 
припаде на Африку (http://www.un.org/en/development/desa/
news/population/2015-report.html). До того часу також очіку-
ється, що половина населення проживатиме в міських райо-
нах, а мегаполіси (>10 мільйонів осіб) будуть продовжувати 
бути зосереджені в Китаї, а також в інших частинах Азії та 
Африки, більшість з яких розташовані вздовж узбережжя [3]. 
Потреби в їжі, паливі, воді та санітарії лише зростатимуть. 
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Для підтримки цього зростання населення та необхідного по-
стачання продуктів харчування прогнозується, що глобальне 
використання азотних (N) добрив, яке зросло приблизно в 9 
разів з 1970 року, продовжуватиме зростати, а зокрема вико-
ристання сечовини подвоїться до 2050 року [4]. Використан-
ня фосфору (P) також зростатиме, але, ймовірно, не так різко, 
як використання N [5, 6]). З 1970 року використання P зросло 
приблизно в 3 рази, що призвело до тенденції до зростання 
співвідношення N:P [5].

Немає сумнівів, що ці зміни клімату та поживних речо-
вин сприяють глобальній евтрофікації та зростанню глобаль-
ного сліду шкідливого цвітіння водоростей (HABs). HABs 
частіше зустрічаються в нових та різних місцях, як у прісних, 
так і в морських водах, часто тривають довше та мають цілий 
ряд наслідків, а також низку токсичностей [7-11]. Хоча деякі 
скептики стверджують, що справді існують цвітіння, які не 
пов’язані із забрудненням поживними речовинами, дебати 
щодо того, чи є глобальне збільшення HABs загалом функці-
єю збільшення забруднення поживними речовинами, більше 
не тривають. Зараз однозначно визнано глобальність поши-
рення зі збільшенням чисельності, частоти та географічного 
поширення HABs, а нові види документуються в нових райо-
нах [8, 12-15]. Також загальновизнано, що діяльність людини, 
особливо забруднення поживними речовинами та зміна клі-
мату, є важливим, якщо не найважливішим, фактором(ами) 
цього розширення [15, 16-19]. Дійсно, остання оцінка кліма-
ту [2] прогнозує, що червоні припливи, подібні до тих, що не-
впинно спостерігаються у Флориді протягом останніх кіль-
кох років, стануть ще частішими.

У статті [20] розглядається зростаюче поширення ГАБ 
та їх взаємозв’язок із глобально та регіонально змінюваними 
поживними речовинами та кліматом. Визнаючи, що про різні 
аспекти цих взаємозв’язків написано багато [10, 17, 19, 21, 
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22, 23], ця стаття зосереджується на кількох аспектах, які ра-
ніше не були виділені, водночас коротко підсумовуючи більш 
загальноприйняті закономірності та взаємодії. Основна тема 
цієї статті полягає в  аналізі складного збігу факторів, що вза-
ємодіють між евтрофікацією та зміною клімату. Розуміння 
того, як не-HAB таксони, такі як нетоксичні діатомові водо-
рості, можуть змінюватися за прогнозованих змін умов на-
вколишнього середовища, також важливе для розуміння, як 
екологічні ніші можуть стати більш сприятливими для HAB 
таксонів. Розумінню цих взаємозв’язків сприяють моделі 
землекористування та клімату, а також фізіологічні, трофоди-
намічні та біогеохімічні конструкції.

3.1 Наземні та повітряні поживні речовини

Промислова фіксація газоподібного азоту (N2) на аміак 
(NH3), процес Haber Bosch, N2 + 3H2 → 2NH3, вважається од-
нією з найважливіших хімічних реакцій у світі [24] та «най-
більшим окремим експериментом у глобальній геоінженерії, 
який коли-небудь проводився» [6]. Ця реакція призвела до 
появи азотних добрив, які сприяли «зеленій революції», що 
відповідає за збільшення виробництва продуктів харчування, 
що сприяло зростанню людської популяції з «2 мільярдів на 
початку 20 століття до >7 мільярдів людей сьогодні [25, 26]. 
Зростаючі тенденції до внесення азотних та фосфорних до-
брив очевидні практично у всіх регіонах земної кулі. У США, 
за оцінками, спостерігається щонайменше 5-кратне збіль-
шення реактивного використання азоту в середньому порів-
няно з доіндустріальним часом [27], але це збільшення є про-
сторово змінним, коливаючись від незначного до 35-кратного 
в різних районах [28].

Задокументовані великі відмінності у використанні по-
живних речовин між регіонами та з часом, а також в експорті 
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поживних речовин за елементами. Це встановлено завдяки 
використанню просторовоого моделювання [29-33] та моде-
лей наступного покоління, таких як Інтегрована модель оцін-
ки глобального середовища – Глобальна модель поживних 
речовин (IMAGE-GNM) [34, 35]. Ці моделі показали, що на 
більшій частині Азії, Західної Європи та східної Північної 
Америки добрива та гній разом становлять найбільше дже-
рело експорту неорганічного азоту (DIN) у гирлі річок [29]. 
Сільськогосподарські джерела DIN (які включають добрива, 
гній тварин та сільськогосподарську фіксацію N2) разом скла-
дають близько половини загального обсягу експорту DIN у 
світі [29]. З іншого боку, для розчиненого неорганічного фос-
фору (DIP) стічні води людини є найбільшим антропогенним 
джерелом у більшій частині світу, а неорганічні фосфорні до-
брива та гній є менш значними [30, 36].

У той час як виробництво продуктів харчування та спо-
живання палива найчастіше пов’язане з траєкторіями ев-
трофікації, непродовольчі товари, такі як одяг, товари для 
житла та промислова продукція, можуть становити до 35% 
світової морської евтрофікації та 38% світової прісноводної 
евтрофікації [37]. Виробництво сільськогосподарських куль-
тур, таких як бавовна, зазвичай не враховується в статистиці 
використання сільськогосподарських добрив, але може бути 
значним. Добрива, що вносилися під бавовняні посіви в США 
протягом останніх кількох десятиліть (1995-2010), були май-
же втричі вищими, ніж під сою, і приблизно на 40% вищими, 
ніж під кукурудзу.

Лише 10–30% азоту та фосфору, що використовуються в 
сільському господарстві, фактично потрапляє до споживачів 
у вигляді харчових продуктів [27, 38]. Більше половини втра-
чається в навколишнє середовище через прямі стоки та ат-
мосферне випаровування/можливе осадження [39]. Фіксова-
ний азот може мати багатосторонній вплив на водні, повітряні 
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та ґрунтові екосистеми [38]. Таким чином, ця інтенсифіка-
ція сільського господарства супроводжується прискоренням 
глобального циклу азоту, тенденція, яка, за прогнозами, ще 
більше посилиться в найближчі десятиліття [5, 24,  34, 35, 40-
42]. У таких країнах, як Китай, де внесення добрив швидко 
зросло, темпи утримання надлишку азоту ґрунтом фактично 
знижуються [43], що призводить до подальшого витоку сіль-
ськогосподарських поживних речовин у навколишнє серед-
овище.

Виробництво тваринницької продукції зростає, щоб задо-
вольнити зростаючий попит на м’ясо [44], а відходи тварин-
ного походження, включаючи ті, що пов’язані з розширенням 
аквакультурних підприємств, можуть бути основним джере-
лом забруднення поживними речовинами [10, 45-48]. Вико-
ристовуючи дані за період 1950-2010 років, були розроблені 
прості моделі опису основних потоків поживних речовин у 
системах аквакультури молюсків та риби [45, 46]. Ці моделі 
враховують річне виробництво за видами, країнами, морями 
та типами середовища і   підкреслюють подвійний характер  
занепокоєння щодо розширення виробництва молюсків та 
риб щодо HABs. По-перше, спостерігається загальне збіль-
шення концентрації поживних речовин під час цих операцій, 
а по-друге, відбувається зміна форми поживних речовин в 
результаті виділення та пов’язаної з цим мікробної ремінера-
лізації [45-47]. Токсичні та рибоутворюючі водорості зазви-
чай пов’язані з виробництвом риб та молюсків [49, 50], тоді 
як водорості з високою біомасою, що утворюють цвітіння, 
частіше пов’язані зі ставковим виробництвом [50, 51]. Все 
частіше повідомляється про зв’язок між зростанням HABs і 
аквакультурою та пов’язаними з цим економічними наслід-
ками [52]. Наприклад, у Китаї у 2005 році через одну подію, 
пов’язану з HABs і аквакультурою, було втрачено близько 2,5 
мільйона доларів США доходів від риби [53]. За оцінками, 
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поодинокі випадки загибелі риби, пов’язані з HABs, в Кореї 
коштували від 1 до 100 мільйонів доларів США у втраченій 
рибі, тоді як у Японії такі події, за оцінками, призвели до 
втрат риби на суму понад 300 мільйонів доларів США [52].

На додаток до стоку та відходів тваринництва, атмос-
ферне осадження N не тільки високе, але й зростає в бага-
тьох регіонах, особливо у вітряних потоках від великих міст 
[54-56] та у підвітряних шлейфах великих тваринницьких 
господарств [57]. Старіші оцінки для європейських та аме-
риканських прибережних вод показали, що антропогенне 
атмосферне відкладення азоту сприяє від 10 до 40% нового 
навантаження азоту [58]. Випаровування відходів життєді-
яльності тварин та гною сприяє атмосферному відкладенню 
NH4

+, яке, як було показано, становить приблизно половину 
атмосферного відкладення азоту в середньоатлантичних ес-
туаріях, таких як естуарій річки Нойз та прибережні води 
Атлантики [57, 59]. Моделювання показало, що з 1850 року 
спостерігається 3-кратне збільшення відкладення розчинно-
го азоту над сушею та 2-кратне збільшення над океаном че-
рез діяльність людини. Крім того, хоча викиди NOx можуть 
зменшитися на 20%, викиди NH3... до 2050 року зростуть на 
22% [60]. За тодішніми оцінками (2006 рік), атмосферне оса-
дження поживних речовин в океані зараз у 20 разів більше, 
ніж співвідношення Редфілда для N:P [61, 62], і ці зміни також 
мають значні наслідки для стехіометрії N:P в озерах [63].

Від використання N та P на суші до атмосферного оса-
дження, пропорції N та P, що потрапляють у водні системи 
внаслідок діяльності людини, явно змінюються. Як підкрес-
люється в цьому огляді [20], зміни стехіометрії мають важли-
ві наслідки для водоростей, що містять амінокислоти (HAB). 
У багатьох регіонах зміни у складі поживних речовин коре-
люють зі зрушеннями від угруповань водоростей, де пере-
важають діатомові, до угруповань водоростей, де переважа-



141

ють джгутикові. Наприклад, у регіоні моря Хуанхай у Китаї 
співвідношення неорганічного N:P зараз приблизно вдві-
чі перевищують пропорції Редфілда та приблизно в 4 рази 
вищі, ніж у 1990-х роках [5, 64]. Спостерігається відповід-
не майже 6-кратне збільшення розповсюдження HAB та зсув 
до пропорційно більшої кількості динофлагелятів порівня-
но з діатомовими водоростями [5, 65]. Аналогічно, в регіоні 
Південно-Китайського моря співвідношення неорганічного 
N:P у водному стовпі зросло з -2 в середині 1980-х років до 
>20 на початку 2000-х років [64]. Окрім збільшення кількості 
HABs, відбувся зсув видового складу в бік зростання доміну-
вання таких родів, як Chattonella, Karenia та Dinophysis [50]. 
У Північному морі, зі збільшенням пропорцій N відносно P 
у відповідь на непропорційне скорочення поживних речовин, 
було показано, що кількість міксотрофних динофлагелятів 
збільшилася, і багато з них є шкідливими видами [66].

3.2 Експорт та утримання поживних речовин

Масштаб та вплив забруднення поживними речовинами 
з суші та атмосфери на поширення HABs залежить не лише 
від того, скільки експортується, але й від того, скільки затри-
мується у водоймах, що приймають. Той факт, що наванта-
ження поживними речовинами загалом зросло, сам по собі 
недостатній для сприяння розмноженню HABs. Саме зміна 
навантаження поживними речовинами призводить до по-
стачання потрібних поживних речовин у потрібний час, що 
допомагає створити умови, сприятливі для певних HABs. 
Гідрографічно утримуючі зони важливі для HABs, особливо 
тих, що утворюють цисти, оскільки цисти накопичуються та 
можуть призвести до цвітіння за сприятливих умов. За оцін-
ками, з усіх поживних речовин, що надходять у більшість 
прибережних систем, 22% річкового азоту та 24% річкового 
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фосфору затримується [10, 67]. Естуарії в помірних регіонах 
Північної півкулі мають особливо важливе значення як по-
глиначі поживних речовин через переважання припливних 
систем з відносно тривалим часом перебування. Фіорди осо-
бливо ефективні для утримання поживних речовин з часом 
перебування до десятиліть, тоді як невеликі дельти мають 
низьку фільтруючу здатність. Мілководні, закриті прибереж-
ні лагуни можуть зазнавати повторного цвітіння після того, 
як популяція таксонів HABs утверджується. У тропічних і 
субтропічних регіонах утримання може бути набагато менш 
ефективним, і значна частина поживних речовин, що надхо-
дять в океан, оминає прибережний фільтр і скидається безпо-
середньо на шельфи у великих річкових шлейфах [68].

Окрім впливу природної типології узбережжя та його 
особливостей на утримання та експорт поживних речовин, 
на транспортування поживних речовин до приймальних вод 
нижче за течією також впливає антропогенна зміна річкового 
стоку. Утримання поживних речовин в озерах збільшилося 
на понад 60% між 1900 і 2000 роками через будівництво во-
досховищ та інші антропогенні зміни стоку [34]. Будівництво 
дамб і водосховищ та каналізаційні стоки значно змінили час, 
величину, форму та стехіометрію доставки поживних речо-
вин до узбережжя. Це пояснюється тим, що фосфор утриму-
ється ефективніше, ніж азот, під час обробки та транспор-
тування в ґрунтах, ґрунтових водах, прибережних зонах та 
струмках, річках, озерах та водосховищах [34]. За оцінками, 
до 2030 року 93% усіх річок будуть зазнавати впливу дамб 
[69]. Тисячі дамб потужністю понад 1 МВт (мегават) були по-
будовані під час першого будівельного буму в 1950-х і 1960-х 
роках, а зараз спостерігається другий бум, переважно в кра-
їнах, що розвиваються [69, 70]. Для основних світових дамб 
реакційний фосфор (загальний розчинений фосфор + реак-
ційноздатний твердий фосфор) є найефективнішим за рівнем 
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скорочення (на 43%), далі йде реакційний кремній (розчине-
ний кремній + реакційноздатний твердий кремній) (на 21%), 
а потім загальний азот (12%) [71-73]. Результатом є збільшен-
ня співвідношень N:P та N:Si у річковому надходженні до 
прибережних районів після будівництва дамби. Збереження 
Si вище за течією після будівництва греблі «Три ущелини» 
в Китаї вважається важливим фактором, що призводить до 
зміни пропорцій поживних речовин на користь HABs у Схід-
нокитайському морі [74]. Окрім зменшення загального річ-
кового стоку, яке відбувається внаслідок будівництва греблі, 
великі річкові системи можуть стати фрагментованими, що 
перешкоджає вільному переміщенню організмів, а серйоз-
на зміна річкового стоку змінює температурні режими, різ-
ко зменшує перенесення осаду та змінює світловий режим 
[75-77]. Багато роботи було проведено для розуміння цих 
складних гідрологічних властивостей та того, як відобрази-
ти їх особливості в моделях. Для оцінки утримання N та P 
в естуарії на глобальному рівні було розроблено типологіч-
ну класифікацію узбережжя, а для кожного типу узбережжя 
було застосовано набір загальних біогеохімічних коробкових 
моделей для оцінки утримання N та P з річок в естуарії на 
глобальному рівні [67, 78]. Змодельоване утримання N та P 
для окремих коробок досить добре порівнюється з даними 
локальних досліджень.

Вплив доставки поживних речовин із суші до озер, водо-
сховищ та прибережних вод також є функцією фізики цих вод. 
Від таких особливостей, як вири, що концентрують планктон 
[79], до дрібномасштабної турбулентності та стратифікації, 
фізичні властивості відіграють важливу роль в агрегації цві-
тіння. Прибережні особливості, такі як береги, каньйони або 
острови, впливають на апвеллінг та його локальні просторові 
ефекти [80]. HABs часто виникають у сильно стратифікова-
них системах, в деяких випадках у найменших масштабах. 
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Підповерхневі шари клітин HABs часто спостерігаються 
у високостратифікованих водах, де вони накопичуються на 
перетині світла та поживних речовин. Тонкі шари, в деяких 
випадках товщиною лише від сантиметрів до метрів, можуть 
бути місцями щільних скупчень HABs.  Bjursen and Nielsen 
(1991)  описали «чарівний килим» Gyrodinium aureolum, тоді 
як Gentien et al. (1995) зазначили, що в деяких тонких шарах 
динофлагелятів переважають до 100%.

Результатом більшого розширення використання азотних 
добрив порівняно з фосфорними, більш агресивного змен-
шення вмісту фосфору зі стічних вод та з пральних засобів, а 
також більшого утримання фосфору та кремнію греблями та 
обробкою у воді порівняно з азотом, є глобальне спотворен-
ня співвідношень навантажень поживними речовинами [6, 
48]. Успіх HAB полягає на перетині фізіологічних адаптацій 
шкідливих видів водоростей та/або штамів (популяцій), умов 
навколишнього середовища, включаючи правильні пропорції 
поживних речовин, взаємодію з організмами (біогеохімічно і 
трофодинамічно), та фізичної динаміки, яка змінює абіотичні 
умови та/або агрегує чи розсіює клітини (або може змінюва-
ти абіотичні умови сприятливим чи несприятливим чином), 
що, своєю чергою, сприяє або пригнічує їхній ріст [19].

3.3 Складний зв’язок

IPCC, 2018 [1] та Національна оцінка клімату США [2] 
на основі числених модельних конструкцій зробили висно-
вок, що до 2050 року відбудеться суттєве потепління. Од-
нак, траєкторії зміни поживних речовин набагато менш ви-
значені. Існують невизначеності з кліматичними моделями і 
кожна модель має свою власну властиву упередженість або 
невизначеність [81], що особливо характерно для поживних 
речовин. Майбутні прогнози евтрофікації були зроблені з ви-
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користанням набору припущень з Оцінки екосистеми тися-
чоліття (Millennium Ecosystem Assessment MA). Було розро-
блено чотири різні сценарії, засновані на сюжетних лініях, 
розроблених IPCC та перетворених на зміни основних антро-
погенних рушійних сил, тобто демографії, економічного роз-
витку та сільськогосподарського виробництва [82]. Кожен із 
цих сценаріїв відрізнявся своїми глобальними та регіональ-
ними, а також проактивними та реактивними перспективами 
екологічного управління. Але всі сценарії показують, що до 
2050 року можна очікувати значного збільшення річкового 
експорту N та P до прибережних екосистем, особливо у Пів-
денній та Східній Азії, а також у багатьох країнах Південної 
Америки та Африки [48]. Для того, щоб гарантувати продо-
вольчу безпеку населення країн, що розвиваються, а також 
запобігти деградації земель або відновити родючість ґрунту, 
використання добрив у цих частинах світу має збільшитися. 
Як наслідок, втрати поживних речовин внаслідок вимивання, 
випаровування та стоку неминуче зростуть. Водночас урбані-
зація та відставання в підключенні до каналізації та очищен-
ні стічних вод призведуть до збільшення скидання поживних 
речовин у поверхневі води в країнах, що розвиваються. Та-
ким чином, прогнозується, що до 2050 року ризик HAB по-
шириться в Південній Америці та Африці, зросте у Східній 
Азії, де вже існує високий ризик, але може знизитися в дея-
ких частинах світу, якщо буде досягнуто вищої ефективності 
використання сільськогосподарських добрив та покращення 
управління стічними водами, як це прогнозується в районах з 
проактивними, регіональними екологічними діями [48].

Хоча тенденція використання та експорту поживних ре-
човин у водні системи постійно зростає, є ознаки того, що 
забруднення поживними речовинами може сповільнюватися 
в деяких регіонах. Важливі тенденції до зниження прогно-
зуються в Європі, а стабілізація - в Північній Америці та 
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Австралії. Регіональне скорочення поживних речовин, що 
залежить від місцевих управлінських рішень, є найбільш 
мінливим. Саме з середини 1980-х та 1990-х років основні 
промислово розвинені країни почали скорочувати викорис-
тання фосфору, виключаючи його з мийних засобів та вдо-
сконалюючи процеси очищення стічних вод, які, як правило, 
ефективніше видаляють фосфор, ніж азот [83, 84]. У США, 
де використання добрив та гною відстежується за штатами, 
можна побачити, що не лише існують значні відмінності у 
пропорційному використанні азоту та фосфору за штатами, 
але й більшість штатів зменшили використання добрив у пе-
ріод з 2007 по 2011 рік порівняно з періодом з 2002 по 2006 
рік. Більше штатів взяли на себе контроль над фосфором, ніж 
над азотом, і хоча деякі штати збільшили використання як 
азоту, так і фосфору, більше штатів збільшили використан-
ня азоту порівняно з фосфором. Існують також докази того, 
що Китай, де в останні десятиліття спостерігалося масове 
цвітіння як у морських, так і в прісноводних водоймах [5], 
значно інвестує в екологічні проблеми, включаючи заходи 
щодо скорочення вмісту поживних речовин. Ступінь, до якої 
ці скорочення будуть реалізовані в майбутньому, залишаєть-
ся предметом спекуляцій, але враховуючи вищезгадану зміну 
в моделях використання добрив та тенденції до скорочення 
поживних речовин, очікується, що стехіометрія стоку продо-
вжуватиме змінюватися. Це призведе до подальших тенден-
цій до зростання співвідношення N:P у багатьох водоймах-
приймачах [5, 6, 42, 85].

Вплив зміни стехіометрії на вміст поживних речовин у 
клітинах (HAB) є важливим фактором, який слід враховувати 
при оцінці того, як HAB можуть змінюватися в майбутньому 
океані. Для розуміння взаємозв’язку впливу зміни темпера-
тури та поживних речовин, застосування ключових принци-
пів екологічної стехіометрії [86] та метаболічної екології [87, 
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88] допомогло у структуруванні концептуальних ідей. Згідно 
з цими принципами, основна увага приділяється пов’язаним 
змінам у характеристиках росту, дихання, розміру тіла та 
стехіометрії поживних речовин [89]. Спираючись на ці прин-
ципи, Meunier et al. (90) прогнозують, що збільшення спів-
відношення N:P в екосистемах повинно змістити спільноти 
до систем з домінуванням ознак вищих оптимальних спів-
відношень N:P, вищої спорідненості до фосфору, зменшен-
ням утримання азоту та збільшенням зберігання фосфору. Це 
багато ознак HAB. Навіть з урахуванням цих рис та індиві-
дуальних реакцій, а також пов’язаних з ними об’єднуючих 
теорій, невідомі аспекти «постійно мінливого світу» роблять 
прогнози надзвичайно складними, особливо стосовно HABs.

3.4 Тепліший, екстремальніший клімат

3.4.1 Температура

Зміни температури, безумовно, впливають на середови-
ще існування HABs. Підвищення температури повинно пози-
тивно впливати на  таксони з вищим температурним оптиму-
мом для росту, водночас негативно впливаючи на  таксони, які 
мають нижчий температурний оптимум. Діатомові водорості 
належать до тих таксонів, які зазвичай мають нижчий тем-
пературний оптимум, і їх давно описують як «холодноводну 
флору» [91-93]. На противагу цьому, багато видів ціанобакте-
рій та динофлагелятів, включаючи види HAB, віддають пере-
вагу теплішим температурним умовам [94, 95]. Однак не всі 
види природно зустрічаються в температурному оптимумі, 
оскільки ріст є функцією сукупності факторів навколишньо-
го середовища. Температури також впливають на спільноту 
організмів, в яких можуть жити шкідливі види водоростей, 
включаючи бактерії, віруси, конкуруючі таксони фітопланк-
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тону та травоїдних [17]. Токсичність багатьох шкідливих так-
сонів водоростей також зростає з потеплінням [21, 66].

Також було показано, що температура змінює хімічний 
склад організмів. У метааналізі Yvon-Durocher et al. [96] по-
яснювали послідовне зростання співвідношень N:P та C:P у 
водоростях з потеплінням як функцію зниження клітинного 
P. Аналогічно, посилений рівень CO2 також може змінювати 
хімічний склад клітин, що призводить до збільшення спів-
відношення C:поживні речовини у фітопланктоні [97, 98]. 
Таке збільшення змінює трофічну ефективність, якість їжі 
та, зрештою, харчові мережі [86, 98, 99]. Наприклад, вища 
стехіометрія C:поживні речовини у фітопланктоні вважаєть-
ся гіршою за якістю їжі для зоопланктону [100]. Fu et al. [65] 
порівнювали вміст C та N у клітинах Heterosigma akashiwo 
та Prorocentrum minimum за різних умов CO2 та температури, 
і хоча стехіометрія клітин рафідофіта була змінена, стехіоме-
трія динофлагеляту – ні.

Вважається, що тепліші води сприяють меншим кліти-
нам, оскільки вони можуть ефективніше збирати світло та 
поживні речовини та зберігають своє положення в евфотич-
ній (повністю освітленій сонцем) зоні [101-103]. Дійсно, в 
океанах дрібні клітини домінують у теплих водах з низьким 
вмістом поживних речовин, а більші клітини частіше асоцію-
ються з прохолодними водами з більшим вмістом поживних 
речовин [104, 105]. Зміни до менших клітин були передбачені 
експериментальними дослідженнями Sommer et al. [106] та 
Moran et al. [107], а також дослідженнями Yvon-Durocher et 
al. [108]. Вищі температури повинні призвести до зниження 
потреби в елементах N та P через зниження потреби в білках 
та РНК, і разом з цим може відбутися зменшення розміру клі-
тин [109]. У минулих кліматичних змінах діатомові водорості 
зазнавали змін розміру, причому менші клітини постійно асо-
ціювалися з періодами потепління [110, 111]. У Великих озе-
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рах спостерігається зсув до менших клітин, пов’язаний з по-
теплінням та посиленням стратифікації [112]. Однак у роботі 
Peter and Sommer [113] було показано, що вплив температури 
на розмір клітин опосередковується обмеженням поживних 
речовин; нахили залежності температури від розміру ставали 
більш негативними, чим жорсткішим був стрес від поживних 
речовин, а при найнижчому накладеному стресі від пожив-
них речовин розміри клітин суттєво не змінювалися з темпе-
ратурою.

3.4.2 Стратифікація

Серед стресових факторів, пов’язаних з теплішими вода-
ми, є зміна градієнтів щільності та посилення стратифікації 
[13, 22] (Стратифікація — це термін, що означає процес роз-
поділу на шари (страти) або розшарування). Вищі темпера-
тури сприяють підвищенню стабільності водного стовпа, що 
має подвійний ефект: збільшення швидкості занурення для 
більших таксонів та зменшення потоку поживних речовин з 
глибших вод [101]. Підвищена теплова стратифікація спри-
яє відомим видам ціанобактерій, що утворюють цвітіння, 
які контролюють своє вертикальне положення за допомогою 
внутрішньої регуляції плавучості або є діазотрофами [22, 114, 
115]. У морських водах ця підвищена стратифікація може та-
кож сприяти розвитку джгутикових, які можуть плавати, щоб 
отримувати необхідні поживні речовини з глибших вод, або 
які можуть отримувати свої поживні речовини шляхом по-
глинання частинок [13, 116, 117].

Також прогнозується, що при потеплінні виникнуть світ-
лові ефекти, і розмір клітин та структура спільноти знову змі-
няться. Зі збільшенням стратифікації та обмілінням змішаних 
шарів, перевагу можуть мати ті клітини, які менш схильні до 
фотоінгібування [103]. Знову ж таки, перевагу мають менші 
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клітини, оскільки вони зазвичай мають більшу площу попе-
речного перерізу для фотохімічних реакцій, але швидше від-
новлення фотопошкоджень [118]. Цей ефект є синергетичним 
з температурою. Клітини збільшують вміст світлозбиральних 
пігментів зі збільшенням фотохімії нижче за течією (з підви-
щенням температури) [119, 120]. Малі клітини долають цей 
ефект.

3.4.3 Опади, частота штормів, посуха

Зміни клімату можуть додатково впливати на поширення 
шкідливих видів водоростей через змінені режими випадіння 
опадів, включаючи збільшення посух у деяких регіонах та/
або збільшення частоти чи інтенсивності штормів в інших 
регіонах [15, 22]. Епізодичні штормові події та мінливість 
клімату впливають на час потоку прісної води, час перебу-
вання води у воді, величину та час імпульсів поживних речо-
вин та результуючі біотичні реакції [15]. Згідно з звітом IPCC 
[121] та останньою національною оцінкою клімату США [2], 
екстремальна спека та опади зростають в останні десятиліт-
тя, і, за прогнозами, вони зростатимуть за частотою та інтен-
сивністю в наступні десятиліття. У ранньому огляді зміни 
клімату в усьому світі  Easterling et al. [122] зазначили, що 
зміни загальної кількості опадів посилюються в екстремаль-
них умовах, а зміни середньої температури супроводжуються 
більшою кількістю екстремальних температур. Використову-
ючи історичні спостереження та великий ансамбль кліматич-
них моделей, Diffenbaugh et al. [123] кількісно оцінили вплив 
глобального потепління на екстремальну спеку та опади в 
усьому світі та виявили, що історичний кліматичний вплив 
збільшив ймовірність найвологіших 5-денних періодів на 
41% у всьому світі. Ця статистика подій з високою кількістю 
опадів включає повені через сильні шторми, як прикладом 
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цього став 2017 рік, коли численні тропічні шторми та урага-
ни вразили води Мексиканської затоки та Карибського басей-
ну, з піком впливу протягом осіннього сезону.

Ураган «Флоренс» (вересень 2018 року) є одним із таких 
прикладів, коли кількість води, що дорівнює об’єму Чесапік-
ської затоки, випала у вигляді опадів до штатів Північна та 
Південна Кароліна. Безсумнівно, ці екстремальні опади та 
повені змінюють прибережне середовище існування та мо-
жуть створювати умови, більш сприятливі для HABs, через 
величезну кількість пов’язаного з ними стоку, оскільки по-
стачання поживних речовин тісно пов’язане з надходженням 
прісної води [124, 125], що, у свою чергу, зумовлено регіо-
нальною мінливістю клімату [126-130]. Виявлено, що ріст 
надходження прісної води та вищі температури підвищують 
ймовірність та середовище існування принаймні деяких ти-
пів бактеріальних ареалів [17, 22, 94].

Очікується, що зміни клімату призведуть до зміни сезон-
ності, з довшими веснами та осінню, а також спекотнішим 
літом у деяких районах. Очікується, що клімат в Чесапікській 
затоці стане більш вологим, і прогнозується, що це збільшить 
навантаження азоту, навіть за відсутності збільшення назем-
них застосувань; очікується збільшення потоку азоту вниз по 
річці Саскуеханна (головній притоці Чесапікської затоки) на 
17% до 2030 року та на 65% до 2095 року лише через зміни 
стоку [44]. Виходячи з моделей зменшення масштабу клімату 
для регіону Чесапікської затоки, прогнозованих на 2041-2070 
роки, ці навантаження азоту не тільки збільшаться навесні, 
але й значно зросте співвідношення DIN (розчинений неор-
ганічний азот) :DIP (розчинений неорганічний фосфор). Це 
збільшить потенційне середовище існування для таких видів, 
як Prorocentrum minimum, які зазвичай зустрічаються навес-
ні за таких асиметричних пропорцій неорганічних поживних 
речовин [131, 132]. Існує безліч прикладів цвітіння водорос-
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тей, що відбувається невдовзі після ураганів та пов’язаних 
з ними опадів, а в деяких випадках триває довго після них 
[127, 133, 134]. Протягом кількох днів після урагану Ізабель 
у 2003 році в Чесапікській затоці розвинулося велике цвітін-
ня фітопланктону, пов’язане зі збільшенням навантаження 
поживними речовинами [127]. Цвітіння пікоціанобактерії 
Synechococcus у східній частині затоки Флориди, яке трива-
ло понад 18 місяців, відбулося після надходження поживних 
речовин із високого рівня прісноводного стоку, спричиненого 
ураганами Катріна, Ріта та Вільма у 2005 році [135]. Також 
у Флориді скиди води з озера Окічобі до лагун на східному 
узбережжі прискорилися влітку 2016, 2017 та 2018 років через 
сильні дощі, а забруднення поживними речовинами, що пере-
носилося цими потоками, призвело до того, що було названо 
«гуакамоле-густим» цвітінням ціанобактерій, здебільшого 
Microcystis [136]. У 2018 році західне узбережжя Флориди 
пережило найбільше та найстійкіше цвітіння Karenia brevis 
за майже 10 років, яке тривало понад рік, залишивши після 
себе спустошення у вигляді загибелі диких тварин, проблем 
зі здоров’ям людей та економічних наслідків [137, 138]. Існу-
ють вагомі докази того, що інтенсивність цвітіння K. brevis у 
2018 році була пов’язана з інтенсивними повенями та стоком, 
що сталися після урагану Ірма восени 2017 року. Це цвітіння, 
ймовірно, підтримувалося невпинною вологою погодою, яка 
тривала до середини 2018 року та призвела до перезволожен-
ня ґрунту та переповнення озер, річок та струмків [139]. Зі 
стоком від урагану Ірма цвітіння, ймовірно, підживлювалося 
надходженням поживних речовин, що дозволило рясно рости 
клітинам K. brevis, які зазвичай починають свій ріст біля бе-
рега. Влітку 2018 року це цвітіння перемістилося до берега, 
де воно зіткнулося з додатковими джерелами поживних речо-
вин, які підтримували його, і разом з теплими літніми водами 
ріст ще більше стимулювався. Серед цих додаткових джерел 
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поживних речовин може бути посилений потік, насичений 
поживними речовинами, з річки Калусахатчі, пов’язаний з 
тими ж скидами озера Окічобі, які, як вважається, підтриму-
ють згадане вище цвітіння Microcystis. Останнє таке масове 
цвітіння K. brevis відбулося у 2005-2006 роках, тривало понад 
16 місяців, і знову ж таки, ймовірно, спочатку було спричи-
нене численними ураганами, які пройшли через Флориду та 
над нею того року.

У прибережних лагунах, де річкове надходження не є до-
мінуючим джерелом надходження поживних речовин, мінли-
вість клімату може змінити надходження поживних речовин 
з ґрунтових вод [140]. Довгострокові зміни або посилення 
кліматичних сил, таких як мусони або міжрічні коливання, 
такі як ті, що пов’язані з південним коливанням Ель-Ніньйо 
(ENSO), або довгострокові цикли, такі як Північноатлантич-
не коливання (NAO) та Тихоокеанське декадне коливання 
(PDO), також можуть змінити умови для видів HAB. Напри-
клад, на півночі Піренейського півострова шкідливий диноф-
лагелят Gymnodinium catenatum був численним у середині 
1980-х років, коли відбувся перехід від умов, сприятливих 
для низхідного опускання, до умов, сприятливих для апве-
лінгу (підйому глибинних вод у верхні шари океану), після 
зміни індексу Північноатлантичного коливання (NAO) [141]. 
Наприкінці 2013 року та протягом більшої частини 2016 
року в північно-східній частині Тихого океану утворилася 
аномально тепла вода [142, 143], що пов’язано з надзвичайно 
сильним впливом Ель-Ніньо. Тепла вода перемістилася через 
континентальну окраїну, зрештою поширившись від півден-
ної Каліфорнії до Аляски до весни 2015 року. У поєднанні 
із сезонним апвеллінгом умови були ідеальними для Pseudo-
nitzschia, яка мала достатньо поживних речовин для розмно-
ження, а також відповідну температуру для швидкого росту. 
Нормативні рівні вмісту домоїнової кислоти перевищувалися 
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вздовж усього узбережжя протягом місяців, а вплив токсинів 
відчувався на багатьох рівнях харчового ланцюга, від бритве-
подібних молюсків та крабів Дандженесс до морських левів, 
китів та морських свиней [144]. Це було найбільше токсичне 
цвітіння Pseudo-nitzschia на Західному узбережжі і воно ві-
щує майбутні спалахи в умовах підвищення температури та 
надходження поживних речовин [145].

Однак реакція на зміну опадів далеко не певна. Більші ко-
ливання солоності, такі як ті, що спостерігаються в естуаріях 
зі зміною опадів, можуть сприяти галотолерантним та еври-
галінним видам [65]. Багато видів Prorocentrum відповідають 
цьому опису, як показано для P. lima, у якого було виявлено, 
що ріст і токсичність обернено пропорційні солоності [146]. 
У Karlodinium venefi cum низька солоність знижувала темпи 
росту, але збільшувала клітинну токсичність [147]. Аналогіч-
но, Karenia brevis може бути більш токсичною за зниженої 
солоності [148]. Однак такі реакції мають велику мінливість, 
і багатосерійний аналіз Pseudo-nitzschia, фактично, показав 
протилежну картину [149].

Примітка. 
Галотолерантні види — це організми, які віддають пере-

вагу життю в умовах низької солоності (прісні водойми або 
звичайні ґрунти), але здатні витримувати підвищену концен-
трацію солей (NaCl) у навколишньому середовищі. 

Евригалинні види — організми, що здатні адаптуватись 
до широкого спектра солоності. 

Хоча екстремальні шторми та опади прямо та опосеред-
ковано пов’язані з багатьма подіями HAB, посуха та її на-
слідки, лісові пожежі, також можуть бути пов’язані зі стоком 
та збагаченням поживними речовинами. Лісові пожежі 2017-
2018 років на заході США були масштабними, і було підра-
ховано, що через очікувану меншу кількість днів снігового 
покриву на більшій частині заходу, у найближчі десятиліття 
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можна очікувати довших та інтенсивніших сезонів пожеж [2]. 
Клімат також змінює час настання сезону дощів, як показано 
на прикладі Каліфорнії, яка в останні роки зазнала затримки 
сезонів дощів та збільшення кількості пожеж. Пожежі змі-
нюють властивості ґрунту, що дозволяє збільшити стік, коли 
йде дощ. Залежно від рельєфу місцевості, стік у рік після 
пожежі може збільшитися на 30%, а втрата рослинності ще 
більше призводить до ерозії [150]. Пожежі також збільшують 
доступність поживних речовин у ґрунті завдяки горінню та 
прискореним процесам розкладання. Крім того, багато анти-
піренів, що використовуються для гасіння пожеж, є сполука-
ми, що містять NH3 та фосфор. Каліфорнія застосувала понад 
5,5 x 10⁻⁷ літрів антипіренів у 2017 році, а в 2016 році Лісова 
служба США застосувала 7 x 10⁻⁷ л на національних лісових 
системах по всій країні.

3.4.4. Складна біогеохімія

Тенденції потепління спричиняють масштабні змі-
ни в циклі вуглецю (C), що має значний пов’язаний з цим 
вплив на pH, і тому очікується, що зміни, що відбуваються 
у водній хімії C через зростання рівня атмосферного CO2, 
впливатимуть на організми, чутливі до pH. Збільшення рів-
ня CO2 також може сприяти водоростям, які залежать від 
дифузного CO2, а не від HCO3

- як джерела C, або тим, які 
можуть знижувати регуляцію своїх механізмів концентрації 
вуглецю (CCMs) і, таким чином, перерозподіляти енергію 
на інші шляхи [151-154]. Цей останній опис включає багато 
шкідливих видів водоростей, таких як Amphidium carterae 
та Heterocapsa oceanica [155], але це стосується не всіх 
видів водоростей (HAB). Зміни pH через збільшення CO2 
також можуть змінити середовище існування для HAB. Зі 
зниженням pH є деякі докази того, що ціанобактерії можуть 
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витісняти еукаріотичні водорості; лабораторні дослідження 
показують, що за таких умов  деякі ціанобактерії збільшу-
ють темпи росту [22]. У високопродуктивних системах з 
високим вмістом біомаси значення pH суттєво змінюються 
протягом доби або протягом життєвого циклу цвітіння. У 
таких системах траєкторія pH часто є зростанням, а не зни-
женням, що є домінуючим напрямком змін, які відбуваються 
через збільшення вмісту CO2 та зміну клімату. Значення pH 
>9 зазвичай трапляються під час густого цвітіння [156-161]. 
Ці динамічні коливання pH створюють інші проблеми для 
організмів, ніж наслідки підкислення внаслідок кислотних 
відкладень та зміни клімату, які впливають на оліготроф-
ні води (наприклад, великі оліготрофні озера та пелагічні 
океанічні води). Такий підвищений pH, у свою чергу, може 
змінити бактеріальний метаболізм, а також впливати на біо-
геохімічний кругообіг N, включаючи хімію NH4

+ - NH3 та 
такі процеси, як нітрифікація, денітрифікація та дисиміля-
ційне відновлення NO3 до NH4

+ (DNRA), а також на витік 
фосфору з осаду [159, 160, 162-165].

Прогноз щодо сприятливості дрібних клітин до поте-
пління також залежить від умов поживних речовин, оскіль-
ки спектр розмірів зазвичай збільшується в екосистемах, 
збагачених поживними речовинами [166, 167]. Але прогно-
зи змін розміру клітин не такі прості. У дослідженні різного 
впливу CO2 на діатомові водорості різного діаметра, Wu et 
al. [168] виявили, що більші клітини непропорційно стиму-
лювалися, що підтвердили Tortell et al. [169], які також спо-
стерігали перехід до більших клітин діатомових водоростей 
(від малих пенат до великих центричних водоростей, що 
утворюють ланцюги) зі збільшенням CO2.

Flynn et al. [170] у серії експериментів, поєднаних з мо-
делюючими підходами, проілюстрували складність впливу 
підкислення та евтрофікації (або деевтрофікації) океану на 
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сукцесію видів фітопланктону. Використовували три види, 
слабо кальцифікуючий штам нерухомого примнезіофіта 
(Emiliania huxleyi), рухомий криптофіт (Rhodomonas sp.) та 
кремніючу діатомову водоросль (Thalassiosira weissfl ogii). 
Культури вирощували в сучасних умовах pH (8,2), більш 
кислих, майбутніх умовах pH (7,6) та більш лужних умо-
вах, що відповідають густому цвітінню (8,8). Вони також 
порівняли культури, в яких pH дозволяли дрейфувати від 
початкових умов, і ті, в яких початкові умови підтримува-
лися шляхом додавання кислоти або лугу. Ріст Thalassiosira 
та Emiliania зменшився майже вдвічі в основних культурах, 
де pH дозволяли дрейфувати, але їх ріст був подібним або 
дещо посиленим у системах з кислотним дрейфом. Існувала 
незначна різниця між Rhodomonas, вирощеними в дрейфо-
вих системах з різним початковим pH, принаймні протягом 
фази насиченості поживними речовинами. Вони поєднали 
ці результати з моделями, і коли порівнювали емерджентні 
зв’язки для пар видів, стали очевидними потенційні вікна 
можливостей для кожного конкуруючого виду. Зростання 
Emiliania було сприятливим за існуючого pH, тоді як більш 
кислий та основний стан був несприятливим. Rhodomonas, 
який мав найнижчий максимальний темп росту, мав най-
вищий конкурентний потенціал за підвищеного pH, але 
лише за наявності достатньої кількості поживних речовин; 
ці умови, ймовірно, пов’язані з евтрофними зонами під 
час цвітіння. Rhodomonas та інші криптофіти можуть слу-
жити їжею для міксотрофних HABs.  Робота Flynn et 
al. [170] також припустила, що, у поєднанні з впливом на 
тварин, підкислення океану та евтрофікація збільшать час-
тоту HABs, включаючи цвітіння міксотрофних видів. Вза-
ємодіючий вплив pCO2, температури та постачання пожив-
них речовин також ускладнює інтерпретацію впливу pCO2 
на токсичність HAB [23, 171]. Щодо впливу CO2 та pH на 
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токсичність HAB література в кращому випадку суперечли-
ва. Значною мірою це пов’язано з різними методологіями 
досліджень [65, 103, 172]. Наприклад, Lundholm et al. [173] 
та Trimborn et al. [174] виявили, що Pseudo-nitzschia підви-
щує токсичність при вищому pH, тоді як Sun et al. [175] та 
Tatters et al. [176] виявили, що рівень токсинів зростає при 
вищих рівнях CO2. Високий рівень CO2 може впливати на 
токсичність HAB різними шляхами. Синтез принаймні дея-
ких токсинів залежить від світла, як у випадку з продукцією 
карлотоксину Karlodinium venefi cum та продукцією сакси-
токсину Alexandrium catenalla [177, 178]. Це свідчить про 
те, що оскільки фотосинтез залежить від зміни pCO2, синтез 
токсинів також може бути змінений.

3.5 Діатомові водорості можуть зазнавати непропо-
рційного стресу

Більшість зусиль щодо опису впливу евтрофікації та 
зміни клімату – окремо чи разом – на HABs зосереджені на 
видах HAB [10, 17, 19, 21- 23, 65]. Також доречно досліди-
ти вплив на діатомові водорості, що не належать до групи 
HAB, та причини, чому їхня конкурентоспроможність може 
змінюватися. Тут враховується кілька факторів. Якщо діато-
мові водорості, що не належать до групи HAB, менш схильні 
бути конкурентами, то HAB, що не належать до групи HAB, 
можуть мати потенціал стати більш поширеними, навіть за 
відсутності специфічних сприятливих адаптацій.

Діатомові водорості часто процвітають у холодніші се-
зони, більш поширені в полярних та помірних регіонах і, як 
правило, мають нижчий температурний оптимум, ніж інші 
групи мікроводоростей. Очікується, що діатомові водорості  
матимуть низьке співвідношення N:P і тому будуть витіснені 
з конкуренції, якщо співвідношення N:P у середовищі збіль-
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шиться [179]. Діатомові водорості також мають облігатну по-
требу в розчиненому кремнії (DSi), а асиметричні зміни N 
відносно DSi, що виникають внаслідок затримки DSi, обмеж-
ують постачання цього необхідного елемента. Менш добре 
усвідомлюється те, що склад діатомових водоростей також 
може змінюватися з евтрофікацією та змінами стехіометрії 
поживних речовин. Наприклад, у Жовтому морі, у зв’язку зі 
зниженням навантаження DSi, але збільшенням N, спостері-
галася, здавалося б, нелогічна зміна до більш сильно крем-
нієвих діатомових водоростей взимку [180]. Вважається, що 
секвестрація Si у стулках цих сильно кремнієвих діатомових 
водоростей має біогеохімічний наслідок ослаблення кремні-
євого насоса та уповільнення розчинення біогенного Si, тим 
самим зменшуючи доступність Si для подальшого росту діа-
томових водоростей у наступні сезони та збільшуючи вікно 
можливостей для літнього росту недіатомових таксонів HAB 
[180].

У світі зі зростанням рівня CO2 діатомові водорості також 
можуть бути невигідно позиціоновані в конкуренції з тими 
клітинами, яким бракує механізмів концентрації C (CCM) [65, 
181, 182]. Діатомові водорості мають високоефективні CCM 
для досягнення високої швидкості карбоксилювання до окси-
генації [183]. Діатомова водорість Thalassiosirapseudonana 
використовує позаклітинну карбоангідразу для безпосеред-
нього поглинання HCO3 [184], активність якої знижується за 
підвищених рівнів CO2 [185, 186]. У ціанобактерій їхні ССМ 
також можуть вимикатися за дуже високих рівнів CO2 [187-
189]. Як підсумували Gao and Campbell [190], зниження ре-
гуляції ССМ не тільки зменшує спорідненість до CO2, але й 
змінює енергетичний баланс у клітині, що призводить до змін 
клітинного дихання. Зміна pH клітини може ще більше збіль-
шити розподіл енергії в клітинах, пов’язаний з транспортом 
іонів через клітинну мембрану [191]. Як T. pseudonana, так 
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і Phaeodactylum tricornutum показали підвищену швидкість 
фотодихання, до 23-27%, за умов підвищеного рівня CO2 
[160, 165].

Діатомові водорості є NO3-опортуністами. Наприклад, 
в естуаріях та системах апвеллінгу, де переважають річки, 
поява багатьох швидкозростаючих видів діатомових водо-
ростей тісно пов’язана з великим та/або частим додаванням 
NO3

- [192, 193]. Діатомові водорості зазвичай є домінуючими 
протистами у водних товщах, багатих на NO3, під час вес-
няного цвітіння. Морські пелагічні екосистеми з переваж-
но джерелами NO3

- часто характеризуються домінуванням 
діатомових водоростей [194, 195] і зазвичай мають короткі, 
ефективні харчові мережі біля основних природних рибаль-
ських господарств (наприклад, узбережжя Перу) та високі 
темпи експорту органічної речовини з фотичної зони (освіт-
люваний сонцем верхній шар води водоймища) [196]. Таким 
чином, діатомові водорості знаходяться у явно невигідному 
становищі зі зміщенням форми азоту від окисленого азоту до 
більш хімічно відновлених форм азоту. Майже 60% усіх азот-
них добрив, що зараз використовуються у світі, мають форму 
сечовини (CO(NH2)2 [197, 198]. Більше того, поглинання NO3

- 
та його відновлення до NH3 зазвичай зменшується за вищих 
температур, особливо вище 15-18 °C [193, 199], що додатково 
свідчить про негативний вплив підвищення температури на 
діатомових водоростей.

Численні приклади з’являються з прямих експериментів, 
які показують, що якісні зміни поживних речовин впливають 
на склад угруповання, навіть коли навколишні поживні ре-
човини, здається, знаходяться в насичувальній частині кри-
вої реакції. У дослідженнях мезокосму Glibert and Berg [200] 
показали, що поглинання NO3

- безпосередньо пов’язане з 
часткою діатомових водоростей в угрупованні, тоді як част-
ка поглинання NH4

+ прямо пропорційна частці ціанобактерій 
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в угрупованні. Аналогічно, в експериментах, проведених у 
багатій на поживні речовини дельті затоки Сан-Франциско, 
пропорційно більше хлорофілу a та фукоксантину (зазви-
чай ознаки діатомових водоростей) вироблялося в вольєрах, 
збагачених NO3

-, ніж в обробках з таким самим загальним 
збагаченням N за рахунок NH4

+. В останньому випадку ви-
роблялося пропорційно більше хлорофілу b (зазвичай ознаки 
хлорофітів, тобто зелених водоростей) та зеаксантину (зазви-
чай ознаки ціанобактерій) [201]. Токсичні види ціанобактерій 
також, здається, переважають над діатомовими водоростями, 
коли N надходить у хімічно відновленій, а не в окисленій 
формі, як показано у гіперевтрофних озерах Тайху, Китай, та 
Окічобі, Флорида [202], хоча ці ціанобактерії також можуть 
рости, коли NO3

- є доступною формою. Harris et al. [203] по-
відомляли, що в озерах Середнього Заходу біомаса ціанобак-
терій зростала із збільшення частки NH4

+ відносно NO3
-. В 

евтрофному Західному озері, Ханчжоу, Китай, Jackson [204] 
показав, використовуючи мезокосмічні експерименти, що 
збагачення вже багатих на поживні речовини вод хімічно від-
новленими N-субстратами призводить до збільшення кількос-
ті ціанобактерій та хлорофітів. В аналогічних експериментах 
збагачення води з іншого евтрофного Західного озера, цього 
разу у Флориді, NH4

+ призвело до збільшення чисельності пі-
коціанобактерій, тоді як збагачення NO3

- плюс PO4
3- призвело 

до проліферації діатомових водоростей [205]. Також спосте-
рігалася втрата диноджгутикових водоростей, що містять пе-
ридинін, при обробці NO3

- та циптофітів при обробці NH4
+. 

Domingues et al. [206] також показали, що збагачення NH4
+ у 

прісноводному припливному естуарії сприяло розвитку хло-
рофітів та ціанобактерій, тоді як діатомові водорості розмно-
жувались при збагаченні NO3

-. Дослідження Berg et al. [207] 
перевіряло, чи ростуть діатомові водорості швидше під NO3

-, 
ніж NH4

+, недіатомові водорості швидше під NH4
+ порівня-
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но з NO3
-, на основі перемикання культур між середовища-

ми кожні кілька днів росту. Їхні висновки дали дуже мінливі 
результати, а інтерпретація цих результатів була ускладнена 
тим фактом, що тестовані види відрізнялися за розміром на 
порядки, а розміри внутрішніх поживних пулів не вимірю-
валися, а також внутрішні пули не виснажувалися перед ви-
мірюванням швидкості росту на новому середовищі. Більші 
клітини мають більші внутрішні пули, які виснажуються з ін-
шою швидкістю порівняно з малими клітинами. Нещодавній 
синтез 16-річного моніторингу, поєднаного з біоаналізами 
збагачення, в басейні річки Ку’Аппель на півдні Саскачева-
ну, Канада, ілюструє складний взаємозв’язок клімату та за-
бруднення поживними речовинами для цих озер з жорсткою 
водою [208]. Ці озера мають прохолодніші та триваліші 
весни через раннє танення льоду, але вони також мають те-
пліше літо. Встановлено більше весняне пригнічення росту 
діатомових водоростей  та більша літня стимуляція, а також 
більш раннього початку літо, тоді як для ціанобактерій при 
збагачення NH4

+ ці реакції були більш вираженими, коли рів-
ні фосфору були низькими. Експерименти Donald et al. [209, 
210] показали, що для одного з цих гіперевтрофних озер зба-
гачення NH4

+ призвело до пропорційно більшого збільшення 
кількості ціанобактерій.

3.6 Домінування міксотрофів

Фундаментальні фізіологічні процеси, такі як актив-
ність ферментів, зазвичай передбачають, що поживні ре-
човини повинні засвоюватися автотрофами ефективніше в 
умовах потепління. Таким чином, автотрофи повинні мати 
перевагу, коли поживні речовини та температура зростають. 
Однак, дисбаланс поживних речовин переважає у водних 
екосистемах, від евтрофних до оліготрофних. Серед бага-
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тьох «стратегій» для подолання нестехіометрично збалан-
сованого середовища є отримання поживних речовин в аль-
тернативній формі [211]. Важливим прогресом у розумінні 
HABs та їх живлення за останнє десятиліття стало зростаюче 
визнання важливості міксотрофії. Колись вважалося, що ор-
ганізми, які можуть поєднувати фототрофію та фаготрофію, 
є лише рідкістю, але зараз визнано, що основна частина цієї 
харчової мережі підтримується спільнотами протистного 
планктону, які є міксотрофами [212]. Багато авторів припус-
кають, що міксотрофія є функціональною та вигідною в се-
редовищах з дефіцитом поживних речовин як механізм до-
повнення запасів поживних речовин [213-215]. Також було 
висловлено припущення, що міксотрофи поширені в серед-
овищах, багатих на поживні речовини [216], особливо там, 
де поживні речовини можуть бути в незбалансованих про-
порціях [217]. Міксотрофія фундаментально змінює розу-
міння планктонних харчових мереж, дозволяючи первинним 
продуцентам отримувати поживні речовини безпосередньо 
від здобичі, такої як бактерії та водорості-конкуренти, і на-
віть від своїх хижаків. Міксотрофи процвітають в умовах, 
коли одночасне отримання світла та поживних речовин стає 
складним. Маючи світло зверху, але основні джерела по-
живних речовин, як правило, знизу,  міксотрофи поєднують 
два зазвичай несумісні завдання. Міксотрофія є не просто 
адитивною чи замісною з фотосинтезом; вона радше синер-
гетична. Таким чином, завдяки міксотрофії відбувається за-
безпечення додатковими поживними речовинами (N, P, Fe) 
з їжі для підтримки первинного виробництва, разом із вне-
ском C для доповнення фотосинтезу в умовах обмеження 
світла (включаючи ніч). Більше того, екофізіологія (харчо-
ва якість) організмів-компонентів, присутніх в екосистемі, 
впливає не лише на їхній власний потенціал росту, але й на 
діяльність інших: клітинний склад водоростей, наприклад, 
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має наслідки для тварин та їхніх емерджентних властивос-
тей з потенціалом для позитивного зворотного зв’язку, що 
генерує первинних продуцентів [218, 219].

Міксотрофні динофлагеляти можуть поглинати широкий 
спектр різних видів здобичі, включаючи бактерії, інші водо-
рості та протисти, а також тканини риб [215, 216, 220-223]. 
Вважається, що ціанобактерія Synechococcus є джерелом їжі 
для багатьох міксотрофів [224] завдяки своїй повсюдній по-
ширеності як у відкритих, так і в прибережних водах, потен-
ціалу для високих темпів росту [225], високому вмісту азо-
ту порівняно з фосфором [103] та співіснуванню з багатьма 
динофлагелятами [226]. Динофлагелят червоних припливів 
Флориди, Karenia brevis, має здатність поїдати Synechococcus 
зі значною швидкістю [224, 227] та збільшувати темпи росту 
при годуванні [227]. Численні приклади інших видів, таких 
як Karlodinium venefi cum  та Margalefi dinium (Cochlodinium) 
polykrikoides [228, 229], також показали, що міксотрофія 
сприяє збільшенню швидкості росту [216].

Міксотрофія може забезпечити додаткове постачання N, 
P та C, коли існує елементарний дисбаланс у розчинених (у 
водному стовпі) поживних субстратах [213, 215]. Лаборатор-
ні експерименти також показують, що принаймні для деяких 
міксотрофів трофіка сильно залежить не лише від їхнього фі-
зіологічного чи харчового стану, але й від стану їхньої здобичі 
[230, 231]. Міксотрофія також може мати особливе значення 
для підтримки цвітіння, дозволяючи йому зберігатися протя-
гом триваліших періодів, ніж було б, якби клітини залежали 
лише від наявності розчинених поживних речовин [227].

Більшість шкідливих динофлагелятів, гаптофітів та ра-
фідофітів є певною мірою міксотрофами, багато з яких жив-
ляться своїми автотрофними конкурентами, а багато з них 
самі стають здобиччю для інших міксотрофів [217, 232]. У 
деяких випадках токсини використовуються для захоплен-
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ня здобичі і, таким чином, безпосередньо пов’язані з мік-
сотрофною здатністю організмів [215, 233, 234]. Динамічна 
взаємодія між харчуванням міксотрофів та продукцією ток-
синів також може бути пов’язана зі стехіометричним (дис)
балансом клітин, можливо, пов’язаним з постачанням вто-
ринних метаболітів із фотосинтетичних шляхів. Вироблення 
токсинів, багатих на азот, можна розглядати як дисипативний 
механізм, за допомогою якого клітини отримують необхідні 
їм поживні речовини, але вивільняють поживні речовини, які 
їм не потрібні. У морській літературі є численні приклади, 
які показують, що багато HABs дійсно є більш токсичними в 
умовах підвищеного співвідношення N:P, тобто за високого 
вмісту N. Наприклад, в умовах підвищеного N:P гемолітична 
активність на клітину зростає на порядок у примнезіофітів 
Prymensium parvum та Chrysochromulina (тепер Prymnesium) 
polylepis [235], а продукція нейротоксинів збільшується у діа-
томових водоростей Pseudo-nitzschia multiseries та у диноф-
лагелятів Karlodinium venefi cum, Alexandrium sp. та Karenia 
brevis [233, 236]. Надлишок N та високі співвідношення N:P 
також пов’язані з продукцією мікроцистину (MC) за контр-
ольованих умов культивування [237-241]. Деякі дані in situ 
також свідчать про те, що підвищена доступність азоту може 
впливати на тип конгенера MC до більш токсичних варіантів 
з вищим вмістом азоту, і що обмеження фосфору призводить 
до збільшення кількості багатих на азот токсинів численних 
HAB. Крім того, вироблення токсинів та міксотрофія є синер-
гетичними: вивільнення токсинів може завдати шкоди здоби-
чі, вивільняючи розчинені поживні речовини або полегшу-
ючи її захоплення, що, у свою чергу, може підвищити темпи 
росту.

Моделювання міксотрофії прогресує. Включення мік-
сотрофів у просту модель азот-фітопланктон-зоопланктон-
бактерії-детрит (NPZBD) призводить до суттєвої різниці в 
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планктонній трофічній динаміці. Це пояснюється тим, що 
динаміка харчової мережі є не просто підсумовуванням серії 
процесів швидкості (і кінетичних кривих); вона є результа-
том як кількості, так і якості наданого субстрату (або їжі). 
Глобальні моделі  включають проектування міксотрофії  
більших клітин, які можуть швидше тонути, прискорюючи 
біологічний насос [242]. Хоча потепління може передбачати 
збільшення кількості менших клітин, а моделі міксотрофії 
можуть передбачати збільшення кількості більших клітин, ці 
прогнози можуть не бути взаємовиключними. Як зазначало-
ся вище, малі клітини, такі як Synechococcus, можуть служи-
ти здобиччю для міксотрофів, і зі збільшенням кількості їжі 
те саме можуть робити і міксотрофні спільноти. Однак такі 
зміни залежать від умов живлення.

Моделювання, засноване на експериментальних да-
них про міксотрофа Karlodinium venefi cum та його здобич, 
Rhodomonas, вирощених окремо за різних температур, ав-
тотрофних умов та в змішаних пакетних культурах, в яких 
стехіометрія N:P (молярне співвідношення N:P 4, 16 та 32) 
як хижака, так і здобичі змінювалася, ілюструє цю складну 
динаміку. Результати показали, що біомаса K. venefi cum була 
найвищою, коли його параметризували як міксотрофа та коли 
він споживав здобич за найвищих розглянутих умов N:P [243, 
244]. Змодельовані сценарії за всіх умов N:P показали значні 
відмінності між міксотрофним та автотрофним ростом, але 
ці відмінності змінювалися залежно від температури. Коли 
неорганічні поживні речовини були у збалансованих про-
порціях, нижча біомаса міксотрофа була досягнута за всіх 
температур у симуляціях, що свідчить про те, що природні 
системи можуть бути більш стійкими до розвитку карлодініє-
вих HAB за підвищених температур, якщо поживні речовини 
були доступні у збалансованих пропорціях. Складність, по-
казана в цій моделі щодо різного впливу температури на ріст 
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хижака та жертви міксотрофів, аналогічна тій, що очікується 
за сценаріями (де)евтрофікації з підкисленням океану. Повне 
розуміння – і, таким чином, прогнозування – змін у конку-
рентній перевазі міксотрофних видів у середовищах з кілько-
ма стресовими факторами (світло, температура, pH, поживні 
речовини) вимагатиме узгоджених зусиль у дослідженнях 
фізіологічного моделювання, щоб допомогти в управлінні 
екосистемами.

Висновки цієї статті [20] відображають висновки інших 
оглядів HABs, евтрофікації та клімату, які зосереджені на 
складній природі цього зв’язку. Ми досі багато чого не зна-
ємо про фізіологічну екологію в різних функціональних гру-
пах, як правильно параметризувати швидкості, характеризу-
вати ознаки та як вони зумовлені зовнішніми факторами та 
внутрішньо динамічно регулюються. Однак має бути зрозу-
міло, що хоча деякі HABs відповідають простим реакціям на 
постачання поживних речовин, спрощених реакцій на тиск 
та стан недостатньо, щоб зрозуміти, коли і чому конкретні 
HABs реагують на поживні речовини та як ці реакції зміню-
ються залежно від інших умов навколишнього середовища. 
Те, що харчування відіграє важливу роль у розширенні HABs, 
має бути очевидним з нашого сучасного розуміння фізіоло-
гії фітопланктону та екологічної стехіометрії. Те, що зміна 
клімату також посилює розширення HABs, також має бути 
зрозумілим. Розуміння того, що зміни темпів зростання не є 
єдиним показником, за яким слід вимірювати успіх одного 
таксона (тобто шкідливого виду), менш зрозуміле; необхід-
но враховувати показники всієї спільноти – від конкурентів 
до споживачів. Крім того, спрощені підходи до стримування 
зростання HABs шляхом продовження зменшення «лімітую-
чої» поживної речовини не дозволяють нам відійти від мен-
талітету «доза-відповідь»; як тут наголошується, зміни стехі-
ометрії мають значення для біорізноманіття [245]. Розуміння 
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повного набору процесів і факторів, що лежать в основі змін-
ної стехіометрії на всіх масштабах – і для елементів, окрім 
N і P, на яких тут наголошується, – і зворотних зв’язків між 
ними є великим викликом [246]. Зміна клімату, рівнів CO2 та 
їхній вплив на змінену продуктивність глобального океану 
повинні мотивувати як нові модельні архітектури, так і нові 
експериментальні дослідження, що їх підтримують. Хоча 
проблеми контролю поживних речовин та управління HABs 
залишатимуться значними, існує також багато можливостей 
для подальшого покращення розуміння HABs та змін навко-
лишнього середовища. Прогнозується, що вплив на розмір 
клітин буде значним, але суперечливим. Вплив біогеохіміч-
них потоків також є частиною екологічного набору факторів, 
що регулюють їхній ріст, і нам ще багато чого належить знати 
про те, як ці взаємодії змінюються зі стехіометричними змі-
нами або факторами, пов’язаними з кліматом. Пластичність 
харчових шляхів, а також взаємодій у харчових мережах, 
включаючи міксотрофію, створюють величезні проблеми для 
модельних конструкцій. Нарешті, незважаючи на зменшення 
використання фосфору, залишаються обмежені можливості 
для скорочення глобального викиду   азоту та CO2. Тому, про-
довжує збільшуватися ймовірність більшого цвітіння, біль-
шої кількості токсинів та більшого впливу на екосистеми в 
більшій кількості місць.
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Розділ 4
БАЗА ДАНИХ ВТОРИННИХ 

МЕТАБОЛІТІВ ЦІАНОБАКТЕРІЙ

Ціанобактерії населяють різноманітні прісноводні, мор-
ські та наземні середовища по всій земній кулі та можуть ви-
живати в умовах екстремального опромінення, температури, 
pH або солоності. Коли ціанобактерії швидко розмножують-
ся, утворюючи шкідливі цвітіння, вони можуть виробляти 
велику кількість унікальних та біоактивних вторинних мета-
болітів [1-8]. Раннє припущення про те, що виробництво вто-
ринних метаболітів еволюціонувало у екологічно неблагопо-
лучних видів, що зазнають високого тиску відбору, пізніше 
було підтверджено молекулярним аналізом генів, які контр-
олюють їхній біосинтез [9].

Вторинні метаболіти ціанобактерій, серед інших функ-
цій, можуть виконувати різноманітні ролі, включаючи захист 
від інших організмів (антибіотиків, гербіцидів, фунгіцидів 
тощо), як агенти транспортування металів, як полегшувачі 
симбіозу, як фотопротектори, антиоксиданти, ефектори ди-
ференціації або алелохімічні речовини в сигналізації [10-12]. 
Потужна біоактивність вторинних метаболітів давно визна-
на, що робить їх провідними сполуками для розробки ліків 
[13, 14]. Фармацевтичні дослідження активно вивчають їх 
використання, наприклад, для боротьби з раком, серцеви-
ми,  аутоімунними та інфекційними захворюваннями. Ряд 
вторинних метаболітів ціанобактерій проявляють протимі-
кробну або протигрибкову активність [15]. Незважаючи на 
визнання їхньої біоактивності, мало що відомо про потенцій-
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ні людські та екотоксикологічні ризики, що виникають вна-
слідок впливу ціанобактерій та їх менш вивчених вторинних 
метаболітів. Епідеміологічні дослідження вказують на вплив 
на здоров’я людини та потенційний розвиток раку внаслі-
док гострого та хронічного впливу ціанопептидів [16-18]. 
Різні країни висунули рекомендації щодо питної води для 
одного токсичного метаболіту, мікроцистину-LR [19], для 
якого ВООЗ запропонувала порогову концентрацію 1 мкг/л 
для вільного та клітинно-зв’язаного впливу [20]. Нещодавні 
оновлення цих рекомендацій тепер включають порогові зна-
чення для загального вмісту мікроцистинів, короткочасного 
впливу 12 мкг/л для мікроцистинів та для циліндроспермоп-
сину, анатоксину-а та сакситоксинів – 3, 30 та 3 мкг/л у питній 
воді відповідно [21-24]. Незважаючи на нещодавній прогрес 
у встановленні рекомендацій щодо цих сполук, даних про 
поширеність, долю, процеси трансформації та токсичність 
більшості вторинних метаболітів ціанобактерій бракує, і для 
подолання цієї інформаційної прогалини необхідні вдоскона-
лені високопродуктивні аналітичні та експериментальні ме-
тоди.

Двома основними проблемами, пов’язаними з вивченням 
вторинних метаболітів ціанобактерій, є: 1) наявність аналі-
тичних методів, здатних виявляти та ідентифікувати широ-
кий спектр сполук, та 2) загальнодоступний список відомих 
метаболітів, включаючи інформацію про хімічну структуру. 
Дослідження аналітичних та токсикологічних методів для 
метаболітів ціанобактерій залежить від всебічного розуміння 
їх структури. Однією з перешкод, що сприяє цьому, є відсут-
ність біоінформаційної платформи, яку колективно підтри-
мує дослідницька спільнота щодо вивчення ціанобактерій. 
Хоча інформація з комерційних баз даних вторинних метабо-
літів доступна лише платним клієнтам (наприклад, Antibase, 
MarinLit, The Dictionary of Natural Products), існує кілька 
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баз даних з відкритим доступом, але вони часто обмежені 
кількістю метаболітів ціанобактерій або перелічених пара-
метрів (наприклад, ALGAL-TOX List, база даних NORINE, 
Handbook of Marine Natural Products). Нещодавно нова база 
даних об’єднала 411 621 запис про природні продукти з різ-
них організмів, використовуючи ключову інформацію InChI 
без стереохімії з 50 відкритих та доступних баз даних під на-
звою COCONUT: ColleCtion of Open Natural ProdUcTs [25]. 
Список «Ціанометна маса» LeManach et al. [26] містить 852 
записи, з яких 35 належать до класу мікроцистинів, і майже 
500 сполук перелічені з повними молекулярними формула-
ми та посиланнями на літературу, але додаткової структурної 
інформації не наведено [26]. У 2017 році було опубліковано 
Довідник з моніторингу ціанобактерій та аналізу ціаноток-
синів, що містить список з 248 мікроцистинів та 10 нодуля-
ринів [27]. У 2019 році   було оновлено найповніший список 
мікроцистинів та нодуляринів, який включає 286 варіантів 
мікроцистинів та 10 нодуляринів з молекулярними формула-
ми, посиланнями та систематичним найменуванням, що вка-
зує на структурний склад, але не на структурні коди [28, 29]. 
Атлас природних продуктів являє собою репозиторій, який 
підтримується та активно оновлюється Університетом Сай-
мона Фрейзера в Канаді та охоплює всі природні продукти 
мікробного походження. Він включає сполуки, опубліковані 
в рецензованій первинній літературі, та містить 1006 мета-
болітів ціанобактерій, включаючи структурні ідентифікатори 
(ізомерні коди SMILES), станом на грудень 2019 року [30].

У роботі [31] описано базу даних вторинних метаболі-
тів ціанобактерій, яка називається CyanoMetDB, що містить 
2010 унікальних записів. База даних CyanoMetDB була скла-
дена з існуючих баз даних та власних бібліотек, а також шля-
хом аналізу доступної рецензованої первинної літератури, 
опублікованої між 1967 і 2020 роками. Автори [31] представ-
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ляють огляд структури цієї бази даних та пояснюють мето-
дологію, яка використовувалася для її складання та викорис-
тання. Підсумовано галузі досліджень, які можуть отримати 
користь від цього відкритого доступного ресурсу, включаючи 
підтримку ідентифікації сполук за допомогою рідинної хро-
матографії в поєднанні з мас-спектрометрією, аналіз біосин-
тетичних варіацій, біоактивності, поведінки в навколишньо-
му середовищі та майбутніх перспектив щодо бази даних. 
Поточна та майбутні версії CyanoMetDB доступні на Zenodo 
[31] та NORMAN Spect List Exchange (https://www.norman-
network.com/nds/SLE/). 

На дату публікації [31] (2021 рік) CyanoMetDB містив 
2010 вторинних метаболітів ціанобактерій з повною літера-
турною та структурною інформацією, а також деякі додатко-
ві записи: 50 напівсинтетичних та синтетичних записів, що 
представляють споріднені сполуки, отримані лише хімічним 
шляхом або де метаболіти ціанобактерій були хімічно моди-
фіковані; 41 метаболіт, структурно пов’язаний з метаболіта-
ми ціанобактерій, але досі ідентифікований лише в інших 
організмах, та 5 метаболітів, ідентифікованих в інших орга-
нізмах, що харчувалися ціанобактеріями.

Найдавніший запис у CyanoMetDB був опублікований 
у 1967 році для chromophore phycoerythrobilin, після чого до 
кінця 1990 року з’явилося понад 115 додаткових сполук. Між 
1990 і 2000 роками кількість зареєстрованих метаболітів ці-
анобактерій зросла в чотири рази. Таке швидке збільшення 
кількості зареєстрованих вторинних метаболітів протягом 
1990-х років, ймовірно, частково пов’язане з усвідомленням 
того, що мікроцистини становлять значний гепатотоксич-
ний ризик для людини. Це призвело до включення MC-LR 
до рекомендацій ВООЗ щодо якості води [20], що спонука-
ло до значних досліджень ціанобактерій. До 2010 року було 
ідентифіковано майже тисячу ціанобактеріальних сполук, а 
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ще тисячу сполук було зареєстровано в наступному десяти-
літті. Зростання кількості випадків цвітіння ціанобактерій 
та наявність передових аналітичних приладів (наприклад, 
мас-спектрометрії високої роздільної здатності /HRMS/ та 
високопольової ЯМР-спектроскопії з кріогенними зондами) 
сприяли відкриттям останніх років.

Тенденції публікацій у цій галузі свідчать про те, що від-
криття метаболітів ціанобактерій ще не досягло плато. Ви-
никає питання: наскільки ми близькі до ідентифікації біль-
шості вторинних метаболітів ціанобактерій? Також, скільки 
нещодавно описаних сполук є хімічними варіантами відо-
мих родин, а скільки описують нові родини? Це також голо-
вні питання в загальній галузі дослідження природних про-
дуктів. Pye et al. [32] нещодавно дослідили хімічний простір 
природних продуктів і дійшли висновку, що нові відкриття 
здебільшого структурно пов’язані з раніше опублікованими 
сполуками, і що «діапазон каркасів, легкодоступних з при-
роди, обмежений». Це обмеження не означає, що вичерпано 
нові відкриття, а радше те, що більшість нових вторинних 
метаболітів, ймовірно, мають структурну схожість з раніше 
зареєстрованими. У CyanoMetDB 27% записів було іденти-
фіковано за допомогою мас-спектрометрії, і такі методи збо-
ру або обробки даних, як правило, оптимізовані для відомих 
класів сполук, таких як ціанопептиди (наприклад, мікроцис-
тини) або молекули з низькою молекулярною масою (напри-
клад, анатоксини). Це збільшує ймовірність ідентифікації 
додаткових варіантів цих класів, а не сполук зі структурни-
ми відмінностями, які можуть вимагати різних налаштувань 
LC-MS. Відкриття нових варіантів у відомому класі все ще є 
дуже актуальним, оскільки токсичність залежить від хіміч-
ної структури. Наприклад, серед 18 конгенерів мікроцисти-
ну значення IC50 для інгібування ферментів серин/треонін-
протеїнфосфатаз коливалися на понад шість порядків [33]. 
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Іншою причиною може бути те, що наукові результати об-
межені середовищами, які переважно досліджуються, тоді як 
досі менше уваги приділялося, наприклад, ціанобактеріям з 
наземних або екстремальних середовищ, або тим, що живуть 
симбіотично з іншими організмами [34]. Відкриття природ-
них продуктів з інших бактерій розпочалися в 1940-х роках 
[32], тоді як відкриття метаболітів ціанобактерій розпочалися 
лише наприкінці 1960-х років. Загальна тенденція особливо 
зумовлена   відкриттями метаболітів на основі пептидів, і по-
ширені класи ціанопептидів складають понад третину всіх 
пептидних метаболітів у CyanoMetDB. На сьогоднішній день 
база даних містить 2010 сполук, включаючи 310 мікроцисти-
нів, 193 ціанопептоліни (також звані мікропептинами), 211 
інших депсипептидів, 101 анабаенопептин, 85 мікрогінінів, 
67 аеругінозинів, 64 циламіди, 38 криптофіцинів, 38 сакси-
токсинів, 26 спумігінів, 25 мікровіридинів, 16 нодуларинів, 
11 анатоксинів та 5 циліндроспермопсинів. У кожному класі 
сполуки демонструють високу структурну схожість, що під-
тверджує попередні спостереження про те, що внесок нових 
структурних каркасів зазвичай низький для природних про-
дуктів, зокрема в пулі ціанобактеріальних метаболітів [32].

CyanoMetDB показує, що вторинні метаболіти ціанобак-
терій охоплюють широкий діапазон молекулярних мас, від 
118 до 2708 Да. З них 59% є циклічними сполуками, а 69% 
– пептидами. Розподіл молекулярних мас 2010 сполук демон-
струє, що сполуки з принаймні одним пептидним зв’язком 
складають більшість сполук з молекулярними масами 900 Да 
і вище.

Зокрема, серед пептидів багато сполук присутні в діа-
пазоні 1000-1100 Да. Ці пептиди можна значною мірою кла-
сифікувати на загальні класи пептидів, включаючи мікро-
цистини, ціанопептоліни та інші циклічні депсипептиди, 
які охоплюють більшість сполук з молекулярними масами 
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понад 900 Да. Розподіл на основі класів метаболітів пока-
зує, що мікроцистини та ціанопептоліни, зокрема, сприяють 
високій кількості відомих метаболітів між 1000 та 1100 Да. 
Для інших непептидних метаболітів спостерігається осо-
бливо висока частота метаболітів з масою від 350 до 500 
Да, де переважають лінійні непептиди. Раніше було показа-
но, що розподіл молекулярної маси понад 28 000 морських 
природних продуктів також зосереджений навколо 350 Да, а 
хімічне різноманіття відповідає біологічному різноманіттю 
видів-продукентів [35]. Ці автори повідомили, що сполуки 
з вищими молекулярними масами, які відхиляються від цієї 
тенденції, переважно продукуються ціанобактеріями, а та-
кож голкошкірими, динофітами та трахеофітами (мангрови-
ми заростями).

Непептидні вторинні метаболіти складають лише 41% 
записів у CyanoMetDB, але це може бути недостатньою пред-
ставленістю. Загалом, непептидні метаболіти з ціанобакте-
рій важче класифікувати, оскільки їм бракує об’єднуючих 
структурних ознак. Структурна інформація (коди SMILES) 
у базі даних дозволяє здійснювати пошук підструктур для 
ідентифікації спільних молекулярних мотивів. Наприклад, 
серед непептидних сполук 15% містять ефірний зв’язок, а 
11% - піролідинове кільце. Більшість сполук демонструють 
ненасиченість, причому 64% несуть принаймні одне арома-
тичне кільце, 30% мають 1-2 ароматичні кільця, а 6% мають 
3-6 ароматичних кілець. Атоми галогену присутні у 35% не-
пептидних сполук (30% Cl та 5% Br), а 12% містять сірку. 
Ізомерні сполуки, тобто сполуки з однаковими молекуляр-
ними формулами, але різною зв’язністю атомів, є пошире-
ними серед вторинних метаболітів ціанобактерій. Для 270 
унікальних молекулярних формул ідентифікувано від 2 до 
11 ізомерних сполук, що впливають на 706 сполук у базі 
даних. Розподіл ізомерних сполук за молекулярними ма-
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сами показує, що мікроцистини демонструють найбільшу 
кількість ізомерних сполук (від 5 до 11) для молекулярних 
мас близько 1000 Да. База даних містить 179 молекулярних 
формул з 2 ізомерними сполуками, 56 формул з 3 ізомер-
ними сполуками та 20 формул з 4 ізомерними сполуками. 
Наявність ізомерних сполук ускладнює однозначну іденти-
фікацію окремих сполук для аналітичних методів на основі 
мас-спектрометрії та підкреслює важливість інтерпретації 
даних MS/MS та наявності автентичних стандартів для зі-
ставлення часу утримування.

Вторинні метаболіти ціанобактерій здебільшого вияв-
лялися методом «зверху вниз» шляхом екстракції біомаси 
та аналізів, що керувалися хімічними мотивами (наприклад, 
пептидами, групами молекулярних мас, загальними іонами 
продуктів мас-спектрометрії) або нецільовим пошуком за 
допомогою MS. У CyanoMetDB 12% сполук було вперше 
ідентифіковано з польових зразків, а решта сполук були іден-
тифіковані з лабораторно вирощених культур. Загалом було 
використано понад 50 різних родів ціанобактерій, врахову-
ючи роди, перелічені у відповідних публікаціях, які вперше 
визначили структуру. Слід зауважити, що таксономічна кла-
сифікація згодом змінилася для деяких родів, і додаткові змі-
ни можуть бути внесені відповідно до майбутніх знань про 
таксономію ціанобактерій. Домінуючими родами  у порядку 
спадання загальної кількості записів були: Moorea/Lyngbya, 
Microcystis, Nostoc, Anabaena/Dolichospermum, Oscillatoria/
Planktothrix, Nodularia, Scytonema, Fischerella та Symploca. 
Ці роди не обов’язково є основними продуцентами відпо-
відних метаболітів, але переважно використовувалися для 
початкового з’ясування структури.

Сполуки з CyanoMetDB, які раніше не були перелічені в 
Атласі природних продуктів, але відповідають вимогам для 
включення, тепер додані до цього онлайн-репозиторію вто-
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ринних метаболітів бактерій — Атлас NP версії 2020_08 [30]. 
Порівнюючи хімічний простір цих 1640 природних продук-
тів ціанобактерій з більш ніж 28 000 природних продуктів 
від будь-якої бактерії, Атлас NP демонструє відносно рівно-
мірний розподіл метаболітів ціанобактерій, що підтверджує 
їх високу структурну різноманітність. 

CyanoMetDB має значний потенціал як інструмент для 
підтримки різних галузей досліджень ціанобактерій, напри-
клад: сприяння ідентифікації відомих та нових метаболітів 
ціанобактерій; дослідження впливу біосинтетичних шляхів 
на профілі та динаміку метаболітів ціанобактерій; як основа, 
навколо якої можна зібрати інформацію щодо структурних 
характеристик та біологічної активності метаболітів ціано-
бактерій; розуміння поширення, долі та трансформації вто-
ринних метаболітів ціанобактерій у навколишньому серед-
овищі. Нижче детально розглянуто деякі з цих можливостей 
[31].

4.1 Ідентифікація за допомогою рідинної хроматографії-
мас-спектрометрії (LC-MS)

Аналітичні методи на основі мас-спектрометрії відігра-
ли значну роль у швидкому виявленні багатьох метаболітів 
ціанобактерій, включених до CyanoMetDB. Сучасні методи 
LC-MS(/MS) також є одним з основних застосувань бази да-
них. Комплексний скринінг зразків, отриманих з культури 
або польових досліджень, на наявність вторинних метабо-
літів ціанобактерій є значним аналітичним викликом, част-
ково через велику кількість хімічно різноманітних сполук, 
що існують, та через наявність багатьох ізомерних сполук. 
Більше того, для переважної більшості цих сполук не іс-
нує комерційно доступних хімічних стандартів. Разом ці 
фактори роблять цільові методи LC-MS/MS менш ефектив-
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ними для аналізу ширшого спектру метаболітів ціанобак-
терій. Натомість, методи LC-HRMS з високою роздільною 
здатністю (LC-HRMS), які здатні ефективно розділяти та 
вибірково виявляти іонізуючі хімічні речовини у складних 
матрицях, з фрагментацією або без неї, мають великий по-
тенціал. Популярна стратегія аналізу сполук за допомогою 
LC-HRMS називається «скринінгом підозрілих». Цей під-
хід включає пошук даних повного сканування HRMS для 
отримання точних значень, що зазвичай виконується за до-
помогою комерційного або програмного забезпечення з від-
критим кодом (наприклад, Thermo Trace Finder та Compound 
Discoverer або Skyline відповідно) [36, 37]. Виявлені сполу-
ки, що цікавлять, потребують подальшого підтвердження, 
в ідеалі шляхом зіставлення часу утримування з хімічним 
стандартом та з виявленням характерних спектрів фрагмен-
тації MS/MS, застосовуючи стандартизовані критерії для 
визначення впевненості ідентифікації сполуки [38]. Віднос-
но повні дані повного сканування та тандемної HRMS мож-
на отримати за допомогою стратегій збору даних HRMS/
MS, що залежні або незалежні від даних, які підходять для 
скринінгу підозрюваних та підтвердження великої кількості 
вторинних метаболітів ціанобактерій. CyanoMetDB значно 
розширить можливості таких робочих процесів скринінгу 
підозрілих сполук на основі LC-HRMS, дозволяючи більш 
регулярно виявляти відомі метаболіти та тим самим уника-
ти «повторного відкриття» відомих сполук (тобто дереплі-
кації). У випадку залежного від даних збору даних, значення  
у CyanoMetDB можна використовувати як список включень 
для переважного запуску MS/MS фрагментації попередни-
ків, виявлених під час повного сканування.

Окрім скринінгу підозрілих сполук, можна також дослі-
джувати набори даних LC-HRMS більш цілісними способами, 
що називається нецільовим аналізом. Нецільовий скринінг в 
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основному проводиться за допомогою комерційних або від-
критих програмних пакетів для метаболоміки [39-41] або за 
допомогою спеціалізованих інструментів (наприклад, Global 
Natural Product Social Molecular Networking, GNPS) [42]. Ці 
робочі процеси зазвичай базуються на стратегіях скринінгу 
підозрілих сполук, починаючи з ідентифікації очікуваних 
сполук, а потім розширюючи простір пошуку для виявлен-
ня сполук поза межами відомих сполук (як визначено спис-
ком або базою даних відомих сполук). Тут нові сполуки ви-
являються через подібність у даних MS/MS, аналіз дефектів 
маси, пошук діапазонів часу утримування або молекулярних 
формул, що цікавлять, та шляхом оцінки статистичних від-
мінностей між групами зразків у наборі даних. Наприклад, 
повідомлялося про нецільові робочі процеси для мікроцис-
тинів, які можуть виявляти нові аналоги на основі характер-
них іонів продуктів, що чутливо виявляються для більшості 
відомих мікроцистинів [43, 44]. Комплексні структурні та 
формульні дані в CyanoMetDB дозволять розробити такі не-
цільові робочі процеси та покращити виявлення відомих та 
нових вторинних метаболітів ціанобактерій у культивованих 
та екологічних зразках. Більше того, цю інформацію також 
можна використовувати в поєднанні з інструментами фраг-
ментації MS/MS in silico (наприклад, Mass Frontier, mMass, 
MetFrag) для прогнозування можливих структур іонів про-
дуктів MS/MS, тобто для сприяння анотації сполук [37, 45-
47]. CyanoMetDB доступна серед баз даних у MetFrag (https://
msbi.ipb-halle.de/MetFragBeta/) для створення прогнозованих 
даних MS/MS. Нещодавні розробки в галузі інтерпретації да-
них MS/MS на основі машинного навчання мають великий 
потенціал для підвищення точності ідентифікації сполук in 
silico, зокрема завдяки їхній здатності передбачати як типи, 
так і інтенсивність іонів-продуктів, які ймовірно утворю-
ються з заданої структури, наприклад, модель конкурентної 
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фрагментації, CFM-ID [48]. Природно, ефективність таких 
підходів залежить від доступності та якості даних MS/MS, 
що не завжди буває у зразках навколишнього середовища з 
низькою кількістю метаболітів або за наявності складних ма-
триць.

4.2 Біосинтетичний аналіз

Виявлення вторинних метаболітів на основі генетич-
ної інформації є перспективним підходом «знизу вгору», 
який може виявити додаткові, невідомі сполуки [49]. Нещо-
давні досягнення в мікробній геноміці значно покращили 
розуміння біохімічних механізмів, відповідальних за біо-
синтез природних продуктів ціанобактерій [50]. Більшість 
цих природних продуктів синтезуються через вторинні ме-
таболічні шляхи в координованих каскадах ферментів [50]. 
Приблизно 75% природних продуктів, включених до набору 
даних CyanoMetDB, можна віднести до структурних родин, 
для яких біосинтетичні шляхи були описані від одного або 
кількох представників. Багато родин вторинних метаболітів 
ціанобактерій демонструють значну хімічну варіативність, 
але мають спільне структурне ядро, яке визначає родину. Як 
правило, біосинтез сполук в одній родині має спільний на-
бір ферментів для синтезу визначального структурного ядра, 
а також набір допоміжних адаптивних ферментів, які не є 
універсальними [50, 51]. Зараз добре вивчена біосинтетич-
на логіка, що лежить в основі біосинтезу найпоширеніших 
ціанобактеріальних токсинів, включаючи мікроцистини [52], 
нодулярини [53], сакситоксини [54], циліндроспермопсини 
[55] та анатоксини [56]. Однак основа для біосинтезу специ-
фічних хімічних варіантів у багатьох випадках є неповною. 
Було розроблено численні методи молекулярної екології для 
характеристики типів продуцентів токсинів у цвітінні, за-
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сновані на кластерах біосинтетичних генів [51]. Складання 
CyanoMetDB показало, що хімічна варіація основних вто-
ринних метаболітів є більшою, ніж вважалося раніше. Більш 
повне розуміння біосинтетичної основи хімічної варіації вто-
ринних метаболітів ціанобактерій необхідне для забезпечен-
ня неупередженого виявлення їхніх біосинтетичних шляхів 
безпосередньо зі зразків навколишнього середовища.

4.3 Біоактивність та структура

З огляду на швидкозростаючу кількість нових вторинних 
метаболітів ціанобактерій та збільшення обізнаності про їхню 
(іноді корисну, а іноді шкідливу) біологічну активність, наяв-
ність комплексної бази даних є надзвичайно важливою. Мета-
боліти ціанобактерій мають цитотоксичну, дерматотоксичну, 
гепатотоксичну, нейротоксичну, ферментінгібуючу, антимі-
кробну, протигрибкову, протипротозойну та протизапальну 
активність, яку також може використовувати фармацевтична 
промисловість для розробки нових препаратів, потенційно 
корисних для людини [57-59]. Майбутні відкриття стосують-
ся структурних та хімічних властивостей, а результати тісно 
узгоджуються з емпірично отриманими значеннями [60]. Хо-
роші корреляції  також спостерігалися серед структурно спо-
ріднених органічних мікрозабруднювачів та їхньої реакції з 
окислювачами, що використовуються в удосконаленій оброб-
ці води (наприклад, O3, ClO2, HOCl, HFeO4

-) [61]. Викорис-
тання навчальних наборів дозволяє калібрувати такі моделі 
та покращує їхню прогностичну здатність для властивостей 
невідомих сполук. Машинне навчання можна поєднувати з 
таким моделюванням для навчання QSAR, як було продемон-
стровано для прогнозування значень pKa понад 6000 органіч-
них молекул [62]. Також механізми біотрансформації можна 
частково передбачити для сполук з відомими структурами. 
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Наприклад, EnviPath представляє інструмент з відкритим 
доступом, який використовує відомі правила трансформації 
для пропозиції шляхів деградації органічних молекул [63]. 
Такі прогнози також можуть допомогти в пошуку продуктів 
трансформації відомих метаболітів. Структурна інформація 
в CyanoMetDB дозволяє здійснювати пошук підструктур для 
фрагментів з відомою реакційною здатністю в біотичних та 
абіотичних процесах трансформації, а продукти трансформа-
ції можуть бути включені до моделей QSAR. Моделі QSAR 
можуть бути особливо корисними в межах класів сполук, які 
мають спільну основну структуру, але де емпіричні параме-
три доступні лише для деяких конгенерів. Такі моделі можна 
досліджувати для визначення пріоритетності вторинних ме-
таболітів ціанобактерій для подальших досліджень та моні-
торингу відповідно до їх очікуваної токсичності, стійкості та 
мобільності в навколишньому середовищі.

Метаболіти ціанобактерій вивчаються вже понад 60 ро-
ків. За цей час тисячі хімічних структур були описані в со-
тнях первинних дослідницьких статей, які лише частково 
були включені до кураторських списків окремими дослід-
ницькими групами. У цій роботі [31], з метою сприяння 
ефективному аналізу та обміну інформацією про метаболіти 
ціанобактерій, автори вручну зібрали та оцінили ці різнорід-
ні ресурси (включаючи 850 первинних дослідницьких статей 
станом на грудень 2020 року), щоб створити єдину уніфіко-
вану базу даних відомих вторинних метаболітів ціанобак-
терій. Ця база даних, що називається CyanoMetDB, містить 
2010 окремих записів, кожен з яких відповідає унікальному 
вторинному метаболіту ціанобактерій та пов’язаним з ним 
хімічним дескрипторам: рядок SMILES, молекулярна маса, 
моноізотопна маса, молекулярна формула тощо. Автори зро-
били CyanoMetDB ресурсом з відкритим доступом, щоб за-
безпечити його доступність для широкої аудиторії, а також 
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виконати мету підтримки аналізу та ідентифікації вторинних 
метаболітів ціанобактерій у майбутньому. Надано метадані 
CyanoMetDB та літератури як окремі плоскі файли та конвер-
товані файли у форматі електронних таблиць. З цією метою 
поточна та майбутні версії CyanoMetDB доступні та будуть 
доступні на Zenodo [31] та NORMAN Suspect List Exchange 
(https://www.norman-network.com/nds/SLE/). Автори реко-
мендують посилатися на репозиторій на Zenodo разом із цією 
статтею [31], коли використовується контент CyanoMetDB.

Надалі мета авторів [31] — продовжувати дану роботу  
шляхом 1) додавання відсутніх та нещодавно повідомлених 
вторинних метаболітів ціанобактерій до CyanoMetDB у міру 
їх публікації та 2) використання CyanoMetDB як основи для 
зв’язку та зіставлення різних джерел даних, пов’язаних з 
метаболітами ціанобактерій, наприклад, спектрів іонів про-
дуктів тандемної мас-спектрометрії, даних про токсичність 
тощо. Очікується, що подальше вдосконалення CyanoMetDB 
збагатить існуючі та створить нові спільні дослідницькі зу-
силля, збільшить частоту призначення анотацій сполук та 
сприятиме комунікації, порівнянні та інтерпретації результа-
тів.

Підхід, який використовувався для створення набору да-
них CyanoMetDB, також можна застосувати для створення 
пов’язаних наборів даних, що містять токсини та вторинні 
метаболіти з інших організмів, наприклад, тих, що виробля-
ються морськими мікроводоростями. Такі зусилля були б 
дуже корисними для полегшення моніторингу токсинів мор-
ських мікроводоростей у харчовому ланцюзі для дослідниць-
ких та моніторингових цілей. Дійсно, деякі класи токсинів, 
такі як сакситоксини, були вперше ідентифіковані в морських 
динофлагелятах до їх виявлення у зразках ціанобактерій. Та-
ким чином, набори даних про метаболіти ціанобактерій та 
морських мікроводоростей будуть частково перетинатися.
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Розділ 5
ПОРІВНЯЛЬНА ОЦІНКА 

ЕФЕКТИВНОСТІ АЛЬГІЦИДІВ НА 
ПРІСНОВОДНОМУ ФІТОПЛАНКТОНІ: 
РОЗУМІННЯ РІЗНОЇ ЧУТЛИВОСТІ 
ДЛЯ ФОРМУВАННЯ СИСТЕМИ 

УПРАВЛІННЯ ЦІАНОБАКТЕРІЯМИ

Сучасне суспільство вступило в епоху величезних про-
блем, пов’язаних з водою. Однією з проблем, яка отримує 
дедалі більше визнання як трансформаційна загроза для 
глобальних водних ресурсів, є зростання шкідливого цвітін-
ня водоростей (HABs) [1-4]. У прісних водах першочергове 
занепокоєння викликають ціанобактерії [5, 6]. Домінуван-
ня ціанобактерій потенційно може призвести до високих 
соціально-економічних та екологічних витрат, таких як: 1) 
економічні втрати від знецінення прибережних об’єктів та 
зменшення рекреаційної діяльності [7, 8]; 2) зниження стій-
кості харчової мережі (тобто зменшення перенесення не-
замінних жирних кислот) [9, 10] та 3) негативний вплив на 
здоров’я, пов’язаний з впливом токсинів [11, 12]. В епоху при-
скорених кліматичних та антропогенних змін, яку часто на-
зивають антропоценом [5, 13], частота та масштаби цвітіння 
ціанобактерій зростали паралельно. Як наслідок, боротьба з 
цвітінням ціанобактерій поступово змістилася від запобіган-
ня до пом’якшення наслідків, причому заходи в озері тепер 
неминучі за багатьох обставин [4, 14]. Існує зростаючий по-
пит на ефективні заходи пом’якшення наслідків, щоб контр-
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олювати поширення ціанобактерій, залишаючись при цьому 
екологічно безпечними.

Перекис водню (H2O2) та сульфат міді (CuSO4) – це два 
альгіциди, які регулярно застосовуються для зменшення цві-
тіння ціанобактерій [15-21]. Найбільш широко застосовува-
ним альгіцидом у прісноводних екосистемах є мідь, яку за-
звичай використовують у вигляді сульфату міді [22, 23]. Мідь 
обмежує фотосинтез [23], пригнічує фіксацію CO2 [24] та 
перешкоджає поглинанню азоту, що призводить до загибе-
лі клітин [25]. Короткострокова ефективність сульфату міді 
може призвести до його надмірного використання, що викли-
кає занепокоєння, оскільки тривалий вплив може негативно 
вплинути на навколишнє середовище [26]. Короткострокові 
наслідки включають виснаження кисню внаслідок старіння 
біомаси водоростей, що може призвести до загибелі риби та 
прискорення кругообігу фосфору, сприяючи майбутньому 
розмноженню водоростей. Ще одним значним короткостро-
ковим побічним ефектом є масове вивільнення ціанотоксинів 
[27]. Довгострокові наслідки включають накопичення міді в 
озерних відкладеннях, що створює більший потенціал для 
впливу на нецільові організми, такі як бентосні макробезхре-
бетні та макрофіти [28].

Перекис водню широко визнаний екологічно чистим аль-
гіцидом, при застосуванні якого вивільняються гідроксильні 
радикали, що порушують фотосинтез [29, 30]. Пригнічення 
фотосинтезу обмежує фізіологічні процеси, послаблюючи 
клітини та знижуючи рівень виживання [31, 32]. Нетоксичні 
характеристики перекису водню — здатність розщеплювати-
ся на екологічно безпечні побічні продукти — сприяли його 
зростаючій популярності та поступовому переходу від суль-
фату міді [18]. Хоча лабораторні біоаналізи вказують на під-
вищену чутливість ціанобактерій як до перекису водню, так і 
до сульфату міді, вони мінімально впливають на інші мікрово-
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дорості [15, 18, 33, 34]. Ці узагальнення є проблематичними, 
оскільки припущення часто ґрунтуються на одному організ-
мі або окремих таксономічних групах (наприклад, хлорофіти 
проти ціанобактерій) [15, 21, 34, 35]. Огляд літератури щодо 
половинних максимальних ефективних концентрацій (EC50) 
для прісноводного фітопланктону виявив непропорційну зо-
середженість на хлорофітах та ціанобактеріях, причому 92% 
статей про H2O2  та 88% статей про CuSO4  були зосереджені 
на цих двох фітокологічних відділах. Ігнорування важливих 
фітокологічних відділів, таких як діатомові водорості або 
міксотрофи, може призвести до неповного розуміння впливу 
альгіцидів на спільноти фітопланктону. Чутливість ціанобак-
терій до альгіцидів порівняно з іншими еукаріотичними во-
доростями (окрім хлорофітів) недостатньо обґрунтована. Ці 
знання можуть мати вирішальне екологічне значення, оскіль-
ки вони можуть допомогти в розробці управлінських реко-
мендацій, які обмежують потенційні негативні наслідки для 
більш корисного фітопланктону.

У дослідженні [1] вивчали вплив перекису водню та 
сульфату міді, двох комерційно застосовуваних альгіцидів, 
на дванадцять прісноводних водоростей у чотирьох фіколо-
гічних відділах: хлорофіти (зелені водорості), ціанобактерії 
(синьо-зелені водорості), діатомові водорості та міксотрофи. 
Були досліджені між- та внутрішньовидові відмінності за 
різних концентрацій альгіциду (0-20 мг/л) та часових точок 
(0-48 годин). Метою було дослідити порівняльний вплив пе-
рекису водню та сульфату міді на основні фікологічні відді-
ли та використати отримані знання для розробки методів бо-
ротьби з ціанобактеріями.

Сульфат міді регулярно використовується вже понад сто-
ліття для боротьби з цвітінням ціанобактерій. Хоча перекис 
водню є дещо новим альгіцидом, він отримує все більшу попу-
лярність у відповідь на свою «селективність» щодо ціанобак-
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терій та відсутність шкідливих залишкових хімічних речовин 
[18, 29]. Незважаючи на те, що перекис водню часто пропо-
нується як безпечніший кандидат щодо усунення ціанобак-
терій, комплексної фікологічної оцінки цих двох альгіцидів 
за основними фікологічними підрозділами бракує. Більшість 
досліджень були засновані на модельних організмах (тобто 
окремих видах) [21, 35] або переважно зосереджені на порів-
нянні ціанобактерій з хлорофітами [15, 34]. Ціанобактерії та 
хлорофіти часто співдомінують у тепліші літні місяці (тобто 
в період пікового цвітіння ціанобактерій), що робить порів-
няння розумною відправною точкою [36, 37]. Однак, цвітіння 
ціанобактерій виходить за межі своїх «традиційних» часових 
вікон (тобто літа) і тепер відбувається все раніше та пізніше, 
створюючи потенційне перекриття з різними фітопланктон-
ними представниками (наприклад, діатомовими водоростя-
ми та міксотрофами) [38-39]. Тому вкрай важливо зрозуміти 
основні відмінності чутливості та адекватно оцінити, як ці 
два альгіциди впливатимуть на основні відділи фітопланкто-
ну, перш ніж формулювати узагальнення щодо їхньої ефек-
тивності в управлінні ціанобактеріями. Це дослідження [1] 
мало на меті заповнити цю прогалину в знаннях.

5.1 Фікологічні реакції: інактивація клітин та фото-
синтетична життєздатність

Очікувана зворотна кореляція спостерігалася між смерт-
ністю клітин та фотосинтетичною життєздатністю, причому 
підвищена інактивація клітин призводила до відповідного 
зниження фотосинтетичної життєздатності. Ціанобактерії та 
міксотрофи продемонстрували найвищу чутливість до пере-
кису водню та сульфату міді порівняно з іншими фітологіч-
ними відділами, тоді як хлорофіти продемонстрували най-
нижчу чутливість до обох альгіцидних обробок. Міксотрофи 
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демонстрували вищу інактивацію за нижчих концентрацій 
альгіциду, причому інактивація понад 50% спостерігалася 
при додаванні > 0,5 мг/л. Ця реакція відображала зниження 
фотосинтетичної життєздатності, причому міксотрофи де-
монстрували > 50% втрату фотосинтетичної життєздатності 
за нижчих концентрацій альгіциду. Ціанобактерії виявилися 
дещо стійкішими до перекису водню порівняно з міксотро-
фами, причому для досягнення > 50% смертності (> 10 мг/л) 
були необхідні вищі концентрації. Ціанобактерії, міксотрофи 
та діатомові водорості були більш чутливі до сульфату міді, 
демонструючи значне зниження як клітинної інактивації, так 
і фотосинтетичної життєздатності за нижчих концентрацій 
порівняно з перекисом водню, тоді як хлорофіти були більш 
стійкими до сульфату міді.

Відповідно до попередніх досліджень, дані результати 
[1] показують, що ціанобактерії демонструють вищу інакти-
вацію та фотосинтетичне пригнічення до двох поширених 
альгіцидів порівняно з хлорофітами [15, 34, 41]. Внутрішня 
клітинна структура в поєднанні з відмінностями в управ-
лінні оксидативним стресом між ціанобактеріями та хлоро-
фітами розглядаються як фактори, що впливають на ефек-
тивність альгіцидів [29]. Фактично, ціанобактеріям бракує 
мембранозв’язаних органел (наприклад, захисних мембран), 
тоді як еукаріотичний фітопланктон має мембранозв’язані 
органели, які діють як захисний бар’єр, що запобігає фізіо-
логічним порушенням (наприклад, фотосинтезу) [29, 42, 43]. 
Таким чином, шкідливі сполуки, що потрапляють у клітини 
ціанобактерій, безпосередньо контактують з життєзабезпе-
чуючими органелами, що збільшує ймовірність порушення 
метаболізму [29, 43]. Відсутність аскорбатпероксидаз, клю-
чового ферменту для регуляції активних форм кисню (АФК), 
у ціанобактерій також зазначається як одна з причин чутли-
вості ціанобактерій до перекису водню порівняно з еукаріо-
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тичними клітинами [44-46]. Хоча зв’язок між ціанобактерія-
ми та хлорофітами відомий, необхідні подальші дослідження 
для визначення точних механізмів реакції на різні альгіциди 
в різних відділах фітопланктону, оскільки інші еукаріотичні 
групи залишаються погано вивченими.

5.2 Проникність клітин: чи впливає структура клі-
тин на їх чутливість?

Вимірювання проникності клітин є корисним показни-
ком клітинної придатності, оскільки цілісність мембрани 
має вирішальне значення для захисту внутрішньоклітинних 
структур від зовнішнього середовища та підтримки метабо-
лічної активності [35]. Ціанобактерії та міксотрофи проде-
монстрували порівнянну проникність клітин, демонструючи 
найбільший відсоток клітин з пошкодженою мембраною піс-
ля впливу перекису водню та сульфату міді  порівняно з ін-
шими фітогенними відділами. Хлорофіти продемонстрували 
найнижче зниження проникності клітин після обох обробок 
альгіцидами. Проникність клітин демонструвала дозозалеж-
ну реакцію – збільшення концентрації альгіциду призводило 
до більшої втрати цілісності мембрани у всіх фітогенних від-
ділах (крім хлорофітів). Були виявлені значні відмінності між 
ціанобактеріями та іншими фітогенними відділами, за винят-
ком міксотрофів.

Автори [1] припустили, що склад зовнішнього шару різ-
них фікологічних відділів може бути основним фактором, що 
модулює чутливість до альгіцидів. Хлорофіти (наприклад, 
клітинні стінки) та діатомові водорості (наприклад, пагонис-
ті водорості) мають товстіші зовнішні шари, які не тільки по-
силюють структурну цілісність, але й забезпечують хімічну 
стійкість до певних хімічних речовин [47, 48]. Більша втрата 
цілісності мембрани, що спостерігається серед ціанобактерій, 
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може бути за рахунок зовнішньої мембрани, що складається 
з пептидоглікану [49]. Перекис водню широко використову-
ється як бактерицид, відомий своєю здатністю порушувати 
цілісність пептидоглікану, що призводить до загибелі клітин 
[50, 51], а сульфат міді продемонстрував подібний вплив на 
ціанобактерії, що порушує їхню мембранну активність [52]. 
Схоже, що пептидоглікан демонструє меншу хімічну стій-
кість порівняно з деякими еукаріотичними відділами. Мік-
сотрофи – це функціональна група, що складається з різ-
номанітних таксономічних ліній (наприклад, криптофітів, 
динофлагелятів, хризофітів тощо), кожна з яких демонструє 
значну варіацію у складі зовнішньої мембрани [53, 54]. Хоча 
встановлено відносно однорідну реакцію серед протестова-
них міксотрофів з високою втратою цілісності мембрани, ця 
реакція може відображати підвищену чутливість протестова-
них міксотрофів (тобто криптофітів з оголеними клітинними 
стінками) [1]. Слід визнати, що наразі не вистачає основних 
ліній (наприклад, динофлагелятів) і що серед цієї різноманіт-
ної функціональної групи існує більший ступінь варіації.

5.3 Порівняння чутливості фітопланктону до H2O2 та 
CuSO4

EC50 виступає корисним параметром для встановлення 
порогів застосування для пригнічення росту фітопланктону 
[55]. Цей показник був розрахований для всіх фітологічних 
відділів через 48 годин. Міксотрофи та ціанобактерії пока-
зали найнижчу EC50 для обох альгіцидів, далі йшли діатомо-
ві водорості та хлорофіти. Усі категорії фітопланктону були 
більш чутливими до сульфату міді порівняно з перекисом 
водню, за винятком зелених водоростей (P < 0,05). Попере-
дні дослідження показують, що для інактивації ціанобакте-
рій можна застосовувати нижчі дози перекису водню з не-
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значним впливом на еукаріотичні водорості [15, 16, 34, 56]. 
Запропонувано, щоб перекис водню залишався <5 мг/л для 
попередження росту ціанобактерій, обмежуючи при цьому 
побічний вплив на нецільові організми. Отримані результати 
[1] свідчать про те, що для стримування ціанобактерій по-
трібно 7,15 мг/л пероксиду водню. Однак, за такого дозуван-
ня спостерігатиметься негативний вплив на інші фітопланк-
тонні відділи (наприклад, міксотрофи та окремі діатомові 
водорості). Вплив на нецільовий фітопланктон неминучий, 
враховуючи подібні значення EC50 для ціанобактерій та мік-
сотрофів. Ці результати [1] свідчать про те, що твердження 
про пероксид водню як «ціаноцид» є необґрунтованим. На-
віть за найнижчої введеної дози інші фітологічні відділи за-
знають негативного впливу. Фікологічні реакції на сульфат 
міді були подібними, при цьому контроль ціанобактерій (1,14 
мг/л) призвів до побічного впливу на еукаріотичні водорос-
ті. Дані  результати [1] підкреслюють важливість включення 
фікологічного різноманіття в управління ціанобактеріями, 
щоб уникнути неточних узагальнень, оскільки використання 
хлорофітів як «еталону» для реакцій еукаріотичних водорос-
тей є хибним [57). Еукаріотичні водорості – це поліфілетична 
група, що охоплює різноманітні філокологічні класи [58]. Ця 
велика різноманітність призводить до широкого спектру фі-
локологічних реакцій, як показано в цьому дослідженні [1].

Важливим фактором застосування альгіцидів є розумін-
ня взаємодії з різними біотичними та абіотичними фактора-
ми. Озера за своєю суттю є складними екосистемами, і нові 
дослідження показують, що умови навколишнього середови-
ща, такі як погода (наприклад, сонячна чи хмарна погода) 
[31], фізико-хімічні характеристики води (наприклад, pH) та 
склад фітопланктону [59], можуть впливати на ефективність 
альгіцидів. Наприклад, сонячне опромінення може суттє-
во вплинути на ефективність перекису водню [31, 60]; при 
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цьому вища сонячна радіація прискорює лізис ціанобакте-
рій у вісім разів порівняно зі зниженою сонячною радіацією 
[35, 61]. Крім того, висока кількість хлорофітів може пере-
шкоджати пригніченню ціанобактерій через їхню здатність 
швидко розкладати перекис водню, захищаючи ціанобакте-
рії від шкідливого оксидативного стресу [62]. Ще одним об-
меженням, пов’язаним з дизайном дослідження, є невисоке 
охоплення кожного основного фікологічного відділу. Хоча в 
цій роботі [1] фігурує більше представництво фікологічно-
го різноманіття порівняно з поточними дослідженнями, три 
представники кожного фікологічного відділу представляють 
невелику підмножину, і для посилення узагальнень необхід-
не ширше фікологічне охоплення. Екстраполяція результа-
тів оцінок лабораторного масштабу на рівень екосистеми є 
складним завданням. Подолання розриву між експеримента-
ми від лабораторії до озера вимагатиме екологічної валіднос-
ті з використанням порівняльних досліджень альгіцидів на 
природних спільнотах фітопланктону, які інтегрують низку 
екологічної мінливості.

Покращення розуміння контролю ціанобактерій є важ-
ливим, оскільки, за прогнозами, проблеми з ціанобактеріями 
погіршаться в умовах майбутніх змін, спричинених людиною 
та кліматом [2, 63]. Хоча заходи щодо зменшення вмісту по-
живних речовин мають вирішальне значення для ефектив-
ного управління ціанобактеріями, пом’якшувальні підхо-
ди стають дедалі невід’ємнішим компонентом управління. 
Пом’якшувальні заходи (наприклад, альгіциди) функціону-
ють як «пластирне» рішення, що скорочує час, необхідний 
для досягнення цільових показників щодо зменшення вмісту 
поживних речовин. Ці результати [1] показують, що H2O2 та 
CuSO4 є порівнянними альгіцидними обробками за їхніми 
фікологічними результатами. Кожен з них ефективно при-
гнічує ціанобактерії, але має негативний вплив на нецільо-
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вий фітопланктон (наприклад, міксотрофи та деякі діатомові 
водорості). Порівнянні результати обох альгіцидів свідчать 
на користь перекису водню, оскільки він є екологічно чи-
стою альтернативою сульфату міді. Однак, перекис водню як 
«селективний» ціанобактеріальний агент залишається дис-
кусійним, оскільки продемонстровано непередбачувані на-
слідки для інших фікологічних відділів. Метою управління 
ціанобактеріями є зниження ризиків, пов’язаних з ціанобак-
теріями, уникаючи при цьому побічного впливу на нецільові 
організми. Зміна концентрацій альгіцидів для створення не-
сприятливих умов для ціанобактерій при збереженні еукарі-
отичного фітопланктону може бути складною через подібну 
чутливість, про яку повідомляється серед фікологічних від-
ділів. Однак вчені та власники озер повинні враховувати, чи 
переважує шкідливий вплив токсигенних ціанобактерій по-
тенційний негативний вплив альгіцидних обробок.
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УЗАГАЛЬНЕННЯ

Шкідливе цвітіння ціанобактерій (CyanoHABs) зросло 
в усьому світі, а ціанотоксини, пов’язані з деякими видами 
CyanoHABs, становлять серйозну загрозу для здоров’я тва-
рин і людей. CyanoHABs чутливі до швидкості надходжен-
ня як азоту, так і фосфору, але чутливість може відрізня-
тися залежно від виду (наприклад, між діазотрофними та 
недіазотрофними видами) та низки фізико-географічних 
та екологічних факторів. Тому сталий підхід до управлін-
ня CyanoHABs полягає в обмеженні надходження азоту та 
фосфору з водозбірних басейнів до приймаючих вод. Аль-
тернативні підходи до очищення всередині озера мають 
підвищені ризики та великі капітальні та експлуатаційні 
витрати. Необхідність управління навантаженням по-
живними речовинами у водозбірних басейнах посилиться зі 
зміною клімату через очікуване збільшення швидкості ремі-
нералізації поживних речовин, зміну гідрологічних режимів 
та збільшення температури води в озері та стратифіка-
ції щільності. Багато видів CyanoHABs мають фізіологічні 
особливості, які дозволяють їм отримувати вигоду від на-
слідків зміни клімату, включаючи позитивну плавучість або 
контроль плавучості, високі показники реплікації за підви-
щеної температури води та стратегії поглинання пожив-
них речовин, адаптовані до переривчастості постачання 
поживних речовин з більшою гідрологічною мінливістю, яка 
очікується в майбутньому. Більшу увагу необхідно зосеред-
ити на неточкових джерелах поживних речовин, включаю-
чи контроль джерел, зокрема підтримку азоту та фосфору 
в сільськогосподарських ґрунтах на рівні або нижче агроно-
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мічного оптимального рівня, а також посилення природних 
процесів ослаблення у воді та шляхах транспорту розчине-
них речовин. В епоху антропогенно зумовлених змін навко-
лишнього середовища, що виникають внаслідок зростання 
населення, зміни клімату та інтенсифікації сільського гос-
подарства необхідно активізувати зусилля щодо досягнен-
ня ефективного управління водозбірними басейнами та за-
побігання впливу CyanoHABs на здоров’я людини.

Дана книга призначена для часткових відповідей на ці 
глобальні виклики. Зважаючи на величезне розмаїття даних 
літератури, автори зосередилися лише на найбільш акту-
альних аспектах цієї проблеми.

У розділі 1 представлено оцінку важливості азоту (N) 
відносно фосфору (P) у поясненні загального біооб’єму ціа-
нобактерій, біооб’єму специфічних таксонів ціанобактерій 
та поширеності ціанотоксинів. Досліджено 102 північноні-
мецькі озера, використовуючи методи для розділення впли-
ву спільної варіації концентрації N та P від   впливу диферен-
ціальної варіації N проти P. Хоча позитивний зв’язок між 
загальним біооб’ємом ціанобактерій та концентрацією P 
зникав при високих концентраціях P, біооб’єм ціанобакте-
рій постійно збільшувався з концентрацією N, що вказує 
на потенційне обмеження N в озерах, високо збагачених P. 
Біооб’єми всіх таксонів ціанобактерій були вищими в озе-
рах з вищими за середні спільними концентраціями NP, хоча 
відносні біооб’єми деяких Nostocales були вищими в менш 
збагачених озерах. Було виявлено, що таксони мають різну 
реакцію на диференціальну концентрацію N проти P. Від-
мінності між таксонами не узгоджувалися з гіпотезою 
про те, що умови низького вмісту N порівняно з P будуть 
сприятливі для N2-фіксуючих таксонів Nostocales. Зокре-
ма, Aphanizomenon gracile та субтропічний інвазивний вид 
Cylindrospermopsis raciborskii часто досягали своїх найви-
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щих біооб’ємів в озерах з високою концентрацією азоту від-
носно фосфору. Концентрації всіх груп ціанотоксинів збіль-
шувалися зі збільшенням TP (загального фосфору) та TN 
(загального азоту), що узгоджувалося з біооб’ємами їхніх 
ймовірних продуцентів. Встановлено сильну кореляцію кон-
центрації мікроцистину з біооб’ємом Planktothrix agardhii. 
Водночас концентрації анатоксину, циліндроспермопсину 
та паралітичної отрути молюсків не були сильно пов’язані 
з жодним окремим таксоном. Розгляд потенційного впливу 
змін у завантаженні поживними речовинами на структуру 
спільноти фітопланктону свідчить, що ціанобактерії не 
слід розглядати як єдину групу. Це має особливе значення з 
точки зору наявності ціанотоксинів. 

У розділі 2 розглянуто докази та відповідні публікації 
щодо відповідей на запитання, в яких типах водойм зміна 
клімату може посилити цвітіння ціанобактерій; чи вима-
гає контроль цвітіння та концентрації токсинів збалансо-
ваного підходу до зниження не лише концентрації фосфо-
ру (P), але й азоту (N); як трофічні та кліматичні зміни 
впливають на ризики для здоров’я, спричинені токсичними 
ціанобактеріями. Запропоновано наступне для подальшого 
обговорення: (1) Зміна клімату, ймовірно, сприятиме цві-
тінню в деяких водоймах — не в тих, де низька концентра-
ція P або N суворо обмежує біомасу, і більше в мілководних, 
ніж у стратифікованих водоймах. Зокрема, в останніх це 
може працювати в обидва боки — роблячи умови для по-
ширення ціанобактерій більш сприятливими або менш 
сприятливими. (2) Хоча викиди N у навколишнє середови-
ще необхідно зменшити з низки причин, контроль цвітіння, 
безумовно, може бути успішним шляхом зменшення лише 
P, за умови, що концентрації P можна знизити до рівнів, 
достатньо низьких для суворого обмеження біомаси. Не 
співвідношення N:P, а абсолютна концентрація лімітуючої 
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поживної речовини визначає максимально можливу біомасу 
фітопланктону, а отже, і ціанобактерій. Абсолютні кон-
центрації N або P показують, яка з двох поживних речовин 
наразі обмежує біомасу. N може бути поживною речови-
ною вибору для зменшення, якщо досягнення достатньо 
низьких концентрацій має шанси на успіх. (3) Там, де тро-
фічні та кліматичні зміни спричиняють триваліше, сильні-
ше та частіше цвітіння, вони збільшують ризики впливу, а 
ризики для здоров’я залежать від того, на скільки концен-
трації перевищують поточні значення ціанотоксинів, ре-
комендовані ВООЗ, для відповідної ситуації впливу. Там, де 
трофічні зміни зменшують біомасу фітопланктону в епі-
лімніоні, тим самим збільшуючи прозорість, видовий склад 
ціанобактерій може зміститися в бік тих, що мешкають 
на бентосних поверхнях або в металімніоні, змінюючи ри-
зики впливу. Зроблено висновок, що вивчення того, як змі-
ни навколишнього середовища впливають на генотипний 
склад популяцій ціанобактерій, є відносно новою галуззю 
досліджень. Вона є перспективною для розуміння біологіч-
ної функції широкого спектру метаболітів, що містяться в 
ціанобактеріях, з яких лише невелика частина є токсичною 
для людини. Загалом, управління потребує оцінки кожного 
окремого випадку, зосереджуючись на впливі змін навко-
лишнього середовища на відповідну водойму, а не на уза-
гальненнях.

У розділі 3 аналізується вплив евтрофікації та кліма-
ту на шкідливі водорості і підкреслюються деякі складні 
ефекти та взаємодії  шкідливих та нешкідливих таксонів. 
У майбутньому океані нешкідливі діатомові водорості 
можуть зазнавати непропорційного стресу, а міксотро-
фи – переваги через зміну стехіометрії та форм пожив-
них речовин, температури, стратифікації та pH. Визна-
но необхідним подальше вивчення фізіології, біогеохімії та 
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трофодинаміки ціанобактерій та мінливості шкідливих та 
нешкідливих таксонів в невизначеному майбутньому, зумов-
леному антропогенною діяльністю.

У розділі 4 зазначається, що за останні п’ятдесят ро-
ків з різних джерел було зареєстровано понад дві тисячі 
вторинних метаболітів ціанобактерій. Комплексна, загаль-
нодоступна база даних з детальним описом цих вторинних 
метаболітів сприятиме дослідженню їхньої появи, функцій 
та токсикологічних ризиків. Щоб задовольнити цю потре-
бу, створили CyanoMetDB – ретельно підготовлену, плоско-
файлову, відкрито доступну базу даних вторинних мета-
болітів ціанобактерій, зібрану з 850 рецензованих статей, 
опублікованих між 1967 і 2020 роками. CyanoMetDB міс-
тить 2010 метаболітів ціанобактерій та 99 структурно 
споріднених сполук. Це майже вдвічі збільшило кількість 
записів з повними метаданими літератури та інформаці-
єю про структурний склад порівняно з раніше доступними 
базами даних з відкритим доступом. Набір даних містить 
мікроцистини, ціанопептоліни, інші депсипептиди, ана-
баенопептини, мікрогініни, аеругінозини, цикламіди, крип-
тофіцини, сакситоксини, спумігіни, мікровіридини та ана-
токсини серед інших класів метаболітів. Комплексна база 
даних, присвячена вторинним метаболітам ціанобактерій, 
сприяє: (1) виявленню та дереплікації відомих ціанобак-
теріальних токсинів та вторинних метаболітів; (2) іден-
тифікації нових природних продуктів з ціанобактерій; (3) 
дослідженню біосинтезу вторинних метаболітів ціанобак-
терій, включаючи пошук субструктур; та (4) дослідженню 
їхньої чисельності, стійкості та токсичності в природно-
му середовищі.

Альгіциди зазвичай використовуються як 
пом’якшувальний засіб для боротьби з ціанобактеріями. У 
попередніх дослідженнях альгіцидів бракувало фікологіч-
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ного різноманіття та оцінки побічного впливу обробки на 
спільноти фітопланктону для встановлення оптимально-
го дозування та порогів толерантності. У розділі 5 пред-
ставлено рекомендації для управління ціанобактеріями. 
Досліджено вплив двох поширених альгіцидів, сульфату 
міді (CuSO4) та перекису водню (H2O2), на чотири основні 
фікологічні відділи (хлорофіти, ціанобактерії, діатомові 
водорості та міксотрофи). Усі фікологічні відділи виявили 
більшу чутливість до сульфату міді, крім хлорофітів. Мік-
сотрофи та ціанобактерії продемонстрували найвищу чут-
ливість до обох альгіцидів, причому найвища та найнижча 
чутливість спостерігалися у наступних видів: міксотрофи, 
ціанобактерії, діатомові водорості та хлорофіти. Отри-
мані результати свідчать про те, що H2O2 є порівнянною 
альтернативою CuSO4 для контролю ціанобактерій. Однак 
деякі еукаріотичні види (міксотрофи та діатомові водо-
рості) мали чутливість ціанобактерій. Це спростовує при-
пущення, що H2O2 є селективним ціаноцидом. Таким чином, 
оптимізація обробки альгіцидами для інактивації ціанобак-
терій та мінімізації потенційного негативного впливу на 
інших фікологічних представників є недосяжною. Очевид-
ний компроміс між ефективним управлінням ціанобактері-
ями та збереженням нецільових фікологічних відділів має 
бути першочерговим питанням управління озерами.

Наприкінці слід визнати за доцільне навести висновок 
із статті, на яку автори посилаються у передмові до цієї 
книги, а саме «Ціанобактерії та ціанотоксини: міф чи ре-
альність?»

Проблема  ціанобактерій  і  ціанотоксинів,  зважаючи  
на  глобальність  евтрофікації  поверхневих  водойм,  є  су-
ворою  реальністю,  про  що  свідчать  усебічні  досліджен-
ня  різних  її  аспектів за кордоном. Для України ця проблема 
залишатиметься міфом доти, доки не буде вжито відпо-
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відних  заходів,  а  саме:  моніторинг  вмісту  ціанобакте-
рій  у  воді  поверхневих  водойм;  впровадження  стандар-
тизованих  методик  визначення ціанотоксинів у воді та 
їх ідентифікація в евтрофованих поверхневих водоймах під 
час  цвітіння;  вивчення  впливу  ціанотоксинів  на біоту 
різних рівнів організації; розроблення моделей ризику для 
здоров’я населення рекреаційних вод під час інтенсивного 
розмноження ціанобактерій і питних вод після очищення 
та знезараження води поверхневих питних водозаборів.
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ТЕРМІНИ ТА ВИЗНАЧЕННЯ

Ціанобактерії — тип бактерій, що отримують необхід-
ну енергію через фотосинтез.

Ціанотоксини — високотоксичні хімічні сполуки, які 
природним шляхом виробляються ціанобактеріями (синьо-
зеленими водоростями). Вони масово виділяються у воду під 
час «цвітіння» водойм, створюючи серйозну загрозу для лю-
дей, тварин та екосистем. 

Евтрофність (або трофність) — ступінь насиченості 
екосистеми (переважно водойми) поживними речовинами, 
насамперед сполуками азоту та фосфору. Цей показник ви-
значає рівень біологічної продуктивності середовища. За-
лежно від рівня трофності, водойми поділяють на три осно-
вні категорії:

Оліготрофні: бідні на поживні речовини, вода дуже про-
зора, риби мало, рослинність майже відсутня.

Мезотрофні: помірний рівень поживних речовин (пере-
хідний стан).

Евтрофні: високий рівень поживних речовин, вода кала-
мутна, рясна рослинність, інтенсивний розвиток фітопланк-
тону. 

Евтрофікація. Якщо евтрофність зростає стрімко (через 
змив добрив з полів, стічні води чи промислові відходи), ви-
никає процес евтрофікації. Це призводить до «цвітіння» води, 
масового розмноження ціанобактерій, виснаження кисню та 
подальшої деградації екосистеми

Таксон — класифікаційна одиниця в біологічній систе-
матиці (елемент таксономії). Це група організмів, пов’язаних 
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спільними ознаками, яким присвоєно певний ранг (вид, рід, 
родина, клас, тип тощо).

Фітопланктон — це сукупність мікроскопічних, віль-
но плаваючих у товщі води рослинних організмів (переваж-
но одноклітинних водоростей та ціанобактерій). Як “легені 
океану”, вони виробляють понад половину кисню на Землі та 
слугують фундаментальною основою харчового ланцюга для 
більшості водних мешканців. 

Поліміктичні озера — водойми, у яких вода постійно 
та вільно перемішується від поверхні до дна кілька разів на 
рік (або навіть щодня). Це означає, що в них не утворюється 
стійка температурна шаруватість.

Діміктичні озера — прісноводні водойми в помірних 
регіонах, які повністю циркулюють зверху вниз двічі на рік. 
Ця дворічна циркуляція, зумовлена тим, що вода має найви-
щу щільність при 4 °C, розподіляє кисень і життєво важливі 
поживні речовини по всій товщі води, підтримуючи водне 
життя).

Біооб’єм — об’єм клітин в одиниці кількості води (за-
звичай вказують у кубічних міліметрах на літр). Сурогат біо-
маси, що використовується в екологічних дослідженнях без-
хребетних (зазвичай вказують у кубічних міліметрах)

Оліготрофікація — процес поступового зниження кіль-
кості поживних речовин (мінералів та біогенних елементів, 
таких як азот і фосфор) в екосистемі, воді чи ґрунті. Це яви-
ще робить середовище менш біологічно продуктивним, але 
більш прозорим і чистим. Цей процес є протилежним до ев-
трофікації і може відбуватися як природним шляхом, так і че-
рез діяльність людини.

Азотфіксація — природний процес зв’язування атмос-
ферного азоту в сполуки, які можуть засвоювати рослини 
(наприклад, аміак). Він забезпечується спеціальними бакте-
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ріями (діазотрофами), що живуть у ґрунті або в симбіозі з 
корінням, наприклад, бульбочковими бактеріями. 

Гетероцисти — спеціалізовані безбарвні клітини, які 
формуються деякими нитчастими ціанобактеріями для фік-
сації атмосферного азоту.

Лімнолоìгія (озерознавство)  — наука про поверхневі во-
дойми суходолу з уповільненим водообміном — озера, став-
ки, водосховища. Розділ гідрології. Лімнологія використовує 
методи гідрології, метеорології, гідробіології, гідрохімії, гід-
рофізики, геоморфології та інші.

Лімнологія вивчає комплекс взаємопов’язаних фізичних, 
хімічних та біологічних процесів, що протікають в озерах, 
форми, розміри, походження озерних западин, донні відкла-
ди, фізичні та хімічні властивості води, гідрологічний режим, 
рослинний та тваринний світ.

Еукаріотичні водорості — велика гетерогенна гру-
па фотосинтезуючих організмів, клітини яких мають чітко 
оформлене ядро та мембранні органели. Вони мешкають пе-
реважно у водному середовищі, є основою харчових ланцю-
гів і виробляють значну частку кисню на Землі. 

Пелагічна зона (або пелагіаль) — екологічна зона оке-
ану або моря, яка охоплює всю товщу води від поверхні до 
самого дна, не торкаючись при цьому морського дна чи бе-
рега. Вона є найбільшим життєвим простором на Землі та 
поділяється на кілька вертикальних та горизонтальних ша-
рів. 

Бентосна зона (або бенталь) — екологічна зона, що охо-
плює дно водойм (морів, океанів, річок та озер), включно з 
поверхнею ґрунту та його товщею. Цей термін походить від 
грецького benthos (глибина). 

Стратифікація —  процес поділу на верстви, шари або 
рівні
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Фітопланктонний статус (або трофічний статус за 
фітопланктоном) — комплексна оцінка екологічного стану 
водойми, що визначається за видовим складом, кількістю 
(біомасою) та інтенсивністю розвитку мікроскопічних водо-
ростей. Він є головним індикатором чистоти води та рівня її 
біологічної продуктивності. 

Гіполімніон — товща води в глибоких водоймах, у меж-
ах якої температура мало змінюється протягом року і не пере-
вищує + 4 °С.

Епілімніон —  верхній, прогрітий і насичений киснем 
шар води у глибокій водоймі.

Металімніон — проміжний шар води у глибоких озе-
рах, водосховищах чи океанах, розташований між теплим 
верхнім шаром /епілімніоном/ та холодною придонною во-
дою /гіполімніоном/)

Сукцесія —  послідовна, закономірна та незворотна змі-
на одних угруповань організмів /біоценозів/ іншими на пев-
ній ділянці території).

Сестон — дрібні організми (планктон), що мешкають у 
воді, 

Детрит — зважені у воді неорганічні та органічні час-
тинки. 

Діазотрофи — бактерії та археї, здатні фіксувати атмос-
ферний азот (N₂) і перетворювати його на біодоступний амі-
ак (NH₃). Завдяки їм рослини отримують азот безпосередньо 
з повітря, що є ключовим для утворення білків та розвитку 
кореневої системи. 

Асимптотичний — це математичний термін (походить 
від слова асимптота), який описує поведінку чогось, що на-
ближається до певного значення, межі чи лінії, але ніколи по-
вністю їх не досягає або не перетинає. 

Бореаìльний кліìмат  — холодний клімат помірних ши-
рот із чітко вираженими сезонами року.
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Колімітація — стан, при якому ріст, продуктивність або 
виживання організму чи популяції обмежуються одночасно 
двома або більше різними ресурсами.

Вівіаніт — мінерал класу фосфатів і їх аналогів, водний 
фосфат заліза Fe3(PO4)2·8H2O; у незміненому стані прозорий, 
безбарвний, на повітрі набуває забарвлення від сіро-синього 
до чорно-синього відтінку.

Голоміксис — процес повного перемішування води у во-
доймі (озері або ставку) від поверхні до дна.

Літораль  —прибережна зона водойми (моря, океану, 
озера чи водосховища), яка періодично затоплюється водою 
під час припливу та осушується під час відпливу. 

Стехіометрія — розділ хімії, який вивчає кількісні спів-
відношення мас та об’ємів між речовинами, що вступають у 
хімічну реакцію, та продуктами, які з неї утворюються.

Апвелінг —  підйом глибинних вод у верхні шари океа-
ну.

Галотолерантні види —  організми, які віддають пере-
вагу життю в умовах низької солоності (прісні водойми або 
звичайні ґрунти), але здатні витримувати підвищену концен-
трацію солей (NaCl) у навколишньому середовищі. 

Евригалинні види — організми, що здатні адаптуватись 
до широкого спектра солоності. 

Фотична зона — освітлюваний сонцем верхній шар 
води водоймища.

Алелохімічні речовини —біохімічні сполуки (вторин-
ні метаболіти), які організми (переважно рослини) виділя-
ють у навколишнє середовище для хімічної взаємодії між 
собою. Вони діють як сигнали або зброя, пригнічуючи ріст 
конкурентів (наприклад, бур’янів) чи захищаючи від шкід-
ників. 

Дескриптор —  ключове слово, структура даних або 
маркер, який використовується для опису, ідентифікації чи 
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класифікації об’єктів. Значення терміна залежить від контек-
сту.

Фікологія (також відома як альгологія) —  розділ бота-
ніки, що займається науковим вивченням водоростей. Він 
охоплює класифікацію, фізіологію, екологію та економічне 
значення як мікроскопічних, так і макроскопічних (морські 
водорості) водних організмів.

Поліфілетична група —  штучне об’єднання організмів 
із різних еволюційних гілок (таксонів), які не мають безпосе-
реднього спільного предка. Їх групують разом виключно че-
рез схожість зовнішніх ознак або способу життя, які виникли 
незалежно один від одного (явище конвергенції). 

Хлорофіти (Chlorophyta, Chlorophycota, Chloro-
phycophyta) — таксон фотосинтезуючих еукаріотичних орга-
нізмів, яким притаманні пластиди первинно симбіотичного 
типу та пігменти, властиві вищим рослинам(хлорофілиaіb).
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