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1 RÖVIDÍTÉSEK JEGYZÉKE 

ATP Adenozin-trifoszfát 

AVF Aliivibrio fischeri  

BLYAS Bioluminescent yeast androgen screen 

BLYES Bioluminescent yeast estrogen screen 

BLYR Bioluminescent yeast reporter  

BSA Marha szérum albumin (bovine serum albumin) 

cAMP Ciklikus AMP (adenozin-monofoszfát) 

CPS fotonbecsapódás/másodperc (counts per second) 

CYP19 Aromatáz enzimet kódoló gén 

DEA Deetil-atrazine 

DHT 5-α-dihidrotesztoszteron 

DIA Deizopropil-atrazine 

DMSO dimetil-szulfoxid 

DT50 féléletidő (mely alatt egy vegyület kiindulási mennyiségének 50%-a elbomlik) 

E2 17-β-etinilösztradiol 

EC50 50%-os hatást kiváltó koncentráció (effective concentration) 

ED Endokrin diszruptor 

EDC Endokrin diszruptor vegyület (endocrine disrupting chemical) 

EFSA Európai Élelmiszerbiztonsági Hatóság (European Food Safety Authority) 

ETC  Elektrontranszport lánc (electron transport chain) 

FCS Fötális borjú szérum (fetal calf serum) 

H295R Humán adrenokortikális karcinóma sejtvonal 

IARC Nemzetközi Rákkutató Ügynökség (International Agency for Research on Cancer) 

LC50 Tesztorganizmusok 50%-ának pusztulását okozó letális koncentráció 

LD50 Tesztorganizmusok 50%-ának pusztulását okozó letális dózis  

LOEC Legalacsonyabb, megfigyelhető hatást kiváltó koncentráció (Lowest-observed-effect 

concentration) 

NAD Nikotinamind-adenin-dinukleotid 

OCSPP Office of Chemical Safety and Pollution Prevention (US EPA) 

US EPA Amerikai Egyesült Államok Környezetvédelmi Hivatala (Environmental Protection 

Agency) 

WHO Egészségügyi Világszervezet (World Health Organization) 

YMM Élesztő minimál tápoldat (yeast minimal medium) 
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2 BEVEZETÉS 

Az elmúlt fél évszázadban az emberi populáció duplájára növekedett, melyhez hasonló 

ütemben emelkedett a globális mezőgazdasági termelés mértéke is. Azonban a megművelhető 

területek nagysága mindössze csak 10%-kal nőtt, a világnépesség élelmiszerigényeinek 

kielégítésére tett erőfeszítések következménye – többek között – a felhasznált peszticidek 

mennyiségének drasztikus emelkedése. Haszonnövényeink és állataink védelmére használt 

vegyszeres kezelések során azonban a hatóanyagok egy része nem ér célba, a környezeti 

elemekbe jutva később megjelenő, globális mértékű problémák okozói lehetnek. A növényvédő 

szerek környezeti kockázatainak széleskörű ismertetésben úttörő volt 1962-ben Rachel Carson 

akkoriban még el nem ismert Néma tavasz című műve, melyben a DDT és metabolitjai ragadozó 

madarak populációinak csökkenésére gyakorolt hatásira hívta fel a figyelmet. Azóta – amikorra a 

modern környezetvédelem megszületését is datáljuk – hihetetlen tudásbázis alakult ki a 

peszticidek nem célszervezetekre és környezetre gyakorolt hatásairól, számos nemzetközi 

egyezmény született hatóanyagok betiltásáról. Utóbbival párhuzamosan azonban újabbak és 

újabbak jelennek meg, kerülnek a mezőgazdasági gyakorlat palettájára sokszor anélkül, hogy a 

nem célszervezetekre és környezetre gyakorolt komplex káros hatásaikat ismernénk és értenénk. 

Az emberiség bioszférát átalakító tevékenysége az ipari-, majd utána a zöld forradalommal olyan 

mértékűvé vált, hogy már saját jóllétünket sőt, létünket veszélyeztetjük.  

Doktori kutatási éveim során a PSII-es fotoszintetikus rendszert gátló, szimmetrikus 

triazinok családjába tartozó két gyomirtó szer hatóanyaggal, az atrazine-nal és terbuthylazine-nal 

foglalkoztam. Az atrazine ’50-es évek végi bevezetése után az egyik legnagyobb mennyiségben 

gyártott és felhasznált herbicid volt világszerte, azonban erősen vízszennyező tulajdonságára 

hivatkozva a 2000-es évek elején az Európai Unió betiltotta használatát. Időközben kiterjedt 

kutatás eredményeképpen stabilan körvonalazódott, hogy a vegyület számos, nem célszervezetre 

gyakorol citotoxikus, immunotoxikus, karcinogén, teratogén és a hormonháztartás természetes 

működését megzavaró hatást már olyan kis koncentrációkban is kifejti, melyek gyakran és 

elterjedten detektálhatók a környezeti elemekben, veszélyeztetve egyes ökoszisztémák jelenleg 

normálisnak tartott működését. A kutatási eredmények ellenére a nemzetközi szervezetek 

lényegesen kisebbnek ítélik az atrazine által jelentett kockázatot, az EU-n kívül számos helyen 

jelenleg is alkalmazzák, az Egyesült Államokban a glyphosate után második legnagyobb, évi kb. 

33 ezer tonnás mennyiségben. A vegyület továbbá perzisztens (az abiotikus tényezőktől függően 

néhány száz naptól több évig is terjed a vegyület féléletideje), UV-fénytől mentes, reduktív 

körülmények közé kerülve pedig becsapdázódik, ahol akár évtizedeken keresztül is megmarad, 

ill. tovább szennyez más környezeti elemeket. Erre ékes bizonyíték, hogy azokban az 
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országokban, ahol jelenleg használatos, de az Unió egyes országaiban betiltása után évekkel is a 

legtöbbször kimutatott felszíni- és felszín alatti peszticid a két leggyakoribb bomlástermékével 

együtt, és – mivel bolygónk rendszert alkot, ahol minden környezeti elem kapcsolatban van a 

másikkal – kimutatható sarki jégből, tengerek vizéből, esővízből is, az alkalmazás helyétől akár 

több ezer kilométer távolságra. A terbuthylazine, ami szerkezetileg egy metil-csoport eltéréssel 

megegyezik az atrazine-nal, jelenleg annak helyettesítőjeként használatos az EU-ban. Noha ezt 

az anyagot nem vizsgálták – még – olyan sok kutatásban, az kezd körvonalazódni, hogy 

perzisztenciája, valamint egyéb káros biológiai hatásai az atrazine-hoz nagyon hasonlóak, és 

környezeti elemekből elterjedt alkalmazása miatt szintén a leggyakrabban kimutatott 

hatóanyagok között foglal helyet.  

A környezetvédelemben – mint máshol is – a legkézenfekvőbb és kifizetődőbb a 

prevenció, azonban ez a legtöbb esetben nem valósul meg, így a már bekövetkezett károk 

felszámolására, mérséklésére kiemelt figyelmet kell fordítanunk. Más xenobiotikumokhoz 

hasonlóan a peszticidek környezeti elemekből történő eliminálására is a jelenleg gyakorlatban 

alkalmazott kármentesítési technikák között a bioremediáció a legjobb megoldás. Különböző élő 

szervezetekkel történő szennyező-anyag lebontás más technikákhoz képest költséghatékony, 

valamint a környezet lehető legkisebb bolygatásával járó eljárás. Munkám során az atrazine és 

terbuthylazine biológiai, bakteriális úton történő bontását kutattam. Jelenleg a biodegradációs 

kármentesítési technikák nagy hiányossága, hogy a lebontás során keletkező metabolitok és 

maradékanyagok biológiai hatás-vizsgálatára nem kerül sor, mivel a gyakorlatban jelenleg 

csupán az anyavegyület kémiai- vagy immunanalitikai úton történő csökkenésének detektálása a 

cél. Azonban a baktériumok, noha képesek lehetnek szén és/vagy elektronforrásként, adott 

esetben elektron akceptorként hasznosítani a szerves szennyezőanyagokat, korántsem biztos, 

hogy ártalmatlan anyagokká képesek őket átalakítani, bár a kiindulási vegyület az analitika 

„szeme” elől eltűnik. Az atrazine és terbuthylazine esetében sincs ez másként. A két vegyület 

biológiai lebontásának útvonalai, a keletkező metabolitok nagyjából ismertek, azonban ezek 

analitikai monitorozása (amennyiben egyáltalán van rá kifejlesztett detektálási módszer) egy 

bioaugmentációs beavatkozás során ésszerűtlenül nagy terhet jelent, továbbá kérdés marad, hogy 

önmagukban és más vegyületekkel interakcióba lépve, egymás hatását gyakran felerősítve az 

élőlényekre milyen biológiai hatásokat képesek gyakorolni. Épp ezért, ma már gondot kell 

fordítani arra, hogy ne csak a szó szoros értelmében vett biodegradációval, hanem egy anyag 

biodetoxifikációjával foglalkozzunk, mely során a szennyezőt nemcsak lebontjuk, de a toxicitást 

is megszűntetjük.  
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Doktori kutatási munkám során céljaim a következők voltak: 

 

I. Az atrazine és terbuthylazine biológiai úton, baktériumok tiszta tenyészetei által 

történő lebonthatóságának vizsgálata  

 

II. A biodegradáció hatékonyságának növelése bakteriális konzorciumok alkalmazásával 

 

III. A tiszta hatóanyagok és bontási maradékok hosszú távú expozíció során kiváltott 

sejttoxikus hatásának megállapítása krónikus citotoxikus hatás mérésére alkalmas 

ökotoxikológiai módszerrel,;  

 

IV. Az atrazine indirekt, nemi hormonok szintézisét megzavaró komplex endokrin 

diszruptor (ED) hatásainak kimutatására alkalmas kombinált módszer fejlesztése 

 

V. Az atrazine és terbuthylazine hatóanyagok biodetoxifikációjának nyomon követése a 

kombinált ED hatás, valamint a krónikus citotoxicitás mérésére alkalmas biológiai 

hatásmérő tesztek segítségével 

 

VI. Olyan baktériumtörzsek és konzorciumok szelekciója, melyek káros biológiai 

hatással nem rendelkező maradékanyagokká képesek a herbicideket degradálni. 
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3 IRODALMI ÁTTEKINTÉS 

3.1 A peszticidekről általában 

Peszticideknek nevezzük azokat a vegyületeket vagy azok keverékeit, melyek 

alkalmazásával a haszonnövények és termények védelmének érdekében kivédhetők, kiirthatók 

vagy kontrollálhatók a kórokozók és kártevők, beleértve emberi és állati betegségek vektorait, 

valamint nem kívánatos növény- és állatfajokat. A peszticidek továbbá alkalmazhatóak az állatok 

külső- és belső élősködői, rovarok és pókszabásúak elleni védekezésben is (OECD 1997). 

Az egész világon felhasznált peszticidek éves mennyisége megközelítőleg 3 millió 

tonna/év, melynek 45%-a Európában, 25%-a az Egyesült Államokban, további 25%-a a világ 

egyéb részein kerül felhasználásra. Indiában ez az arány mindösszesen 3,75% (De et al. 2014). A 

világszinten felhasznált peszticidek 49%-a gyomirtó (herbicid), 18%-a rovarirtó (inszekticid), 

14%-a gombaölő (fungicid), 19%-a egyéb gázosító növényvédő szer (US EPA 2017). 

A Nemzeti Élelmiszerlánc-biztonsági Hivatal szerforgalmi jelentése alapján, 

Magyarországon 2014-ben közel 30 ezer tonna növényvédő szer került forgalomba, melynek 

harmadát (több, mint 11 ezer tonna) a herbicidek tették ki. Mindez összesen 9 ezer tonna 

hatóanyagot jelent, melyek közül a vezető glyphosate után (1300 t) nyolcadik helyen végzett a 

terbuthylazine (280 t) hatóanyag (NÉBIH 2015). Az atrazine, melynek felhasználása 2004 óta 

tiltott az EU-ban, azonban a mai napig az Egyesült Államokban, valamint még közel 80 másik 

országban a legnagyobb mennyiségben felhasznált herbicidek között foglal helyet (http1). 

3.2 Atrazine és terbuthylazine fiziko-kémiai paraméterei, 

hatásmechanizmusa, felhasználása 

Mindkét vizsgált herbicid hatóanyag, az atrazine
1
 (1-Chloro-3-ethylamino-5-

isopropylamino-2,4,6-triazine
2
, C8H14ClN5) és a terbuthylazine

1
 (N-tert-butyl-6-chloro-N'-ethyl-

1,3,5-triazine-2,4-diamine
2
, C9H16ClN5) is a szimmetrikus klór-triazinok csoportjába tartozó 

vegyületek. Fotoszintézist gátló pre- és posztemergensenként alkalmazott gyomirtó hatóanyagok, 

melyeket széles levelű gyomok és gyomfüvek irtására, elsősorban kukorica, cukornád és cirok 

gyomirtásában használnak széles körben a világon, de használatuk számos más 

növénykultúrában is elterjedt (IARC 1999, WHO 1998).  

                                                 
1 ISO közhasználatú név, melyet a továbbiakban alkalmazok a dolgozatban 
2
 IUPAC nevezéktan szerinti név 
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Szerkezetüket tekintve igen hasonlóak, az 1,3,5-triazingyűrű 2. szénatomjához egy klór-

ligandum, a 4. és 6. szénatomjához aminocsoportok, azokhoz pedig alkilszubsztituensek 

kapcsolódnak. Az atrazine és terbuthylazine között mindössze egyetlen metil-csoport a 

különbség (1. és 2. ábrák).  

Fizikai megjelenésüket tekintve az atrazine fehér, szagtalan kristályos por, míg a 

terbuthylazine piszkosfehér, rothadó avas szagú, viaszos, porszerű anyag. Oldhatóságuk vízben 

kismértékű (33, ill. 8,5 mg/L 20 ºC-on), szerves oldószerekben viszonylag jól oldódnak (dimetil-

szulfoxidban  183, ill.  25 g/L, acetonban 31, ill. 41 g/L 25ºC-on) (US EPA 1995, WHO-IARC 

1999, http2, http3)  

Hatásmechanizmusukat a PSII fotoszintetikus rendszeren keresztül fejtik ki, amelynek 

központi részét képező heterodimer D1 (Qb, vagy psbA-ként is ismert) fehérjéhez tudnak 

kötődni, elfoglalva ezzel a plasztokinon kötőhelyét, szétkapcsolva az elektrontranszport 

rendszert, mely következményeként végső soron nem keletkezik NADPH és ATP, mely a sejt 

elhalásához vezet (Trebst 2008).  

Az atrazine gyártását 1958-ban a J. R. Geigy Ltd. kezdte meg Schweizerhalle-ban (Svájc) 

(az első szimmetrikus klór-triazin a simazine volt, melynek gyártása 1956-ban kezdődött meg). 

Az atrazine és simazine után a Geigy számos másik klór- és egyéb triazin herbicid kutatás-

fejlesztését kezdte el. Az atrazine utáni egyre növekvő igény következményeként a Geigy 1969-

ben új gyárban kezdte meg a gyártást St. Gabriel-ben (Louisiana). Az új létesítmény 

tervezésének részeként intenzív kutatómunka és fejlesztés vette kezdetét Alabamában és 

Baselben, melyek a gyártási folyamatok javítására, tökéletesítésére irányultak. Az új és hatékony 

létesítmény Louisiana-ban számos elismerésben és díjban részesült, jelenleg pedig a világon 

felhasznált összes, Syngenta által forgalmazott atrazine, simazine és terbuthylazine gyártója. 

1970 és 1976 között, mikor az eredeti triazinok szabadalmi oltalma lejárt, számos másik cég 

(Fisons az Egyesült Királyságban, Makhteshim-Agan Izraelben, Oxon Olaszországban és 

Sanachem Dél-Afrikában) kezdte meg a gyártásukat, majd világszerte az értékesítést. 1981-re a 

Shell saját cyanazine és atrazine gyártó üzemmel rendelkezett, mely termékek és forgalmazásuk 

1987-ben a Du Pont-ra ruházódott. Jelenleg az Egyesült Államokban több, mint 140 különböző 

1. ábra – Az atrazine szerkezeti képlete 

(http2) 
2. ábra – A terbuthylazine szerkezeti képlete 

(http3) 
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atrazine-terméket kínál 41 cég (Heri et al. 2008), ahol évente megközelítőleg 36 ezer tonna 

atrazine-t használnak fel (Thelin&Stone 2010). Az Egyesült Államokon kívül számos országban 

elterjedt a használata. 

A globális atrazine-felhasználás 1987-ben elérte a 70-90 ezer tonnát. Németország már 

1991-ben betiltotta az atrazine használatát, mivel a megengedett határértéket meghaladó 

koncentrációban volt kimutatható felszín alatti és ivóvizekből (Tappe et al. 2002), majd 

vízszennyező tulajdonsága miatt egyre több országban megtiltották az alkalmazását. Ennek 

ellenére a 2000-es évek elejéig az atrazine volt a világon a legnagyobb mennyiségben eladott 

gyomirtó szer. 2001-ig a peszticid-eladási lista élén állt, majd az Egyesült Államokban a 

második helyre csúszott a glyphosate után (US EPA 2004). Az évtizedeken keresztül történő 

nagymértékű atrazine-felhasználásnak két fontos következménye lett. Egyrészt az 1970-es 

években elkezdtek megjelenni az atrazine-rezisztens gyomnövények, mely mára jelentős 

méreteket öltött. Az International Survey of Herbicide Resistant Weed adatbázisa jelenleg 231 

atrazine-rezisztens gyom-biotípusról számol be (http4). Másrészről a nagymértékű, folyamatos 

és kiterjedt alkalmazás miatt mára az atrazine és bomlástermékei globálisan előfordulnak a 

környezeti elemekben, ill. koncentrációjuk gyakran meghaladja a növényvédő szerekre 

vonatkozó 0,1 µg/L-es európai határértéket. A felszíni és felszín alatti vizek megóvása érdekében 

2003. október 13-án számos európai országban betiltották az atrazine használatát, ennek ellenére 

egy héttel később az US EPA jóváhagyta az USA-ban a gyomirtó szer további alkalmazását (US 

EPA 2006a) 

A kedvező tartalmú tudományos jelentések ellenére az Európai Unió 2004. március 10-i 

határozatában (2004/248/EK) kimondta az atrazine hatóanyagot tartalmazó növényvédő szerek 

engedélyének visszavonását. Magyarország maximális derogációt kért, „nélkülözhetetlen 

használat” („essential use”) címén. Az utolsó atrazine tartalmú készítményt 2007.12.31-ig 

lehetett felhasználni (Pethő et al. 2011). 

Azokban az országokban, ahol az atrazine használata nem engedélyezett, a terbuthylazine 

hatóanyagot alkalmazzák gyakorlatilag az atrazine helyettesítőjeként. A terbuthylazine, mint új 

klór-triazin gyártását az 1970-es években kezdte meg a Ciba-Geigy és Gardoprim® márkanév 

alatt forgalmazták az Egyesült Államokon kívül. A terbuthylazine-t először a terbutryn-nal 

együtt használták burgonya gyomirtásában, majd a terbumeton-nal szőlőben és 

gyümölcsösökben. További fontos része volt Európa és Dél-Afrika egyes területein kukoricában 

büdöskék irtásában, melyekkel szemben az atrazine kevésbé bizonyult hatékonynak. Az 

Egyesült Államokban az atrazine mellett a terbuthylazine felhasználás viszonylag kismértékű, és 

noha 1975-ben regisztrálták az Egyesült Államokban herbicidként, kukorica gyomirtására nem 

árusítják, ugyanis az atrazine-nál kevésbé hatékony egyes széles levelű gyomok és fűfélék ellen 
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(Heri et al. 2008). Algaellenes hatása miatt 1986-ban algaölő, mikroba ellenes végfelhasználói 

termékként regisztrálták vízhűtő rendszerekben történő használatra (US EPA 1995a). Európai 

regisztrációjára kukoricára Németországban 1983-ban, Ausztriában 1984-ben, Olaszországban 

1987-ben, Hollandiában 1990-ben, Dániában 1993-ban került sor. Európában kulcsfontosságú 

triazin herbiciddé vált az atrazine betiltása óta. Európában a kukorica termőföldek közel 60%-a 

van terbuthylazine-nal kezelve. Több mint 45 országban alkalmazzák és a mai napig 

kulcsszerepet tölt be kukorica, cirok, zöldborsó, bab, csillagfürt, csemege- és borszőlő, almafélék 

és citrusfélék gyomirtásában (Heri et al. 2008). 

3.3 Vonatkozó határértékek, atrazine és terbuthylazine jelenléte környezeti 

elemekben 

1991-ban az US EPA az atrazine ivóvízben megengedett maximális szintjét (MCL
3
) 3 

µg/L-ben (http5), Kanadában 5 µg/l-ben (MAC
4
) (Health Canada 1993) az Egészségügyi 

Világszervezet (WHO) nemzetközi irányelvben 2 µg/L koncentrációban határozta meg (WHO 

1996). Az Európai Unió az egyes peszticidekre egységesen 0,1 µg/L, összes peszticidre 

vonatkozóan 0,5 µg/L koncentrációjú határértéket határozott meg az ivóvizekre vonatkozóan 

(98/83/EK).  Hazánkban az ivóvizekre megállapított határérték megegyezik az Európai Uniós 

szabályozással, mely 0,1 µg/L koncentrációban maximalizálta az atrazine mennyiségét. 

Terbuthylazine-ra mindössze a WHO határozott meg 7 µg/L értékben maximális koncentrációt 

ivóvízre vonatkoztatva (WHO 2007). 

Az atrazine előfordulása az élővizekben a mezőgazdasági területekről elfolyó, a 

herbiciddel szennyezett vizeknek (runoff) köszönhető. A talajra jutó peszticidek sorsát, valamint 

a talajban maradó mennyiségüket különféle tényezők befolyásolják, úgy, mint fotobomlás, 

kémiai és biológiai lebomlás, adszorpció, kapilláris áramlás, le- és kimosódás, párolgás, 

növények által történő felvétel, stb. Az atrazine féléletidejét (DT50) a különböző talajtípusok és 

az eltérő környezeti körülmények nagymértékben befolyásolják. A DT50 érték tavasszal történő 

alkalmazás esetén 2,5-3 hónapnak bizonyult talajban (Frank&Sirons 1985), őszi alkalmazás 

során 198 nap volt (Frank et al. 1991).  Vízben egyes források lényegesen lassabb degradációról 

számolnak be, az atrazine felezési ideje 200, sőt néhol a 400 napot is meghaladta (Mersie et al. 

1998). 1993-ban végzett tanulmány szerint a herbicidek közül az atrazine fordult elő a legtöbb 

esetben, a talaj felső rétegében (Károly et al. 1999). A talaj szervesanyag tartalma, valamint 

mind a huminsavak, mind a fulvosavak magas affinitást mutatnak a triazinokhoz való kötődésre 

                                                 
3
 Maximum Contaminant Level  

4
 Maximum Acceptable Concentration  
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(Piccolo et al. 1992). A talajoldat fulvosav tartalma komplexeket tud képezni az atrazine-nal, 

illetve katalizálhatja annak hidrolízisét hidroxi-formákká. Az ásványi talajok legfőbb 

szervesanyag tartalmát a huminanyagok adják, melyek számos mechanizmus révén képesek 

megkötni a triazin vegyületeket. Az atrazine a szerves anyagok amid- és karboxilcsoportjaival 

hidrogénkötéseken keresztül képez komplexeket (Laird&Koskinen 2008). Mint általános 

szabály, megállapítható, hogy a triazinok szorpciója talajban a pH érték csökkenésével nő, 4-6 

közötti talaj pH esetén jóval nagyobb mennyiségű atrazine kötődik meg, mint 7, vagy annál 

magasabb pH-n (Liu et al. 1995).  

Az atrazine-t és transzformációs termékeit vizsgálva azt tapasztalták, hogy a talaj 

felszíni- valamint felszín alatti rétegeiben a legnagyobb mobilitás a homokos, valamint homokos 

agyagos-vályogtalajokban figyelhető meg, melyeknek a legkisebb a szervesanyag tartalma. Az 

egyes vegyületek mobilitása a következőképpen alapul: deetil-atrazine > atrazine > deizopropil-

atrazine > hidroxi-atrazine, mely szoros összefüggést mutatott a felszín alatti vizek monitoring 

eredményeivel (Kruger et al. 1996, Ma&Selim 1996).  

 Számos tanulmányt készítettek, melyekből kiderül, hogy az atrazine az egyik 

leggyakoribb felszíni víz- és talajszennyező, megtalálható talajvizekben, ivóvizekben, valamint a 

légkörben is előfordul. (Bintein&Devillers 1996, Goolsby&Battaglin 1993, Goolsby et al. 1993, 

Schottler&Eisenreich 1997, Thurman et al. 1991, 1992, 1998), de a csapadékkal több száz 

kilométeres távolságra is elszállítódhat (Bossi et al. 2002, Brun et al. 2008, 

Chevreuil&Garmouma 1993, Goolsby et al. 1997, Sanusi et al. 2000, Thurman&Cromwell 

2000), így az eredeti alkalmazás helyétől távol is képes szennyezést okozni; kimutatták már a 

Bering és Chukchi tengereknél gyűjtött arktiszi jégmintákból, valamint ködből is (Chernyak et 

al. 1996). Németországban az 1991-es betiltása után közel két évtizeddel még mindig az atrazine 

(egyik dealkilált metabolitjával, a deetil-atrazine-nal együtt) volt az egyik leggyakrabban 

kimutatható peszticid felszín alatti vizekben (LAWA 2003, Tappe et al. 2002, Vonberg 2014). 

Egy 2013-as felmérésben Európai országokban (Olaszország, Spanyolország, Görögország, 

Törökország) vizsgálták a betiltást követő években (2009-2011) a part menti vizek atrazine 

tartalmát, a tanulmány eredményei azt mutatták, hogy alacsony koncentrációban, de minden 

vizsgált területen detektálható volt a vegyület (Nödler et al. 2013).  

Az atrazine a felszín alatti vizekben általában alacsonyabb koncentrációban van jelen, 

mint a felszíni vizekben, viszont a mélyebb rétegekbe beszivárogva az úgynevezett másodlagos 

perzisztencia miatt rendkívül hosszú ideig képes megmaradni (Tierney et al. 1998). Az atrazine-t 

szinte minden olyan felszíni vízben detektálták, melynek környezetében a mezőgazdasági 

tevékenységek során alkalmazták. A legmagasabb koncentrációt a felszíni vizekben az 

alkalmazást követő első két hónapban mérték, az ősz és a tél folyamán csökkent a kimutatható 
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mennyiség (Frank et al. 1991, Thurman et al. 1992).  Magyarországon a 1994 és 2000 között az 

atrazine volt az egyik leggyakoribb felszíni vízszennyező hazánkban (Székács et al. 2015). Egy 

2014-ben végzett felmérés a Zágráb és környéke felszíni-, felszín alatti és ivóvizét vizsgálta 13 

herbicid hatóanyagra. Eredményei szerint szintén az atrazine volt a leggyakrabban detektált 

vegyület ivóvízben (minták 84%-ában) és felszín alatti vizekben (minták 61%-ában) 5-68 ng/L 

koncentrációkban, melyet harmadikként (az s-metolachlor után) követett a terbuthylazine az 

ivóvizek 45%-ában (20 ng/L koncentrációig) és a felszín alatti vizek 26%-ában (25 ng/L-ig). A 

felszíni vizekben szintén előkelő 2. helyen végzett a terbuthylazine a minták 49%-ában (690 

ng/L-ig!), ill. harmadikként az atrazine (minták 30%-ában, 18 ng/L-ig). A jelenleg használható 

terbuthylazine esetében megfigyelhető volt a jellegzetes áprilistól augusztusig tartó 

koncentráció-csúcs (Fingler et al. 2017). 

1991-es, az Egyesült Államokban végzett tanulmány alapján a maximálisan kimutatott 

koncentráció a talajvizekben 2,3 µg/L volt (Kolpin et al. 1998).  Magyarországon 1998-ban 

megjelent közlemény szerint a 17 megvizsgált nyersvíz minta közül 3 atrazine tartalma 

meghaladta az Európai Unió által meghatározott határérték szintjét, a 0,1µg/L-t (Kárpáti et al. 

1998).   

Magyarországon az 1996-1997-ben végzett talajszennyező felvételezések szerint a triazin 

típusú gyomirtók (terbumeton, terbutryn, terbuthylazine, atrazine) előfordulása volt a 

meghatározó a talajok A-szintjében. A megvizsgált 46 talajminta átlagos szermaradék-

koncentrációja az A-szintben 280-290 μg/kg volt terbuthylazine-ra vonatkoztatva (Darvas & 

Székács 2006). 

Talajokba bekerülő és jelenlévő terbuthylazine sorsával, viselkedésével kapcsolatban a 

környezeti aggodalmak egyre inkább nőnek, mivel deetil-terbuthylazine (DET) metabolitjával 

együtt gyakran az EU-s 0,1 μg/L határérték feletti koncentrációban van jelen felszíni- és 

talajvizekben (Grenni et al. 2012). Környezeti vizekbe, mint például folyókba, tengerekbe, 

talajvizekbe kerülve az atrazine mellett a terbuthylazine jelentős perzisztenciával rendelkezik. 

Tengervizekben 76 nap a DT50 értéke, folyóvizekben 196 nap, talajvizekben 366 nap (Navarro et 

al. 2004). 
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3.4 Nem célszervezetekre gyakorolt biológiai hatások 

3.4.1 Atrazine 

3.4.1.1 Toxicitás, karcinogenitás, immunszuppresszív hatás 

Emberre és állatokra nézve az atrazine enyhén-közepesen mérgező vegyület, emlősökre 

orális, dermális és inhalációs expozíció során megállapított LD50 értékeket és néhány vízi 

szervezetre az LC50 értékeket az 1. táblázat foglalja össze. Akut mérgezés esetén a tünetek 

többek között hasi fájdalmak, hasmenés, hányás, szemirritáció, nyálkahártya-irritáció, 

izomgyengeség, bőrreakciók (Stevens&Sumner 1991).  Fischer (F344) nőstény patkányokkal 

végzett etetési kísérletek során (0,375 és 750 mg/ttkg atrazine 126 héten keresztül) az 

emlőmirigyek és reproduktív szervekben tumorok kialakulását figyelték meg (Pintér et al 1990). 

Nőstény Sprague-Dawley patkányoknál 22,5 mg/ttkg atrazine az ivarzási ciklus 

meghosszabbodását idézte elő és dózis-függő módon növelte meg a plazma ösztradiol szintjét, 

valamint emlő- és hipofízis tumorok kialakulását eredményezte (Wetzel et al. 1994). További 

vizsgálatok szerint prenatális atrazine expozíció rágcsálókban eltérő emlőfejlődést okoz, mely a 

későbbiekben a felnőtt egyedekben megnöveli az emlőrák kialakulásának esélyét (Enoch et al. 

2007, Rayner et al. 2005, Rayner et al. 2007). Az a kevés adat, amely a foglalkozási eredetű 

humán atrazine expozíció hatásával foglalkozik, azt mutatja, hogy az atrazine expozíció 

összefüggésben lehet emberben rák, különösen non-Hodgkin limfóma előfordulásának 

gyakoriságával (IARC 1999, Sass&Colangelo 2006). Más vizsgálatok arról számolnak be, hogy 

az atrazine egyéb vegyületekkel egymás szinergistáiként tudnak viselkedni, növelve ezzel azok 

toxikus hatását, egy vizsgálat szerint férfiakban non-Hodgkin limfóma kialakulásához még 

nagyobb valószínűséggel járul hozzá az atrazine egyéb peszticidek jelenlétében (De Roos et al. 

2003). IEC-6 humán epitél bélhámsejteket vizsgálva már 1 µM atrazine sejtproliferációt indukált 

(Greenman et al. 1997). Azonban a vegyületet aUS EPA „nem valószínű, hogy emberben 

rákkeltő” kategóriába (http6), az IARC jelenleg 3, azaz humán karcinogenitás szempontjából 

nem osztályozható kategóriába sorolja. Utóbbi szervezet 1999-ben minősítette át az atrazine-t, 

addig (1991 óta) 2B, azaz emberben feltételezhetően rákkeltő kategóriában foglalt helyet (IARC 

1999). 

Az atrazine immunszupresszor hatásáról több tanulmány is beszámol. Liskova és mtsai 

(2000) vizsgálatuk során 10 napos egér etetési kísérletben 25 %-os csökkenést figyeltek meg az 

IgM mennyiségében. Forson és Storfer (2006a) leírták, hogy az atrazine csökkenti a perifériás 

leukocita szintet a tigris szalamandráknál (Ambystoma tigrinum), ezáltal megnövekedett a lárvák 

fogékonysága ranavírussal szemben. Vörösfülű ékszerteknősnél szintén immunszupresszív 
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hatásokat tapasztaltak (Soltanian et al. 2016). Kétéltűekben atrazine expozíció hatására 

romlottak az immunfunkciók és megnövekedett az egyedek fogékonysága különböző 

betegségekkel szemben (Brodkin et al. 2007, Forson et al. 2006a, b, Hayes et al. 2006, Kiesecker 

et al. 2002, Rohr et al. 2008 ). Rágcsálók esetében szintén az immunfolyamatok leromlását 

(Cantemir et al. 1997, Filipov et al. 2005, Karrow et al. 2005, Porter et al. 1999, Pruett et al. 

2003, Rowe et al. 2006), valamint hiperszenzitivitás (Rowe et al. 2006) kialakulását figyelték 

meg atrazine expozíció hatására. Humán perifériás vérből származó limfocitákat vizsgálva 

atrazine expozíció a természetes ölősejtek (NK-sejtek) az idegen sejtek lízisét előidéző lítikus 

granulumok kibocsátását csökkentette le, anélkül, hogy az NK-sejtek célsejttel történő stabil 

konjugátumképződését gátolta volna (Rowe et al. 2007). 

1. táblázat – Az atrazine akut toxicitási értékei egyes emlősökre és vízi szervezetekre.  

Mérési végpont  Szervezet  Mennyiség Forrás 

Orális LD50 

patkány 1869-3090 mg/kg Tomlin (2000) 

egér 1332-3992 mg/kg Tomlin (2000) 

nyúl 750 mg / kg http7 

Dermális LD50 
nyúl  7500 mg / kg http7 

patkány >3000 mg / kg  http7 

Inhalációs LD50 1 

órás expozíció 

esetén 

patkány >0,7 mg / L  Stevens&Sumner (1991) 

Inhalációs LD50 4 

órás expozíció 

esetén 

patkány 5,2 mg / L  Kidd et al. (1991) 

LD50 guppi 4,3 mg / L Tomlin (2000) 

LC50 Ptychadena bibroni 0,23– 0,43 mg/L Ezemonye L.I.N.&Tongo I., (2009)  

Növekedés gátlás 

LC50  

Scenedesmus 

quadricauda  
0,008 mg/L http8  

LC50 Daphnia magna 0,415 mg/L 
TerraTox™ Vibrio fischeri and Aqua 

Databases  

3.4.1.2 Endokrin diszruptor hatás 

Az atrazine hormonrendszert megzavaró hatásairól mára óriási számú vizsgálati 

eredmény áll rendelkezésre. A vegyület közvetlenül nem képes az androgén- és 

ösztrogénreceptorokhoz kötődni (Kojima et al. 2004, Roberge et al. 2004, Suzawa&Ingraham 

2008). Az atrazine ED hatását in vitro vizsgálva kiderült, hogy a vegyület foszfodiészteráz-

inhibitor hatással rendelkezik, mely enzim gátlásakor megemelkedik a cAMP szintje (Roberge et 

al. 2004, Sanderson et al. 2002), ez pedig a szteroidogenezisben a tesztoszteron ösztrogénekké 

alakítását végző aromatáz enzim indukcióját okozza a CYP19 gén transzkripciójának 

fokozásával, valamint a vegyület ligand lehet az SF-1 sejtmagreceptor számára is, mely az 

aromatáz promóterhez (ArPII) kötődve szintén a génexpressziót indukálja (Fan et al. 2007). Az 

atrazine, valamint két leggyakoribb bomlástermékének, a deetil-atrazine (DEA) és a 

10.14751/SZIE.2017.092



17 

 

deizopropil-atrazine (DIA) aromatáz enzim aktivitást növelő, illetve CYP19 gén expresszióját 

indukáló hatását is számos kísérletben kimutatták H295R humán adrenokortikális karcinóma 

sejtvonalon (Heneweer et al. 2004, Sanderson et al. 2000, 2001, 2002). Powell és mtsai (2011) 

vizsgálata szerint az atrazine már relatíve alacsony koncentrációban (625 ppb) immortalizált 

(korlátlan ideig szaporodni képes) humán májsejtekben (HepG2) a sejtosztódási ciklus 

szabályozását képes volt megzavarni.  

Számos kutatási eredmény szerint in vivo gátolta a tesztoszteron-termelést miközben nőtt 

az ösztrogén produkció. Ezt a hatást megfigyelték halakban (Moore et al. 1998, Spano et al. 

2004), kétéltűekben (Hayes et al. 2002a, 2003, 2005, Tavera-Mendoza et al. 2002), hüllőkben 

(Crain et al. 1997, Keller et al. 2004) és emlősökben is (Babic-Gojmerac et al. 1989, Friedmann 

2002, Heneweer et al. 2004, Sanderson et al. 2002, Stoker et al. 2000, Trentacoste et al. 2001, 

Wetzel et al. 1994, ). Ennek az eredménye a legtöbb vizsgálatban a lecsökkent tesztoszteron 

koncentráció, és a spermaszám csökkenése a fertilitás leromlásával együtt. Az atrazine hatására 

megemelkedett ösztrogénszint halak, kétéltűek és hüllők esetében a hímek feminizálódását 

okozta. Az elnőiesedett hím halak és kétéltűek petéket raktak (Hayes et al. 2002b, 2002c, 2010), 

néhány hím egyedben petefészek alakult ki (hermafroditizmus), ezen hatásokat a környezetben is 

előfordulóval releváns koncentrációknál is tapasztalták (Hayes et al. 2002a, Hayes 2005, Hayes 

et al. 2006).  

3.4.1.3 Mitokondriális diszfunkció 

Az utóbbi egy-két évtizedben rohamosan nő azoknak a kutatásoknak és publikációknak a 

száma, melyek a különböző szerves és szervetlen szennyezőanyagok anyagcserére, valamint az 

anyagcserezavarokkal összefüggésbe hozható betegségek, kórállapotok kialakulására gyakorolt 

hatásait vizsgálja.  

Számos tanulmány fókuszál a mitokondriális diszfunkció és oxidatív stressz 

kialakulására, melyek a figyelem középpontjában álló obezitás, inzulin-reszisztencia és diabétesz 

(Sivitz&Yorek 2010), Parkinson-kór (Winklhoofer&Haas 2010), valamint az autizmus 

spektrumbetegségek (Frye&Rossignol 2012, Siddiqui et al. 2016) kialakulásában jelentős 

szerepet játszanak. A mitokondriumok sejtjeink ATP előállító szervecskéi, melyekben különböző 

vegyületek oxidációja során az elektrontraszport-lánc (ETC) segítségével kialakuló 

protonkoncentráció grádiens révén ATP képződik az ATP szintázon keresztül oxidatív 

foszforilációval, miközben molekuláris oxigén redukálódik vízzé. Az elektronok továbbításában 

számos elektronhordozó vesz részt, melyek 4 komplexet alkotnak. Egyes vegyületek képesek 

lehetnek az elektrontranszport vagy az oxidatív foszforiláció gátlásán/szétkapcsolásán keresztül 

káros hatást gyakorolni a mitokondriumok energiatermelő képességére. 
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Lim és mtsai (2009) megfigyelve, hogy az USA „kórosan elhízott” államai és az 

atrazine-t legnagyobb mennyiségben alkalmazó államok között megdöbbentően nagy az átfedés, 

az atrazine mitokondriumokra, energia- és zsíranyagcserére gyakorolt hatását vizsgálták. 

Feltételezésük szerint, ha az atrazine a kloroplasztiszban található PSII fotoszintetikus rendszer 

tilakoid membránjának plasztokinon kötőhelyéhez képes irreverzibilisen kötődni, valamint a 

mitokondriális ETC I-es és III-as komplexének hasonló kinon-kötőhelyei vannak, elképzelhető, 

hogy az atrazine képes ezekhez a mitokondriális kötőhelyekhez kapcsolódni, ezáltal pedig 

csökkenteni az oxidatív foszforiláció mértékét. Spargue-Dawley patkányokat vizsgálva azt 

találták, hogy kis koncentrációjú, krónikus orális atrazine expozíció (30 és 300 µg/ttkg/nap) 

hatására megnőtt az állatok testtömege, a viszcerális zsírszövet mennyisége, valamint az izom és 

máj lipid-akkumulációja, ill. a sejtek inzulin-rezisztenciája. Az atrazine hatására az állatok 

talpemelő izmának elektronmikroszkópos képe azt mutatta, hogy az izomsejtekben a 

mitokondriumok megduzzadtak, valamint a belső membrán lemezszerű betűrődéseinek 

(krisztáinak) egy része megsemmisült és csökkent az oxidatív foszforiláció mértéke. Eredményei 

alapján tehát az atrazine – főként magas zsírtartalmú étrend esetén – károsítja a mitokondriális 

funkciókat, hatást gyakorol az inzulin szignalizációra, valamint növeli az inzulinrezisztencia és 

elhízás kialakulását (Lim et al. 2009). 

A diabétesz mellitus kialakulásában szerepet játszó oxidatív stresszt vizsgálva normál és 

diabéteszes Wistar patkányokban rövid távú, 300 µg/ttkg/nap atrazine expozíció szintén 

testtömegnövekedést okozott, valamint hatására megemelkedett a lipidperoxidáció során 

keletkező malondialdehid (MDA), illetve a reaktív gyökök ártalmatlanításában szerepet játszó 

szuperoxid-dizmutáz (SOD), glutation-peroxidáz (GPx) és kataláz (CAT) enzimek mennyisége 

máj és veseszövetekben. Továbbá hatására megnőttek a máj- és vesekárosodást jelző 

biomarkerek koncentrációi, mint pl. az aszpartát-aminotranszferáz (AST), alanin-

aminotranszferáz (ALT) és alkalikus-foszfatáz (ALP), valamint a kreatnin és urea szint (Jestadi 

et al. 2014). 

Az atrazine mitokondriumokra gyakorolt toxikus hatását HepG2 és L6 máj-, illetve 

izomsejteken is kimutatták, melyekben a mitokondriális transzkripciós faktor A TFAM 

(mitokondriális transzkripciós faktos A) és a szirtuin 1 (SIRT1) gének expressziója jelentősen 

lecsökkent (Sagarkar et al. 2016). A SIRT1 fehérje (egy konzervált NAD-dependens deacetiláz) 

szerepet játszik többek között a normális glükóz homeosztázis fenntartásában, valamint az 

inzulin szekrécióban (Sun et al. 2007). 
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3.4.2 Terbuthylazine 

3.4.2.1 Toxicitás, karcinogenitás 

Viszonylag régóta történő alkalmazása ellenére meglepő, de a terbuthylazine 

hatóanyagról viszonylag kevés számú átfogó tanulmány készült, a US EPA terbuthylazine-ra 

vonatkozó re-regisztrációs dokumentuma 1995-ben, az EFSA által készített kockázatbecslés 

2001-ben készült el. Ezek szerint a terbuthylazine relatív alacsony akut toxicitással bír, hatásai: 

mérsékelt szemirritáció, gyenge bőrirritáció. Szubkrónikus, patkányokon végzett toxicitási 

vizsgálatok során csökkent testsúlynövekedést, csecsemőmirigy-, vese-, májtömeg csökkenést 

figyeltek meg; nyulakban szintén csökkent testsúlynövekedés és táplálékfelvétel, nehézlégzés, 

bőrirritáció jelentkezik. Krónikus toxicitási vizsgálatokban, egerekben és patkányokban az 

előzőekhez hasonló tünetek voltak megfigyelhetők. LD50 értékek akut toxicitási vizsgálatban 

patkányra orális expozíció során 1000-1590 mg/ttkg, dermálisan >2000 mg/ttkg, inhalációs úton 

>5,3 mg/L levegő/4 h kiettetség volt (EFSA 2011). Madarakra >2510 mg/ttkg volt az LD50, 

szivárványos pisztrángra 3,4 mg/L, kékkopoltyús naphalra 7,5 mg/L, Daphnia magna-ra 50,9 

mg/L az LC50 érték (US EPA 1995). Vízi szervezetekre erősen toxikus: algákra és 

vízinövényekre EC50 érték 12 és 12,8 µg/L (WHO 1998), koktélgarnélára (Pandalus borealis) 

LC50 érték 0,11 mg/L (US EPA 1995).  

 Míg az IARC listáin nem szerepel, a US EPA karcinogén hatású anyagok 

listájának D csoportjában foglal helyet, mely szerint humán karcinogenitási kategóriákba nem 

sorolható be (US EPA 1995). Ezzel szemben Cova és munkatársai (1996) szerint a 

terbuthylazine gyomorba jutása során a gyomorsav hatására nitrózamin-származékok képződnek, 

amelyek a bizonyítottan rákkeltő vegyületek családjába tartoznak. A jelentések alapján nem 

bizonyult genotoxikusnak az anyag. 

Mladinic és mtsai 2012-es kutatásai alapján azonban humán limfocita sejteket megnyújtott, 

14 napos kísérletben vizsgálva a terbuthylazine comet-assay
5
-vel mérve DNS károsodást, illetve 

FISH
6
-comet-tel detektálva c-Myc

7
 és TP53

8
 gének strukturális integritásának károsodását 

okozta. 

                                                 
5
 DNS törés kimutatására alkalmas, gélelektroforézisen alapuló teszt 

6
 Fluoreszcens in situ hibridizáció 

7
 Regulátor gén, mely többek között a sejtciklusban, apoptózisban és transzformációs folyamatokban vesz 

részt (http11) 
8
 Tumorszupresszor gén, mely a sejtciklust is szabályozza (http12) 
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3.4.2.2 Endokrin diszruptor hatás 

Két 2014-es kutatás azt mutatta, hogy a vegyülettel kezelt (106,5 mg/ttkg/nap) nőstény 

Han Wistar (Handa 2014) és SD patkányokban (Stump 2014) a terbuthylazine (és atrazine) 

hatására lecsökkent az ösztradiol-indukált LH (luteinizáló hormon) termelés (http9, http10). 

Újabb vizsgálatok szerint a terbuthylazine az atrazine-hoz hasonlóan szintén rendelkezik 

endokrin diszruptor hatással: koncentráció-függő módon JEG-3 (humán koriokarcinóma) 

sejtvonalban gyenge aromatáz induktorként viselkedett (Kjeldsen et al. 2013). Továbbá nem 

elhanyagolható az a tény, hogy a szerkezeti hasonlóság miatt a terbuthylazine dealkilációja során 

részben ugyanazok a bomlástermékek keletkeznek (3. ábra), mint az atrazine-nál, melyek közül 

a DIA, mindkét vegyület metabolitja aromatáz induktornak bizonyult H295R sejtekben 

(Sanderson et al. 2001). Utóbbi sejtvonalat használva Taxvig és mtasi (2013) azt találták, hogy a 

terbuthylazine 6,3 µM-os LOEC (legkisebb ható koncentráció) értékkel igen erős hatást 

gyakorolt a progeszteron termelés növekedésére, valamint a tesztoszteron produkciót is indukálta 

(LOEC 12,5 µM). Az ösztradiol termelést szintén megnövelte a terbuthylazine már 3,1 µM 

koncentrációnál is, mely alapján felmerül a gyanú, hogy az atrazine-hoz hasonlóan aromatáz 

induktor hatást gyakorolhat a H295R (humán adrenokortikális karcinóma) sejtvonalban is. 

A fent bemutatott fejezetek alapján tehát látható, hogy az atrazine és terbuthylazine igen 

széleskörű, sokszor láncreakció szerű biológiai hatásokat idéz elő a nem célszervezetekben, 

sokszor már igen alacsony koncentrációban is. Ennek különösen nagy jelentősége az 

ökoszisztémák egyes tagjainak a környezeti elemekben kis koncentrációban jelen lévő atrazine-

nal és terbuthylazine-nal való hosszú távú expozíciója során van, melynek elképzelhetetlenül 

nagy számú káros kimenetele lehet nem csupán 1-1 populációra, de azok és környezetük 

bonyolult hálózatát képező ökoszisztémáinak jelenleg ismert és normálisnak tartott működésére 

is. 

3.4.3 Nemzetközi szervezetek állásfoglalása 

1994-ben a US EPA alapos biztonsági vizsgálatnak vetette alá a triazine herbicideket 

(magukba foglalva az atrazine-t, simazine-t és cyanazine-t) egy ún. „Special Review” keretében, 

mely során többszáz kutatási eredményt elemeztek. Ezzel egyidőben, az atrazine átfogó 

felülvizsgálat kezdődött meg Ausztráliában, az Egyesült Királyságban (az Európai Unio részére) 

és Franciaországban. A WHO égisze alatt működő IARC (1999) szintén megvizsgálta az 

simazine-t és atrazine-t. A vizsgálatok eredményei szerint biztonságos a triazin herbicidek 

használata. Az Egyesült Államokban a US EPA 2000-ben összehívott egy tudományos tanácsadó 

testületet (Scientific Advisory Panel, továbbiakban SAP), hogy foglaljon állást az atrazine 
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karcinogén mivolta mellett/ellen. Az SAP megállapítása az volt, hogy az atrazine nem valószínű, 

hogy emberben rákkeltő hatással bír, mely nyomán a US EPA 2000-ben a „nem valószínű, hogy 

emberben rákkeltő” kategóriába sorolta az vegyületet (US EPA 2000). Ez az állásfoglalás 

változatlanul szerepelt az atrazine 2003-as időszakos kockázatbecslési jelentésében (US EPA 

2003). 2006-ban, a klór-triazinok átfogó tudományos felülvizsgálata után a US EPA 

állásfoglalása szerint „elfogadható bizonyossággal a simazine, atrazine és propazine 

használatának nincs káros hatása az Egyesült Államok lakosságára, újszülöttekre, gyermekekre, 

vagy egyéb fogyasztói alcsoportokra” (US EPA 2006b,c). Továbbá, egy a kormányzat által 

finanszírozott tanulmány szerint, melyet a National Institute of Health, National Cancer Institute, 

National Institute of Health Science és a US EPA végzett el, nem található kapcsolat a rákos 

esetek előfordulása és az atrazine expozíció között (Alavanja et al 2003, Engel et al. 2005, 

Rusieczki et al 2004).  

Az EU állásfoglalása szerint elegendő a bizonyíték arra, hogy az atrazine csak és 

kizárólag nőstény SD patkányokban okozza az emlők daganatos elváltozását, ezért ezek az 

adatok emberre nem relevánsak, az atrazine karcinogénként való besorolása tehát nem megfelelő 

(UK Rapp Mon 2000). Az IARC hasonlóképp nyilatkozott, azaz az atrazine expozícióval 

összefüggő emlő tumorok kialakulása hormonális úton történik és kizárólag nőstény SD 

patkányokban, valamint egyéb daganattípusok kialakulásának gyakorisága nem emelkedik 

hatására, ezek az adatok tehát nem relevánsak az emberre nézve. 1999-ben az IARC 3-as 

csoportba sorolta az atrazine-t, mely csoport az jelenti, hogy a kutatási adatok emberre nézve 

nem elegendőek a karcinogenitás megállapításához, illetve még ha az állatok tekintetében a 

kísérletek eredményei elegendőek is, a tesztállatokban megfigyelt hatásmechanizmusok nem 

alkalmazhatóak emberre vonatkoztatva (IARC 1999). 

Előzőekkel megegyező következtetésre jutott Ausztráliában az APVMA (Australian 

Pesticides and Veterinary Medicines Authory) is, melynek 2004-es jelentése szerint azok az 

adatok, melyek szerint az emlőtumorok kialakulásának valószínűsége megnövekszik SD 

patkányokban nagymértékű atrazine expozíció hatására, emberre nem vonatkoztathatóak. 

Továbbá az APVMA szintén kijelentette, hogy „Sprague-Dawley patkányokban leírt 

hatásmechnanizmus alapján az atrazine nem valószínű, hogy endokrin diszruptor lenne 

emberben”. Az atrazine kétéltűekre gyakorolt potenciális hatásáról szóló adatok alapján 

megállapította, hogy valószínűtlen, hogy az atrazine káros hatást gyakorolna az ausztrál kétéltű 

populációkra a jelenlegi expozíciós szintek mellett (APVMA 2004). 

Az Egyesült Királyság által 1996-ban közzétett jelentése ez előzőekhez hasonló 

tartalommal bír, miszerint „jó növényvédelmi gyakorlat alkalmazása mellett az atrazine 
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használata nem okoz káros hatást az emberi vagy állati egészségre, ill. nem gyakorol 

elfogadhatatlan hatásokat a környezetre” (UK Rapp Mon 1996a, 1996b).  

Az Európai Unióban az atrazine-t elsősorban vízszennyező tulajdonsága miatt tiltották be, 

míg a terbuthylazine jelenleg is használatos herbicid hatóanyag, azonban a nemzetközi 

szervezetek által kiadott állásfoglalások szinte elbagatellizálják ezeknek a vegyületeknek az 

egyéb biológiai kockázatait, miközben aktív felhasználásuk, környezetbe történő kijuttatásuk, 

egy-egy környezeti elemben, élelmiszer alapanyagokban történő akkumulációjuk, majd 

táplálékláncba való bekerülésük jelenleg is zajlik. 

3.5 Mikrobiális degradáció 

A biodegradáció fogalma tágabb értelemben tartalmazza a mikroszervezetek által végzett 

biológiai-biokémiai folyamatok sorozatán keresztül megvalósuló, lebomlási (katabolitikus) és 

átalakítási (transzformációs) eljárásokat. A biodegradáció két típusa: i) teljes biodegradáció 

(mineralizáció), melynek során a kiindulási szerves vegyületekből szén-dioxid, víz, ártalmatlan 

sók és biomassza keletkezik. A mikroszervezetek számára a lebontási folyamatok szén- és/vagy 

energiaforrást nyújtanak; ii) részleges biodegradáció, mely – során a kiindulási anyagoknál 

toxikusabb veszélyesebb vegyületek is keletkezhetnek – további három csoportra osztható: a) 

első típus: lebontáshoz, átalakításhoz szükséges valamely enzim hiányzik, ennek következtében 

a lebontási folyamat megszakad, valamilyen közti terméknél, vegyületnél és a képződött energiát 

a mikroszervezetek felhasználják; b) második típus: kometabolizmus, a lebontási folyamat során 

a kiindulási vegyület részlegesen oxidálódik, azonban a lebontásban résztvevő mikroszervezetek 

a keletkező energiát nem használják fel; c) harmadik típus: a mikroorganizmusok tevékenysége 

során a kiindulási anyagnál összetettebb és/vagy stabilabb vegyületek keletkeznek (Perei et al. 

2012).  

A környezetvédelmi gyakorlatban a környezeti elemeket szennyező xenobiotikumok 

eliminációjára alkalmas technológiák egy csoportját a biológia úton történő kármentesítés 

képezi, melyen belül a mikroorganizmusok különösen nagy szerepet játszanak. A mikrobiális 

úton történő lebontás több módon valósulhat meg, úgymint spontán biodegradáció, mely során a 

szennyezett közeg eredeti mikroközössége végzi a lebontást; a támogatott biodegradáció, mely 

során a közegben található szennyezőanyag biológiai lebontásához szükséges fizikai és kémiai 

paramétereket optimalizáljuk. Ezen módszerek esetében azonban fennáll a veszélye annak, hogy 

fakultatív patogén mikroorganizmus(oka)t szaporítunk fel szándékukon kívül és/vagy az őshonos 

mikrobaközösség hiányos enzimrendszere miatt a lebontás elakad. Harmadik lehetőség 

bioaugmentáció, mely során faj szinten identifikált, humán- és környezetegészségügyi 
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kockázatot nem jelentő, ismert szennyezőanyag bontási potenciállal rendelkező 

mikroorganizmusokat jutattatunk a közegbe nagy csíraszámú oltóanyag formájában (Perei et al. 

2012).  

Biodegradációs folyamatokban baktérium konzorciumok alkalmazása célra vezető lehet, 

mert fenn áll a lehetősége, hogy nagyobb hatékonysággal képesek lebontani a különböző 

szennyező anyagokat, ennek a következő okai is lehetnek: 

 Az egyik faj képes lebontani azokat a toxikus metabolitokat, melyek a másik faj 

működését akadályozzák 

 A konzorcium tagjai képesek lehetnek egymás enzimrendszerét kiegészíteni (az egyik faj 

degradációs végtermékének további hasznosítása másik faj által) (Mukred 2008). 

 

Az elmúlt negyven évben rengeteg kísérlet zajlott és kutatási eredmény született az s-

triazinok, főként az atrazine biológiai lebontásának vizsgálata kapcsán. Az eredmények azt 

mutatják, hogy a s-triazin vegyületek biodegradációjának során a legfőbb szerepet a klór-, 

amino- és alkilamino-csoportok s-triazin gyűrűről történő hidrolitikus lehasítása (Cook, 1987) 

és/vagy az oldalláncok oxidatív dealkilációja (Erickson&Lee 1989) játssza. Számos kutatás 

eredménye abba az irányba mutatott, miszerint a s-triazin vegyületek lebomlásuk során 

cianursavvá redukálódnak, ami majd hidrolitikus gyűrűhasító reakciók során CO2-dá és NH3-vá, 

valamint biuretté bomlanak. A cianursav további lépésekben történő bomlásának molekuláris és 

biokémiai alapjait Eaton és Karns (1991a, 1991b) munkássága tisztázta. Az 1990-es évek óta 

óriási mennyiségű új információt nyertünk az s-triazinok biodegradációjának útvonalairól és 

enzimatikus hátteréről. Az atrazine és terbuthylazine eddigi kutatások eredményei alapján 

szakirodalomban fellelhető lehetséges lebomlási útvonalait, valamint a résztvevő enzimeket, 

illetve azokat kódoló eddig megismert géneket a 3. ábra mutatja be. 

Napjainkig a Pseudomonas sp. ADP az egyetlen törzs, melyről igazolták, hogy NH3-ig és 

CO2-ig képes mineralizálni az atrazine-t. 2001-ben készült el a törzsből izolált pADP-1 plazmid 

teljes szekvencia analízise (Martinez 2001), melyben megtalálható az az elsőként leírt géncsalád 

(atzABCDEF), mely szükséges az atrazine mineralizációjához (Mandelbaum et al. 1995). Ezen a 

géncsaládon kívül az elsőként a Pseudomonas sp. NRRLB-12228 törzsből izolált trzD gén az s-

triazin gyűrű hasításában játszik szerepet (Ostrofsky et al. 2002), a Nocardioides sp. SP12 törzs 

trzN génje pedig egy klorohidroláz enzimet kódol (Piutti et al. 2003). Az atrA, thcA, thcB és 

thcD gének, a citokróm P450 család tagjai, olyan mooxigenzáokat kódolnak, melyek dealkilációs 

aktivitással rendelkezve az atrazine degradációjában szintén közreműködnek (Shao&Bekhi 

1996). 
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Az elmúlt évtizedek kutatásai során számos baktériumnemzetségről és fajról írták le, hogy 

tiszta tenyészetben képesek az atrazine lebontására. Többek között ilyen az Acinetobacter junii 

(Feakin et al. 1995), Agrobacterium radiobacter (Struthers et al. 1998), Arthrobacter spp. 

(Aislabie et al. 2005, Cai et al. 2003, Getenga et al. 2009, Vaishampayan et al. 2007), Bacillus 

sp. (Korpraditskul et al. 1993), Chelatobacter heintzii, Aminobacter aminovorans, 

Stenotrophomonas maltophilia, Arthrobacter crystallopoietes (Rousseaux et al. 2001, 2003), 

Rhodococcus corallinus (Cook&Hütter 1984, 1986), Rhodococcus rhodochrous (Feakin et al. 

1995), Rhodococcus sp. TE1 és B-30 (Behki et al. 1993,  Behki&Khan 1994), Pseudomonas spp. 

(Mandelbaum et al. 1995, Yanze-Kontchou&Gscwind 1994), Pseudoaminobacter sp. (Topp et 

al. 2000), Ralstonia basilensis (Stamper et al. 2002), Streptomyces sp. (Shelton et al. 1996). 

A terbuthylazine biodegradációjáról lényegesen kevesebb adatot lehet fellelni. A 

szakirodalom szerint néhány gomba és baktérium, többek között az  Aspergillus oryzae, 

Penicillium brevicompactum (Pinto et al. 2012), Letinula edodes (Pinto et al. 2011), Hypholoma 

fasciculare és Stereum hirsutum (Bending et al. 2002) gombafajok, egy  Arthrobacter faj 

(Getenga et al. 2009), Advenella incenata és Janthinobacterium lividum (Barra Caracciolo et al. 

2010), Arthrobacter aurescens TC1 (Silva et al. 2015) és Rhodococcus wratislawiensis (Grenni 

et al. 2009) baktériumok voltak képes a vegyület bontására.  

Mikrobiális konzorciumokról már lényegesen kevesebb kutatás készült (Mandelbaum et 

al. 1993, de Souza et al. 1998, Smith et al. 2005, Zhang et al. 2011a, 2012a) és noha sok esetben 

számoltak be az atrazine nagymértékű lebomlásáról akár tiszta tenyészetekkel akár 

keverékekkel, a degradáció során keletkező termékek és végtermékek együttes biológiai hatásai 

nem, vagy nagyon szegényesen vizsgáltak.  
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 3. ábra - Az atrazine és terbuthylazine lehetséges biológiai lebomlási útvonalai, a degradációban 

szerept játszó gének és enzimek (saját készítésű ábra).  
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4 ANYAGOK ÉS MÓDSZEREK 

A munka egészének könyebb áttekintését segítendő a doktori kutatásom során 

megfogalmazott célokat és az azok eléréséhez alkalmazott módszereket sematikusan az M2 

melléklet folyamatábrája mutatja be. A kutatás során, ill. az M2 mellékletben is feltüntetett 

módszerek és alkalmazott anyagok részletes leírását a következő alfejezetek tartalmazzák. 

4.1 Biodegradációs kísérlet 

4.1.1 Alkalmazott baktériumtörzsek és konzorciumok 

Munkám során összesen 43, korábbi vizsgálati eredményeink szerint gyűrűs és nyílt 

szénláncú szénhidrogéneket degradálni képes baktériumtörzs és 21, belőlük alkotott konzorcium 

atrazine biodegradációs képességét vizsgáltam. Az atrazine lebonthatóságának eredményei 

alapján az egyedi törzsek közül 6, a konzorciumok közül 3 esetben állítottam össze kísérletet a 

terbuthylazine biodegradálhatóságának megismerésére. A terbuthylazine bontásába vont 

törzseket a későbbiekben bemutatott, atrazine-ra vonatkozó eredmények alapján választottam ki. 

A törzsek listáját, azok faj szintű besorolását és a törzsek eredetét az 2. táblázat mutatja, a 

belőlük alkotott konzorciumok a 3. táblázatban találhatók. A 43 baktériumtörzs összesen 15 

különböző nemzetséget, valamint 27 fajt képviselt. A törzsek többsége – 24 – hazai, 

szénhidrogénekkel szennyezett környezeti elemekből lett izolálva, 13 törzs komposztmintákból, 

5 törzs természetvédelmi területek talajaiból származik. 1 törzs, a Pseudomonas sp. ADP törzs 

nemzetközi törzsgyűjteményben található meg letétbe helyezve Pseudomonas citronellolis 

fajként, mely nemzetközi szakirodalomban publikált eredmények alapján kiváló atrazine-bontó 

képességgel rendelkezik (Mandelbaum et al. 1995), melyet referencia-törzsként kívántam 

használni. Noha a Pseudomonas sp. ADP törzs szakirodalmi adatok alapján képes az atrazine 

teljes mineralizációjára, illetve rendelkezik azzal a géncsaláddal, mely az ehhez szükséges 

enzimeket kódolja, vizsgálataimban az 50 mg/L koncentrációjú atrazine-nak mindössze 22%-át 

volt képes 7 napos szubmerz tenyészetben történő rázatás során degradálni. Tehát a 

mineralizációhoz szükséges gének megléte még nem feltétlenül jelenti, hogy a törzs minden 

körülmény között képes a vegyület degradációjára. Ahogyan azt az Irodalmi áttekintés 3.4.4. 

fejezetében bemutattam, a Pseudomonas sp. ADP törzsben leírt atz géncsaládon kívül további 

génekről (ill. termékeikről) is bebizonyosodott már, hogy részt vesznek az atrazine lebontásában, 

azonban ez sem feltétlenül jelenti azt, hogy más, eddig ismeretlen enzimek is szerepet 

játszhatnak a biodegradációban. Ezen okok miatt a konzorciumok megalkotásánál nem az egyedi 

törzsek irodalomból megismert atrazine bontó génjeit kerestem és azok megléte alapján 
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válogattam össze a konzorciális tagokat, hanem a törzsek biodegradációs képességét figyelembe 

véve használtam azokat, melyek egyénileg 50%-nál nagyobb mértékben voltak képesek az 

atrazine-t bontani. 

2. táblázat – Atrazine és terbuthylazine biodegradációjának vizsgálatára alkalmazott baktériumtörzsek, azok 

faj szintű meghatározása, valamint a törzsek eredete. CH – szénhidrogénekkel szennyezett területről 

származó talaj/talajvíz; K – komposzt; TV – természetvédelmi terület talaja; DSMZ – Leibniz-Institut, 

Deutsche Sammlung von Microorganismen und Zellkulturen GmbH 

NEMZETSÉG FAJ TÖRZS JELE TÖRZS EREDETE VIZSGÁLT PESZTICID 

Acinetobacter venetianus T3N9 CH atrazine 

Arthrobacter protophormiae J4 K atrazine 

Bacillus megaterium NZS19 K atrazine 

Chryseobacterium 

formosense UA5/8 CH atrazine 

hungaricum CHB20p CH atrazine 

rhizosphaerae TN4 CH atrazine 

Cupriavidus basilensis 

BRB6A TV atrazine 

OR16 TV atrazine 

T3SZ4 CH atrazine 

Gordonia paraffinivorans NZS14 K atrazine 

Microbacterium 
barkeri EL1 K atrazine 

esteraromaticum NZS9 K atrazine 

Ochrobactrum tritici DT2 CH atrazine 

Olivibacter oleidegradans TBF2/20.2 CH atrazine 

Paracoccus kondratievae 
BSZ10 K atrazine 

CSZ4 K atrazine 

Pseudomonas 

citronellolis 

ZS1 K atrazine 

DSM 11735 
DSMZ, Mandelbaum 

et al., 1995 

atrazine 

pseudoalcaligenes FEH28 K atrazine 

putida NCP3 CH atrazine 

stutzeri KO5 K atrazine 

Pseudoxanthomonas 
kalamensis H4 K atrazine 

suwonensis NZS6 K atrazine 

Rhodococcus 

aetherivorans AK44 CH atrazine 

erythropolis 

AK35 CH atrazine 

NI1 CH atrazine 

BRB1AB TV atrazine 

GD2A TV atrazine, terbuthylazine 

globerulus AK36 CH atrazine 

pyridinivorans 

AK37 CH atrazine 

AK38 CH atrazine 

CHB15p CH atrazine 

K402 CH atrazine, terbuthylazine 

K404 CH atrazine, terbuthylazine 

K408 CH atrazine 

qingshengii 

BA4.9 CH atrazine 

EB22/5 CH atrazine 

PT2/14B CH atrazine, terbuthylazine 

rhodochrous 
AK40 CH atrazine 

CW25 CH atrazine, terbuthylazine 

Serratia fonticola PT1/1 CH atrazine 

Sphingopyxis chilensis KO10 K atrazine 
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Az Acinetobacter nemzetség tagjai ubikviter baktériumok. Több törzsről írták már le, 

hogy különböző xenobiotikumok biodegradációjára képesek, úgymint bifenilek és klórozott 

bifenilek, aminosavak, fenol, benzol, nyersolaj, acetonitril, valamint közrejátszanak foszfát és 

nehézfémek szennyezett közegekből történő kivonásában. A biotechnológiában is egyre inkább 

figyelmet kapnak számos extra- és intracelluláris enzimük, pl. lipázok, proteázok, cianoficin, 

bioemulzifikálószerek és különböző biopolimereket termelő képességük miatt (Abdel-El-Halem 

2003, Towner, 2006). 

Az Arthrobacter nemzetség tagjai többségében vízi környezetből lettek izolálva, 

jelentőségüket szénhidrogénekkel szennyezett területen igazolták. Nehezen bontható 

xenobiotikumok degradálására képesek, többek között pl. különböző szénhidrogének 

(Efroymson et al. 1991), nitrobenzolok (Pandey et al. 2003, Wang et al. 2015), nitrofenol (Jain et 

al. 1994), piridin-származékok (O’Loughlin et al. 1991), benzo[a]pirén (Peng et al. 2012), diuron 

herbicid (Turnbull et al. 2011), atrazine herbicid (Stron et al. 2002, Xie et al. 2013). 

A Bacillus nemzetség biodegradációs képességével foglalkozó legtöbb szakirodalom 

főként jó szénhidrogén-, ill. nyersolaj-bontó képességükről számol be (Darsa et al. 2014, 

Das&Mukherjee 2007, Mulani et al. 2017, Thamer et al. 2013 ), de található peszticideket, mint 

pl.  malathion-t (Ratna Kumari et al. 2012), dichlorvos-t (Pavar&Mali, 2014), chlorpyrifos-t 

(Chandrashekar et al. 2017), carbofuran-t (Nisha et al. 2016), illetve glyphosate-ot (Yu et al. 

2015) is degradálni képes Bacillus törzsek a szakirodalomban. 

A Chryseobacterium nemzetség egyik tagjnak, egy faj szinten azonosítatlan izolátumnak 

a metil-terc-butil-éter bontó képességéről jelentettek meg tanulmányt (Zhang et al. 2007). 

Jelenlétüket kimutatták már felszíni- és felszín alatti vizekben, ivóvízben, talajban, 

élelmiszerekben (hús, tej, hal), valamint klinikai mintákban egyaránt (Vandamme et al. 1994, 

Gallego et al. 2006, Hugo et al. 2003, Kämpfer et al. 2003, Li et al. 2003).  

A Cupriavidus nemzetség több tagján detektáltak már aromás és klóros aromás 

vegyületek degradálásának képességét, mint pl. a műanyaglágyítóként használatos, endokrin 

diszruptor biszfenol A-t (Fischera et al. 2010), 2-klór-4-nitrofenolt (Tiwari et al. 2017), indolt 

(Qu et al. 2015), a fungicidként használatos pentaklór-nitrobenzolt (Teng et al. 2017), a herbicid 

2,4-D-t (Wu et al. 2017). Az általam vizsgált OR 16 Cupriavidus basilensis törzs korábbi 

kutatási eredmények szerint az Ochratoxin A mikotoxin degradációjára volt képes (Ferenczi et 

al. 2014). 

A Gordonia nemzetség legtöbb tagja a szakirodalmi adatok alapján képes környezeti 

szennyezőanyagok, xenobiotikumok metabolizálására, illetve aromás szénhidrogének 

bontásában vett részt (Shen et al. 2006). 
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A Microbacterium nemzetség tagjai is számos aromás, poliaromás vegyület, pl. fenol 

(Abdel-Razek et al. 2015), antracén (Salam et al. 2014), pirén (Salam et al. 2017), benzo[a]pirén 

(Qin et al. 2017), szulfonamid antibiotikumok (Ricken et al. 2015, Tappe et al. 2013), 

fotoszintézisgátló brómoxinil (Pasquarelli et al. 2015) lebontására képesek, de az atrazine és 

terbuthylazine-hoz szerkezetileg nagyon hasonló, szintén szimmetrikus triazin-vegyület, a 

melamin, valamint ezen vegyületek egyik lehetséges bomlásterméke, a cianursav degradációjára 

képes Microbacterium törzsről is beszámol a szakirodalom (Shiomi&Ako 2012). 

Az Ochrobactrum nemzetség több tagja kapcsán aromás (Kılıç 2009), különböző 

poliaromás (Arulazhagan&Vasudevan 2011) és halogénezett szénhidrogének bontását kimutatták 

(Yamada et al. 2008), de egyes törzsek képesek a quinalphos organofoszfát peszticid (Talwar et 

al. 2014) és bomlásterméke (Subba et al. 2016), továbbá a neonikotinoid acetamiprid (Wang et 

al. 2013a) biodegradációjára is.  

Az Olivibacter nemzetség összesen 5 fajt számlál, a vizsgálataimba bevont Olivibacter 

oleidegradans a Szent István Egyetem Környezetbiztonsági és Környezettoxikológiai Tanszéke 

által 2011-ben leírt faj, melynek kapcsán először sikerült igazolni a genuszon belül szénhidrogén 

bontó képességet (Szabó et al. 2011). 

A Paracoccus tagjai denitrifikáló baktériumok (Madigan et al. 2003), de számos 

xenobiotiukum lebontására is képesek, úgymint a főként oldószerként használatos N-metil-2-

pirrolidon (Cai et al. 2014), piridin (Lin et a. 2010), dimetil-formamid (Nisha et al. 2015), 

valamint számos peszticid, köztük a rovarölő fipronil (Kumar et al. 2012), carbofuran (Peng et 

al. 2008), valamint különböző klóracetamid herbicidek (Zhang et al. 2011b). 

A Pseudomonas nemzetség tagjai nagyon sokféle xenobiotikumot, szervesanyagot, 

képesek hasznosítani, úgymint klórozott alifás szénhidrogének, BTEX vegyületek, poliklórozott 

aromás szénhidrogének, organoklór-, organofoszfát- és karbamát inszekticidek (Khalon 2016), 

valamint az első, atrazine-t teljes mértékben mineralizálni képes mikróba, a Pseudomonas sp. 

ADP is ebbe a nemzetségbe tartozó törzs (Mandelbaum et al.1995), melynek biodegradációs 

képességét én is vizsgáltam munkám során.  

A Pseudoxanthomonas fajok egyes törzseiről szintén különöböző xenobiotikum-

degradációs képességét írták le, úgymint profenofos (organofoszfát inszekticid) 

(Talwar&Ninnekar 2015), isoproturon (fotoszintézisgátló herbicid) (Giri et al. 2016), 

acetamiprid (Wang et al. 2013b), DDT (Wang et al. 2011), dinitrotoulol (Cheng 2007), 

di(etilhexil)ftalát (Meng et al. 2015) és különböző BTEX vegyületek is (Choi et al. 2013). 

A Rhodococcus genus tagjai ubikviter baktériumok, melyek bolygatatlan, valamint 

szennyezett környezeti elemekben, akár rendkívül kedvezőtlen viszonyok között egyaránt 
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megtalálhatók. A genus az egyik legígéretesebb mikrobacsoport olyan szennyezőanyagok 

biodegradációjához, melyeket egyéb organizmusok nehezen, vagy nem képesek metabolizálni. A 

Rhodococcusok biokémiai potenciálja rendkívüli katabolikus aktivitásuknak, illetve unikális 

enzimkészleteiknek köszönhető, mely a baktériumok között egyedülállóan nagy (akár 9.7 Mbp) 

genomjukkal is összefüggésben áll. A Rhodococcusok által metabolizált xenobiotikumok 

szerkezetileg nagyon széleskörű csoportokat fednek le, többek között alifás, aromás és 

poliaromás szénhidrogéneket, oxidált és halogénezett vegyületeket, aromás nitrovegyületeket, 

heterociklusos anyagokat, nitrileket, valamint számos növényvédőszert (Kuyukina&Ivshina 

2010), többek között az atrazine-t is (Mandelbaum et al. 2008). 

A Serratia nemzetségen belül leginkább a Serratia marcescens fakultatív patogén faj 

törzseinek degradációs képességét vizsgálták, mely képes bontani különböző peszticideket, mint 

pl. DDT (Neerja et al. 2016), szulfonurea herbicidek (Zhang et al. 2012b), diazinon (Abo-Amer 

2011), malathion (Nadalian et al. 2016), de számos más növényvédő szer, ill. polietilén (Azeko 

et al. 2016) bontásáról is beszámoltak már. 

A Sphingopyxis nemzetség tagjai poli-béta-hidroxi-butirát (PHB) raktározásra képesek 

(Silva et al. 2007), valamint olyan törzsekről is beszámol a szakirodalom, mely 5 mikrocisztin 

(cianotoxin) variánst (Maghsoudi et al. 2016) és PAH vegyületeket tud bontani (Shokrollahzadeh 

et al. 2015).  

A vizsgálataimba bevont törzsek nemzetségeinek biodegradációs képességét röviden 

bemutató fenti bekezdések alapján tehát látható, hogy sok, változatos szerkezeti elemeket 

tartalmazó xenobiotikumok lebontására lehetnek képesek, illetve feltételezhetően akár az 

atrazine és terbuthylazine degradációjára is alkalmasak lehetnek az ezekbe a genus-okba tartozó 

törzseim. 

A törzsek faji identifikációja részleges, illetve amennyiben ez nem volt elegendő, teljes 

16S rRNS szekvencia analízis alapján történt. A szekvenciákat az EzTaxon 

(http://www.ezbiocloud.net/eztaxon) nemzetközi adatbázisban található, valid fajok 16S rRNS 

szekvenciáival összevetve határoztuk meg a törzsek faji hovatartozását. 98%-os szekvencia 

egyezés esetén tekintettük az adatbázisban található fajhoz tartozónak a törzseinket. 

A törzsek tárolása jelenleg is -80 ºC-on történik. 

4.1.2 Bontási kísérletek összeállítása 

A vizsgálandó törzsekből elsőként inokulumot hoztam létre. Ehhez a törzseket LB 

agarlemezekre (tripton 10 g, élesztőkivonat 5 g, NaCl 9 g, bakteriológiai agar 18 g, desztillált víz 

1000 mL) szélesztettem. 28 ºC-on történő 72-96 órás inkubáció után a törzsek 1-1 telepét 50 mL 

LB tápoldatba oltottam és 72 órán át 170 rpm fordulaton rázattam 28 ºC-on kör-sík rázógépben 
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(Certomat® BS-1, Sartorius Stedim Biotech). Az inokulumok optikai denzitását 600 nm-es 

hullámhosszú fény abszorbanciája alapján spektrofotométerrel (Genesys™ 10S UV-Vis, 

ThermoFisher Scientific) egységesen 0,6-os értékre állítottam be LB tápoldattal. Az OD600=0,6 

értékű inokulumokból 5-5 mL-t mértem 45 mL steril LB tápoldatba, melyet előzőleg atrazine-

nal (Pestanal
®
; CAS 1912-24-9, tisztaság 98.6%, Sigma-Aldrich Ltd., jelenleg Merck), illetve 

terbuthylazine-nal (Pestanal
®
; CAS 5915-41-3, tisztaság 99,4 %, Sigma-Aldrich Ltd.) 

kontamináltam. A peszticidekből 25 mg/mL koncentrációjú törzsoldatot készítettem dimetil-

szulfoxidban (DMSO; CAS 67-68-5, tisztaság ≥99.9%, Fisher Scientific), majd 100-100 µL-t 

mértem be az inokulált tápoldatokba 50 mg/L-es végkoncentráció eléréséhez. A lombikokat 

ezután 28 ºC-on rázattam 7 napon keresztül 170 rpm fordulatszámon. Az egyénileg több, mint 

50%-os biodegradációs képességet mutató törzsekből alkotott konzorciumok a 3. táblázatban 

láthatók.  

 

3. táblázat – Atrazine biodegradációs kísérletben 50%-nál jobb bontási képességet mutató törzsekből alkotott 

konzorciumok törzs-összetétele és faji besorolása, valamint a konzorciumok általi biodegradációs kísérletben 

használt peszticidek. 

KONZORCIUMOKAT ALKOTÓ TÖRZSEK 

JELE KONZORCIUMTAGOK FAJI BESOROLÁSA 

BIODEGRADÁCIÓRA 

VIZSGÁLT PESZTICID 

AK37 + NI1 R. pyridinivorans + R. erythropolis atrazine 

AK37 + OR16 R. pyridinivorans + C. basilensis atrazine 

AK37 + OR16 + NI1 

R. pyridinivorans + C. basilensis + R. 

erythropolis 

atrazine 

AK44 + NI1 R. aetherivorans + R. erythropolis atrazine 

AK44 + T3SZ4 R. aetherivorans + C. basilensis atrazine 

AK44 + CHB15p R. aetherivorans + R. pyridinivorans atrazine, terbuthylazine 

AK44 + CHB15p + TBF2/20.2 

R. aetherivorans + R. pyridinivorans + 

O. oleidegradans 

atrazine, terbuthylazine 

AK44 + NI1 + TBF2/20.2 

R. aetherivorans + R. erythropolis + O. 

oleidegradans 

atrazine 

AK44 + TBF2/20.2 R. aetherivorans + O. oleidegradans atrazine 

CHB15p + T3SZ4 R. pyridinivorans + C. basilensis atrazine 

CHB15p + NI1 R. pyridinivorans + R. erythropolis atrazine 

CHB15p + TBF2/20.2. R. pyridinivorans + O. oleidegradans atrazine 

K404 + OR16 R. pyridinivorans + C. basilensis  atrazine 

K404 + TBF2/20.2 R. pyridinivorans + O. oleidegradans atrazine 

K404 + PT2/14B R. pyridinivorans + R. qingshengii atrazine 

NI1 + OR16 R. erythropolis + C. basilensis atrazine 

NI1 + T3SZ4 R. erythropolis + C. basilensis atrazine 

NI1+ TBF2/20.2 R. erythropolis + O. oleidegradans  atrazine 

OR16 + PT2/14B C. basilensis + R. qingshengii atrazine 

PT2/14B + TBF2/20.2 R. qingshengii + O. oleidegradans  atrazine 

T3SZ4 + TBF2/20.2 C. basilensis+O. oleidegradans atrazine 

A konzorciumok esetében a bontási rendszerek összeállítása és inkubálása ugyanígy 

történt azzal a különbséggel, hogy az egyes inokulumokat optikai denzitás érték beállítása utána 

1:1 arányban kevertem, majd a keverékből mértem 5-5 mL-t 45 mL kontaminált tápoldatba. 
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A 7 napos rázatás végén a tápoldatokból 10-10 mL-t 15 mL-es centrifugacsőbe mértem és 

4000 rpm-en 4 ºC-on-on 35 percig cetrifugáltam (Eppendorf 5810R). A felülúszót a pelletről 

elválasztottam és 0,2 µm-es cellulóz-acetát fecskendőszűrőn átszűrtem (VWR Europe), majd 

további felhasználásig mind a szűrletet, mind a pelletet -20 ºC-on tártoltam. A maradék 

tápoldatokat eredeti tárolóedénnyel együtt a Wessling Hungary Kft. analitikai laborba 

szállítattam a maradék atrazine és terbuthylazine meghatározására, melyet GC-MS módszerrel 

végeztek. A bontási vizsgálatokat először 1 beállításban végeztem el, majd azokkal a törzsekkel, 

ahol az első mérés több, mint 50%-os degradációt mutatott, még két kísérletben megismételtem, 

ezen mérések átlagát és szórását tüntettem fel az eredmények bemutatásánál. 

4.2 Citotoxicitás mérés Aliivibrio fischeri biolumineszcencia-gátlási teszttel 

Annak meghatározása érdekében, hogy a meghosszabbított kontaktidejű Aliivibrio 

fischeri teszt megfelelően érzékeny-e az atrazine és terbuthylazine peszticidek citotoxicitásának 

mérésére, elvégeztem a tiszta hatóanyagokkal az akut, 30 perces standardizált tesztet, valamint a 

krónikus, 25 órás kontaktidejű A. fischeri tesztet, majd az EC50 értékeket összevetettem 

egymással, illetve a szakirodalomban fellelhető értékekkel. Miután meggyőződtem a megfelelő 

érzékenységéről, a bontási maradékanyagok citotoxicitásának mérését a krónikus A. fischeri 

teszttel végeztem el. 

4.2.1 Akut Microtox® teszt 

Az atrazine és terbuthylazine akut citotoxikus hatásának mérésére a 30 perces Microtox® 

tesztet alkalmaztam Microtox® Model 500 Toxicity Analyzer System (Azur Environmental, 

Carlsbad, CA) segítségével. Tesztszervezetként a Gram-negatív, pálcika alakú, fakultatív aerob 

biolumineszcens tengeri baktériumot, az A. fischeri-t használtam (DSM 7151, NRRL B-11177). 

Az A. fischeri baktériumban a luxCDABEG gének felelősek a biolumineszcenciáért, amit a 

luciferáz enzim katalizál molekuláris oxigén, hosszú szénláncú alifás aldehidek, valamint 

redukált flavin-mononukleotidok (FMNH2), mint szubsztrátok felhasználása során 

(Miyashiro&Ruby 2012). A metabolikus energia konvertálás látható fény kibocsátásával jár, 

amennyiben tehát a normális metabolikus aktivitás sérül a baktériumban, a fénykibocsátás 

csökken. A peszticidek toxicitásának meghatározása tehát a lumineszcencia gátlása révén 

mérhető, melyet az ISO 11348-1 (1998) szabvány alapján végeztem el. A mérésekhez 25 mg/mL 

koncentrációjú atrazine és terbuthylazine törzsoldatokat használtam, melyekből 4 v/v% DMSO-t 

tartalmazó 2 m/m%-os NaCl oldattal készítettem el atrazine esetében 125 µg/mL-től 9,375 

µg/mL-ig, terbuthylazine esetében 100 µg/mL-től 6,25 µg/mL-ig terjedő 

koncentrációtartományban a 9 tagú hígítási sorokat. Az akut tesztben a DMSO 
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végkoncentrációja minden hígítási tag, valamint a kontroll esetében is 2 v/v% volt. A 

vegyületeknek azt a hatásos koncentrációját, mely 50%-kal képes csökkenteni a tesztszervezet 

fénykibocsátását (EC50) 30 perces kontaktidő után határoztam meg a Microtox® program által. 

4.2.2 Krónikus A. fischeri teszt 

Az atrazine és terbuthylazine, valamint a bontási kísérletekből származó 

maradékanyagok hosszú távú citototoxikus hatását 96-lyukú, fekete, lapos aljú PS mikrotiter 

lemezeken (Greiner-Bio-One GmbH, Ausztria) végeztem el 200 µL végtérfogatban. A lemezeket 

a kísérleti rendszerek összeállítása után minden esetben 25 ºC-on inkubáltam 250 rpm rázatás 

mellett mikroplate rázó termosztátban (PST-60HL-4, BioSan, Litvánia). A biolumineszcencia 

értékeket (fotonbecsapódás/másodperc, CPS) Victor™ X Light 2030 Luminescence Reader 

(Perkin Elmer, USA) segítségével mértem 3,5, 10, 15 és 25 órás kontaktidő után. A kísérleteket 

minden esetben 3 ismétlésben, ismétlésenként 3 párhuzamos mérésben végeztem. 

4.2.2.1 Tiszta hatóanyagok vizsgálata 

Az A. fischeri (DSM 1751, NRRL B-11177) tesztszervezetet ferde Bacto Marine agarra 

(Difco 2216 18 g/L bakteriológiai agarral kiegészítve) oltottam. 24 órás 20 ºC-on történő 

inkubáció után a baktérium biomasszát Bacto Marine Broth (Difco 2216) tápoldatba mostam és a 

szuszpenzió optikai denzitását (OD600) 0,1 értékre állítottam be. A mikrotiter lemez lyukaiba az 

atrazine és terbuthylazine törzsoldatokból 10-10 µL végtérfogatot mérve hígítási sort készítettem 

2E+02 µg/mL-től 9,77E-02 µg/mL-ig, illetve 100 µg/mL-től 4,9E-02 µg/mL-ig 1:2 arányú 

hígításban. A hígító folyadék, illetve a negatív kontroll DMSO volt. Kizárólag A. fischeri 

tenyészetet is alkalmaztam kontrollként. A végtérfogatot 200 µL-re állítottam be A. fischeri 

szuszpenzióval.  

4.2.2.2 Biodegradációs maradékanyagok vizsgálata 

Az előzőleg bemutatott módon 24 órás friss A. fischeri tenyészetből készített szuszpenzió 

optikai denzitását (OD600) ez esetben 0,2 értékre állítottam. Az előzőleg 0,2 µm-es szűrőn 

(cellulóz-acetát, VWR Europe) átszűrt bontási maradékanyagokból 100-100 µL-t mértem az 

egyes lyukakba. A tesztszervezet számára megfelelő sókoncentráció fenntartásának érdekében 

minden mintához 10 µL tömény (10x) Bacto Marine oldatot mértem. Tekintettel arra, hogy a 

baktériumok képesek olyan anyagokat termelni, melyek önmagukban citotoxikus hatásúak 

lehetnek, a törzsekből, ill. konzorciumokból a bontási kísérlet során alkalmazott módon 

inokulumot készítettem, ezt 7 napig peszticid hozzáadása nélkül inkubáltam. Ezen inokulumok 

0,2 µm-es szűrőn (cellulóz-acetát VWR Europe) átszűrt felülúszóját alkalmaztam a 
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maradékanyagok negatív kontrolljaként. A végtérfogatot ebben az esetben is 200 µL-re 

egészítettem ki az A. fischeri szuszpenzióval. 

4.3 Kombinált módszer kifejlesztése és alkalmazása közvetett endokrin 

diszruptor hatás mérésére 

Az atrazine közvetett endokrin diszruptor hatásának vizsgálatához egy humán H295R 

embrionális adrenokortikális (mellékvesekéreg) karcinóma sejtvonalat, valamint a Tennessee 

University munkatársai által létrehozott és jóvoltából a Környezetbiztonsági és 

Környezettoxikológiai Tanszék számára tudományos vizsgálatok céljára rendelkezésre bocsátott 

Saccharomyces cerevisiae alapú bioriporter teszteket használtam. 

A humán H295R sejtvonal a szteroidogenezis szinte összes kulcsfontosságú enzimével 

rendelkezik (Gazdar et al. 1990, Rainey et al. 1994), ezáltal a sejtvonal kiváló in vitro modell a 

szteroidszintézis útvonalainak és folyamatainak vizsgálatára (Hecker&Giesy 2008, US EPA 

2011). 

Sanseverino és mtsai (2005), valamint Eldridge és mtsai (2007) olyan költséghatékony és 

gyors biotesztet fejlesztettek ki, mely segítségével kemikáliák potenciális ösztrogén és androgén 

hatása mérhető. A Saccharomyces cerevisiae törzsek BLYES és BLYAS konstrukcióit úgy 

alkották meg, hogy azok kromoszómájába humán ösztrogén és androgén receptorokat kódoló 

géneket integráltak, továbbá a sejtbe olyan plazmidokat, melyek ösztrogén és androgén 

válaszelemeket, ill. a prokarióta Photorhabdus luminescens lux-génjeit hordozzák. Így tehát 

amennyiben olyan anyaggal exponáljuk a S. cerevisiae BLYES és BLYAS sejteket, melyek 

képesek közvetlenül humán ösztrogén- vagy androgén-receptorhoz, majd komplexként a 

válaszelemekhez kötődni, aktiválódnak a lux-gének, biolumineszcenciát eredményezve (A 

BLYES konstrukciót sematikusan a 4. ábra mutatja be). A biolumineszcens bioriporterek tehát 

alkalmasak ösztrogén és androgén hatás mérésére. A BLYR konstrukcióban a lux-gének 

konstitutívan fejeződnek ki, ez a törzs citotoxikus hatás mérésére alkalmas: amennyiben a sejtek 

toxikus anyaggal érintkeznek, csökken a fénykibocsátás. 

Célom az volt, hogy a két módszer összekapcsolásával vizsgálni tudjam az atrazine 

indirekt hormonháztartást zavaró hatását, hipotézisem az volt, hogy ha a humán sejtekben 

lejátszódó szteroidszintézis zavart szenved, a megváltozott mennyiségben termelődő nemi 

hormonokat az ösztrogén és androgén hatást mérő BLYES és BLYAS bioriporter tesztekkel ki 

lehet mutatni. 
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4. ábra – A Saccharomyces cerevisiae BLYES törzs sematikus ábrája. Ösztrogénhatású anyag sejtmembránon 

történő áthaladdása után a humán ösztrogén receptoroz (hER) kötődik. Az így keletkezett komplex a 

kapcsolódik az ösztrogén válaszelemhez (ERE), mely a luxA és luxB gének átíródását indítja el. A BLYAS 

törzs genomjába humán androgén receptort kódoló gén van integrálva, melyról humán androgén receptor 

fejeződik ki, illetve androgén válaszelemet tartalmaz a plazmid (Eldridge et al., 2011). 

4.3.1 H295R sejtvonal és tenyésztési körülmények 

A H295R adrenokortikális karcinóma sejtvonalat (NCI-H295R, no. 300483) a CLS Cell 

Line Cerivce GmbH-tól (Németország) szereztük be. A sejtvonal tenyésztését az OCSPP 

890.1550 Guideline (US EPA 2011) alapján végeztük, melyet röviden a következőkben 

ismertetek. A fagyasztott sejteket érkezés után DMEM:F12 1:1 arányú keverékét tartalmazó 

tápoldatban szaporítottuk legalább 5 passzázson keresztül, melyet ITS + Premix-szel (inzulin, 

transzferrin, szelén, BSA és linolsav, 1:100 arányú hígításban; BD) valamint FCS-sel (2,5 v/v% 

végkoncentrációban) egészítettünk ki. A sejtek tárolása folyékony nitrogénben történik. Az 5. és 

10. passzázs között a sejteket tripszinezéssel (0,5%) összegyűjtöttük, majd 2E+05 sejtet ültettünk 

24 lyukú sejttenyésztő lemez mélyedéseibe, melyek 24 óra után 60-70%-os konfluenciát értek el. 

Ezután a H295R sejteket a tesztanyagokkal exponáltuk, negatív kontrollként a tesztanyagokkal 

bevitt azonos mennyiségű oldószert (DMSO) használtuk (1µL/mL tápoldat). A szterodigenezis 

teszthez a sejteket ismert aromatáz induktor forskolinnal (CAS 66575-29-9, tisztaság >99%, 

Sigma-Aldrich), illetve inhibitor hatású prochloraz-zal (CAS 67747-09-5, tisztaság 98,6%, 

Sigma-Aldrich) és atrazine-nal kezeltük. A forskolin egy adenili-cikláz aktivátorként is 

viselkedő vegyület, mely emelkedett cAMP szintet eredményez. Utóbbi egy másodlagos hírvivő 

molekula, mely létfontosságú szerepet játszik a szteroidszintézis folyamatában a protein kináz A 

(PKA) szignalizációs útvonal aktiválása révén (Hecker et al. 2006, Seamon et al. 1981), ezáltal 

egyidejűleg emelkedett ösztrogén és androgén szintet eredményez. A prochloraz androgén és 

ösztrogén receptor antagonistaként viselkedve szteroidogén enzimeket, mint pl. a CYP17a1 

(Vinggaard et al. 2006) és a CYP19a1 (aromatáz) (Andersen et al. 2002) gátol, mely hatására 
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csökkent a tesztoszteron és az ösztrogénhormonok szintje. A sejtekre 1 mL tápoldat került, 

melybe első lépésben a pozitív kontroll tesztanyagokat mértük különböző 

koncentrációtartományokban: a forskolin 0,03, 0,1, 0,3, 1,  és 10 µM, a prochloraz 0,01, 0,03, 

0,1, 0,3, 1 és 3 µM végkoncentrációban 1-1 µL DMSO (CAS 67-68-5, tisztaság >99,7%, Sigma-

Aldrich)/1 mL médium oldószerrel bejuttatva. 48 órás inkubáció után a sejtekről a felülúszót 

eltávolítottuk és a felülúszóban található, sejtek által szekretált hormonok hatását BLYES és 

BLYAS hormonhatásmérő bioriporter teszttel vizsgáltuk. 

A továbbiakban atrazine-nal 1, 3, 10, 30, 100 és 300 µM végkoncentrációban exponáltuk 

a sejteket. Minden tesztben a tesztanyagokkal párhuzamosan ellenőrzésként a pozitív kontroll 

anyagokkal is kezeltünk sejteket legalább két-két koncentrációban, a Guideline javaslatainak 

megfelelően. A szteroidogenezis teszt végén (48 óra után) a felülúszókat szintén a BLYES és 

BLYAS teszttel vizsgáltuk. 

A vizsgálatok 3 ismétlésben, ismétlésenként 2 párhuzamos beállításban lettek elvégezve. 

4.3.2 BLYES, BLYAS és BLYR tesztek 

A leucin és uracil szelektív markereket hordozó S. cerevisiae BLYES, BLYAS és BLYR 

konstrukciók (The University of Tennessee, Knoxville) tárolása -80 ºC-on történik. A sejtek 

szaporítását leucin- és uracil-mentes minimál tápoldatban (YMM, részletes összettétel a M3 

mellékletben található) végeztem: 1 mL -80 ºC-ról felolvasztott sejtszuszpenziót 30 mL 

tápoldatba mértem, majd 30 ºC-on 200 rpm fordulaton rázattam (Certomat BS-1, Sartorius 

Stedim Biotech, Franciaország) egy éjszakán át 1-es optikai denzitás (OD600) eléréséig. A 

teszteket minden esetben 96-lyukú, fekete, lapos-aljú PS mikrotiter lemezen (Greiner Bio-One 

GmbH, Ausztria) hajtottam végre. A tesztszervezetek tesztanyagokkal történő 5 órás exponálása 

után a biolumineszcencia értékeket (fotonbecsapódás/másodperc, CPS) Victor™ X Light 2030 

Luminescence Reader (Perkin-Elmer, USA) segítségével mértem. 

A tiszta hatóanyagok (atrazine, forskolin és prochloraz) és a szteroidogenezis tesztből 

származó felülúszó minták vizsgálata három ismétlésben, ismétlésenként 3 párhuzamos 

beállításban történt. Pozitív kontroll vegyületként minden teszt esetében 17β-ösztradiolt (E2) és 

5α-dihidrotesztoszteront (DHT) alkalmaztam 2E-05-től 3,5E-02 µM-ig terjedő 

koncentrációtartományban 1:2 hígításban 20 µL metanolban oldva. Negatív kontrollként 

YMM+élesztő sejt, ill. YMM+élesztő sejt+metanol szolgált. 

4.3.2.1 Keresztreakció tesztelése a BLYES és BLYAS tesztek között 

A BLYES és BLYAS tesztek közötti potenciális keresztreakció felmérése érdekében az 

E2 BLYAS tesztben, ill. a DHT BLYES tesztben kiváltott hatását mértem. 20-20 µL E2-t 
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(1,7E+02 – 3,7E+05 µM koncentrációtartományban) és DHT-t (5,4E+01 – 1,1E+05 µM) mértem 

a titerlemez lyukaiba, majd a metanol elpárolgása után 200 µL BLYAS és BLYES inokulumot 

az E2-t, ill. a DHT-t tartalmazó mélyedésekbe. 

4.3.2.2 Tiszta tesztanyagok ösztrogén és androgén hatásának mérése 

Annak érdekében, hogy meg tudjam állapítani, hogy a szteroidogenezis tesztben 

alkalmazott tesztanyagok önmagukban képesek lehetnek-e válaszreakciót kiváltani a BLYES és 

BLYAS tesztben, ill. van-e citotoxikus hatásuk, a bioriporter teszteket elvégeztem atrazine-nal, 

forskolinnal és prochloraz-zal a szteroidogenezis tesztben alkalmazott 

koncentrációtartományokat használva. 

Negatív kontrollként YMM+élesztő, valamin YMM+élesztő+DMSO szolgált. 

4.3.2.3 H295R sejtek által termelt hormonok ösztrogén és androgén hatásának 

mérése 

Az atrazine-nal, forskolinnal és prochloraz-zal exponált H295R sejtek 48 órás 

felülúszójából azok ösztrogén és androgén hatásának, valamint citotoxicitásának megállapítására 

20-20 µL-t mértem a titerlemez lyukaiba, majd 180-180 µL-t a már ismertetett módon elkészített 

BLYES, BLYAS és BLYR tesztszervezetek szuszpenziójából. A forskolinnal és prochloraz-zal 

kezelt sejtek felülúszója szolgált a tesztben pozitív kontrollként. Negatív kontrollokat 

alkalmaztam a H295R sejtek alap hormontermelésének mérésére (Médium+H295R), valamint az 

oldószer (Médium+H295R+DMSO) potenciális hatásának mérésére. Az atrazine-nal, 

forskolinnal és prochloraz-zal kezelt H295R sejtek felülúszója által kiváltott biolumineszcencia 

értékeket az oldószeres kontroll értékeihez hasonlítottam. 

4.3.2.4 Bontási maradékanyagok H295R sejtek hormontermelésére gyakorolt 

hatásának mérése BLYES és BLYAS teszttel 

Az atrazine indirekt endokrin rendszert zavaró hatásának kimutatására kifejlesztett 

kombinált módszerrel a legjobb bontási hatékonysággal rendelkező és nem citotoxikus 

végterméket eredményező egyedi baktériumtörzs és két konzorcium maradékanyagának 

tesztelését végeztem el. 

A szteroidogenezis teszt maradékanyagokkal történő elvégzéséhez számos előkísérlet és 

optimalizálás volt szükséges, tekintettel arra, hogy a humán sejtek érzékenysége igen nagy a 

tenyésztési körülményeiket illetően. Először a bontási maradékanyagokat kezelés nélkül (csupán 

0,2 µm-es pórusátmérőjű szűrés) vittük be a sejtek médiumába, ám ez a humán sejtek gyors 

pusztulásához vezetett. Mivel a bakteriális metabolitok, felületaktív anyagok, fehérjék stb. 

szerepet játszhattak ennek a hatásnak a kiváltásában, a továbbiakban a következő módon 
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kezeltem a maradékanyagokat. A szűrleteket először 2x30 másodpercig szonikáltam 20 kHz 

frekvencián 20%-os amplitúdóval (Branson Digital Sonifier 102C, Emerson Industrial 

Automation) annak érdekében, hogy az atrazine-ból bakteriális lebontás útján keletkezett 

vegyületek esetleges fehérjéhez való kötődését roncsoljam. Majd az ultrahanggal kezelt mintákat 

3 kDa MWCO (Molecular Weight Cutoff) fehérjeszűrőn (Amicon-Ultra-15, Millipore) szűrtem, 

mely során minden, 3 kDa-nál nagyobb molekula a bekoncentrált felülúszóban marad, a 

kisebbek (mint az atrazine és bomlástermékei) pedig átjutnak. A bontási kísérletben negatív 

kontrollként funkcionáló, csak atrazine-nal kontamintált tápoldatot, azaz VAK mintát ugyanígy 

kezeltem. A továbbiakban az így nyert szűrletet vittük be a szteroidogenezis tesztbe, ahol a 

tesztanyagokból 100 µL mennyiséggel exponáltuk a humán sejteket az 4.3.1 fejeztben leírtaknak 

megfelelő körülmények között. A krónikus AVF teszthez hasonlóan a bontási maradékanyagok 

negatív kontrolljaként a baktériumok peszticid nélküli inokuluma szolgált, mely ugyanazokon a 

kezeléseken esett át, mint a biodegradációs maradékok. A szteroidogenezis teszt után a tesztből 

származó felülúszók hormonhatásának mérése a 4.3.2. fejezetben leírtak szerint zajlottak. 

4.4 Adatok kiértékelése 

A biolumineszcencia értékek statisztikai kiértékelését a GraphPad Prism 5 szoftverrel 

(GraphPad Software Inc., San Diego, USA) végeztem el. A dolgozatban bemutatott eredmények 

az adatok átlagaként vannak feltüntetve a standard deviancia (SD) értékekkel együtt. Az egyes 

kezelések közötti különbségek megállapítására egy-utas ANOVA tesztet használtam Tukey, ill. 

Dunnett post hoc teszttel, p≤0,05 érték esetében tekintettem statisztikailag szignifikánsnak az 

eltéréseket. Az EC50 értékek számításakor a biolumineszcencia értékeket normalizáltam, majd a 

koncentráció függvényében ábrázoltam és nem-lineáris regressziós modell segítségével 

generáltam a koncentráció-válasz görbéket. 

A biolumineszcencia gátlás értékek kiszámításához Froehner et al. (2002) képletét 

használtam: 

Biolumineszcencia gátlás (%) = (SCtx-Stx)*100/SCtx 

A biolumineszcencia intenzifikációt a fenti képlet minimális módosításával (Krifaton et 

al. 2013) a következőképp számoltam: 

Biolumineszcencia intenzifikáció (%) = - 1 x [(SCtx-Stx)*100/SCtx] 

amely képletekben 

SCtx – a (oldószeres) kontroll értékek matematikai átlaga bizonyos kontaktidőnél (tx)  

Stx – a párhuzamos minták biolumineszcencia értékeinek átlaga bizonyos kontaktidőnél (tx) 
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5 EREDMÉNYEK ÉS ÉRTÉKELÉSÜK 

5.1 Atrazine és terbuthylazine bakteriális biodegradációja 

5.1.1 Egyedi törzsek biodegradációs képessége 

Az atrazine és terbuthylazine egyedi baktériumtörzsek és konzorciumok általi biológiai 

lebontásának mértékét kémiai analitikai módszerrel (GC-MS) detektáltam. A pozitív 

kontrollként használt Pseudomonas sp. ADP törzs a kiindulási 50 mg/L atrazine koncentrációt 

csupán 22%-kal volt képes csökkenteni a 7 napos kísérletben. A 43 vizsgált törzs közül összesen 

13 volt képes egyedi kultúrában az atrazine 50%-os degradrációjára (4. táblázat). Ezen törzsek 

között a Rhodococcus nemzetség tagjai domináltak, tíz törzs képviselte a R. aetherivorans (1 

törzs), R. erythropolis (2), R. pyridinivorans (4), R. rhodochrous (1) és R. qingshengii (2) 

fajokat. A legjobb, több, mint 70%-os bontási képességet mutató törzsek szintén ehhez a 

nemzetséghez tartoznak: a R. erythropolis GD2A és R. rhodochrous CW25 törzsek 77 és 78%-os 

degradációs hatékonyságot értek el, 3 R. pyridinivorans törzs, a K402, K404 és K408 két R. 

qingshengii-vel együtt (BA4.9 és PT2/14B) bizonyultak a leghatékonyabb bontóknak 85-98%-os 

degradációval. A többi, e fajokhoz tartozó törzs kisebb, 50-65%-os képességgel rendelkezett. 

Előzőeken túl 3 további nemzetséghez tartozó törzs, a Cupriavidus basilensis OR16, a Serratia 

fonticola 1/1 és az Olivibacter oleidegradans TBF2/20.2 52%, 53%, illetve 67%-os bontást 

mutatott. A jelenleg rendelkezésre álló, elérhető szakirodalmi adatok alapján a R. aetherivorans, 

a R. qingshengii, az O. oleidegradans és a S. fonticola fajokat tekintve még nem írtak le 

atrazine-biodegradációs képességet. 

A 4. táblázatban bemutatott biodegradációs értékek a bontási kísérletből származó 

„teljes” minták, azaz a bakteriális biomassza és a vizes fázis együttes analitikai vizsgálatának 

eredményei. Noha a szakirodalom nem számol be az atrazine azon tulajdonságáról, miszerint 

képes lehet a baktériumok sejtfalához kötődni, ennek kizárása érdekében az 50% feletti 

degradációs képességű törzsek esetében a bontási kísérlet végén centrifugálással szétválasztott 

sejtpelleten potenciálisan megkötődő atrazine mennyiségét is vizsgáltam kémiai analitika 

segítségével, ez azonban minden esetben elhanyagolható mértékű volt. Az atrazine 

biodegradáció tehát valóban a sejtek metabolikus aktivitásának, nem pedig pelleten való 

megkötődésnek tulajdonítható. 
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4. táblázat – Környezeti mintákból izolált baktériumtörzsek atrazine lebontó képessége (%) 7 nap rázatás 

után a VAK minta értékeihez viszonyítva. Szórás értékek azon törzsek esetében vannak megadva, melyek 

50%-nál nagyobb biodegradációt mutattak és a bontási kísérleteket három ismétlésben végeztem el. 

TÖRZS JELE FAJ 

ATRAZINE BIODEGRADÁCIÓ 7 

NAP UTÁN (% A KONTROLL 

MINTÁHOZ VISZONYÍTVA) 

KO10 Sphingopyxis chilensis 7,7 

DT2 Ochrobactrum tritici 8,69 

NZS6 Pseudoxanthomonas suwonensis 10,04 

NZS9 Microbacterium esteraromaticum 14,28 

J4 Arthrobacter protophormiae 20,8 

DSM 11735 Pseudomonas citronellolis ADP 22,78 

BSZ10 Paracoccus kondratievae 25,81 

CSZ4 Paracoccus kondratievae 27,82 

NCP3 Pseudomonas putida 29,35 

CHB 20p Chryseobacterium hungaricum 29,44 

UA5/8 Chryseobacterium formosense 29,69 

ZS1 Pseudomonas citronellolis 34,8 

FEH28 Pseudomonas pseudoalcaligenes 35,34 

EL 1 Microbacterium barkeri 36,25 

AK36 Rhodococcus globerulus 36,83 

NZS19 Bacillus megaterium 36,88 

AK35 Rhodococcus erythropolis 36,98 

TN4 Chryseobacterium sp, 40,63 

NZS14 Gordonia paraffinivorans 41,6 

H4 Pseudoxanthomonas kalmensis 41,74 

AK40 Rhodococcus rhodochrous 42,18 

T3N9 Acinetobacter venetianus 42,58 

KO5 Pseudomonas stutzeri 43,86 

AK38 Rhodococcus pyridinivorans 44,27 

AK37 Rhodococcus pyridinivorans 44,95 

BRB 6A Cupriavidus basiliensis 45,42 

BRB1AB Rhodococcus erythropolis 46,78 

EB22/5 Rhodococcus qingshengii 48,91 

T3SZ4 Cupriavidus basilensis 49,98 

PT1/1 Serratia fonticola 51,66±1,00 

NI1 Rhodococcus erythropolis 52,98±1,51 

OR16 Cupriavidus basilensis 53,13±3,66 

AK44 Rhodococcus aetherivorans 59,07±3,58 

CHB15p Rhodococcus pyridinivorans 65,65±18,39 

TBF2/20.2 Olivibacter oleidegradans 67,29±3,99 

GD2A Rhodococcus erythropolis 77,21±13,70 

CW25 Rhodococcus rhodochrous 78,41±11,59 

BA4.9 Rhodococcus qingshengii 85,0±1,10 

K408 Rhodococcus pyridinivorans 87,05±5,85 

PT2/14B Rhodococcus qingshengii 93,12±1,08 

K402 Rhodococcus pyridinivorans 97,55±1,29 

K404 Rhodococcus pyridinivorans 98,12±1,22 
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A terbuthylazine biodegradációjához a fent felsorolt, legjobb atrazine-bontó törzsek 

közül négy különböző Rhodococcus fajt képviselő törzzsel végeztem el, feltételezve, hogy a 

nagy szerkezeti hasonlóság miatt képesek lehetnek a terbuthylazine bontására is. Ezek közül 

azonban csupán 2 volt képes valamilyen szinten degradálni a vegyületet: a Rhodococcus 

pyridinivorans-hoz tartozó K402 esetében mindössze 14%-kal (atrazine-bontás 25%), a K404 

46%-kal (atrazine: 98%) csökkentette a kezdeti 50 mg/L-es koncentrációt (5. táblázat). A 

szakirodalmat áttekintve szintén nem találtam utalást e fajok terbuthylazine bontó képességére 

vonatkozóan. A többi fajt képviselő, atrazine-t kiváló hatékonysággal bontó törzs esetében 

terbuthylazine degradáció nem volt megfigyelhető. 

5. táblázat – Négy különböző Rhodococcus fajt képviselő, az atrazine-t legnagyobb hatásfokkal bontani képes 

törzsek terbuthylazine bontó képességének %-os értékei 7 nap rázatás után a VAK minta értékeihez 

viszonyítva. N.b. – nincs bontás. 

TÖRZS 

JELE 
FAJ 

TERBUTHYLAZINE BIODEGRADÁCIÓ 7 

NAP UTÁN (% A KONTROLL MINTÁHOZ 

VISZONYÍTVA) 

GD2A Rhodococcus erythropolis n.b. 

CW25 Rhodococcus rhodochrous n.b. 

PT2/14B Rhodococcus qingshengii n.b. 

K402 Rhodococcus pyridinivorans 14,21 

K404 Rhodococcus pyridinivorans 46 

5.1.2 Konzorciumok biodegradációs képessége 

Az egyénileg 50%-os vagy annál nagyobb degradációs potenciállal rendelkező törzsekből 

alkotott kevert kultúrák, konzorciumok esetében 9 volt képes az atrazine 60-93%-át bontani a 7 

napos kísérlet során. Ezek közül 5 konzorcium esetében jobb bontási hatásfokot tapasztaltam, 

mint az azokat alkotó egyéni törzseknél (NI1, OR16, CHB15p, AK44 és TBF2/20.2) melyek 

egyénileg viszonylag kisebb mértékben degradálták az atrazine-t. A többi konzorcium esetében 

nem volt megnövekedett bontás detektálható az alkotó egyéni törzsekhez képest (6. táblázat). 

A Rhodococcus pyridinivorans CHB15p + R. erythropolis NI1, valamint a CHB15p és az 

atrazine-bontó képességéről újonnan beszámolt faj képviselője, a R. aetherivorans AK44 

keverék kiemelkedő, 92 és 93%-kal a legjobb bontást mutatta a konzorciumok között. Továbbá e 

keverékek bontási hatékonysága 30-40%-kal meghaladta az alkotó törzsek egyéni degradációs 

képességét. 
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6. táblázat – Törzsek és a belőlük alkotott keverékek atrazine-degradációs képességének összehasonlítása. A 

biodegradációs érték a 7 napos szubmerz tenyészetben történő bontási kísérlet után kémiai analitikai 

módszerrel (GC-MS) visszamért atrazine VAK (abiotikus kontroll) mintához viszonyított százalékos értéke. 

TÖRZS 

JELE 
FAJ 

TÖRZSEK EGYÉNILEG 

BIODEGRADÁCIÓS % 

 

TÖRZSEK 

KONZORCIUMBAN 

BIODEGRADÁCIÓS % 

 

NI1 Rhodococcus erythropolis 52,98±1,51 
63,64±1,18 

TBF2/20.2 Olivibacter oleidegradans  67,29±3,99 

AK44 Rhodococcus aetherivorans 59,07±3,58 

78,34±1,39 CHB-15p Rhodococcus pyridinivorans 65,65±18,39 

TBF2/20.2 Olivibacter oleidegradans  67,29±3,99 

PT2/14B Rhodococcus qingshengii 93,12±1,08 
80,12±9,67 

TBF2/20.2 Olivibacter oleidegradans  67,29±3,99 

AK44 Rhodococcus aetherivorans 59,07±3,58 
80,6±12,4 

TBF2/20.2 Olivibacter oleidegradans  67,29±3,99 

NI1 Rhodococcus erythropolis 52,98±1,51 
84,04±2,37 

OR16 Cupriavidus basilensis 53,13±3,66 

K404 Rhodococcus pyridinivorans 98,12±1,22 
85,75±5,94 

TBF2/20.2 Olivibacter oleidegradans  67,29±3,99 

K404 Rhodococcus pyridinivorans 98,12±1,22 
86,34±7,12 

PT2/14B Rhodococcus qingshengii 93,12±1,08 

AK44 Rhodococcus aetherivorans 59,07±3,58 
92,58±1,56 

CHB-15p Rhodococcus pyridinivorans 65,65±18,39 

CHB-15p Rhodococcus pyridinivorans 65,65±18,39 
93,07±0,19 

NI1 Rhodococcus erythropolis 52,98±1,51 

 

Terbuthylazine esetében a bontási kísérleteket két konzorciummal, az 

AK44+CHB15p+TBF2/2.2, illetve az AK44+CHB15p törzsek keverékeivel végeztem el, 

azonban a kiváló atrazine-bontó képességük ellenére az analitikai eredmények alapján a 

terbuthylazine-t ezek a konzorciumok semmilyen mértékben nem voltak képesek degradálni. 
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Új tudományos eredmény: 

I. Tézis (5.1.1. és 5.1.2. fejezetek eredményei alapján): A vizsgált 43 baktériumtörzsből és 21 

konzorciumból analitikai mérések alapján 13, ill. 9 volt képes 50%-nál nagyobb mértékben 

biodegradálni 50 mg/L koncentrációjú atrazine-t 7 nap alatt. Közülük 1 törzs a Rhodococcus 

aetherivorans, 2 törzs a R. qingshengii, 1 törzs az Olivibacter oleidegradans, 1 törzs a Serratia 

fonticola fajhoz tartozik, mely fajok atrazine-bontó képességét elsőként bizonyítottam. A kiváló 

atrazine-bontó (>75%) 5 törzs és 2 konzorcium közül csak a R. pyridinivorans K402 volt képes 

az atrazine-tól szerkezetileg csupán egy metil-csoportban eltérő terbuthylazine 46%-os 

biodegradációjára. 

 

Az atrazine-ra vonatkozó eredményeket az Ecotoxicology nemzetközi folyóiratban közöltük 

(Háhn, J., Szoboszlay, S., Tóth, G, Kriszt, B. (2017) Assessment of bacterial biodetoxification of 

herbicide atrazine using Aliivibrio fischeri cytotoxicity assay with prolonged contact time.  

Ecotoxicology, 26: 648-657.). 

5.2 Aliivibrio fischeri citotoxicitási tesztek 

5.2.1 Akut és krónikus teszt érzékenységének összehasonlítása 

A szakirodalomban, illetve a TerraBase Inc. által fejlesztett, a releváns tudományos 

szakirodalomban fellelhető toxicitási adatokat összegyűjtő TerraTox™ adatbázisban kevés, 

azonban nagy különbségeket mutató értékek lelhetők fel. Az atrazine akut EC50 értéke 39,8-tól 

egészen 150 mg/L értékig terjed, míg a terbuthylazine-ra vonatkozóan nem találtam 30 perces 

kontaktidejű eredményeket: a TerraTox adatbázis egyáltalán nem tartalmaz AVF mérési adatot, a 

szakirodalomban csupán két értéket találtam 15 perces kontaktidejű tesztre vonatkozóan, ezek 

pedig 1 nagyságrendben különböznek egymástól.  

Saját vizsgálataimban az előző adatokkal szemben pedig a szabványos (ISO 11348-1), 30 

perces kontaktidejű akut tesztet alkalmazva sem az atrazine, sem a terbuthylazine nem okozott 

fénykibocsátás csökkenést a tesztszervezetben, még a legmagasabb alkalmazott 

koncentrációkban sem (125, ill. 100 ppm). A tapasztalt nagy különbségeknek számos oka lehet, 

azonban mindenképp felmerül a kérdés, hogy ezeknek a szimmetrikus-triazinoknak a 

vizsgálatára mennyire alkalmas az akut AVF teszt. Az akut tesztek mérési jegyzőkönyvei az M4 

és M5 mellékletekben láthatók. 
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7. táblázat – Az atrazine és terbuthylazine EC50 értéke a meghosszabbított kontaktidejű krónikus tesztben 

összehasonlítva mind a saját mind az irodalmi az akut 30 perces Microtox® értékekkel. 

 

Krónikus AVF  Akut AVF 

Vegyület Kontaktidő 

EC50 (mg/L) (95% 

konfidencia 

intervallum) 

r
2
 

Kontakt-

idő 

EC50 értékek (mg/L) 

saját 

vizsgálat 
irodalmi adatok 

Atrazine 

3,5 h 28,88 (16,90-49,72) 0,6456 

30 perc n.d. 

150
a,**

 

69,4 (68,8-70,0)
b
 

39,9 (35,4-44,9)
c
 

> 39,9
d,*

 

39,8
e,*

 

10 h 2,67 (2,19-3,254) 0,8899 

15 h 8,28 (6,60-10,37) 0,8477 

25 h 66,51 (50,36-87,83) 0,6287 

Terbuthylazine 

3,5 h 4,634 (3,17-6,79) 0,6795 

30 perc n.d. 

  

10 h 4,97 (4,04-6,11) 0,9203 2,04
f, **

 

15 h 9,62 (6,57-14,07) 0,6796 41,7
g, **

 

25 h 9,58 (5,04-18,21) 0,3305   

a TerraTox™ AQUA, Pesticides and Vibrio fischeri (Vibrio) database   
  b Palma et al. (2008)  

  
  c Tchounwoul et al. (2000)  

  
  d Hernando et al. (2007)  

  
  e Köck et al. (2010)  

    f Lopez-Roldan et al. (2012)  

    g Villa et al. 2012 

* konfidencia intervallum nem megadott 
 

 
  ** 15 perces kontaktidő 

 n.d. - nem detektálható. Toxikus hatás (biolumineszcencia gátlás) a vizsgált koncetrációkban nem volt tapasztalható  

 

A meghosszabbított kontaktidejű, krónikus A. fischeri teszt egyes kontaktidőkben mért 

értékeinek szóródása, a számolt EC50 értékek konfidencia intervallumai és a függvények 

illeszkedése alapján a 10 és 15 órás kontaktidők tekinthetők legmegbízhatóbb mérési pontoknak. 

A krónikus AVF vizsgálat eredményei szerint a tesztszervezet megnövelt kontaktidőt alkalmazva 

a vegyületek már viszonylag kis koncentrációjára érzékenyen reagál: az EC50 értékek atrazine 

esetében 2,7 és 8,3 mg/L, a terbuthylazine esetében 5 és 9,6 mg/L értékeknek adódtak 10 és 15 

órás expozíció után (7. táblázat).  

Megfigyelhető, hogy a 15. órára kissé mérséklődik a krónikus tesztben a tesztszervezet 

érzékenysége. Ez magyarázható az Aliivibrio fischeri baktériumra jellemző ún. diauxikus 

szaporodással, mely során egy rövid lag (adaptácós) fázist követő logaritmikus szaporodási fázist 

a 13-15 óra körül egy újabb adaptációs, majd még egy log fázis követi, mely során elképzelhető, 

hogy a tesztszervezet képes lehet bizonyos mértékben alkalmazkodni a jelenlévő toxikus 

anyaghoz, mely biolumineszcencia gátlás csökkenésként detektálható. Az eredmények alapján 

megállapítható, hogy az atrazine és terbuthylazine hatóanyagokra a krónikus AVF teszt a 10. 

órás kontaktidőnél a legérzékenyebb. 

Az atrazine és terbuthylazine hatására a krónikus AVF tesztben mért biolumineszcenica 

gátlási értékek az M6 és M7 mellékletben található ábrákon láthatók. 
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Új tudományos eredmény: 

II. Tézis (5.2.1. és 5.1.1 fejezetek eredményei alapján): Atrazine-ra és terbuthylazine-ra 

nézve a 25 órás kontaktidejű krónikus Aliivibrio fischeri teszt 10 és 15 órás kontaktidőnél a 

legérzékenyebb: atrazine-ra az EC50 értékek 2,7 és 8,3 mg/L, a terbuthylazine vonatkozásában 5 

és 9,6 mg/L értékeknek adódtak, ezzel szemben a szabványos, akut tesztben a legmagasabb (125, 

ill. 100 mg/L) vizsgált koncentrációban sem volt mérhető toxikus hatás. A két vegyület hasonló 

toxicitási értékei alapján – összevetve azzal, hogy a terbuthylazine lebontására nem voltak 

képesek a kiváló atrazine-bontó törzsek – a jelenleg atrazine-helyettesítőként alkalmazott 

terbuthylazine fokozott környezeti kockázatot jelent.  

 

Az atrazine-ra vonatkozó eredményeket az Ecotoxicology nemzetközi folyóiratban közöltük 

(Háhn, J., Szoboszlay, S., Tóth, G, Kriszt, B. (2017) Assessment of bacterial biodetoxification of 

herbicide atrazine using Aliivibrio fischeri cytotoxicity assay with prolonged contact time.  

Ecotoxicology, 26: 648-657.). 

5.2.2 Atrazine és terbuthylazine bontási maradékanyagainak citotoxicitása 

Az atrazine biodegradációjából származó bontási maradékanyagokat vizsgálva jelentős 

különbségek voltak megfigyelhetők a törzsek bontási képessége, valamint a maradékok 

toxicitása között, mely eredényeket összefoglalóan a 5. ábra mutatja (a továbbiakban a 5. ábra 

feliratában a törzseket és keverékeket jelző számok a szöveges értékelésben zárójelben 

szerepelnek a törzsjelek után). Összességében mindössze 3 egyéni törzs és 4 konzorcium volt 

képes az atrazine-t olyan metabolitokká bontani, melyek nem gyakoroltak toxikus hatást a 

tesztszervezetre. Az egyéni törzsek közül a Rhodococcus pyridinivorans CHB15p (6) és az 

Olivibacter oleidegradans TBF2/20.2 (7) törzsek közepes degradáció (65-67%) utáni 

maradékanyagai a 98%-os lebontó képességű K404 (22) törzséhez hasonlóan nem bizonyultak 

biolumineszcencia gátló hatásúnak. 

Négy konzorcium, az AK44+CHB15p+TBF2/20.2 (9), AK44+TBF2/20.2 (12), 

NI1+OR16 (13) és AK44+CHB15p (18) esetében a maradékanyagok szintén nem mutattak 

citotoxikus hatást, továbbá az őket alkotó egyéni törzsek biolumineszcencia gátlásához képest az 

a keverékek esetében lecsökkent, ill. teljesen megszűnt. A R. pyridinivorans CHB15p (6) és R. 

erythropolis NI1 (2) törzseket ezek keverékevel (19) összevetve ellentmondó eredmények voltak 

mérhetők: noha a konzorcium degradációs képessége javult az alkotó törzsek egyéni értékéhez 

képest, addig a citotoxicitás csupán lecsökkent, de nem szűnt meg (49 és 51%-os gátlás 10 és 15 

órás kontaktidőnél) az NI1 maradékához képest (93 és 97%-os gátlás), míg a CHB15p 59 és 

51%-os fénykibocsátás intenzifikációjával szemben jelentősen megnövekedett. A citotoxicitás 
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változásában ugyanez a tendencia figyelhető meg az NI1+TBF2/20.2 (5) konzorciumnál is, ez 

esetben azonban a degradációs hatékonyság sem javult az egyéni törzsekhez képest.  

Míg a R. pyridinivorans K404 (22) és O. oleidegradans TBF2/20.2 (7) egyéni bontásból 

származó maradékai nem voltak toxikusak, addig a belőlük alkotott konzorcium (15) végterméke 

65 és 61%-os gátlást okozott 10 és 15 órás kontaktidőnél, miközben a degradáció mértéke is 

csökkent a K404 egyéni eredményéhez képest. 

Fentiekből tehát megállapítható, hogy az atrazine biodegradációjának mértéke nem áll 

egyenes arányban a citotoxicitás megszűnésével, illetve magas bontási hatékonyság 

eredményezhet toxikus maradékanyagokat. 

 

 

5. ábra – 7 napos atrazine biodegradációs kísérletből származó maradékanyagok által kiváltott 

biolumineszcencia gátlás 10 és 15 órás kontaktidőnél krónikus Aliivibrio fischeri tesztben. A maradékanyagok 

hatás atrazine nélkül inkubált törzsek bakteriális anyagcseretermékeihez vannak viszonyítva. A negatív 

gátlási értékek a maradékanyagok által A. fischeri-ben kiváltott fénykibocsátás-intenzifikációt jelentik. 1 – 

PT1/1; 2 – NI1; 3 – OR16; 4 – AK44; 5 – NI1+TBF2/20.2; 6 – CHB15p; 7 – TBF2/20.2; 8 – GD2A; 9 – 

AK44+CHB15p+TBF2/20.2; 10 – CW25; 11 – PT2/14B+TBF2/20.2; 12 – AK44+TBF2/20.2; 13 – NI1+OR16; 

14 – Ba4.9; 15 – K404+TBF2.20.2; 16 – K404+PT2/14B; 17 – K408; 18 – AK44+CHB15p; 19 – CHB15p+NI1; 

20 – PT2/14B; 21 – K402; 22 – K404 
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6. ábra – 7 napos szubmerz tenyészetben végzett terbuthylazine biodegradációból származó bontási 

maradékanyagok citotoxicitása krónius Aliivibrio fischeri teszttel 10 és 15 órás kontaktidőnél, valamint a 

törzsek és konzorciumok terbuthylazine bontási képessége kémiai analitikai vizsgálat alapján. 1 – GD2A; 2 – 

CW25; 3 – PT2/14B; 4 – AK44+CHB15p+TBF2/20.2; 5 – AK44+CHB15p; 6 – K402; 7 – K404 

A terbuthylazine lebontására a szerkezeti hasonlóság ellenére tehát nem voltak képesek 

az atrazine-t jól degradáló törzsek, illetve konzorciumok. Ezen törzsek és keverékek 

terbuthylazine-bontásból származó maradékanyagai toxikusak voltak a krónikus A. fischeri 

tesztben, mely eredményeket összefoglalóan az 6. ábra személteti.  

Az 6. ábra eredményei alapján látható, hogy a 4-es (AK44+CHB15p+TBF2/20.2) és 5-ös 

(AK44+CHB15p) konzorciumok esetében egy biolumineszcencia gátlás csökkenés - azaz a 

toxicitás csökkenése – tapasztalható, a kiindulási vegyület mennyiségi csökkenése nélkül. Ez 

Ennek egyrészt oka lehet az A. fischeri-re jellemző sajátos (diauxikus) szaporodási ütem (lsd. 

5.2.1. fejezet).  Másrészt a toxicitás csökkenése a 15. órára két olyan konzorcium 

maradékanyaga esetében figyelhető meg, melyben egyformán megtalálhatók a R. aetherivorans 

AK44 és R. pyridinivorans CHB15p törzsek. Ezek a mikroszervezetek termelhetnek olyan 

anyagokat, melyek közvetlen vagy közvetett módon hatást gyakorolnak a biolumineszcenciára. 

A vizsgáltak közül két esetben volt kis/közepes mértékű degradáció tapasztalható: az R. 

pyridinivorans K402 és K404 törzsek 14 és 46%-ban csökkentették a kiindulási 50 mg/L 

koncentrációjú terbuthylazine-t (5.1.1. fejezet). Azonban ahogy az az 6. ábrán is látható, a K402 

(6) törzs maradéka is citotoxikus volt, míg K404 (7) törzs esetében ugyan kisebb mértékű, 23%-
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os volt 15 órás kontaktidőnél a biolumineszcencia gátlás, de a toxicitás itt sem szűnt meg 

teljesen. 

 

Új tudományos eredmény: 

III. Tézis (5.1.2 és 5.2.2 fejezetek eredményei alapján): A 25 órás kontaktidejű krónikus 

Aliivibrio fischeri teszt alkalmas az atrazine és a terbuthylazine hatóanyagok 

biodetoxifikációjának nyomon követésére. Az atrazine-t egyénileg jól bontó törzsek degradációs 

termékeinek citotoxicitását vizsgálva mindössze 3 esetében (2 Rhodococcus pyridinivorans és 1 

Olivibacter oleidegradans törzs) nem volt toxikus a maradékanyag. 4 konzorcium esetében a 

biodegradáció mértéke meghaladta az azokat alkotó törzsekét a maradékanyagok toxicitásának 

megszűnésével, tehát a baktériumtörzsek együttesen képesek a hatékonyabb lebontásra és 

detoxifikációra.   

 

Az atrazine-ra vonatkozó eredményeket az Ecotoxicology nemzetközi folyóiratban közöltük 

(Háhn, J., Szoboszlay, S., Tóth, G, Kriszt, B. (2017) Assessment of bacterial biodetoxification of 

herbicide atrazine using Aliivibrio fischeri cytotoxicity assay with prolonged contact time.  

Ecotoxicology, 26: 648-657.). 

5.3 Az atrazine indirekt endokrin diszruptor hatásának vizsgálata 

Az atrazine szteroidszintézist megzavaró hatásának detektálására olyan kombinált 

módszert dolgoztam ki, mely ötvözi a szteroidogenezis vizsgálatára alkalmas H295R humán 

adrenokortikális karcinóma sejtvonalat és az ösztrogén, ill. androgén hatás mérésére alkalmas 

Saccharomyces cerevisiae alapú BLYES és BLYAS bioriportereket.  

Az atrazine-ról, valamint a két dealkilezett bomlástermékéről (DEA, DIA) a tudományos 

szakirodalom alapján ismert, hogy az aromatizáció útján androszténdiont és tesztoszteront 

ösztronná és ösztradiollá átalakító aromatáz enzim indukciójára képes, melynek eredménye az 

emelkedett ösztrogénszint, ezzel párhuzamosan számos kísérletben csökkent tesztoszteron-szint 

volt mérhető. A szteroidszintézis egyéb folyamataira gyakorolt potenciális hatása(i) még nem 

ismert(ek). Az atrazine hatására megnövekedett hormonhatás detektálására az élesztő alapú 

bioriporter tesztek alkalmasak. 

Az összes, BLYES és BLYAS teszt elvégzése során pozitív kontroll vegyületeket is 

alkalmaztam, E2-t a BLYES, DHT-t a BLYAS tesztben. Az EC50 értékek (az elvégzett 

tesztekben mért értékek átlaga az SD értékekkel) 6,46±3,7E-04 µM volt az E2, valamint 

3,91±2,0E-03 µM a DHT esetében. A szakirodalmi EC50 adatokkal összevetve, melyek 
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6,3±2,4E-04 µM E2-re és 1,1±0,5E-02 DHT-ra (Sanseverino et al. 2008), megállapítható volt, 

hogy a tesztszervezetek megfelelő mértékben érzékenyek és a hormonhatás mérésére alkalmasak 

voltak minden tesztben. 

5.3.1 Keresztreakció a BLYES és BLYAS tesztek között 

A BLYES és BLYAS tesztekben tapasztalható volt keresztreakció, melynek értékeit a 8. 

táblázat mutatja: a BLYAS tesztben az E2 androgén hatása közel 30-szor volt gyengébb, mint a 

DHT hatása, a BLYES tesztben a DHT pedig majdnem 600-szor gyengébb ösztrogén aktivitást 

mutatott, mint az E2. A humán sejtek által az atrazine expozíció hatására termelt ösztrogének és 

androgének hormonhatása megközelítőleg 60 000-szer és 7 000-szer volt gyengébb, mint az E2-

é, ill. a DHT-é. Az atrazine azon hatásos koncentrációi (EC50) a szteroidogenezis tesztben, 

melynek hatására olyan mértékben emelkedtek meg a humán sejtek által termelt ösztrogének és 

androgének szintje, hogy a bioriporter tesztben a maximális ösztrogén és androgén hatás 50%-t 

eredményezzék, megközelítőleg azonosak (8. táblázat). Ebből kifolyólag az a következtetés 

vonható le, hogy az emelkedett ösztrogén és androgén hatást, amit a BLYES és BLYAS tesztben 

detektáltam, valóban az ösztrogén és az androgén hormonok emelkedett mennyisége okozta, nem 

pedig az ösztrogének androgén receptorokkal, ill. az androgén ösztrogén receptorokkal való 

keresztreakciója miatt alakult ki. 

8. táblázat – Keresztreakció a BLYES és BLYAS tesztek között, valamint a relatív ösztrogén és androgén 

aktivitás a vegyületeket a megfelelő teszt standardhez viszonyítva. *A vegyület EC50 értékének és megfelelő 

teszt standard EC50 értékének hányada 

Vegyület 
BLYES teszt BLYAS teszt 

Ösztrogén aktivitás* EC50 (μM) Androgén aktivitás* EC50 (μM) 

E2 1 2,740E-04 1/27 1,290E-01 

DHT 1/571 1,570E-01 1 4,730E-03 

H295R felülúszó atrazine 

expozíció után 1/61350 1,678E+01 1/7256 3,438E+01 

 

5.3.2 A tiszta tesztanyagok ösztrogén és androgén hatása 

Annak meghatározására, hogy a tesztanyagok önmagukban vajon képesek lehetnek-e az 

ösztrogén és androgén receptorokhoz kapcsolódni, azaz a forskolin, prochloraz és atrazine 

közvetlenül okozhatnak-e biolumineszcencia növekedést, a tiszta tesztanyagokat a BLYES és 

BLYAS tesztben megvizsgáltam. Citotoxicitás mérésére a BLYR tesztet használtam. Az 

anyagok tesztelésénél alkalmazott koncentrációtartományok megegyeztek a szteroidogenezis 

tesztben is vizsgált tartományokkal. Az egyes tesztanyagok hatására bekövetkező 

biolumineszcencia változásokat %-ban fejeztem ki az oldószeres (DMSO) kontrollhoz 

viszonyítva, melyek a 7. ábrán láthatók. A vegyületek közül egyik sem bizonyult még a 
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legnagyobb koncentrációban sem citotoxikus hatásúnak a BLYR tesztben: a forskolin 4,3-12,1%, 

a prochloraz 6-12,6%, míg az atrazine 14,7%-os fénykibocsátás csökkenést eredményezett, ezen 

értékek pedig nem különböztek szignifikánsan az oldószeres kontrollhoz képest.  

A BLYES és BLYAS tesztben egyik tesztanyag hatására sem tapasztaltam 

biolumineszcencia intenzifikációt.  

Noha a BLYR tesztben egyik vegyület sem bizonyult toxikusnak, a BLYAS tesztben 

szignifikáns csökkenés volt mérhető prochloraz esetében, a BLYES tesztben pedig az atrazine és 

forskolin hatására, mely utóbbinak legjobb ismereteim szerint nincsenek citotoxikus hatásai. 

Azonban annak ellenére, hogy statisztikailag szignifikánsnak bizonyultak, ezek az 

fénykibocsátás-csökkenés értékek csekély mértékűek, valamint meg kell jegyezni, hogy mind a 

BLYES, mind a BLYAS szervezetek alap fénykibocsátása mérsékelt (hiszen arra tervezték őket, 

hogy biolumineszcencia intenzifikációval válaszoljanak olyan vegyületek jelenlétére, melyek 

képesek közvetlenül az ösztrogén és androgén receptorokhoz kötődni), tehát viszonylag 

kismértékű csökkenés is jelentősnek hathat. Ezzel szemben a BLYR törzs alap fénykibocsátása a 

BLYES és BLYAS-nál 2 nagyságrenddel nagyobb. A prochloraz-ról pedig tudni kell, hogy egy 

imidazol-típusú, ergoszterol szintézist gátló fungicid vegyület (Paranjape et al. 2014), tehát az 

általa kiváltott csökkenés a vegyület anti-fungális hatásával is magyarázható. Sanseverino és 

mtsai (2008) kutatásai szerint az atrazine viszonylag nagy koncentrációban fejt csak ki toxikus 

hatást (IC20: 5,3E+02 µM a BLYR tesztben), mellyel saját mérési eredményem összhangban van, 

a legnagyobb, 15%-os biolumineszcencia csökkenés csak a legmagasabb, 3E+02 µM-os 

koncentrációban volt megfigyelhető. 

A fent bemutatott eredmények alapján megállapítható, hogy a tiszta tesztanyagok 

önmagukban nem képesek fénykibocsátás növekedést okozni a bioriporter tesztekben, illetve 

nem képesek közvetlenül sem az ösztrogén, sem az androgén receptorokhoz kötődni. A humán 

sejtek felülúszóját a bioriporter tesztekkel vizsgálva tehát kizárható, hogy biolumineszcencia 

emelkedés esetén a tiszta tesztanyagok lennének a hatás kiváltásért felelősek. 
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7. ábra – Ösztrogén, androgén és citotoxikus hatás a BLYES (A), BLYAS (B) és BLYR (C) tesztekben az 

élesztősejtek tiszta tesztanyagokkal történő 5 órás expozíciója után. A biolumineszcencia értékek a kontroll 

(BLYES/BLYAS/BLYR+DMSO; 100%) arányában vannak kifejezve.   Szignifikancia megállapítására 

egyutas ANOVA és Tukey post hoc tesztet alkalmaztam. (*) szignifikáns eltérés az oldószeres kontrollhoz 

képest (p<0,05); (**,++) szignifikánsan eltér az oldószeres kontrollhoz képest (p<0,01); (***,+++) 

szignifikánsan eltér az oldószeres kontrollhoz képest (p<0,001). 

5.3.3 H259R sejtek szteroidogenezis tesztből származó felülúszóinak hormonhatása 

A tiszta tesztanyagok bioriporter tesztekkel történő vizsgálata után a szteroidogenezis 

tesztből származó felülúszó minták hormonhatását mértem. 
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A pozitív kontroll anyagokkal (forskolin és prochloraz), valamint atrazine-nal kezelt 

H295R sejtek felülúszói egyik esetben sem bizonyultak citotoxikus hatásúnak a BLYR tesztben. 

Az indukáló hatású forskolin és gátló prochloraz H295R sejtekben a nemi hormonok 

egyidejűleg történő termelődésére gyakorolt hatását a BLYES és BLYAS tesztekkel vizsgáltam 

(8. ábra).  

 

8. ábra - A koncentráció-válasz görbék a H295R sejtek 48 órás forskolin és prochloraz (pozitív kontroll 

vegyületekkel) történő expozíció után gyűjtött felülúszói által kiváltott ösztrogén (A) és androgén hatást (B) 

mutatják a BLYES és BLYAS tesztekben (maximális indukció = 100%; maximális inhibíció = -100%). 

Szignifikancia megállapítására egyutas ANOVA és Tukey post hoc tesztet alkalmaztam. (*,+) szignifikáns 

eltérés a kontrollhoz képest (p<0,05); (**,++) szignifikánsan eltér a kontrollhoz képest (p<0,01); (***,+++) 

szignifikánsan eltér a kontrollhoz képest (p<0,001). 

A H295R sejtek forskolin és prochloraz expozíciója utáni, a sejtek által termelt ösztrogén 

és androgén hormonok jelenlétére kapott válaszreakció a BLYES és BLYAS tesztben megfelelt 

az elvárásoknak. A forskolinnal kezelt sejtek felülúszója mindkét tesztben biolumineszcencia 

emelkedést, míg a prochloraz-zal kezelteké csökkenést idézett elő (8. ábra). A legkisebb 

megfigyelhető hatásos koncentráció 0,3 és 0,1 µM volt a forskolinnál, illetve 0,3 és 0,03 µM a 

prochloraz-nál, melyek hatására a H295R sejtek felülúszói szignifikáns emelkedést 

eredményeztek a BLYES és BLYAS tesztek fénykibocsátásában. 10 µM forskolin kezelés 

hatására a fokozottan termelődő hormonok 38%-os intenzifikációt okoztak a BLYES tesztben, 

ill. 67%-os növekedést a BLYAS tesztben a csupán oldószerrel kezelt sejtek felülúszójához 

képest.  

3 µM prochloraz teljesen blokkolta a humán sejtek alap aromatáz aktivitását (azaz 

ösztrogén produkciót), mely 92%-os biolumineszcencia csökkenésben nyilvánult meg a BLYES 

tesztben, míg a lecsökkent androgén hatás 76%-kal alacsonyabb fénykibocsátást eredményezett a 

BLYAS-ban. A forskolin és prochloraz expozíció utáni humán sejt felülúszók által BLYES és 
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BLYAS tesztben kiváltott fénykibocsátás intenzifikációs %-ok az M8 mellékletben láthatók 

grafikusan. 

A BLYES és BLYAS tesztekben mért EC50 értékek 6,09E-01 µM és 8,3E-01 µM volt 

forskolinra, valamint 1,4E-01 µM és 3,58E-02 µM prochloraz-ra.  

Ezek az értékek beleesnek azokba az OCSPP Guideline szerinti elvárható tartományokba, 

melyeket a pozitív kontroll anyagoknak kell kiváltaniuk a H295R sejtek hormontermelésében (9. 

táblázat). 

9. táblázat – Az OCSPP Steroidogenesis assay Guideline alapján elvárt és a kombinált módszerrel mért EC50 

értékek összehasonlítása a pozitív kontroll forskolin és prochloraz vonatkozásában. 

  

EC50 (μM) értékek 

Induktor/Inhibítor   E2
a
 T

a
 BLYES

b
 BLYAS

b
 

Forskolin 

 

0,3 – 3,0 0,2 – 2,0 0,609 0,830 

Prochloraz 

 

0,03 – 0,3 0,01  - 0,1 0,140 0,0358 

a 
Elvárt EC50 értékek forskolinra and prochloraz-ra végpontként 17β-ösztradiolt (E2) és 

tesztoszteront (T) mérve  (OCSPP Guideline 890.1550) 
b 

EC50 értékek forksolinra és prochloraz-ra a hormonhatást az élesztő alapú bioriporter tesztet 

használva (BLYES az ösztrogén hatás mérésére, BLYAS az androgen hatás mérésére) 

 

Ezek alapján megállapítható, hogy a BLYES és BLYAS bioriporter tesztek 

érzékenysége megfelel a Guideline által megkövetelteknek a hormonmérő rendszert 

illetően. 

Atrazine-nal exponált sejtek felülúszóinak esetében mind a BLYES, mind a 

BLYAS tesztben koncentráció-függő módon emelkedett ösztrogén és androgén hatást 

mértem (a kombinált tesztet sematikusan a 9. ábra mutatja be), melyek alapján az 

atrazine az ösztrogének és androgének termelődésére is induktív hatást gyakorolt a 

H295R sejtekben.  

A legkisebb, már megfigyelhető hatást 1 és 3 µM koncentrációjú atrazine 

expozíció okozta a humán sejtekben, melyek hatására szignifikánsan megemelkedett 

ösztrogén és androgén hatás volt tapasztalható a bioriporter tesztekben. 10 µM feletti 

atrazine kitettség olyan mértékű emelkedett ösztrogéntermelést okozott a humán 

sejtekben, melyek több, mint 20%-os biolumineszcencia intenzifikációt eredményeztek 

a BLYES tesztben, 100 és 300 µM-os koncentrációnál ezek az értékek már 40% és 52% 

voltak. A BLYAS teszt azt mutatta, hogy 30, 100 és 300 µM atrazine volt képes az 

androgén produkciót megnövelni a humán sejtekben, melyek 23, 31 és 48%-os 

fénykibocsátás intenzifikációt okoztak az oldószeres kontrollhoz képest (az 

intenzifikációs értékek az M9 mellékletben láthatók grafikusan). 
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9. ábra – Az atrazine és bontási maradékanyagainak indirekt szteroidszintézist megzavaró hatásának 

kimutatására kidolgozott kombinált módszer sematikus ábrája (Saját készítésű ábra). 

A maximális biolumineszcencia 50%-át okozó (EC50), H295R sejtek fokozott ösztrogén 

és androgén termelése 16,78 µM (BLYES), ill. 34,38 µM (BLYAS) atrazine expozíció során 

következett be. Az atrazine expozíció hatására koncentráció függő módon a humán sejtek által 

termelt nemi hormonok BLYES és BLYAS tesztben mért ösztrogén- és androgén hatását a 10. 

ábra koncentráció-válasz görbéi mutatják, melyeket az EC50 értékek számításához használtam. 

 

10. ábra – A koncentráció-válasz görbék a H295R sejtek 48 órás atrazine expozíció után gyűjtött 

felülúszói által kiváltott ösztrogén (A) és androgén hatást (B) mutatják a BLYES és BLYAS tesztekben 

(maximális válasz = 100%). Szignifikancia megállapítására egyutas ANOVA és Tukey post hoc tesztet 

alkalmaztam. (**,++) szignifikánsan eltér a kontrolltól (p<0,01); (***,+++) szignifikánsan eltér a kontrolltól 

(p<0,001). 
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Új tudományos eredmény 

IV. Tézis (5.3 fejezet eredményei alapján): Az atrazine indirekt, nemi hormonok szintézisét 

megzavaró hatásának kimutatására sikeresen fejlesztettem ki egy új, kombinált módszert a 

H295R humán mellékvesekéreg karcinóma sejtvonalat alkalmazó steroidogenesis assay, 

valamint a BLYES/BLYAS ösztrogén/androgén hatást mérő, élesztő alapú bioriporter teszt 

összekapcsolásával. 

 

Az eredményeket a Chemosphere nemzetközi folyóiratban adtuk közre (Háhn, J., Szoboszlay, S., 

Krifaton, C., Kovács, K. J., Ferenczi, S.,  Kriszt, B. (2016) Development of a combined method 

to assess the complex effect of atrazine on sex steroid synthesis in H295R cells. Chemosphere, 

154, 507-514.). 
 

Új tudományos eredmény 

 

V. Tézis (5.3 fejezet eredményei alapján): A kombinált módszerrel mért eredmények alapján 

az atrazine a H295R sejtekben mind az ösztrogén, mind az androgén hatású hormonok 

szintézisére induktív hatást gyakorol (EC50 értékek ösztrogénhatás esetében 16,78 µM, 

androgénhatás esetében 34,38 µM). A módszer alkalmas egyes vegyületek indirekt endokrin 

diszruptor hatásainak detektálására előre determinált kémiai/immunanalitikai mérési végpontok 

meghatározása nélkül, ezzel lehetőséget nyújt addig ismeretlen biológiai hatások felderítésére. 

 

Az eredményeket a Chemosphere nemzetközi folyóiratban adtuk közre (Háhn, J., Szoboszlay, S., 

Krifaton, C., Kovács, K. J., Ferenczi, S.,  Kriszt, B. (2016) Development of a combined method 

to assess the complex effect of atrazine on sex steroid synthesis in H295R cells. Chemosphere, 

154, 507-514.). 

5.4 Atrazine biodegradációból származó maradékanyagok indirekt endokrin 

diszruptor hatásának vizsgálata 

Az atrazine baktériumok által történő lebontása során keletkező két leggyakoribb, 

dealkilezett bontási maradékanyag, a DEA és DIA esetében korábbi vizsgálatok azt mutatták, 

hogy az atrazine-hoz hasonlóan szintén képesek aromatáz-induktorként hatni H295R sejtekben 

(Sanderson et al. 2001). Doktori munkám fő célja, hogy olyan baktériumtörzseket találjak, 

melyek káros biológiai hatással nem rendelkező maradékanyagokká képesek degradálni a 

vizsgált peszticideket. Ezért az előző fejezetekben bemutatott, a nemi hormonok szintézisét 

indirekt megzavaró hatású vegyületek detektálására kifejlesztett kombinált módszert olyan, 

atrazine biodegradációs maradékanyagok vizsgálatára használtam, melyek kémiai analitikai 
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mérések alapján kiváló bontási hatékonyságot mutattak, valamint a maradékanyagok nem 

bizonyultak citotoxikus hatásúnak a krónikus A. fischeri tesztben. Ennek keretében a R. 

pyridinivorans K404 törzs, az egyetlen háromtagú AK44+CHB15p+TBF2/20.2 (R. 

aetherivorans + R. pyridinivorans + O. oleidegradans) és az AK44+CHB15p konzorciumok 

bontási maradékanyagát vizsgáltam a kombinált teszttel. A vizsgálat eredményeit a 11. ábra 

mutatja be, melyben a kontrollhoz (H295R sejtek+médium) képest szignifikánsan 

megemelkedett ösztrogén és/vagy androgén hatást piros kerettel elátott oszlopok, míg a 

kontrollhoz képest megnövekedett hormonhatást nem mutató mintákat zöld keretű oszlopok 

jelzik. 

 

11. ábra – Az atrazine-bontásból származó, nem citotoxikus hatású maradékanyagokkal 48 órán át exponált 

H295R humán adrenokortikális karcinóma sejtek által termelt nemi hormon révén BLYES és BLYAS 

tesztekben kiváltott ösztrogén és androgén hatás. (++) szignifikáns különbség a Kontrollhoz képest (p<0,002); 

(+++,***) szignifikáns különbség a kontrollhoz (H295R+medium) képest (p<0,0002). Piros keret – 

kontrollhoz képest emelkedett hormonhatás. Zöld keret – kontrollhoz képest nincs emelkedett hormonhatás. 

VAK ATR – abiotikus kontroll bontási kísérletben (tápoldat + atrazine); 1 – K404; 2 – 

AK44+CHB15p+TBF2/20.2; 3 - AK44+CHB15p 

Citotoxikus hatás egyik minta esetében sem volt mérhető a BLYR tesztben. A 

biodegradációs kísérletekből származó VAK mintával (csak LB tápoldat és 50 mg/L atrazine) 

exponált humán sejtek felülúszói az elvárásoknak megfelelően emelkedett ösztrogén és androgén 

hatást váltottak ki a bioriporter tesztekben a kontrollhoz (H295R médium + LB) képest. A 

bakteriális anyagcseretermékek hatásaival korrigált bontási maradékanyagok hatásai alapján az 

látható (11. ábra), hogy a fokozott ösztrogénprodukció mindhárom esetben elmaradt a humán 

sejtekben, a kontroll értékével megegyezik (nincs szignifikáns eltérés), vagy ahhoz képest 
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szignifikánsan lecsökkent (K404). Az androgén hatást tekintve viszont már más a kép: a kiváló, 

98%-os bontási képességű K404 törzs, illetve a három tagból álló AK44+CHB15p+TBF2/20.2 

keverék degradációs maradékával kezelt H295R sejtek felülúszója is kismértékben, de a 

kontrollhoz képest szignifikánsan megemelte a BLYAS tesztben a fénykibocsátást (37, ill. 45%-

os intenzifikáció). Egyedül a legjobb atrazine bontó képességű (93%) AK44+CHB15p 

konzorcium bontási maradékanyaga nem okozta a humán sejtekben az androgén hormonok 

fokozott termelődését (14%-os intenzifikáció, amely nem volt statisztikailag igazolható eltérés a 

kontrollhoz képest). 

5.5 Összegzés: atrazine és terbuthylazine biodetoxifikációja az alkalmazott 

biológiai hatásmérő tesztek eredményei alapján 

A citotoxicitást mérő meghosszabbított, 25 órás kontaktidejű krónikus A. fischeri teszt 

eredményei alapján az 50% feletti degradációs képességű 13 törzs közül a R. pyridinivorans 

K404-et, a 9 konzorcium közül pedig kettőt (AK44+CHB15p+TBF2/20.2 és AK44+CHB15p) a 

kifejlesztett, indirekt szteroidszintézist zavaró hatás mérésére alkalmas kombinált módszerrel is 

megvizsgáltam. A kiválasztott törzs és konzorciumok 80-98%-os bontási képességet mutattak 

analitikai mérések szerint, valamint ezeknek a bontási maradéka nem volt citotoxikus hatású az 

AVF tesztben. A konzorciumok közül azért esett a választás az AK44+CHB15p+TBF2/20.2 

keverékre, noha volt hasonló képességű más konzorcium is (AK44+TBF2/20.2 és NI1+OR16), 

mert ez volt az egyetlen, amelyik három különböző fajt képviselő törzsből állt és a konzorcium 

bontási hatékonysága mindhárom alkotó törzsét meghaladta. Emiatt feltételezhető volt, hogy 

ezek a törzsek képesek együttesen, egymás enzimkészletét kiegészítve hatékonyabban bontani az 

atrazine-t, illetve remélhetőleg olyan szintig elvégezni a molekula bontását, hogy a keletkező 

maradékanyagok nem fognak indirekt endokrin diszruptor hatás gyakorolni. A három 

maradékanyag közül azonban egyedül az AK44 és CHB15p törzsekből álló 2 tagú konzorcium 

volt az, melynek degradációs végterméke nem gyakorolt indukáló hatást a humán H295R 

mellékvesekéreg karcinóma sejtek nemi hormon termelésére. 

Az analitikai mérések szerint 50%-nál jobb atrazine-bontó törzsek bontási képességét, a 

maradékanyagok citotoxicitását és a vizsgált minták esetében az indirekt endokrin diszruptor 

hatást összefoglalva a 10. táblázat mutatja. 
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Összegezve tehát a 22 egyedi törzs és konzorcium közül 7 esetben nem volt sejttoxikus a 

maradékanyag, az ezekből választott 3 mintából pedig csupán 1 esetben szűnt meg teljesen az 

indirekt szteroidszintézist zavaró biológiai hatás.  

A Rhodococcus aetherivorans AK44 és R. pyridinivorans CHB15p törzsek együttesen 

képesek voltak lebontani az atrazine-t 7 nap alatt úgy, hogy a végtermékek nem voltak 

citotoxikusak, illetve nem mutattak ED hatást. 

A legjobb, nem toxikus maradékot eredményező atrazine-bontó törzsek és keverékek 

azonban nem voltak képesek az atrazine-tól mindössze 1 metil-csoportban különböző 

terbuthylazine lebontására. Egyedül a K404 törzs mutatott 46%-os degradációt, ez esetben 

viszont a sejttoxikus hatás nem szűnt meg teljes mértékben. 

 

Új tudományos eredmény 

VI. Tézis (5.1., 5.2.2. és 5.4. fejezetek eredményei alapján): Az alkalmazott vizsgálatok 

eredményei alapján a Rhodococcus pyridinivorans CHB15p törzs és újonnan leírt atrazine-bontó 

képességű faj, a Rhodococcus aetherivorans AK44 törzsének keveréke képes volt olyan 

anyagokká degradálni az atrazine-t, melyek nem citotoxikus hatásúak, illetve nem mutatnak 

nemi hormon szintézist megzavaró hatást. Az eredmények alapján a xenobiotikumok, így a 

peszticidek biológiai lebontása során keletkező maradékanyagok komplex biológiai hatásmérése 

elengedhetetlen.  
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6 KÖVETKEZTETÉSEK, JAVASLATOK 

A baktériumtörzsek és konzorciumok általi biodegradációt vizsgáló kémiai analitikai 

eredmények alapján megállapítható, hogy az atrazine kisebb-nagyobb mértékű lebontása 

széleskörűen megfigyelhető a nemzetségek között, azonban még egy fajon belül is a 

különböző környezetből izolált törzsek biodegradációs hatékonysága széles skálán mozog. 

Vizsgálataimban a legjobb értékeket a Rhodococcus nemzetség tagjai mutatták, mely nem 

véletlen: a nemzetség tagjai nagyméretű genommal (9,7 Mbp is lehet) rendelkeznek, mely 

számos katabolikus enzimet kódoló gént tartalmaznak, valamint több kisebb cirkuláris és 

nagyobb lineáris plazmiddal is rendelkeznek, melyek szubsztrátjainak palettája rendkívül széles 

(Larkin et al. 2005). Ezzel együtt más nemzetségek tagjai is képesek különböző 

xenobiotikumokat hasznosítani: a Serratia fonticola és Olivibacter oleidegradans fajokhoz 

tartozó PT1/1 és TBF2/20.2 törzsek szintén képesek voltak a vegyület jó hatásfokkal 

történő bontására. A jó atrazine-bontó baktériumtörzsek főként alifás és aromás 

szénhidrogénekkel szennyezett kárhelyekről lettek izolálva, mely alapján hipotetizálható volt, 

hogy az atrazine lebontására is képesek lehetnek, azonban egy Rhodococcus erythropolis 

(GD2A) és egy Cupriavidus basilensis (OR16) törzs is jó eredményeket mutatott, melyeket nem 

szennyezett, emberi behatásnak kevésbé kitett talajokból izoláltunk, tehát addig nem szennyezett 

környezetben élő baktériumok is képesek lehetnek xenobiotikumokat eliminálni. Az analitikai 

eredmények alapján továbbá több esetben igazoltam azt a hipotézist, miszerint 

konzorciumok valóban jobb hatásfokot érhetnek el a szennyezőanyag lebontásában, mint 

az azokat alkotó törzsek önmagukban. Az atrazine-t kiváló hatásfokkal bontani képes 

törzsek és konzorciumok azonban nem voltak képesek a terbuthylazine degradációjára (a 

K404 46%-os, közepes mértékű lebontását kivéve), tehát a két vegyület között a nagy szerkezeti 

hasonlóság egyáltalán nem jelent garanciát arra, hogy ugyanaz a mikróba mindkettőt ugyanolyan 

mértékben képes hasznosítani.  

A citotoxicitás mérésére használt krónikus Aliivibrio fischeri teszt az atrazine-t és 

terbuthylazine-t tiszta hatóanyagként vizsgálva lényegesen nagyobb érzékenységet mutatott, 

mint a szabványos akut teszt. Utóbbi esetében meglehetősen nagy az ellentmondás a 

szakirodalomban található adatok között, míg saját vizsgálataim szerint a két vegyület még 

magas koncentrációban sem gyakorol gátló hatást 30 perces kontaktidőnél. A krónikus teszt 

érzékenysége több szempontból is fontos eredmény. Egyrészt segítséget nyújthat a két vegyület 

ökológiai kockázatának pontosabb felmérésében, hiszen a legtöbb ökotoxikológiai teszt az akut 

hatásokra fókuszál, azonban egy hosszú kontaktidővel dolgozó vizsgálat a környezeti elemekben 

gyakran igen kis koncentrációban jelen lévő vegyületek hosszú távú, késleltetett káros hatásait 
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lehet képes felfedni. Másrészről bebizonyosodott, hogy a mikrotiter lemezen elvégezhető 

krónikus teszt egy egyszerű, költség- és időhatékony módszer az atrazine és terbuthylazine 

biodegradációjából származó nagyszámú maradékanyag citotoxikus hatásának szimultán 

vizsgálatára. Az eredmények alapján megállapítható, hogy a kémiai analitika alapján az 

anyavegyület koncentrációjának nagymértékű csökkenése nincs minden esetben egyenes 

arányban a toxicitás csökkenésével/megszűnésével, számos esetben még a 90% feletti 

biodegradáció mellett is erősen toxikus maradékanyagok keletkeztek. Továbbá szintén 

megfigyelhető az a jelenség, ami a biodegradáció során is, azaz ugyanahhoz a fajhoz tartozó 

törzsek biodetoxifikáló képessége rendkívül eltérő lehet. A törzsek konzorciumban való 

alkalmazása szintén előnyöket nyújt ezen a téren is: a keverékeket alkotó egyéni törzsekhez 

képest 4 esetben nemcsak a degradáció mértéke, hanem a detoxifikációs hatékonyság is 

jelentősen megnőtt, feltehetően valóban az egymással komplementer enzimrendszereknek 

köszönhetően. 

Az atrazine biodetoxifikációjának egyéb aspektusból történő vizsgálatára, azaz a 

maradékanyagok indirekt szteroidszintézist zavaró hatásának mérésére sikeresen 

kifejlesztett kombinált módszerrel végzett kísérleteim azt mutatták, hogy a várható 

megnövekedett ösztrogén hatás mellett az atrazine az androgén hormonok szintézisét is 

képes lehet indukálni a H295R sejtekben. Az atrazine aromatáz enzim-induktor hatását 

széleskörűen vizsgálták és igazolták már in vitro és in vivo kísérletekben egyaránt. Eddigi 

kutatási eredmények szerint az atrazine hatására megemelkedik a plazma ösztrogén-szintje, mely 

pl. békák esetében a hím egyedek feminizálódásához vezet, valamint az ösztrogén-függő 

daganatok kialakulásának esélyét is megnöveli. Korábbi in vivo kísérletekben a megnövekedett 

ösztrogén produkcióval párhuzamosan a plazma csökkent tesztoszteron szintjét is 

megállapították (Friedmann 2002, Hayes et al. 2006, Trentacoste et al. 2001,). A vegyület 

androgén produkcióra gyakorolt induktív hatása csupán néhány kísérletben jegyzett eddig. 

Pogrmic-Majkic és mtsai (2010) rövid-távú atrazine expozíció hatására patkány Leydig-

sejtekben detektált emelkedett androgén-szintet in vitro és in vivo, ahol úgy találták, hogy a 

szteroidszintézisben az atrazine átmeneti stimuláló hatást gyakorol. Higley és mtsai (2010) 

H295R sejtvonalat vizsgálva írták le, hogy a sejtekben atrazine hatására ösztradiol mellett 

fokozódik a tesztoszteron termelés is. Az endokrin diszruptor vegyületek szteroidogenezist 

szabályozó génekre és enzimekre gyakorolt hatása azonban rendkívül összetett és sok esetben 

egyelőre nem kellően feltérképezett. Az 19 szénatomos adrenális androgén hormonok szintézise 

a mellékvesekéreg legbelső, zona reticularis nevű rétegében történik, ahol főként a CYP17A1 

gén terméke, a 17,20-liáz aktivitása révén dehidroepiandroszteron (DHEA), DHEA-szulfát 

10.14751/SZIE.2017.092



65 

 

(DHEA-S) és androszténdion (tesztoszteron és az ösztron prekurzora) szintetizálódik. A H295R 

sejtvonal különlegessége többek között abban rejlik, hogy egy embrionális sejtvonalról van szó, 

melyben a mellékvesekéreg zonálisan még differenciálatlan, így a sejtek nem csupán a 

mellékvesekéregben, hanem a felnőtt emberi gonádokban termelődő hormonokat is képesek 

szintetizálni. Ennek köszönhetően a sejtvonal a fentieken túl a DHT kivételével az összes 

androgén hormon, valamint ösztron és E2 szintézisére is képes, mely unikális in vitro módszerré 

teszi a szteroidogenezis vizsgálatára.  

Az általam mért eredmények alapján tehát feltételezhetően az atrazine az androgén 

receptorhoz kötődni képes, androgén hatást eredményező hormonok szintézisébe is képes 

beavatkozni. Ennek/ezeknek a folyamatoknak a molekuláris genetikai hátterét a 

továbbiakban szükséges kutatni, a H295R sejtek szteroidogén enzimeit kódoló gének 

expressziójának vizsgálata feltétlenül célszerű lenne. A jelenleg gyakorlatban alkalmazott 

módszerek 1-1, konkrétan előre meghatározott végpontot mérésére (pl. tesztoszteron és 17β-

ösztradiol) fókuszálnak, ezáltal, amennyiben rossz, vagy nem elegendő végpontot választunk, 

egyes folyamatok rejtve maradnak.  A kifejlesztett kombinált módszer egyik előnye abban 

rejlik, hogy összegzett biológiai hatás mérésére alkalmas. Ezáltal segítséget nyújthat a 

jövőben potenciális ED hatású vegyületek, vagy akár vegyület-keverékek nemi hormon 

szintézisét megzavaró, összetett hatásának detektálására. Ezen tulajdonságok megfelelnek az 

EDSTAC (1998) által az endokrin diszruptorok vizsgálatára ajánlott több lépéses szűrő és 

vizsgáló stratégia részét képező 1. szint céljainak, mely szerint a vizsgálómódszereknek többek 

között i.) olcsónak, gyorsan és egyszerűen kivitelezhetőnek; ii.) egyidejűleg több mérési 

végpontot felölelőnek kell lennie. Továbbá megfelel annak az igénynek is, mely szerint a 

tesztnek alkalmasnak kell lennie arra, hogy különböző fajokra gyakorolt hatásokat is meg tudjon 

jósolni, hiszen a szteroidszintézisben szerepet játszó gének és enzimek jelen vannak és azonos 

biokémiai szerepet töltenek be számos különböző fajban és családban egyaránt. 

Az indirekt ED hatást mérő kombinált módszerrel 3 olyan bontási maradékanyagot 

vizsgáltam, melyek nem voltak citotoxikusak a krónikus AVF tesztben. Ezek eredményei alapján 

csupán 1 – két Rhodococcus fajból álló – konzorcium esetében volt tapasztalható mind a 

citotoxikus, mind az ösztrogének és az androgének szintézisére gyakorolt indukáló hatás 

megszűnése. 

Eredményeim rávilágítanak arra, hogy mekkora jelentősége van egy-egy vegyület 

analitikával nyomon követett biológiai úton történő lebontása mellett a maradékanyagok 

komplex, több aspektusból történő biológiai hatásmérésére is, melyet az atrazine esetében 

sikeresen valósítottam meg a kutatás során és a jövőben célszerűen alkalmazandó módszer 

együttes lehet nem csupán az atrazine, hanem más xenobiotikumok esetében is. 
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A továbbiakban kiemelt figyelmet kell fordítani a terbuthylazine biodetoxifikációjára 

képes mikróbák keresésére, illetve több, az atrazine-t jól bontó törzs vizsgálatára. Valamint a 

terbuthylazine-nal is el kell végezni az indirekt ED hatás vizsgálatokat a kombinált 

módszerrel, hiszen azon túl, hogy dealkilezett bomlástermékei részben megegyeznek az 

atrazine-éval, melyekről bebizonyosodott, hogy aromatáz induktorok, az anyavegyület is 

rendelkezhet eddig fel nem térképezett hatásokkal. Utóbbi jelentősége abban is rejlik, hogy 

Európában, illetve azokban az országokban, ahol az atrazine használata már tiltott, a 

gyakorlatban a terbuthylazine a helyettesítője. Figyelembe véve az előbbieket, illetve a 

terbuthylazine krónikus toxicitását és azt a tényt, hogy szinte teljes mértékben ellenállt a 

vegyület a legjobb atrazine-bontó baktériumtörzseknek, reális környezeti kockázattal kell 

szembenéznünk a jelenlegi nagymértékű terbuthylazine-használat miatt. 

A kutatómunka folytatása során figyelmet kell fordítani nem csak a tiszta hatóanyagok, 

hanem a formázószerek és készítmények vizsgálatára is. A formázóanyagok ugyanis 

önmagukban is ökológiai kockázatot jelenthetnek, a segítségükkel pl. vízoldhatóbbá, biológiailag 

könnyebben hozzáférhetővé tett hatóanyagok viselkedése, hatása pedig drasztikusan 

megváltozhat, különbözhet a tiszta hatóanyaghoz képest.  

 Szükséges továbbá a különböző környezeti elemekben az eltérő oxigén-ellátottsági és 

hőmérsékleti viszonyok peszticidek biodegradációjára, illetve a biodetoxifikációjára 

gyakorolt hatásainak megismerése. Ehhez munkám folytatásként célszerű lehet mikrokozmosz 

kísérletek összeállítása, mely során modellezni lehet a szennyező anyagok és a környezeti 

elemek közötti fizikai, kémiai és biológiai kölcsönhatásokat és ok-okozati összefüggések 

vonhatók le. Ilyen mikrokozmosz kísérletek megfelelő kivitelezéséhez doktori munkám kísérleti 

eredményei jó kiindulópontként szolgálhatnak. 
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7 ÖSSZEFOGLALÁS 

Doktori kutatásom során első célom volt az atrazine és terbuthylazine biológiai úton, 

baktériumok által történő lebontására 15 különböző nemzetséget, illetve 27 fajt kéviselő 43 

baktériumtörzs biodegradációs képességének vizsgálata. A törzsek közül összesen 13 volt 

képes egyénileg az atrazine kiindulási koncentrációját több, mint 50%-kal csökkenteni, 

melyek között domináltak a Rhodococcus fajok. A Rhodococcus aetherivorans, R. 

qingshengii, valamint a Serratia fonticola és Olivibacter oleidegradans fajok atrazine-

degradációs képességet elsőként írtam le.  

A lebontás hatékonyságának növelése érdekében az egyénileg jól bontó törzsekből 21 

konzorciumot hoztam létre. A konzorciumok között 9 esetben mutatkozott igen jó, 60-93%-os 

hatásfokú lebontás, melyek közül 5 esetben az azokat alkotó törzsek egyéni értékeinél 

nagyobb mértékű degradációra voltak képesek a keverékek. A terbuthylazine-t, noha 

szerkezetileg csupán egyetlen metil-csoportban különbözik, a leghatékonyabb atrazine-bontó 

törzsek és konzorciumok sem voltak képesek, kivéve a Rhodococcus pyridinivorans K404 

törzset, mely azonban legjobbként is csupán 46%-os degradációt mutatott. 

Az atrazine és terbuthylazine tiszta hatóanyagok és bontási maradékaik krónikus 

citotoxikus hatásának vizsgálatára a szabványos Aliivibrio fischeri teszt meghosszabbított 

kontaktidejű (25 óra), mikrotiter lemezen kivitelezhető verzióját használtam. A két herbicid 

hatóanyag esetében a krónikus teszt lényegesen érzékenyebb (EC50,atrazine= 2,67, ill. 8,28 mg/L, 

EC50,terbuthylazine= 4,97, ill. 9,62 mg/L 10, ill. 15 óránál), mint a 30 perces akut teszt, ezáltal 

alkalmas a két vegyület marékanyagainak vizsgálatára, továbbá segíthet a herbicidek ökológiai 

kockázatának jobb felmérésben. A bontási maradékanyagok citotoxikus hatásának vizsgálati 

eredményei alapján igazoltam, hogy az atrazine és terbuthylazine esetében az analitikai úton 

kimutatott biodegradációs hatékonysággal nem mindig jár együtt a toxicitás megszűnése. 

Több esetben kiváló, akár 90%-ot meghaladó atrazine-degradáció is toxikus végterméket 

eredményezett. Mindössze három egyéni törzs és 4 konzorcium maradékanyaga nem mutatott 

citotoxikus hatást, utóbbiak pedig degradációs hatásfokban is jobbnak bizonyultak az azokat 

alkotó egyéni törzsekhez képest. Tehát céljaimmal összhangban sikeresen hoztam létre 

egymás enzimkészletét kiegészíteni képes baktériumtörzsekből konzorciumokat, melyek 

alkalmazásával az atrazine-biodetoxifikáció hatásfoka növelhető. Az egyetlen, 46%-os 

terbuthylazine-bontó törzs végtermékének nem szűnt meg a sejttoxikus hatása. Ez a jelenség a 

jelenleg atrazine-helyettesítőként alkalmazott terbuthylazine fokozott ökológiai kockázatára 

hívja fel a figyelmet. 
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Az atrazine, valamint a bontási maradékai indirekt endokrin diszruptor hatásának 

vizsgálatára a H295R humán adrenokortikális karcinóma sejtvonalat alkalmazó szteroigogenezis 

assay és a Saccharomyces cerevisiae alapú, ösztrogén és androgén hatást mérő bioriporter 

tesztek összekapcsolásával olyan kombinált módszert fejlesztettem ki, mely alkalmas a nemi 

hormon szintézist megzavaró összegződő hatások kimutatására. A módszer ezáltal eszköz 

lehet egyes vegyi anyagok addig nem ismert, indirekt, szteroidogenezist befolyásoló 

hatásának vizsgálatára konkrét, előre determinált kémiai analitikai végpont nélkül. A 

módszert használva kimutattam, hogy az atrazine mind az ösztrogének, mind az androgének 

produkcióját indukálta a humán sejtekben. Három (legjobb bontó 1 egyéni törzs, 2 konzorcium) 

nem citotoxikus maradékanyagot vizsgálva egyik esetben sem volt ösztrogén hatás mérhető, 

azonban mind az ösztrogén, mind az androgén hatást csupán az AK44+CHB15p R. 

aetherivorans és R. pyridinivorans konzorcium volt képes megszűntetni. Kutatásom 

eredményeképp tehát sikeresen szelektáltam olyan baktérium-konzorciumot, mely képes 

volt az atrazine-t oly módon biodegradálni, hogy a maradékanyag citotoxicitása és 

endokrin diszruptor hatása is megszűnt. Tekintve, hogy a kémiai analitika (GC-MS) 

eredményei alapján viszonylag nagyszámú, jól bontó törzs és keverék közül csupán egyetlen 

konzorcium volt képes az atrazine detoxifikációjára, a degradáció analitikai vizsgálatával 

párhuzamosan a keletkező bontási maradékanyagok biológiai hatásvizsgálata 

elengedhetetlen. 

 

 

 

 

  

10.14751/SZIE.2017.092



69 

 

8 ENGLISH SUMMARY 

The first aim of my research was to investigate the biodegradation of atrazine and 

terbuthylazine by 43 bacterial strains of 27 different species belonging to fifteen genera. To 

enhance the effectiveness of biodegradation 21 consortia were created from individual strains 

with good degradation ability and were tested in biodegradation experiments.   

Altogether 13 strains of 43 were able to degrade individually more than 50% of the initial 

atrazine concentration after 7 days of incubation. Among these strains, members of genus 

Rhodococcus were dominant; however, one strain each of Cupriavidus basilensis, Serratia 

fonticola and Olivibacter oleidegradans also could be found among them. 9 consortia from 21 

showed excellent, 60-93% biodegradation ability, and 5 mixtures were able to degrade atrazine 

more effectively than the creating individual strains. With one exception, the most efficient 

atrazine-degrading strains and consortia did not degrade terbuthylazine, although it structurally 

differs from atrazine only by one methyl group. Rhodococcus pyridinivorans K404 strain was 

able to metabolize no more than 46% of terbuthylazine. 

The next aim was to determine whether the cytotoxic and endocrine disrupting effects of 

the biodegradation end-product are ceased in parallel with degradation. To measure cytotoxicity, 

chronic Aliivibrio fischeri bioluminescence inhibition assay with prolonged contact time (25 

hours) adapted to microplate was used. It appeared to be significantly more sensitive to atrazine 

and terbuthylazine (EC50,atrazine= 2,67, and 8,28 mg/L, EC50,terbuthylazine= 4,97, and 9,62 mg/L at 10 

and 15 hours, respectively) compared to the standard acute (30 min) test, when even at the 

largest concentrations of atrazine and terbuthylazine (125 and 100 mg/L, respectively) did not 

result in bioluminescence inhibition. Due to its sensitivity, the chronic assay is suitable to 

analyze the end-products and could be a valuable tool to provide a more comprehensive view of 

the ecological risks of atrazine and terbuthylazine. In several cases, the degradation products of 

sole strains and consortia resulted in significant bioluminescence inhibition. Thus high 

biodegradation (>90%) does not certainly mean the reduction or cessation of toxicity. Only 3 

individual strains and 4 consortia were able to degrade atrazine into non-cytotoxic end-product. 

Compared to the constituent strain’s higher biodegradation capacity along with ceased 

cytotoxicity was observed in the case of these consortia supporting the theory that complemented 

enzyme systems of bacteria in mixed cultures are able to improve not only the degradation but 

also detoxification efficiency. Cytotoxicity of biodegradation end-products of terbuthylazine by 

R. pyridinivorans K404 did not cease in spite of the strain 46% terbuthylazine-degrading ability. 

To examine endocrine disrupting effects of atrazine and its end-products formed by 

bacterial degradation, a combined method was developed using H295R human adrenocortical 
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carcinoma cell line and Saccharomyces cerevisiae BLYES, BLYAS, BLYR bioreporters. The 

H295R cell line combined with BLYES/BLYAS bioreporter system proved to be useful in 

identifying the cumulated, indirect disrupting effects on sex steroid synthesis in vitro of atrazine 

and its metabolites, or other chemicals. The method is also applicable in cases when the effect of 

the test substance(s) on steroid synthesis, hence the analytical endpoints are not possible to pre-

specify accurately. According to the results, aside from the expected estrogenic effect, atrazine 

was able to induce the synthesis of androgen hormones in H295R human adrenocortical cells, as 

well. Using the combined test, three non-cytotoxic end-products of the most effective atrazine-

degrader individual strain and two consortia were examined. Estrogenicity could not be detected 

in any cases of these samples; however, only one consortium (R. aetherivorans AK44 with R. 

pyridinivorans CHB15p) was able to degrade atrazine into non-estrogenic and non-androgenic 

products. 

Considering that the atrazine-biodetoxification was observed by only one consortium out 

of the large number of strains and consortia with excellent atrazine-degrading capacity, the 

importance of complex assessment of biological effects of biodegradation end-products is 

essential.  
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M2. A kutatómunka során megfogalmazott célok és az azok megvalósításához alkalmazott 

módszerek folyamatábrája. 
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M3. Saccharomyces cerevisiae (BLYES, BLYAS, BLYR) tápoldatának összetétele 

 

YMM (500 ml-re számolva) 
 

II. Glükóz oldat 

I. oldat (MM Medium) 427,25 ml 

 

D-Glükóz 20 g 

II. oldat (glükóz) 50 ml 

 

Desztillált víz 80 ml 

III. oldat (L-aszparaginsav) 12,5 ml 

   IV. oldat (L-treonin) 4 ml 

 

III. Aszparaginsav oldat 

V. oldat (CuSO4) 1,25 ml 

 

L-aszparaginsav 200 mg 

VI. oldat (vitamin) 5 ml 

 

Desztillát víz 50 ml 

     I. MM Medium 

 

IV. L-treonin oldat 

KH2PO4 13,61 g 

 

L-treonin 240 mg 

(NH4)2SO4 1,98 g 

 

Desztillált víz 10 ml 

KOH 4,2 g 

   MgSO4 0,2 g 

 

V. CuSO4 oldat 

FeSO4 1 ml (40 mg/50 ml H2O) 

 

CuSO4 374,5 mg 

L-hisztidin 50 mg 

 

Desztillált víz 50 ml 

Adenin 50 mg 

   L-arginin-HCl 20 mg 

 

VI. Vitamin oldat 

L-metionin 20 mg  

 

Tiamin 4 mg  

L-tirozin 30 mg 

 

Piridoxin 4 mg  

L-izoleucin 30 mg 

 

Pantoténsav 4 mg  

L-lizin-HCl 30 mg 

 

Inozitol 20 mg 

L-fenilalanin 25 mg 

 

Biotin 10 mg 

L-glutaminsav 100 mg 

 

Desztillát víz 100 ml 

L-valin 150 mg 

   L-szerin 375 mg 

   Desztillált víz 1000 ml 
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M4. Atrazine akut Microtox teszt jegyzőkönyv 
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M5. Terbuthylazine akut Microtox jegyzőkönyv  
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M6. A. fischeri biolumineszcencia gátlás atrazine hatására krónikus tesztben 
 

 

 
Biolumineszcencia gátlás (%) értékek az atrazine expozíció hatására a meghosszabbított 

kontaktidejű, krónikus Aliivibrio fischeri tesztben az oldószeres kontroll fénykibocsátás értékeihez 

viszonyítva. A kontrolltól való szignifikáns eltérés megállapítása egyutas ANOVA és Dunnett post 

hoc teszttel történt. A feltüntetett adatok az átlag ± SD értékek. (*) szignifikáns eltérés az oldószeres 

kontrolltól (p<0.05); (**) szignifikáns eltérés az oldószeres kontrolltól (p<0.002); (***) szignifikáns 

eltérés az oldószeres kontrolltól (p<0.0002); (****) szignifikáns eltérés az oldószeres kontrolltól 

(p<0.0001) 
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M7. A. fischeri biolumineszcencia gátlás terbuthylazine hatására krónikus tesztben 

 

 

 

Biolumineszcencia gátlás (%) értékek a terbuthylazine expozíció hatására a meghosszabbított 

kontaktidejű, krónikus Aliivibrio fischeri tesztben az oldószeres kontroll fénykibocsátás értékeihez 

viszonyítva. A kontrolltól való szignifikáns eltérés megállapítása egyutas ANOVA és Dunnett post 

hoc teszttel történt. A feltüntetett adatok az átlag ± SD értékek. (*) szignifikáns eltérés az oldószeres 

kontrolltól (p<0.05); (**) szignifikáns eltérés az oldószeres kontrolltól (p<0.002); (***) szignifikáns 

eltérés az oldószeres kontrolltól (p<0.0002) 
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M8. Forskolin és prochloraz hatására emelkedett és csökkent ösztrogén és androgénhatás 

kimutatása élesztő teszttel biolumineszcencia intenzifikációban kifejezve. 

 

A szteroidogenezis tesztben 48 órás forskolin (A) és prochloraz (B) expozíció után a H295R sejtek 

felülúszói által kiváltott megemelkedett, illetve lecsökkent ösztrogén- és androgén hatás 

következtében kiváltott biolumineszcencia intenzifikációs %-ok a BLYES és BLYAS tesztekben. 

Szignifikancia megállapítása egyutas ANOVA és Tukey post hoc teszttel történt. (*,+) szignifikáns 

eltérés a kontrollhoz képest (p<0,05); (**,++) szignifikánsan eltér a kontrollhoz képest (p<0,01); 

(***,+++) szignifikánsan eltér a kontrollhoz képest (p<0,001).  
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M9. Atrazine hatására emelkedett ösztrogén és androgénhatás kimutatása élesztő teszttel 

biolumineszcencia intenzifikációban kifejezve. 

 

A szteroidogenezis tesztben 48 órás atrazine expozíció után a H295R sejtek felülúszói által kiváltott 

megemelkedett ösztrogén- és androgén hatás következtében kiváltott biolumineszcencia 

intenzifikációs %-ok a BLYES és BLYAS tesztekben. Szignifikancia megállapítása egyutas 

ANOVA és Tukey post hoc teszttel történt. (**,++) szignifikánsan eltér a kontrollhoz képest 

(p<0,01); (***,+++) szignifikánsan eltér a kontrollhoz képest (p<0,001). 
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segítségüket, barátságukat és támogatásukat. Külön köszönöm Benséné Fekete Ildikónak 
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