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1. Jelölések, rövidítések jegyzéke 

 

3R Az állatkísérletek kiváltására, a kísérleti állatok számának csökkentésére 

és az állati szenvedés minimalizálására kialakított stratégia (Replacement, 

Reducement, Refinement) 

4-EBA   4-etilbenzaldehid 

ADI   elfogadható napi bevitel (acceptable daily intake) 

ALS   alkáli-labilis helyek (alkali-labile sites) 

aPKC   atipikus protein-kináz C gén 

BMX   a 3-kloro-4-(diklorometil)-5-hidroxi-2(5H)-furanon brominált analógjai 

BS   elmosódott testszegmensek 

CAS szám  „Chemical Abstracts Service” regisztrációs szám 

CAID krónikus pitvari és intesztinális diszritmia (chronic atrial and intestinal 

dysrythmia) 

ccnb1   cyclin B1 gén 

ccnb2   cyclin B2 gén 

cdc20   cell division cycle 20 homolog gén 

cdca8   cell division cycle associated 8 gén 

cdca7a   cell division cycle associated 7a gén 

cDNS   komplementer dezoxiribonukleinsav 

CHO   kínai hörcsög ovárium (chinese hamster ovary) sejtvonal 

cks1b   CDC28 protein kinase regulatory subunit 1B gén 

CLSA/GC-MS zártrendszerű illatanyag gyűjtés/gázkromatográfiás elválasztással 

kombinált tömegspektrometria 

COX ciklooxigenáz enzim(ek) 

DBP víztisztítási/vízfertőtlenítési melléktermék vegyület(ek) (disinfection by-

product(s)) 

DFA   2,4-difluoroanilin 

DNS   dezoxiribonukleinsav 

dpf   a termékenyülés után eltelt napok száma (days post fertilization) 

DOM   oldott szervesanyag (dissolved organic matter) 

ECHA   Európai Vegyianyag Ügynökség (Euripean Chemicals Agency) 

EDC   endokrin rendszert zavaró anyag(ok) (endocrine disrupting compounds) 
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EFSA   Európai Élelmiszerbiztonsági Hatóság (European Food Safety Authority) 

EMS   etil-metánszulfonát 

EMX   a 3-kloro-4-(diklorometil)-5-hidroxi-2(5H)-furanon geometriai izomere 

ercc61   excision repair cross-complementation group 6-like gén 

esco2   establishment of sister chromatid cohesion N-acetyltransferase 2 gén 

EU   Európai Unió 

FAO az Egyesült Nemzetek Élelmezésügyi és Mezőgazdasági Szervezete (Food 

and Agricultural Organization of the United Nations) 

fbxo5 F-box protein 5 gén 

FDA az Egyesült Államok Élelmiszer -és Gyógyszerengedélyeztetési Hivatala 

(United States Fuud and Drug Administration) 

FISH fluoreszcens in situ hibridizáció 

GPx glutation peroxidáz enzimek 

GST glutation-S-transzferáz 

HAA   haloecetsavak 

has   aPKC mutációt hordozó heart and soul mutáns zebradánió vonal 

HeLa humán méhnyak eredetű epiteliális adenokarcinóma sejtvonal (Henrietta 

Lacks-tól származó) 

HM   fejtorzulás 

HL-60   humám promieloid leukémia sejtvonal 

hpf   az ikra termékenyülésétől eltelt órák száma (hours post fertilization) 

HSC-2   humán laphám karcinóma sejtvonal 

HSC-3   humán laphám karcinóma sejtvonal nagy metasztázis-képző potenciállal 

HSC-4   nyelvből származó humán laphám karcinóma sejtvonal 

IARC Nemzetközi Rákkutató Ügynökség (International Agency for Research on 

Cancer) 

kif23 kinesin family member 23 gén 

KG-1 humán akut mielogén leukémia sejtvonal 

LC50/LD50 félhalálos koncentráció, az a kezelési koncentráció, melynek hatására a 

kezelt egyedek 50%-a elpusztul 

LCx/LDx Az egyedek X%-ának pusztulását okozó koncentráció/dózis. 

mad2l1 MAD2 mitotic arrest deficient-like 1 gén 

mis12 MIS12 kinetochore complex component gén 
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ML-1 humán akut mieloid leukémia sejtvonal 

mRNS hírvivő (messenger) ribonukleinsav 

MSDI   maximális számított beviteli érték (maximized survey-derived intake) 

MSZ   magyar szabvány 

MX   3-kloro-4-(diklorometil)-5-hidroxi-2(5H)-furanon 

ndc80   NDC80 kinetochore complex component gén 

NDMA  N-nitrozodimetilamin 

NCI   amerikai Nemzeti Rákkutató Intézet (National Cancer Institute) 

NHIK 3025  humán méhnyak adenokarcinóma sejtvonal 

nuf2   UF2 component of NDC80 kinetochore complex gén 

nusap1  nucleolar and spindle associated protein 1 gén 

OECD Gazdasági Együttműködési és Fejlesztési Szervezet (Organisation for 

Economic Co-operation and Development) 

PCA főkomponens analízis (principal component analysis) 

PCR polimeráz láncreakció (polimerase chain reaction) 

PE perikardiális ödéma 

plk1 polo-like kinase 1 gén 

QSTR kvantitatív szerkezet-toxicitás kapcsolat vizsgálat (quantitative structure-

toxicity relationship analysis) 

REACH vegyi anyagok regisztrációja, értékelése, engedélyezése és korlátozása 

(Registration, Evaluation, Authorisation of Chemicals) 

RNS ribonukleinsav 

SCE testvér-kromatida kicserélődés (sister chromatide exchange) 

SCGE egysejtes gélelektroforézis vizsgálat (single cell gel electrophoresis) 

sgol1 shugoshin 1 gén 

SMART szomatikus mutációs és rekombinációs teszt (somatic mutation and 

recombination test) 

SSB egyszálú DNS-törés (single strand break) 

ox-MX  a 3-kloro-4-(diklorometil)-5-hidroxi-2(5H)-furanon oxidált formája 

red-MX  a 3-kloro-4-(diklorometil)-5-hidroxi-2(5H)-furanon redukált formája 

T98G   humán glioblasztóma multiforma sejtvonal 

TC   farok görbület 
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Tg(vtg1:mCherry) vitellogenin-1 promótert hordozó, májban ösztrogénhatásra vörös 

fluoreszcens fehérjét (mCherry) kifejező transzgenikus zebradánió vonal 

THM   trihalometán-származékok 

TK   timidin-kináz 

TM   faroktorzulás 

ttk   ttk protein kinase gén 

U87MG  humán glióma sejtvonal 

UFZ Helmholz Környezetkutató Központ (Helmholz-Zentrum für 

Umweltforschung) 

USA   Amerikai Egyesült Államok (United States of America) 

US EPA az Amerikai Egyesült Államok Környezetvédelmi Hivatala (United States 

Environmental Protection Agency) 

WHO   Egészségügyi Világszervezet (World Health Organization) 

YC   elszíneződött szik 

  

10.14751/SZIE.2020.002



5 

 

2. Bevezetés és célkitűzés 

A víz a földi lét alapja, valamint az emberiség fejlődésének mozgatórugója. Ezzel együtt 

azonban egyre nő az emberiség vízigénye, viszont az ipari és társadalmi fejlődés komoly károkat 

okozott a Föld vízkészletében. Talán pont a nagymértékű fejlődésnek, iparosodásnak köszönhetően 

egyre nehezebb megfelelő minőségű és mennyiségű ivóvízhez jutni. 

A világ különböző területein élő emberek eltérő, ivóvízzel kapcsolatos problémákkal 

néznek szembe. A fejlődő országok lakói küzdenek az éhínséggel, hiszen víz hiányában nem 

tudnak elegendő élelmiszert előállítani. A vízhiány mellett hatalmas probléma a rendelkezésre álló 

vízforrások szennyezettsége is. Számos betegség (malária, tífusz, szalmonellózis, hepatitisz, 

Escherichia coli fertőzés) szedi áldozatát ezen országokban, mert nem állnak rendelkezésre a 

megfelelő higiéniás körülmények. A biológiai veszélyforrások mellett ezekben az országokban az 

ipari szennyezés is számottevő, a laza vagy éppen be nem tartott környezetvédelmi előírások miatt. 

A fejlett országokban a vízforrások rendelkezésre állnak ugyan, de napjaink modern 

életvitelének köszönhetően el is szennyeződnek. Ezeken a területeken az ipar és a mezőgazdaság 

a két legjelentősebb szennyező forrás. Fontos megemlíteni, hogy a háztartásokból is számos 

szennyezőanyag kerül a környezetünkbe (Kolpin et al. 2002). Egy részük a mindennapi használat 

során, úgy, mint a mosószerek, a kozmetikumok és a gyógyszermaradványok. Ezek a szennyezők 

közvetlenül a szennyvízzel is bekerülhetnek a vízbázisba, de nem ritka az sem, hogy helytelen 

hulladékkezelés következtében jutnak be a víz természetes körforgásába. Ezen anyagok 

eltávolítására, valamint a vízzel terjedő betegségek megelőzésére különböző víztisztítási 

procedúráknak vetik alá a települések szennyvizét és az ivóvíz előállítás során a nyersvizet. Ezen 

eljárások bár fejlettek, mégsem alkalmasak például számos, endokrin rendszert zavaró anyag 

(EDC-endocrine disrupting compound) eltávolítására (Bakos et al. 2013). 

A víztisztítás során keletkező melléktermék vegyületek (DBP- disinfection by-product) 

jelenlétére és vizsgálatának fontosságára először a holland vegyész, Johannes Rook munkássága 

irányította a figyelmet. Az elmúlt néhány évtizedben több, mint 600 anyagról derült ki, hogy a 

vízkezelés során keletkezik, ezeknek azonban csak töredékéhez rendeltek határértéket a hatályos 

szabályozásokban (98/83/EK rendelet, 201/2001. (X.25.) Kormányrendelet), számos anyag 

toxikológiai vonatkozásairól a mai napig nem áll rendelkezésünkre elegendő információ. 

Bár az elmúlt években számos publikáció jelent meg a DBP-kel kapcsolatban, még mindig 

kevés figyelmet kap ez a témakör. Ennek számos oka lehet, például az, hogy kémiailag nagyon 

sokféle vegyület sorolható ebbe a csoportba, nagyon alacsony koncentrációban találhatók meg a 

természetes vízbázisokban és az ivóvízben, így nehéz a kimutatásuk, még a mai, modern analitikai 

módszerek alkalmazásával is. A kezeletlen ivóvízzel szemben, mely számos betegség terjesztője 

lehet, akut problémát általában nem okoznak sem az élővilágban, sem pedig a fogyasztókban. Igazi 
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veszélyük ebben rejlik, hiszen a káros hatások kialakulásához évek vagy évtizedek is kellhetnek. 

A fogyasztók mindennapi életük során ki vannak téve ezen vegyületek hatásainak, nem csupán az 

ivóvíz közvetlen fogyasztásával, hanem például zuhanyzás közben is, ahol apró cseppek 

formájában közvetlenül a tüdőbe kerül a víz, ezáltal a melléktermék vegyületek is (Uddameri & 

Venkataraman 2013). 

A probléma tehát nagyon összetett, kiderült, hogy a vízben található oldott szervesanyag 

(DOM- dissolved organic matter) mellett a korábban a vízbázisba került vegyületekből is 

kialakulhatnak DBP-k. Ilyenek lehetnek a gyógyszer-hatóanyagok, melyek közül számos olyan 

van, melyet nagy mennyiségben használ a lakosság. Ide sorolhatjuk a hormonális fogamzásgátló 

készítményeket, csontritkulás elleni szereket és mennyiségüket tekintve a legtöbbet alkalmazott 

fájdalomcsillapító, gyulladáscsökkentő szereket. A széleskörben használt antibiotikumok közül 

több csoportról (tetraciklinek, flurokinolonok, β-laktámok) kimutatták, hogy képesek reakcióba 

lépni a klórvegyületekkel (Wang et al. 2011, Dodd et al. 2005). 

A gyulladáscsökkentő, fájdalomcsillapító készítmények jelentős részéhez vény nélkül 

kapható készítmények formájában is hozzájuthat a lakosság, így helytelen hulladékkezelés 

következtében is könnyen bejuthatnak a vizekbe. Világszerte a legnagyobb mennyiségben 

előállított hatóanyag az ibuprofén (2-(4-izobutilfenil)-propionsav), mely µg/l-es koncentráció 

tartományban található meg a természetes vizekben. Ami aggasztó ezzel a hatóanyaggal 

kapcsolatban, hogy bomlástermékeivel együtt megtalálható a szennyvíztisztító telepek 

elfolyóvizében, szintén µg/l-es koncentráció tartományban (Fent et al. 2006). Az anyamolekulából 

hőközlés, valamint oxidatív kezelés hatására számos bomlástermék keletkezik, köztük a 

dolgozatban vizsgált 4-etilbenzaldehid (EBA) (Madhavan et al. 2010). Mivel az ivóvíz kezelés 

során mind hő-, mind oxidatív hatásnak ki van téve a nyers víz, ez tehát a legvalószínűbb módja 

annak, ahogy az EBA bekerül a vízrendszerbe. A vegyületről kevésbé ismert tény, hogy az íz- és 

illatanyagok között megtalálható a vegyszerforgalmazók termékpalettáján, hiszen a mesterséges 

mandula aromához, a benzaldehidhez hasonlóan, mandula illattal rendelkezik. Illatanyagként 

természetes módon előfordul növényi és állati eredetű termékekben, úgy, mint salátában, 

zöldbabban, tengeri kagyló- és halfélékben (Lonchamp et al. 2009, Barra et al. 2007, Triqui & 

Reineccius 1995), ám a benzaldehiddel ellentétben biztonsági adatlapja nem tartalmaz toxikológiai 

információkat. Az EFSA (European Food Safety Authority- Európai Élelmiszerbiztonsági 

Hatóság) 2012-ben megjelent, az ízesítő anyagokról készült tudományos véleményében nem 

fogalmaztak meg biztonsági aggályokat az anyaggal kapcsolatban. Azért meglepő mindez, mert 

ebben a dokumentumban mindössze egy, az EBA toxicitásával kapcsolatos, ám meg sem jelent 

(„unpublished”) publikációt említenek. Az EFSA az anyag MSDI (maximized survey- derived 

intake – maximális számított beviteli érték) értékét 0,37 µg/fő/nap-ban határozta meg (EFSA 
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2012). A tudományos szakirodalomban fellelhető információk szerint az anyagot eddig kizárólag 

Rácz és munkatársai (2012) vizsgálták gerinces modell szervezeten, mely esetükben a zebradánió 

volt, adult életszakaszban. Mivel az EBA az egyik leggyakrabban használt gyógyszer hatóanyag, 

az ibuprofén bomlásterméke, mely szennyvíztisztítás után is megtalálható az elfolyóvízben, ezért 

kiemelten fontos feltérképezni az élő szervezetekre gyakorolt hatását. Bár az EFSA megállapított 

egy MSDI értéket, ám mint azt láthatjuk, számos forrásból bejuthat az emberi szervezetbe, így 

könnyen toxikus hatást fejthet ki. 

Dolgozatomban az EBA mellett egy másik DBP vegyületet is vizsgáltam, a 2-4-

difluoroanilint (DFA). Ezt az anyagot intermedierként használják gyógyszerek, festékek és 

növényvédőszerek gyártásakor. Akut esetekben methemoglobinémiát okoz, valamint erősen 

nefrotoxikus (Eadsforth et al. 1984, Lo et al. 1990, 1991). Az anyaggal kapcsolatban több humán 

vonatkozású eredmény látott napvilágot, melyekben főként a vegyszergyárakban dolgozó 

munkások vérmintáinak vizsgálatával foglalkoztak. Az EBA-hoz hasonlóan Rácz és munkatársai 

(2012) ezt a vegyületet is vizsgálták kifejlett zebradánió egyedeken, ám embriókra gyakorolt 

hatását még nem tanulmányozták, ahogy más kutatók sem. 

Mivel a halak egész életciklusukat a vízben töltik, ezért kiváló modellállatai az ilyen jellegű 

vizsgálatoknak, a zebradánió pedig egy nemzetközileg elfogadott és jól ismert modell szervezet. 

Mint azt láthatjuk, kifejlett életszakaszra vonatkozóan már rendelkezésre áll néhány információ az 

anyagok hatásairól, ám a korai életszakaszokról nem. Vizsgálataim során mind az EBA, mind a 

DFA esetén kiemelten fontosnak tartottam az embriók vizsgálatát, hiszen az anyagok 

fejlődésbiológiai hatásairól nem áll rendelkezésünkre információ. Ezek a kísérletek jó 

kiindulópontjai lehetnek humán egészségügyi vizsgálatoknak, kiváltképp a halembriókon végzett 

microarray vizsgálat, mely az embrionális fejlődés során végbemenő, génexpresszióban 

bekövetkező változásokat hivatott feltárni. 

Munkám célja az volt, hogy megismerjem két víztisztítási melléktermék vegyület, az EBA 

és a DFA zebradánió embriókra gyakorolt hatásait. Az EBA-ról nagyon kevés információval 

rendelkezünk, illetve aggasztó, hogy az egyik leggyakrabban használt fájdalomcsillapító 

hatóanyag, az ibuprofén bomlástermékeként is létrejöhet a vízkezelés során, továbbá íz-és 

illatanyagként is hozzáférhető. Célom volt megvizsgálni az EBA és a DFA embriófejlődésre 

gyakorolt hatásait, valamint meghatározni az akut tesztek során a vegyületek LC (LCx- az egyedek 

X%-ának pusztulását okozó koncentráció) értékeit. Továbbá célom volt az EBA génexpresszióra 

gyakorolt hatásának vizsgálata microarray assay alkalmazásával. Választ szerettem volna kapni 

arra, hogy a transzkriptom analízis során kapott eredményt alá tudom-e támasztani különböző, 

klasszikus toxikológiai vizsgálatokkal, így gyarapítva az EBA-ról rendelkezésre álló toxikológiai 

információk mennyiségét.  
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3. Irodalmi áttekintés 

3.1.  Az ivóvíz jelentősége, az ivóvízzel kapcsolatos globális egészségügyi problémák 

A víz nem csupán a földi lét alapja, de az emberiség fejlődésének egyik mozgatórugója is. 

Bolygónk növekvő lakosságát egyre nehezebb ellátni jó minőségű és megfelelő mennyiségű 

élelmiszerrel, a nagy volumenek előállításához iparszerű gazdálkodásra van szükség, ehhez 

rengeteg vízre. Sajnos ezen tevékenységek nagymértékű vízszennyezéssel járnak, mely az 

ivóvízbázisokat is érinti. A mezőgazdasági, ipari és kommunális szennyezések miatt a természetes 

vizek jelentős része alkalmatlan közvetlen emberi fogyasztásra. Ennek következtében a víz 

stratégiai fontosságúvá vált világszerte (Alcamo et al. 2007; Pahl-Wostl et al. 2008; Al-Saidi & 

Elagib 2017) 

A Földön lévő víz mennyiségét 1,4 milliárd köbkilométerre becsülik, melynek csupán 

0,003%-a használható fel ivóvízként, higiéniai, mezőgazdasági és ipari célokra. Ha a népesség a 

mostani ütemben növekszik, kétséges, hogy 2030-ra elegendő víz lesz az emberiség 

fenntartásához. A FAO (Food and Agriculture Organization of the United Nations- Egyesült 

Nemzetek Élelmezésügyi és Mezőgazdasági Szervezete) felmérése szerint a legtöbb vizet igénylő 

iparág a mezőgazdaság. Minden kilogramm gabona előállításához 1000-3000 liter víz szükséges. 

Az egy emberre jutó ivóvíz felhasználás nem csupán a közvetlen fogyasztást jelenti, hiszen 2- 

5000 liter víz szükséges egy ember egy napi élelmiszerének előállításához (FAO 2017). 

A vízkészletek eloszlása nem egyenletes, vannak olyan régiók, ahol szinte pazarolják a 

vizet, míg máshol emberek tízezrei halnak meg naponta, a vízhiányra visszavezethetően. A fejlődő 

országokban óriási problémát jelent az éhínség, hiszen víz hiányában nem tudnak elegendő 

élelmiszert előállítani. Számos betegség (malária, tífusz, szalmonellózis, hepatitisz, Escherichia 

coli fertőzés) szedi áldozatát ezen országokban, mert nem állnak rendelkezésre a megfelelő 

higiéniás körülmények. 

A fejlett országok egészen más problémákkal néznek szembe. Itt a vízforrások 

rendelkezésre állnak ugyan, de a nagymértékű iparosodásnak köszönhetően el is szennyeződnek. 

Az iparon és a mezőgazdaságon kívül számos szennyezőanyag, mosószerek, vegyszerek, 

gyógyszermaradványok is bekerülnek a vizekbe. Ezen anyagok eltávolítására, valamint a vízzel 

terjedő betegségek megelőzésére különböző víztisztítási procedúráknak vetik alá a települések 

szennyvizét. Ezen eljárások bár modernek, mégsem alkalmasak például számos endokrin rendszert 

zavaró anyag eltávolítására. Az EDC vegyületek eltolják a hormonok természetes egyensúlyát az 

élő szervezetekben, hatással vannak a szaporodásra és az egyedfejlődésre, valamint a természetes 

hormonok analógjaiként működve számos káros biológiai hatást (például torzulások, fejlődési 

zavarok) eredményeznek (Bakos et al. 2013). 
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Napjainkban egyre nagyobb figyelmet kapnak a toxikológiában az ivóvíz fertőtlenítése 

közben képződő vegyületek. A jó minőségű, káros szennyezőanyagoktól mentes ivóvíz biztosítása 

világszerte, így hazánkban is létfontosságú, stratégiai feladattá vált. A jelenleg alkalmazott 

víztisztítási eljárások (klór, klór-dioxid, UV, illetve ózon kezelés) elsősorban a vízben levő 

kórokozók elpusztítását szolgálják, ezen túlmenően a különböző szűrési módszerekkel igyekeznek 

a kémiai szennyeződéseket mérsékelni. 

Az oxidáló fertőtlenítőszerek élettelen anyagokkal is reagálhatnak az ivóvízben és a 

dezinfekció nyilvánvaló előnyei mellett, a fenti kémiai beavatkozások nyomán számos szerves 

vegyület keletkezik (víztisztítási-reakciómelléktermékek), melyeknek káros, elsősorban mutagén 

(Sujbert et al. 1993) és karcinogén hatása lehet (Bull et al. 1995). 

Az emberek egészségének, valamint a környezet állapotának megóvása érdekében 

napjainkban egyre fontosabbak a laboratóriumi vizsgálatok. Bizonyos vegyületek vagy környezeti 

minták hatását legbiztonságosabban így térképezhetjük fel. Ahhoz, hogy egy vegyület környezeti 

hatásáról komplex képet kapjunk, fontos, hogy az alsóbbrendű élőlényektől a gerincesek felé 

haladva minél több fajról álljon rendelkezésünkre információ. 

Az ivóvíz kórokozókkal történő szennyeződése hozzájárul bizonyos betegségek gyors és 

nagy tömegeket érintő terjedéséhez, így vektor jellege miatt különösen veszélyes a 

kontaminációja. Az ivóvíz előállítás alapjául szolgáló nyersvízben is számtalan különböző 

mikroorganizmus fordul elő. Ezek lehetnek algák, férgek, baktériumok, protozoák vagy vírusok 

(Momba & Kaleni 2002, Stanger et al. 2006, Locas et al. 2007). Az ivóvízzel terjedő legismertebb 

baktérium törzseket Crittenden et al. (2005) nyomán az 1. táblázat mutatja be. 
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1. táblázat A legismertebb, ivóvízben előforduló, megbetegedéseket okozó baktérium törzsek 

Crittenden et al. (2005) nyomán 

 Mikroorganizmus Megbetegedés típusa 

Is
m

er
t 

k
ó
ro

k
o
zó

k
 

Salmonella typhosa hastífusz 

S. paratyphi 

S. schottinuleri 

S. hirschfeldi C. 

paratífusz 

Shigella flexneri 

Sh. disenteriae 

Sh. sonnei 

Sh. paradysinteiae 

vérhas 

Vibrio comma 

V. cholerae 
kolera 

Pasteurella tularensis tularemia 

Brucella melitensis brucellózis 

Pseudomonas pseudomallei melioidosis 

Leptospira icterohaemorrhagiae leptospirózis 

Enterophatogenic E. coli gasztroenteritisz 

V
íz

b
ő
l 

m
á
r 

k
im

u
ta

to
tt

 k
ó
ro

k
o
zó

k
 Enteroaggregative E. coli 

Enteroinvasive E. coli 

Enterohemorragic E. coli 

Enterotoxigenic E. coli 

Yersinia enterocolitica 

Campylobacter jejuni 

gasztroenteritisz 

F
el

té
te

le
z
et

te
n

 

v
íz

b
en

 t
er

je
d

ő
 k

ó
ro

k
o
zó

k
 Legionella pneumophila legionellózis 

Aeromonas hydrophila gasztroenteritisz 

Helicobacter pylori 
gyomor és nyombélfekély, 

gyomorrák 

Mycobacterium avium 

intracellulare 
pneumónia 

Pseudomonas aeruginosa különböző fertőzések 
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Az Egészségügyi Világszervezet (WHO-World Health Organization) 2018-ban közölt 

információi szerint (http1) 2015-ben globálisan 5,2 milliárd ember jutott hozzá biztonságosan 

kezelt ivóvízhez, és aggasztó tény, hogy közel 2 milliárd ember fogyasztott fekáliával szennyezett 

ivóvizet. Az alacsony és közepes jövedelmű, fejlődő országokban az egészségügyi ellátó helyek 

közel 38%-ában nincs megfelelő minőségű vízforrás, 19%-ukban nem kielégítőek a higiénés 

körülmények, 35%-ukban még a kézmosáshoz szükséges szappan és víz is hiányzik.  

A felsorolt tények fényében nem meglepő, hogy a leggyakoribb vízzel terjedő betegségek 

többnyire a fejlődő országokban ütik fel a fejüket időről időre. A fejlett országokban is 

előfordulnak ilyen jellegű megbetegedések, de többnyire kis területre korlátozódva, általában 

valamilyen környezeti katasztrófa következtében, esetleg trópusi országokba történő utazással 

behurcolva, pontszerűen. Nagy esőzések, áradások, gátszakadások alkalmával fordul elő általában 

az ivóvízbázis, lakóingatlanok, termőföldek elszennyeződése kommunális szennyvízzel, ezáltal 

fekális baktériumok sokaságával. A mikroorganizmusokkal szennyezett vízzel terjedő betegségek 

különösen nagy halálozási arányt okoznak a 0-5 éves gyermekek estében. Évente 900 millió, ebbe 

a korcsoportba tartozó gyermek hasmenéses megbetegedését tulajdonítják a szennyezett víznek, 

és 1,5 – 1,8 millió gyermek halálát okozza a szennyezett víz fogyasztása (Ashbolt 2004). A WHO 

adatai szerint az össznépességet tekintve 2,2 millió ember hal meg napjainkban az erős 

hasmenéssel járó betegségekben, főként kanyaróban, maláriában, kolerában és vérhasban. Ez 

Délkelet-Ázsiában a halálesetek 8,5%-át, míg Afrikában a 7,7%-át jelenti (http2). 

 

3.2. Az ivóvíz kezelése, fertőtlenítése 

3.2.1. Nyersvíz források az ivóvíz ellátásban 

Az ivóvíz kezelésének jelentősége megkérdőjelezhetetlen a fent leírtak alapján. A 

kezelések elsődleges célja az egészségügyi kockázatot nem jelentő ivóvíz előállítása a 

rendelkezésre álló nyersvíz források felhasználásával. A víz a körfogása során érintkezik a 

litoszférával, az atmoszférával, valamint a bioszférával, így számos nem kívánatos szerves és 

szervetlen anyag kerülhet bele. A vizet érő talán legveszélyesebb hatások antropogén eredetűek, 

hiszen a modern társadalom számtalan kemikáliát juttat a környezetbe.  

A nyersvíz források sokfélék lehetnek, ezért az egyes forrásokból származó vizek 

kezelésében is lehet különbség. A felszín alatti vízforrások közül a legveszélyeztetettebbek a 

talajvizek, azaz az első vízzáró réteg fölötti vízréteg. Napjainkban a vízellátási célú 

vízhasználatnak csak kevesebb, mint 10%-át adják. A rétegvizek, vagy mélységi vizek, két vízzáró 

réteg között, néhány tíz métertől akár az ezer métert meghaladó mélységig több, egymással nem 

összekapcsolódó rétegben találhatóak. A felszín felől érkező szennyezéseknek kevésbé vannak 

kitéve, ám a felszín közeli rétegekre olykor jellemző a nitrát tartalom és a bakteriális 
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szennyezettség is. Általában nagyobb mennyiségben tartalmaznak oldott sókat, valamint gyakran 

található bennük fölösleges szén-dioxid és metán. A fogyasztók szempontjából aggályos, hogy a 

dél-alföldi rétegvizek gyakran magas koncentrációban tartalmaznak arzént. A rétegvizek a 

vízellátási célú vízhasználat több, mint 40%-át adják. A karsztvizek vízkészleteink közül a legjobb 

minőségűek között vannak. Jellemzően mészkő- és dolomit tartalmú kőzetekből származnak, 

amelyből kalcium és magnézium sókat oldanak ki, ezért nagyobb a keménységük, kevés szerves 

anyag, vas és mangán található bennük. Vízellátási szempontból fontos karsztvíz lelőhelyek 

vannak a bükki karszt és Aggtelek környékén, valamint az észak-balatoni régióban. A vízellátási 

célú vízhasználat 20%-át biztosítják. A forrásvizek viszonylag jó minőségűek, ám a vízellátásban 

kicsi a szerepük, hiszen kevés olyan forrás van hazánk területén, mely egész évben, viszonylag 

egyenletes hozammal, jelentősebb mennyiségű vizet tudna szolgáltatni. Külön kategóriát alkotnak 

a parti szűrésű vizek, hiszen eredetüket tekintve felszíni vizek, melyek több tíz méter vastagságú 

mederanyagon (homokos kavics, kavics) szivárognak át, így a természetes talajszűrés által javul a 

minőségük. Ezen vizek minőségét jelentősen befolyásolja a felszíni víz minősége, a parti talajréteg 

(mederanyag) szűrőhatása és az esetleg hozzákeveredő talajvíz minősége, ami szoros 

összefüggésben van az antropogén hatásra bekövetkező környezetterheléssel. A Dráva mentén, 

valamint a Duna kavicsteraszain, jellemzően a Szigetköz és Budapest környékén rendelkezik 

hazánk ilyen vizekkel. A vízigények kielégítéséhez 30%-ban járulnak hozzá ezek a források 

(Urbanovszky 2017). A tény, hogy éppen a Főváros környékén, Európa egyik legnagyobb, iparilag 

is jelentős városokon áthaladó folyójából nyerünk ilyen módon ivóvizet aggasztó, hiszen maga a 

felszíni forrás, a Duna is számos szennyező hatásnak van kitéve, és a mederanyagon való 

áthaladáskor belekeveredő talajvíz is szennyezett lehet. A dolgozat előzményeként szolgáló 

kutatásokban is ilyen kutakból származó, budapesti ivóvizet vizsgáltak, és tárták fel annak 

genotoxikus hatását baktériumokra nézve (Sujbert et al. 1993) és apoptotikus aktivitást növelő 

(Rácz et al. 2004) hatását sejttenyészeten. 

3.2.2. Az ivóvíz kezelése 

A 3.1. fejezetben leírt betegségek számos alkalommal okoztak járványokat az emberiség 

történelmében, és okoznak napjainkban is, főként a fejlődő országokban. Az ivóvizek 

fertőtlenítése, a tény, hogy a nyersvizet meg tudjuk szabadítani a kórokozóktól, az elmúlt évszázad 

egyik legnagyobb közegészségügyi vívmánya.  

Bár a 17. században Leeuwenhoek saját készítésű nagyító lencséi segítségével felfedezte a 

vízben megtalálható mikroorganizmusokat (Smit & Heniger 1975), ezeket egészen a XIX. század 

közepéig nem hozták összefüggésbe a betegségek terjedésével. 1854-ben ugyanis a londoni Soho 

negyedben kitört egy nagy kolera járvány, melynek során Dr. John Snow az esetek előfordulását 

térképen dokumentálta, lokalizálva ezzel a probléma forrását. Vizsgálatai során kiderült, hogy a 
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fertőzési góc a Broad Street-en található kút, így bizonyította be, hogy a betegség egyértelműen a 

vízzel terjed (Brody et al. 2000). A víz kezelését sokáig csak az egyszerű mechanikai szűrés 

jelentette. A klór, mint vízfertőtlenítő szer első dokumentált alkalmazását Robley Dunlingsen 

1835-ben írt, Public Health című művében lelhetjük fel (Crittenden et al. 2005), ám hatékonyságát 

tudományosan csak 1881-ben bizonyítatta be Robert Koch (Howard-Jones 1984). 

Az ivóvíz kezelése bonyolult, több lépcsős folyamat, melynek során a nyersvizet 

megtisztítják a mechanikai, kémiai és biológiai szennyeződésektől. A hagyományos vízkezelési 

folyamat fő lépései a szűrés, ezt követi a derítés, az ülepítés, ismételten szűrés, majd a víz 

fertőtlenítése (1. ábra). A víztisztítás eddigi rövid története során ezek a módszerek finomodtak, 

valamint a technológia is jelentősen fejlődött, ám alapjaiban igen keveset változott. A folyamat 

célja továbbra is a régi, azaz tiszta és biztonságos ivóvíz előállítása a lakosság számára (Dawson 

& Sartory 2000). 

 

1. ábra Az ivóvíz kezelésének sematikus ábrája (http3 alapján) 
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3.3. A fertőtlenítés során keletkező melléktermékek csoportosítása és toxikológiai 

megítélése 

A víztisztítási melléktermék vegyületek felfedezése Johannes Rook, holland vegyész 

nevéhez fűződik. Rook a Rajna folyóból nyert vízmintákban fedezte fel kloroform jelenlétét. 

Megfigyelte, hogy ez a vegyület a nyersvízben nem volt jelen, ám a tisztítási folyamat végén már 

jelentős mennyiségben előfordult a vízben (Rook 1974, 1976). Eredményeiből azt a következtetést 

vonta le, hogy a fertőtlenítésre használt klórvegyületek reagálnak a nyersvízben természetes 

módon előforduló oldott szerves anyaggal, így alakulhatott ki kloroform, valamint különböző 

trihalometán-származékok (THM). Ezt a következtetését a későbbiekben számos tanulmány 

alátámasztotta (Symons et al. 1975; Williams et al. 1980; Dotson et al. 2009; Leenheer & Croué 

2003). A szerves anyag, mely főként kolloid mérettartományba tartozó, vizes fázisban oldott, 

biomassza eredetű anyagból áll, szinte minden természetes eredetű vízben jelen van. Eredete 

főként szárazföldi és vízi mikroszervezetek lebontó tevékenységére, szekunder szervesanyag-

feldolgozást végző heterotróf szervezetek működésére, valamint fotoszintetizálni képes élőlények 

tevékenységére vezethető vissza (Rositano et al. 2001). A DOM és a melléktermékek kialakulása 

közötti kapcsolat mind Európában, mind pedig a tengerentúlon megdöbbenést váltott ki a 

tudományos közéletben, hiszen addig az volt az álláspont, hogy kezelés után az ivóvíz nem 

tartalmaz semmilyen, az egészségre ártalmas összetevőt. A kutatások száma ugrásszerűen 

megnövekedett ebben a témakörben, ezzel együtt az ismert DBP-k száma is, hiszen már igen 

korán, az 1970-es években egyértelművé vált, hogy ez a nagyon heterogén vegyületcsoport lehet 

a DBP-k kialakulásának elsődleges prekurzora (Hrudey 2009). A DOM-hoz tartozó anyagokon 

kívül szervetlen szennyezők is szerepet játszanak a DBP-k kialakulásában, ezek közül 

legjelentősebbek a jodid-és bromidionok. Ezek azért különösen veszélyesek, mert hipobrómsavvá 

vagy hipojódossavvá alakulva könnyen reakcióba léphetnek a DOM-mal (Hua et al. 2006). A 

DBP-k külön csoportját alkotják azok a vegyületek, melyek emberi szennyezés hatására alakulnak 

ki. Ide sorolhatók a háztartásokból és a mezőgazdasági termelésből kikerülő kemikáliák, illetve a 

gyógyszer hatóanyag maradványok és bomlástermékek, valamint a fertőtlenítőszerek reakciójából 

keletkező vegyületek. A biológiai és kémiai hatások feltérképezésével foglalkozó kutatócsoportok 

eredményeit a műszaki területen dolgozók is felhasználják, és olyan vízkezelési technológiák 

kifejlesztésén dolgoznak, melyek minimalizálják a klórvegyületek használatát, így megelőzve a 

DBP-k keletkezését. Napjainkban ezen technológiák közül az UV-fény, illetve a reverz ozmózisos 

eljárás tűnik bíztatónak, ám ezen módszerek még behatóbb vizsgálatokat igényelnek, hogy fény 

derüljön esetleges hátrányaikra. A nyersvízben található szerves anyag miatt azonban az új 

technológiák is rejthetnek veszélyeket, új DBP csoportok alakulhatnak ki. Ezekről a csoportokból 
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a következő fejezetekben lesz szó, melyet Richardson & Postigo (2011) által készített 

csoportosítás alapján állítottam össze. 

 

3.3.1. Szabályozás hatálya alá eső víztisztítási melléktermék vegyületek 

Mivel számos mikrobiológiai és kémiai veszély fenyegeti a fogyasztókat az ivóvíz 

fogyasztással kapcsolatban, így az országok igyekeznek kellően szigorú és átgondolt 

szabályozásokat alkotni az ivóvízzel szemben támasztott követelményeket illetően. Ez hazánkban 

sincs másként. A továbbiakban a hazánkban alkalmazandó paramétereket részletezem. 

Az Európai Közösségek Tanácsa 1975-ben kiadott egy irányelvet az ivóvízkivételre szánt 

felszíni vizek minőségi követelményeiről a tagállamoknak, majd ezt a rendeletet írta felül a 

98/83/EK Irányelv az emberi fogyasztásra szánt víz minőségéről, melyet 1998-ban adtak ki, és 

máig hatályos. A tagországoknak a megfelelő türelmi idők mellett vállalniuk kell a kívánt 

vízminőség elérését. Magyarország a csatlakozással vállalta az irányelvben foglalt paraméterek 

teljesítését. 

A magyar jogalkotás jogszabályi szinten szabályozza az ivóvízre vonatkozó 

követelményeket (201/2001. (X.25.) Kormányrendelet az ivóvíz minőségi követelményeiről és az 

ellenőrzés rendjéről). A jogszabály bevezetését megelőzően szabványban rögzítették az ivóvíz 

minőségével kapcsolatos előírásokat (MSZ 450/1-1989). Vannak olyan határértékek, melyek a 

kormányrendeletben jelentősen megváltoztak a szabványhoz képest (2.táblázat). 

 

2. táblázat Néhány fontosabb vízparaméterre vonatkozó határérték az MSZ 450/1-1989 szabvány, valamint a 

201/2001. Kormányrendelet alapján 

Összetevő Mértékegység MSZ 450/1-1989 
201/2001 (X.25.) 

Korm. rendelet 

Nitrit  mg/l 0,5-1 0,5 

Nitrát mg/l 20 50 

Ammónium mg/l 1 0,5 

Vas mg/l 0,2 0,2 

Mangán mg/l 0,1 0,05 

Bór mg/l 1-5 1 

Fluorid mg/l 1,5 1,5 

Arzén µg/l 50 10 

 

Miután számos vizsgálatban fény derült a DBP-k jelenlétére az ivóvízben, illetve egyes 

DBP-k potenciális egészségkárosító hatásaira, az egyes nemzetek és közösségek a vízminőségi 

10.14751/SZIE.2020.002



16 

 

követelmények fontos részévé tették a melléktermék vegyületek alacsony mennyiségét. Az 

Egyesült Államok Környezetvédelmi Hivatala (US EPA) (EPA 63 FR 69390) és az Európai Unió 

is irányelvben rögzítette a tagállamoktól elvárt határértéket, valamint a WHO is bevezette 

irányelveibe néhány DBP maximális megengedhető szintjét. Mivel napjainkban már több, mint 

600 melléktermék vegyületet ismer a tudomány (Richardson&Postigo 2011), melyeknek csak egy 

része került eddig górcső alá toxikológiai szempontból, így lehetetlen minden anyagra határértéket 

bevezetni. Más vegyületcsoportokhoz hasonlóan a DBP-k esetében is úgynevezett „jelző” 

vegyületekre állapítottak meg határértékeket, melyek többnyire vegyületcsoportjuk legnagyobb 

mennyiségben jelen lévő képviselői. A 3. táblázatban mutatom be a hatályos határértékeket, az 

azokat megállapító szervezetek szerint felsorolva. 

 

3. táblázat Az EPA, az EU és a WHO által megállapított irányadó határértékek a leggyakrabban 

és legnagyobb mennyiségben előforduló víztisztítási melléktermék vegyületekre vonatkozóan. 

EURÓPAI UNIÓS HATÁRÉRTÉKEK (98/83/EK SZERINT) HATÁRÉRTÉK (MG/L) 

ÖSSZES THM 0,1 

BROMÁT 0,01 

  

WHO IRÁNYELVEK  

  

KLOROFORM 0,3 

BROMO-DIKLORO-METÁN 0,06 

KLORO-DIBROMO-METÁN 0,1 

BROMOFORM 0,1 

SZÉN-TETRAKLORID 0,004 

KLOROECETSAV 0,02 

DIKLORO-ECETSAV 0,05 

TRIKLORO-ECETAV 0,2 

BROMÁT 0,01 

KLORIT 0,7 

DIKLORO-ACETONITRIL 0,02 

DIBROMO-ACETONITRIL 0,07 

CIANOGÉN KLORID 0,07 

2,4,6-TRIKLOROFENOL 0,2 

N-NITROZODIMETILAMIN 0,1 
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US EPA SZABÁLYOZÁS 

ÖSSZES THM (KLOROFORM, BROMO-DIKLOROMETÁN, 

KLORO-DIBROMOMETÁN, BROMOFORM) 

0,08 

5 HALOECETSAV (KLORO-, BROMO-, DIKLORO-, 

DIBROMO-,TRIKLORO-ECETSAV) 

0,06 

BROMÁT 0,01 

KLORIT 1 

 

Mint az jól látszik, az EPA és az EU (Európai Unió) teljes THM mennyiségre állapít meg 

határértéket, ám az amerikai határérték szigorúbb, mint az európai. A WHO irányelvekben több 

THM vegyületre adnak meg határértéket, ám külön-külön egyik sem magasabb, mint az EU által 

előírt. Az EPA, valamint a WHO határértéket állapított meg a haloecetsav-tartalomra is, előbbi 

ebben az esetben is külön-külön is hozzárendel határértéket az egyes vegyületekhez, míg utóbbinál 

a THM-ekhez hasonlóan a vegyületcsoportra vonatkozik a 0,06 mg/l érték. Az EU szabályozása 

ennél lazábbnak mondható, hiszen a THM-ek mennyiségén kívül csak a bromát mennyiségét 

szabályozzák a vonatkozó 98/83/EK irányelvben. 

A THM és HAA (haloecetsavak) vegyületek elsősorban klór és klóramin alkalmazása, a 

klorit klór-dioxid, míg a bromát többnyire ózonnal történő kezelés hatására alakulnak ki az 

ivóvízben. Mivel a klór használata miatt keletkezik a legnagyobb mennyiségű melléktermék 

vegyület, így a vízművek világszerte kénytelenek áttérni alternatív megoldások alkalmazására. 

Ezek a megoldások lehetnek például: ózon, klór-dioxid, klóramin vagy UV. Az ilyen, „alternatív” 

rendszerekben is használnak klórt, másodlagos fertőtlenítőszerként, azzal a céllal, hogy a 

vízvezeték rendszerben is ki tudjon fejteni fertőtlenítő hatást, megóvva ezzel a rendszer állapotát. 

Az új módszerek azonban új problémákhoz vezetnek, mert bár a felhasznált klór mennyiségének 

csökkentése a THM-ek és a HAA-k kisebb mértékű képződéséhez vezet, például az ózonnal 

történő kezelés jelentősen megnöveli a képződött bromátok mennyiségét, főként azokon a 

területeken, ahol a nyersvízforrások magas oldott anyag koncentrációval rendelkeznek. Ezek 

többnyire tengerpart közeli, folyóparti vagy ősi tengerek fölött helyezkednek el, ahol a vízbázis 

érintkezhet a magasabb oldott sótartalmú rétegekkel. A bromát nagy mennyiségben történő 

keletkezése azért aggasztó, mert hosszú távú kísérletben, per os adagolva, F344 típusú 

laboratóriumi patkányok esetében tumorok kialakulását figyelték meg kálium-bromát hatására 

(Kurokawa et al. 1986a).  

Mivel a kloroformot fedezték fel leghamarabb az ivóvízben, így nem meglepő módon az 

egyik legtöbbet vizsgált DBP a mai napig. Megítélése sokat változott az évtizedek alatt. 1976-ban 

az amerikai Nemzeti Rákkutató Intézet (NCI- National Cancer Institute) által végzett, majd 
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publikált vizsgálatban azt az eredményt kapták, hogy a kloroform patkányokban (Rattus 

norvegicus) és egerekben (Mus musculus) máj és vese daganatokat okoz. Az eredmény igen 

ijesztőnek bizonyult, hiszen az FDA (United States Food and Drug Administration- az Egyesült 

Államok Élelmiszer- és Gyógyszerengedélyeztetési Hivatala) a tanulmány megjelenését követően 

4 hónappal betiltotta a kloroform használatát kozmetikumokban. Ezt a döntést később 

felülvizsgálták, hiszen újabb tanulmányok rávilágítottak, hogy a kísérletekben alkalmazott dózis 

nagyon magas volt, és vivőanyagnak víz helyett kukorica olajat használtak. Ha emberi dózisra 

számítjuk át az általuk alkalmazott dózist, 25 000-szer nagyobb mennyiséget kapunk, mint amit 

napi 2 liter 100 µg/l mennyiséget tartalmazó vízzel bevihetünk a szervezetünkbe egy egész élet 

alatt (Hrudey 2009). Hasonló eredmények születtek további három THM vegyülettel kapcsolatban 

is. A már említett olajos vivőanyagot használó kísérletben a kloro-dibromometán, a bromo-

diklorometán és a tribomo-metán is megnövelte a rákos megbetegedések előfordulását egér és 

patkány tesztszervezeteken, majd a vízzel történő adagolás esetén nagyon alacsony volt a kialakuló 

elváltozások aránya a kontroll egyedekhez képest. A kloroformmal végzett kísérletekhez 

hasonlóan ezeknél az anyagoknál is szélsőségesen magas dózist használtak (Boorman et al. 1999). 

Az évtizedek alatt elvégzett, sokszor ellentmondásos vizsgálatokat figyelembe véve az 

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

kloroformot, valamint a bromo-diklorometánt a 2B csoportba sorolta. Ebben a csoportban olyan 

anyagok szerepelnek, melyek lehetséges rákkeltők az emberi szervezetben, ám ez nem nyert 

bizonyítást kétséget kizáróan. A másik két említett vegyület, a bromoform, valamint a kloro-

dibromometán a 3-as csoportban kapott helyet, így nem tekinthetők rákkeltőnek a tudomány 

jelenlegi állása szerint. 

 

3.3.2. A szabályozás alá nem eső víztisztítási melléktermék vegyületek 

A szabályozás alá eső DBP-k mellett egyre nagyobb figyelem irányul ezekre a 

vegyületekre. Számos új DBP-t vontak már be in silico szerkezet-hatásmechanizmus elemzésbe, 

mely módszerekkel nagy biztonsággal következtethetünk egy-egy vegyület hatásmechanizmusára, 

potenciális karcinogenitására. Ezek között szerepelnek jódos savak, bromo-nitrometánok, jodo-

trihalometánok, halofuranonok, halopirrolok, halokinonok, haloamidok, haloaldehidek, 

halonitrilek és nitrózaminok (Woo et al. 2002). 

A fejezetben röviden bemutatom a legújabb kutatások eredményeiként felfedezett 

jelentősebb DBP-ket, valamint a kommunális eredetű szennyezéshez köthető vegyületeket. Ezek 

a vegyületek tovább növelik a téma komplexitását, hiszen jelenleg több tízezer vegyületet használ 

az emberiség az élet számos területén, így ezek a háztartásokból, a mezőgazdasági tevékenységből, 

a nehéz- és könnyűiparból, a közlekedésből és a vegyiparból, beleértve a gyógyszeripart, 

10.14751/SZIE.2020.002



19 

 

kikerülhetnek és ki is kerülnek a környezetbe. Mivel bolygónk egy zárt rendszer, ezért vagy a 

levegőből kiülepedve vagy kimosódva, esetleg a talajba bemosódva, vagy a kommunális 

szennyvízzel elérik a természetes vízforrásokat, amik aztán ivóvízbázisunk alapját is adják. 

 

Jódos savak és jodo-trihalometánok 

A jodoecetsavak, bár nem esnek hivatalos szabályozás alá, mégis nagy fenyegetést 

jelentenek az emberi egészségre. Ez idáig öt ilyen vegyületet mutattak ki a fogyasztásra kész 

ivóvízből: jodoecetsav, bromo-jodoecetsav, (Z)-3-bromo-3-jodopropénsav, (E)-3-bromo-3-

jodopropénsav, (E)-2-jodo-3-metilbuténsav (Richardson et al. 2008a). A jodoecetsavról 

bebizonyosodott, hogy in vitro kísérletekben emlős sejtvonalakon DNS (dezoxiribonukleinsav) 

károsító hatása van, és ugyanabban a nM-os koncentráció tartományban in vivo teratológiai 

vizsgálatok során velőcső záródási rendellenességet idéz elő egér embriókon (Hunter & Tugman 

1995, Hunter et al. 1996). 

A jodo-trihalometánokat az 1970-es évek óta ismerik, mint DBP-ket. Hat vegyületet sorol ide a 

szakirodalom: dikloro-jodometán, bromo-kloro-jodometán, dibromo-jodometán, kloro-

dijodometán, bromo-dijodometán, jodoform (Smith et al. 2010). A dikloro-jodometánt gyakran 

említi a szakirodalom az ötödik trihalometánként, utalva ezzel arra, hogy nem tartozik bele a 

határértékkel rendelkező, korábban már említett négy trihalometán vegyületbe. A jodo-

trihalometánok koncentrációja a klórral vagy klóraminnal kezelt ivóvizekben a 15 µg/litert is 

meghaladhatja, ez az érték nem a csoportra vonatkozik, hanem az egyes vegyületekre értendő. 

Ezek a vegyületek egy egész országra kiterjedő amerikai kutatás szerint a klóraminnal kezelt 

amerikai ivóvizekben közel olyan mennyiségben keletkeznek, mint a határértékkel rendelkező 

THM-ek, ezen vegyületek mennyiségének mintegy 81%-át teszik ki (Krasner et al. 2006). Egészen 

2008-ig nem vizsgálták a vegyületcsoport esetleges citotoxicitását és genotoxicitását, ám 

Richardson és munkatársai (2008a) megállapították, hogy mind a hat ismert jodo-THM 

citotoxikus, a kloro-dijodometán pedig erősen genotoxikus hatású emlős sejtekre. A jodo-THM 

csoport tehát egyértelműen egészségügyi kockázatokat rejt, hiszen egyrészt bizonyítottan sejt-és 

DNS-károsító hatásuk van, és nagy mennyiségben keletkeznek a klóraminos vízkezelés 

következtében. 

 

Halonitrometánok 

A haloecetsavakhoz hasonlóan ebbe a csoportba is kilenc vegyület tartozik, a legtöbbször 

említett tagja a csoportnak a kloropikrin (trikolo-nitrometán), ám ivóvízben nem számít 

toxikusnak. Ezzel szemben a bromo-nitrometánok, melyek a klórozás előtt ózonnal kezelt 

vizekben találhatóak meg nagyobb mennyiségben, citotoxikusabbak és genotoxikusabbak, mint a 

10.14751/SZIE.2020.002



20 

 

szabályozás alá eső DBP-k (Plewa et al. 2004, Krasner et al. 2006), koncentrációjuk 

vegyületenként a 3 µg/liter is elérheti (Krasner et al. 2006). A halonitrometán csoport vegyületei 

emellett mutagén hatásúnak bizonyultak Salmonella törzseken. A nitro-trihalometánok a THM-

eknél tízszer citotoxikusabbak, ez a nagyságrendi különbség nagy valószínűséggel nitro-csoport 

nagyobb reaktivitásának köszönhető (Kundu et al. 2004). 

 

Nitrózaminok 

A nitrózaminokat 2002-ben fedezték fel, mint DBP-ket, ettől fogva egyre nagyobb 

érdeklődés övezi ezt a csoportot. A legnagyobb figyelem a potenciálisan humán karcinogén N-

nitrozodimetilaminra (NDMA) irányul, melyet klórozott ivóvizekből mutattak ki először 

Kanadában (Choi & Valentine 2002). A klóraminnal kezelt vizekben magasabb koncentrációban 

van jelen, illetve a klasszikus klórozás során is nagy affinitással jön létre akkor, ha jelen vannak a 

DOM-ban nitrogén prekurzorok (Mitch et al. 2003). Mivel Kanadában és Amerikában 

foglalkoztak legkorábban ezekkel a vegyületekkel, és térképezték fel a potenciális kockázatot, így 

nem véletlen, hogy Kalifornában 10 ng/literben, míg a kanadai Ontario Államban 9 ng/literben 

maximálták az NDMA mennyiségét, és mind az EPA előírásaiba, mind pedig a kanadai ivóvíz 

irányelvbe tervezik bevezetni a nitrózaminokra vonatkozó határértékeket, melyek szövetségi 

hatályúak lesznek (Richardson & Postigo 2011). 

 

Haloamidok 

Elsősorban klórozás vagy klóramin alkalmazása után keletkeznek az ivóvízben. Az így 

kezelt vizekben 9,4 µg/l legmagasabb koncentrációban mutatták ki (Krasner et al. 2006, 

Richardson et al. 2008b). Valószínű, hogy számos, ebbe a csoportba tartozó vegyület a halonitrilek 

hidrolízisének következtében alakul ki, melyek szintén megtalálhatóak az ivóvízben. 

Jellemzőikkel a következő alfejezet foglalkozik részletesebben. A jodo-amid, a többi haloamidhoz 

hasonlóan, erősen citotoxikus és genotoxikus hatású. Az egész vegyületcsoportra jellemző, hogy 

az eddig vizsgált DBP csoportok közül a legcitotoxikusabbak, valamint a genotoxicitásukat 

tekintve is második helyen állnak a halonitrilek után (Plewa et al. 2008).  

 

 

 

Halonitrilek 

Ezek a vegyületek klórral, klór-dioxiddal, klóraminnal vagy ózonnal történő vízkezelés 

következtében jöhetnek létre, ám legnagyobb koncentrációban azon vízművekből kerülnek ki, ahol 
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klóraminos technológiát alkalmaznak. A vegyületcsoport összkoncentrációja a fogyasztásra szánt 

ivóvízben elérheti a 14 µg/litert. Ha a nyersvíz forrás magasabb bromid-tartalommal rendelkezik, 

magasabb lesz a brominált haloacetonitrilek aránya (Richardson et al. 2003).  

Az eddig tanulmányozott DBP-k közül a leggenotoxikusabbak (emlős sejteken vizsgálva), 

citotoxicitásukat tekintve a harmadik helyen állnak, a halonitrometánokhoz hasonlóan (Plewa et 

al. 2008). 

 

Halofuranonok 

A csoport legismertebb vegyülete a 3-kloro-4-(diklorometil)-5-hidroxi-2(5H)-furanon 

(MX), melyet korábban papírgyárak elfolyó vizéből azonosítottak, klórozott ivóvízből csak 

később mutatták ki, a világ minden tájáról származó vízmintákból. Ezek után a szintén klórozott 

ivóvízből kimutatták az MX több analógját, ideértve a geometriai izomerét (EMX), valamint az 

oxidált (ox-MX) és redukált (red-MX) formáját, továbbá brominált analógjait (BMX-ek). Az MX 

mutagén hatását Salmonella törzsekkel végzett Ames-teszttel kimutatták, és azt találták, hogy az 

ivóvíz összes mutagenitásáért 50-70%-ban az MX felelős (Kronberg et al. 1998). 1997-ben 

kimutatták karcinogenitását patkánykísérletekben (Komulainen et al. 1997). 

 

Haloaldehidek 

A haloaldehidek elsősorban klórozás és klóraminos fertőtlenítés következtében képződnek, 

de az ózonnal történő előkezelés is növeli a mennyiségüket. A trikloro-acetaldehid a 

legáltalánosabban mért haloaldehid, melyről, a monokloro-acetaldehiddel együtt bebizonyosodott, 

hogy in vitro mutagén hatásúak (Richardson et al. 2007). Emellett a trikloro-acetaldehid, valamint 

a tribromo-acetaldehid genotoxikusnak bizonyult humán sejtvonalakon (Liviac et al. 2010). Plewa 

és munkatársai (2008) kutatásai szerint a csoport legtöbb tagja erősen citotoxikus és genotoxikus 

CHO sejtekre, mely napjainkban is a leggyakrabban alkalmazott emlős sejttípus ilyen jellegű 

vizsgálatokban. Vizsgálataik során a genotoxicitás vizsgálatára az egyszerűen kivitelezhető, 

népszerű módszert, a comet assay-t alkalmazták. 

 

Halopirolok 

2003-ban egy izraeli vízkezelő üzemben kimutatták a 2,3,5-tribromopirolt. Ez volt az első 

eset, hogy a vegyületcsoport egy tagját megtalálták az ivóvízben. Az üzemben a vízkezelés során 

előklórozást, klór-dioxidos klóros, illetve klóraminos kezelést alkalmaznak, magas brómtartalmú 

vízforráson. Ez volt tehát az első eset, hogy kimutatták a klór-dioxid DBP képző hatását magas 

bromid/jodid tartalmú vízben (Richardson et al 2003). A tribromopirol kialakulásának 
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vizsgálatakor huminsav és fulvosav frakciókat gyűjtöttek nyers vizekből, és azt találták, hogy a 

tribromopirol elsősorban a huminsav reakcióból képződik, szemben a THM, HAA és aldehid 

vegyületekkel, melyek főként a fulvosav frakcióból. Kizárólag klórral kezelt vizekből nem volt 

kimutatható a vegyület, így feltételezhető, hogy a klór-dioxid vagy klóramin és a klór kombinált 

alkalmazása, esetleg a klóraminos kezelés önmagában vezet a kialakulásához (Schulten & 

Schnitzer 1993). 

 

Halokinonok 

Az első, a halokinonok csoportjába tartozó DBP vegyületet 2010-ben írták le, ez a 2,6-

dikloro-1,4-benzokinon volt. A QSTR (quantitative structure- toxicity relationship – kvantitatív 

szerkezet-toxicitás kapcsolat vizsgálat) analízis azt mutatta, hogy a halokinonok erősen toxikusak. 

E felfedezést követően újabb halokinonokat - a 2,6-dikloro-3-metil-1,4-benzokinont, a 2,3,6-

trikloro-1,4-benzokinont, a 2,6-dibromo-1,4-benzokinont – is kimutattak az ivóvízből. Ez utóbbi 

kivételével az ivóvízben előforduló mennyiségüket is vizsgálták, mely igen tág határok – 0,5-165 

ng/l – között mozog. Olyan ivóvizekből sikerült kimutatni, melyeket klór és klóramin, vagy 

klóramin és UV-fény kombinációjával kezelték (Zhao et al. 2010). 

 

Haloketonok 

A haloketonok olyan vizekben keletkeznek, melyeket klórral, klóraminnal, klór-dioxiddal, 

vagy ózon-klór, esetleg ózon-klóramin kombinációkkal kezelnek (Williams et al. 1997). Egy 

amerikai kutatásban két haloketont, az 1,1-dikloropropanon és az 1,1,1-trikloropropanon 

mennyiségét mérték, és 10 µg/l, valamint 17 µg/l mennyiségben találták meg azokat (McGuire et 

al. 2002). Egy átfogó, szintén amerikai államközi vizsgálatban számos haloketont vizsgáltak 

(például az 1,1-dibromopropanont, az 1-bromo-1,1-dikloropropanont, az 1,1,3,3-

tetrabromopropanont) különböző kezelések alá vetett ivóvizekben. Minden vegyület esetében µg/l 

nagyságrend alatti koncentrációkat mértek (Krasner et al. 2006, Weinberg et al. 2002). Egyes 

források potenciális karcinogén hatású anyagként említik ezeket (Woo et al. 2002). 

 

Klorát és jodát 

A klorátok klór-dioxiddal, illetve hipoklorittal kezelt ivóvizekben fordulnak elő nagyobb 

mennyiségben. Koncentrációjuk a klórszármazékokkal kezelt vizekben általában magasabb, mint 

a többi víztisztítási mellékterméké, beleértve a THM vegyületeket is. A US EPA által végzett 

adatgyűjtésből az derül ki, hogy a klór-dioxidot használó üzemekben a klorát-koncentráció 

átlagosan 120 µg/liter. Izraelben működő üzemek esetén ez az érték 52 µg/l, míg Virginia államban 
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14 µg/l, a kanadai Quebec városában 190 µg/l (Richardson et al. 2003, Baribeau et al. 2002, Hoehn 

et al. 2003). A klorát mutagénnek bizonyult Salmonella esetében, illetve kromoszóma aberrációkat 

okozott emlős sejtekben (Kurokawa et al. 1986b), illetve tiroid tumorokat okozott laboratóriumi 

egerek és patkányok esetén (US NTP 2005). A jodát klórozás és ózonnal történő kezelés során is 

kialakulhat, főként, ha a nyersvíz forrás jodid-tartalma magasabb. A brómmal ellentétben a jodát 

nem jelent veszélyt toxikológiai szempontból, hiszen az jodiddá redukálódik a szervezetben 

(Bichsel & Von Gunten 1999, 2000). 

 

Aldehidek és ketonok 

Számos nem halogénezett aldehidről találunk adatokat az USA nyilvántartási 

rendszerében, ide sorolható például a formaldehid, az acetaldehid, a glioxál, valamint a metil- 

glioxál is. Ezek az aldehidek főként ózonos vízkezelés során keletkeznek, ám klóros vagy 

klórdioxidos kezelés hatására ppb-s nagyságrendben kialakulhat a formaldehid. Az amerikai 

adatokból az derül ki, hogy ezek az aldehidek nagyobb mennyiségben keletkeznek azon vízkezelő 

üzemekben, ahol az ózonos kezelést alkalmazzák (több, mint 30,6 µg/l), nem pedig a klór-

dioxidost. Az ózont használó üzemek több, mint felénél átlagosan 5,3 µg/l mennyiségben mutatták 

ki a formaldehidet. Az acetaldehid, a glioxál és a metil-glioxál esetében ez a mennyiség az 11, 16 

és 6 µg/l ezen kezelés után, míg a klór alkalmazása esetén a kimutatási küszöbérték (5 µg/l ) alatt 

volt (McGuire et al. 2002). 

 

3.3.3.  Szennyezőkből kialakult melléktermék vegyületek 

Az eddig ismertetett melléktermék vegyületek többnyire a fertőtlenítőszerek és a 

nyersvizekben található szerves alkotórészek reakciójából jönnek létre. Ezek a vízforrások 

azonban számtalanszor ki vannak téve kommunális, illetve ipari szennyezéseknek (Kolpin et al. 

2002). Ilyenek lehetnek a gyógyszerek, peszticidek, higiéniai termékek, hormonkészítmények, 

biszfenol A, alkilfenolok vagy akár algák toxinjai. Mivel ezen szennyezők, a természetes vizek 

szerves alkotórészeihez hasonlóan, képesek reagálni a vízfertőtlenítő szerekkel, így ezekből is 

kialakulhatnak melléktermék vegyületek. Az így kialakuló vegyületek az anyamolekulák gyakran 

aromás szerkezete miatt különösen veszélyesek lehetnek. A legtöbb ilyen anyagot kontrollált 

laboratóriumi vizsgálatokban állították elő, nem pedig az ivóvízből mutatták ki, ám esetleges 

kialakulásuk a természetes vizekben potenciális veszélyt rejt (Richardson & Postigo 2011). 

 

Gyógyszer hatóanyagokból képződő melléktermék vegyületek 

A különböző betegségek megelőzésére, kezelésére és az életminőség javítására számtalan 

gyógyszer áll a fogyasztók rendelkezésére. Hatóanyagaik a helytelen hulladékkezelés, vagy éppen 
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a szennyvízbe való bekerülés útján bejuthatnak a természetes vizekbe, ezzel elszennyezve az 

ivóvízbázis alapját jelentő nyersvíz forrásokat. Mivel kémiailag nagyon sokszínűek a gyógyszer 

hatóanyagok, ezért a vízfertőtlenítő szerekkel történő reakciójuk számtalan melléktermék vegyület 

kialakulásához vezethet. 

Az egyik nagy hatóanyagcsoport az antibiotikumok, melyek közül többről kimutatták már, 

hogy klór-dioxidhoz és a szabad klórhoz hasonló oxidáló szerekkel reakcióba lépnek. Ilyenek 

például a tetraciklinek, flurokinolonok és a β-laktámok. Ezen antibiotikumok esetén a 

klórvegyületekkel való érintkezés után többnyire klórozott és OH-szubsztituált melléktermék 

vegyületek keletkeznek (Wang et al. 2011, Dodd et al. 2005). A flurokinolonok esetén más a 

helyzet, a kinolon gyűrűjük a klór-dioxidos kezelés után többnyire intakt marad. Ugyanez a 

kezelés a tetraciklinek antibiotikus aktivitását csökkenti a gyűrűs szerkezet hasítása révén. Szintén 

ennek a fertőtlenítő szernek a hatására a β- laktámokból, mint a penicillinből, amoxicillinből és a 

cefadroxilból hidrokinon, illetve szubsztituált fenolok képződnek (Wang et al. 2010, 2011, 

Navalon et al. 2008). Benner és munkatársai (2009a, 2009b) metoprolol és propanolol oxidációs 

termékeit vizsgálták vizes oldatokban. Azt kapták, hogy a propanolol esetében az ózonnal történő 

kezelés hatására egy felnyílt gyűrűt, valamint két aldehid-csoportot tartalmazó termék alakul ki az 

ózon naftalén-gyűrűre gyakorolt hatásának következtében. Az aldehidcsoportok kialakulása a 

metoprolol esetében is az ózonos kezeléshez köthető. 

Világszerte az egyik legnagyobb mennyiségben előállított és fogyasztott gyógyszer 

hatóanyag a fájdalom- és lázcsillapító hatású ibuprofén (2-(4-izobutilfenil)-propionsav). Számos 

vény nélkül kapható készítményben megtalálható, a fogyasztók így nagyon könnyen hozzá 

juthatnak. A felszíni vizekben található mennyiséget a világ számos országában vizsgálták már, és 

általánosságban elmondható, hogy Amerika északi részén, illetve Európában is µg/l-es 

koncentrációban található meg, mind édes, mind pedig sós vizekben. A norvég partoknál 0,1-20 

µg/l koncentrációkat mértek, ami igazán aggasztó ezzel a hatóanyaggal kapcsolatban, hogy a 

szennyvíztisztítók elfolyó vizében is µg/l nagyságrendben található meg bomlástermékeivel együtt 

(Fent et al. 2006). Az ibuprofén számos bomlásterméke közül az egyik a dolgozatomban vizsgált 

anyag, 4-etilbenzaldehid, mely az anyamolekulából hőközlés vagy oxidatív kezelés hatására 

keletkezik. A legvalószínűbb, hogy erre vezethető vissza az EBA ivóvízben való jelenléte. 

 

Ösztrogénekből képződő melléktermék vegyületek 

Az ösztrogének napjainkban egyre nagyobb problémát okoznak a környezetben, illetve a 

humán populáció körében is. A hormonális fogamzásgátlók és állatgyógyászati készítmények 

egyaránt bejutnak a szennyvizekbe, vagy közvetlenül a talajvízbe, így elszennyezve azt. Ezek a 

vegyületek önmagukban is komoly problémákat képesek okozni, ám több vizsgálat kimutatta, 
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hogy a vízkezelés során hozzájárulnak a DBP vegyületek számának emelkedéséhez. A klórral 

történő kezelés után a diklórozott származékok ösztrogén hatása sokkal kisebb, mint a 

monoklórozottaké (Pereira et al. 2011). 

 

Peszticidekből képződő melléktermék vegyületek 

Az elmúlt évtizedekben a növénytermesztés intenzifikációja miatt rengeteg peszticid került 

ki a környezetünkbe. A kijuttatás során vagy a növények lombozatáról bemosódva könnyen 

bekerülnek a talajba. Ha az UV-sugárzás hatására nem bomlanak le, vagy talajszemcsék felszínén 

nem kötődnek meg, egyenesen a talajvízbe kerülnek. Mivel számtalan vegyületcsoportba 

sorolhatók ezek a szerek, így a bomlásuk, valamint a vízkezelés során lejátszódó kémiai reakciók 

miatt is tovább növelik a DBP-k számát az ivóvízben. 

Vannak olyan esetek, amikor a klórvegyületekkel történő vízkezelés után kialakuló 

termékek toxikusabbak az anyamolekuláknál. Brix és munkatársai (2009) a tirazin 

bomlástermékeiről, míg Duirk és Collette (2006) a klórpirifosz bomlástérmékéről, a klórpirifosz-

oxonról állapították meg ugyanezt. 

Az organofoszfátok ózonos kezelés hatására oxon intermedier vegyületek (diazooxon, 

metil-paraoxon, metil-paration és paration) keletkeznek, melyek a víz pH-jának függvényében 

képesek felhalmozódni (Wu et al. 2009). 

 

Kozmetikumok összetevőiből képződő melléktermékek 

A kozmetikumok csomagolásán számtalan összetevővel találkozhatunk. Ezek a vegyületek 

a tisztálkodás során bekerülnek a szennyvízbe, vagy természetes vizekben történő fürdőzés során 

közvetlenül a nyersvíz forrásokba. 

A legtöbb ilyen termékben megtalálhatók a parabének, melyeket a kozmetikai, a 

gyógyszer- és az élelmiszeripar is használ tartósítószerként baktericid és fungicid hatásaik miatt. 

Mind a klórvegyületekkel, mind pedig az ózonnal történő kezelés hatására számos melléktermék 

vegyület alakulhat ki belőlük. Előbbi hatására klórozott parabén származékok keletkeznek, míg 

utóbbi hatására hidroxiláción esik át a molekulák aromás gyűrűje és/vagy észter lánca (Terasaki 

& Makino 2008, Tay et al. 2010). 

A nyersvíz forrásokba legkönnyebben talán az UV-védelmet biztosító készítmények 

hatóanyagai kerülhetnek be. Ebbe a csoportba sorolhatjuk az oktil-p-metoxicinnamátot, valamint 

az oktil-dimetil-p-aminobenzoátot, melyek a klórral való reakció után a folyamat végén kisebb 

észterekké alakulnak. Néhány, az oktil-p-metoxicinnamátból kialakult DBP enyhén mutagénnek 

bizonyult (Nakajima et al. 2009). 
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Jelen disszertáció szempontjából a legérdekesebb kozmetikai adalékanyag csoport a 

terpenoidok. Joll és munkatársai (2010) a természetes vizek klórozását modellezték β-karotin 

jelenlétében. A keletkező melléktermék vegyületeket CLSA/GC-MS (closed loop stripping 

analysis/ gas chromatography- mass spectroscopy- zártrendszerű illatanyag 

gyűjtés/gázkromatográfiás elválasztással kombinált tömegspektrometria) módszerrel vizsgálták. 

Számos trihalometán vegyületet mutattak ki a metil-keton csoportok haloform reakcióinak 

köszönhetően.  

Bár a fent említett tanulmányban nem esik szó a 4-etilbenzaldehidről, ám Kanasawud & 

Crouzet (1990) tanulmányában egy modellkísérletben a β-karotin bomlástermékeként nevezik 

meg a vegyületet. Kísérletükben a hő és az oxidáció hatását vizsgálták a β-karotin bomlására. 

Számos illékony és nem illékony vegyületet írtak le. A β-karotin oldatot 3 órán át tartották 97°C-

on, különböző oxigén koncentrációkon. Azt találták, hogy minél nagyobb az oldott oxigén 

mennyisége, annál több bomlástermék keletkezik, főként az illékony frakcióban, ahová a 4-EBA 

is sorolható. Feltételezhető tehát, hogy a kozmetikumokból, növényi részekből a nyers vizekbe 

kerülő karotinból oxigéndús környezetben, emelkedő hőmérséklet mellett kialakulhat a jelen 

disszertációban vizsgált vegyület, a 4-etilbenzaldehid. 

 

3.4.  A víztisztítási melléktermék vegyületek humán egészségügyi vonatkozásai 

A fentiek alapján jól látható, hogy egészségünket számtalan, az ivóvízben is megtalálható 

anyag veszélyezteti. A DBP vegyületekkel nem csupán ivás vagy étkezés útján kerülhetünk 

kapcsolatba. Az illékony DBP-k a levegőbe kerülnek, így a napi tisztálkodás vagy klórozott vizű 

medence használatakor is a szervezetünkbe juthatnak, egyes anyagok pedig akár a bőrön keresztül 

is felszívódhatnak. A medencék vize a benne található egyéb szerves szennyeződések miatt 

(verejték, vizelet, bőrsejtek, naptejek és egyéb testápolási cikkek) több DBP-t tartalmaznak, mint 

az azokat tápláló vízforrások. Néhány vegyületet, kiváltképp a triklóramint összefüggésbe hozzák 

az asztma kialakulásával (Richardson & Postigo 2011). 

Napjainkban rengeteg ember szenved daganatos megbetegedésekben. Ezen betegségek 

többségének kóroktana igen összetett, ám kialakulásukban egyértelműen szerepet játszanak 

környezeti tényezők. Az ivóvízben található karcinogének témakörével az 1970-es években 

kezdtek el foglalkozni, ugyanis megfigyelték, hogy azon lakosok körében, akik a Mississippi 

folyóból származó kezelt ivóvizet fogyasztanak, gyakoribbak a daganatos megbetegedések, mint 

a felszín alatti vízforrásokat fogyasztók körében (Harris et al. 1974). Ugyanebben az évben jelent 

meg Marx (1974) tanulmánya a Science folyóiratban, melyben először jelenti ki, hogy „az ivóvíz 

rákot okozhat”. Ettől kezdve a kutatók fokozott figyelmet fordítottak a témakör vizsgálatára, 

hiszen korábban az ivóvíz biztonságán a megfelelő mikrobiológiai állapotot értették. A már 
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korábban említett holland kémikus, Rook munkássága sokat változtatott ezen. Megfigyelései 

alapján ugyanis a klórral kezelt ivóvízben megnő a kloroform mennyisége a nyers vizekhez képest. 

Ez az információ felkeltette az NCI (National Cancer Institute- Az USA Nemzeti Rákkutató 

Intézete) érdeklődését, és igaz, hogy a környezeti koncentrációnál jóval magasabb dózisokban, de 

sikerült bizonyítaniuk egereken és patkányokon a kloroform rákkeltő hatását per os adagolás 

mellett (NCI, 1976), ennek hatására a kloroformot kivonták például a kozmetikai szerekből. 

A világon először Kanadában szabályozták a DBP vegyületek határértékét 1978-ban, ekkor 

4 trihalometán-vegyületet vontak szabályozás alá, köztük a kloroformot. Az 1980-as évektől 

napjainkig számos vegyületcsoportot azonosítottak, mint DBP. A halofuránokról, nitrózaminokról 

és halogénezett furánokról hamar kiderült, hogy potenciális karcinogének. A DBP-ket, különös 

tekintettel a klórozás hatására kialakultakat, összefüggésbe hozzák daganatos megbetegedésekkel, 

ám az epidemiológiai kutatások eredményei a húgyhólyagrák esetében tekinthetők kellően 

alátámasztottnak (Hrudey 2009). 

A DBP-k reproduktív kockázatával kapcsolatban 1998-ban egy, Waller és munkatársai 

által Kaliforniában végzett kohorszvizsgálat (csoportos, nyomonkövetéses vizsgálat) 

eredményeinek megjelenéséig igen sok szerző közölt nem szignifikáns és sokszor következetlen 

eredményeket a születéssel kapcsolatos rendellenességek és a klórozás során képződő 

melléktermékek között. Waller munkacsoportjának eredményei a nagyszámú adat és az erős 

összefüggések miatt ráirányították a tudományos közélet figyelmét a spontán vetélések és a THM 

kapcsolatára (Waller et al 1998). A későbbi tanulmányokban vizsgált csoportok közötti 

különbségek csak gyenge szignifikanciát mutattak (Chisholm et al. 2008, Hwang et al. 2008). 

Bizonyos DBP csoportok mutagénnek bizonyultak, illetve a DNS károsodását okozzák 

vagy kovalens kötések kialakításával, vagy pedig a DNS szál töredezettségének előidézésevel 

(Bull et al. 1995, Catto et al. 2013). Számos, szabályozás alá eső, tehát egészségügyi határértékkel 

rendelkező THM vegyületről bebizonyították már, hogy laboratóriumi állatokon végzett kísérletek 

alapján DNS károsító hatásúak, ennek következtében karcinogén hatásúak lehetnek. Továbbá a 

bróm-tartalmú vegyületek citotoxikusak (Landi et al. 1999). A HAA (haloecetsav)- 

vegyületcsoportba tartozó anyagok közül is számos mutagénnek és citotoxikusnak bizonyult, ezen 

vegyületek esetén a brómozott származékok szintén toxikusabbak a klórozott származékoknál 

(Richardson et al. 2007). 

Mivel a melléktermék vegyületek kémiailag nagyon változatosak, így sokféleképpen 

hathatnak az élő szervezetekre. Évről évre egyre több DBP-t fedeznek fel, melyeknek még nem 

ismertek a toxikológiai jellemzői, így fennáll annak a veszélye, hogy a még nem szabályozott, 

határértékkel nem rendelkező vegyületek nagyobb veszélyt jelentenek az egészségre, mint azok, 

melyek rendelkeznek határértékkel, és számos toxikológiai jellemzőjüket ismerjük. 
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3.4.1. A 4-etilbenzaldehid jellemzése, toxikológiai vonatkozásai 

A 4-etilbenzaldehid (2. ábra) kémiailag az aromás aldehidek csoportjába sorolható, a 

benzaldehid származékának tekinthető. Ahogy az előző fejezetben szerepelt, két anyamolekula, a 

β-karotin, valamint a 2-(4-izobutilfenil)-propionsav, azaz az ibuprofén bomlásából is kialakulhat 

az ivóvízben. 

 

2. ábra A 4-etilbenzaldehid szerkezeti képlete 

Az anyag toxikológiai jellemzőiről nagyon keveset tudunk. A termék biztonsági adatlapján 

(CAS 4745-78-1) a sűrűségén, lobbanáspontján, forráspontján, halmazállapotán és színén kívül 

semmilyen egyéb információ nem szerepel. Nem csupán a laboratóriumi reagensek 

termékcsoportjában, hanem az íz- és illatanyagok csoportjában is megtalálható az egyik 

forgalmazó, a Sigma-Aldrich honlapján (http4). 

A vegyület toxikológiájával kapcsolatban eddig rendkívül kevés publikáció jelent meg. 

Gerinces modellszervezeten eddig kizárólag zebradánión, kizárólag hazai tudományos 

műhelyekből kerültek ki a tanulmányok. Rácz és munkatársai (2012) kifejlett, AB vonalból 

származó zebradánió egyedeken vizsgálták a vegyület hatásait. Az előzetes információk teljes 

hiánya miatt meghatározták az LC50 értéket az OECD 203-as irányelv szerint, mely 23,49 mg/l-

nek adódott. Ezek után három hónapos szubakut kezelés alá vetették a halakat, félstatikus 

rendszerben, alacsony koncentrációk alkalmazásával (LC10 érték alatt), majd szövettani mintákat 

vettek és ezeket értékelték PANNORAMIC rendszerrel. A hisztopatológiai vizsgálatok azt 

mutatták, hogy a májban, vesében és a bőrön a harmadik kezelési héten jelentkeztek elváltozások. 

A nagyobb kezelési koncentrációk esetén (10 és 5 mg/l) fokozatosan nőtt az elváltozások mértéke, 

míg a második hónap végén el nem érte a maximális mértéket. Az alacsonyabb koncentrációk (2,5 

és 5 mg/l) nem volt megfigyelhető számottevő elzsírosodás a máj parenchymában, míg magas 

koncentráció esetén az elváltozás mértéke szignifikánsan növekedett. A halak epidermiszében 

található mucin-termelő sejtek száma az idő előrehaladtával emelkedett. A vese disztális és 

proximális tubulusainak epitel sejtjeiben is jelentkeztek szemmel látható elváltozások. Minden 
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kezelt csoportban a halak letargikusak voltak és nem mutattak menekülési viselkedést, viszont az 

állatok egyensúlyában és függőleges mozgásában nem voltak abnormalitások. 

A vegyülettel kapcsolatos toxikológiai információkhoz hasonlóan az ivóvízben 

megtalálható mennyiségéről is rendkívül kevés információnk van. Li és munkatársai (2017) kínai 

ivóvíz kezelő üzemekből elfolyó, frissen kezelt, illetve az üzemek 30 km-es körzetéből származó, 

fogyasztóhelyeken vett mintákat vizsgáltak. Mintavételi pontonként 2 liter vizet szűrtek át 

speciális szűrőkön, majd végeztek analitikai elemzést. A 4-etilbenzaldehidet minden mintában 

megtalálták, koncentrációja 29,3 és 60,6 ng/l között változott, az átlagos koncentráció így 44,5 

ng/l-nek adódott (SD=6,60 ng/l). Jelenleg más földrészről származó adatok nem állnak 

rendelkezésre az anyag környezeti koncentrációival kapcsolatban. 

 

3.5. A 4-EBA, mint élelmiszeripari adalékanyag 

3.5.1. A benzaldehid, mint aromaanyag toxikológiai vonatkozásai 

A modern élelmiszeripar széles körben alkalmaz íz-és illatanyagokat. Ezek közül számos 

anyag természetes eredetű, ám rengeteg szintetikusan előállított. Sok vegyületről már 

bebizonyosodott, hogy toxikusak, ám az ipar továbbra is használja ezeket, vagy sokáig használta 

azokat betiltásukig. Például különböző édesítőszerek és mesterséges színezékek (Sujbert et al. 

1993, Weihrauch & Diehl 2004, Huff & LaDou 2007, Amchova et al. 2015), mint adalékanyagok 

fontos szerepet játszanak a modern élelmiszer-feldolgozásban. Egy átlagos fogyasztó minden nap 

találkozik ezekkel az anyagokkal, ezért kiemelten fontos, hogy tisztában legyünk ezen anyagok 

humán-egészségügyi veszélyeivel. 

Az élelmiszeripar régóta használ aldehideket. Talán a legismertebb mindközül a 

benzaldehid, mely mesterséges mandula olajként is ismert. Ezen fejezetben azért foglalkozom 

ezzel az anyaggal, mert mind szerkezetében, mind fiziko-kémiai tulajdonságaiban, valamint 

jellegzetes mandula illatában is hasonlít a 4-etilbenzaldehidhez. A mesterséges vanília aroma után 

a legáltalánosabban használt aromaanyag (Krings & Berger 1998). A benzaldehidnek széleskörű, 

átfogó toxikológiai irodalma van (Andersen 2006), valamint kémiai biztonsági adatlapja is számos 

hasznos információt tartalmaz (CAS 100-52-7). Az akut vizsgálatok eredményei kétségtelenül 

fontosak, ám a fogyasztók, az EBA-hoz hasonlóan, minden nap érintkezhetnek ezzel az anyaggal, 

így nagy hangsúlyt kell fektetni a szubakut és krónikus hatások vizsgálatára. A biztonsági adatlapja 

szerint a benzaldehid kevéssé toxikus az emlősökre nézve (nyúl, patkány, egér, tengerimalac), az 

orális LD50 értékek igen magasak (magasabbak, mint 1000 mg/ttkg), az egér esetében ez az adat 

28 mg/ttkg, ám ez sem számít kifejezetten toxikusnak a tesztszervezetre nézve. Csirke embriókon 

végzett vizsgálatok kimutatták a benzaldehid teratogén hatását, hiszen a csontváz és a végtagok 

koncentrációfüggő elváltozásait mutatták ki már a korainak mondható, 1980-as években végzett 
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vizsgálatokban is (Abramovici & Rachmuth-Roizman 1983). A WHO (1996) jelentése szerint a 

benzaldehid késlelteti az embriók fejlődését, valamint csökkenti a magzati, illetve újszülöttkori 

testtömeget egerek, hörcsögök, illetve nyulak esetében, de kizárólag azokban a koncentrációkban, 

melyek a szülőkre nézve is toxikusak. A WHO későbbi, 2002-es állásfoglalása szerint a 

benzaldehid elfogadható napi bevitele (ADI- acceptable daily intake) 5 mg/ttkg, a becsült napi 

bevitel Európában 9300 µg/fő/nap, míg az Amerikai Egyesült Államokban 36 000 µg/fő/nap 

(WHO, 2002). 

 

3.5.2. A 4-etilbenzaldehid élelmiszertoxikológiai vonatkozásai 

Az EBA, a benzaldehidhez hasonlóan színtelen, mandula illatú folyadék. Analitikai 

módszerekkel már számos élelmiszerből kimutatták, mint illatanyagot. Növényi eredetű 

élelmiszerek közül például megtalálható a salátában és a káposztában (Lonchamp et al. 2009), 

zöldbabban (Barra et al. 2007), valamint zöld teában (Shimoda et al. 1995). Állati eredetű 

élelmiszerekben is megtalálható, mint illatkomponens, például érlelt szardellában (Triqui & 

Reineccius 1995), kagylófélékben (Le Guen et al. 2000) és különféle tengeri halakban (Morita et 

al. 2003, Silva et al. 2012).  

A benzaldehidtől eltérően, az EBA biztonsági adatlapja (CAS 4745-78-1) nem tartalmaz 

információkat az anyag kémiai vagy toxikológiai kockázatairól, ezért is olyan fontos minél több 

információ begyűjtése, hiszen az emberek különböző módokon érintkezhetnek vele, kerülhet be a 

szervezetükbe. 

A WHO (2002) 1800 µg/nap mennyiségben határozta meg az EBA-val egy szerkezeti 

csoportba tartozó vegyületek (aldehidek) beviteli határértékét. Továbbá véleményük szerint nem 

hordoznak biztonsági kockázatot abban a mennyiségben, melyben íz- és aromaanyagként 

bekerülhetnek a fogyasztók szervezetébe. A „1272/2008 EK rendelet (2008. december 16.) az 

anyagok és keverékek osztályozásáról, címkézéséről és csomagolásáról, a 67/548/EGK és az 

1999/45/EK irányelv módosításáról és hatályon kívül helyezéséről, valamint az 1907/2006/EK 

rendelet módosításáról” nem sorolja a veszélyes anyagok közé. Az EBA immáron önállóan 

megtalálható az EFSA (European Food Safety Authority- Európai Élelmiszerbiztonsági Hatóság) 

2012-ben megjelent, az ízesítő anyagokról készült tudományos véleményében, ám nem 

fogalmaztak meg biztonsági aggályokat az anyaggal kapcsolatban. Azért meglepő mindez, mert 

ebben a dokumentumban mindössze egy, az EBA toxicitásával kapcsolatos, ám meg sem jelent 

(„unpublished”) publikációt említenek. Az EFSA az anyag MSDI (maximized survey-derived 

intake – maximális számított beviteli érték) értékét 0,37 µg/fő/nap-ban határozta meg (EFSA, 

2012). A vegyület a nagy vegyszerforgalmazó vállalatok termékpalettáján is megtalálható. 

Kezdetben, mint kémiailag szintetizált vegyületet és analitikai standard anyagot lehetett 
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megvásárolni, ám néhány éve az „Íz- és illatanyagok” kategóriában is megtalálható, kóser 

minősítéssel is. Az anyag 2019 februárja óta rendelkezik REACH (Registration, Evaluation, 

Authorisation and Restriction of Chemicals - vegyi anyagok regisztrációja, értékelése, 

engedélyezése és korlátozása) regisztrációval, mint ipari intermedier, kémiai biztonsági adatlapja 

néhány egyszerű fiziko-kémiai jellemző kivételével semmilyen információt nem tartalmaz. 

Mindezeket összegezve, bár néhány növényi és állati táplálékforrás illatkomponenseként 

természetes módon is érintkezünk vele, az anyagban rejlő veszélyt az ivóvízben bizonyított 

jelenlétén kívül az élelmiszeripari felhasználás jelenti. 

 

3.6.  A 2-4-difluoroanilin jellemzése, toxikológiai vonatkozásai 

 

 

3. ábra A 2,4-difluoroanilin szerkezeti képlete 

 

A halogénezett anilin származékokat, így a 2,4-difluoroanilint (DFA), vagy 1-amino-2,4-

difluorobenzént (3. ábra) az iparban intermedierként használják festékek, gyógyszerek és 

növényvédőszerek gyártásakor. Az akut expozíció legtöbbet vizsgált következménye a 

methemoglobinémia (Eadsforth et al. 1984; Harrison & Jollow 1987), valamint a nefrotoxicitás, 

ami a vegyület bomlásakor képződő aminofenoloknak köszönhető (Lo et al. 1990, 1991; Rankin 

et al. 1986). A 2-4-difluoroanilin a vérbe jutást követő metabolikus aktivációja után met-

hemoglobin és nitrozoarén keletkezik. Ez utóbbi reagál a β-59 ciszteinnel, és szulfinsav-amid 

keletkezik, mely a hemoglobinhoz kötődik. Boogaard és munkatársai (1994) ennek a terméknek a 

mérésére dolgoztak ki egy jól használható módszert. Vizsgálataikhoz olyan vegyi üzemben 

dolgozó munkások vérmintáit használták, akik biztosan érintkeztek az anyaggal, illetve egy DFA-

t gyártó üzem bontásánál dolgozó munkásokét. Állatkísérleteiket SPF Fischer 344 patkányokon 

végezték, a DFA-t gyomorszondán juttatták az állatok szervezetébe 0, 0.078, 0.775, 7.75 és 77.5 

pmol DFA/testtömeg kg/nap dózisban. Mind az emberek, mind a patkányok esetén alkalmasnak 

találták a fent említett, hemoglobinhoz kötött DFA addukt mennyiségének mérését a DFA-nak 
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való kitettség kimutatására. Korábban csak a methemoglobin mennyiségének mérését használták, 

ám ez csak a DFA-nak való 24 órán belüli kitettség kimutatására alkalmas, míg a Boogaard és 

munkatársai által kidolgozott módszerrel a vörösvértestek életideje határolja be a kimutathatóság 

idejét, ez emberek esetén 126, míg patkányok esetén 65 nap. 

Halmodellen a 4-EBA-hoz hasonlóan Rácz és munkatársai (2012) vizsgálták a DFA 

hatásait szubakut kezelést alkalmazva. Első lépésként ezesetben is meghatározták az akut LC50 

értéket kifejlett állatokon, az OECD 203-as számú irányelv alapján. Ez az érték 29,36 mg/l-nek 

adódott, ami valamivel magasabb, mint az EBA esetében. Az irodalomban találunk egy 

ellentmondásos eredményt. Mosneang és munkatársai tanulmánya 2014-ben jelent meg a The Thai 

veterinary medicine című folyóiratban. Vizsgálataikat Rácz és munkatársaihoz hasonlóan az 

OECD TG 203 alapján végezték, ám meglepő, hogy az általuk kapott LC50 érték 200,96 mg/l, tehát 

közel százszorosa a magyar szerzők eredményeinek. A Szerzők nem is próbálják megmagyarázni 

a nagyságrendi különbséget az azonos módszerrel végzett vizsgálatok között. 

A magyar tanulmányban a korábban már az EBA esetén leírt vizsgálatokat végezték. A 

halak viselkedése letargikus volt, úszás közben sűrűn és gyorsan változtattak irányt. Az EBA-hoz 

hasonlóan a DFA esetén is a kísérlet kezdetétől számított harmadik héten jelentkeztek a 

hisztopatológiai elváltozások, melyek a második hónapban érték el maximumukat. A DFA 

hatására diffúz zsíros elváltozások, illetve apró zsírcseppek is kialakultak a kísérleti állatok 

májában, valamint a máj parenchyma sejtjeiben megnőtt a glikogéntartalom a kontroll csoporthoz 

képest. Az EBA esetében tapasztaltakhoz hasonlóan a vese disztális és proximális tubulusainak 

epitel sejtjeiben is jelentkeztek szemmel látható elváltozások. A halak epidermiszében található 

mucin-termelő sejtek száma az idő előrehaladtával ebben az esetben is emelkedett. 

 

3.7. Halmodellek a toxikológiában 

Az élő szervezetekre és a környezetre gyakorolt specifikus hatások modellezése inkább in 

vitro, míg a szervezetre kifejtett komplex hatás, illetve az élő szervezetben végbemenő komplex 

folyamatok vizsgálata in vivo módszerekkel történik. A vizsgálat célja nagyban befolyásolja, hogy 

milyen modell szervezeteket alkalmaznak. A környezeti kockázatok becslésére inkább kétéltű és 

hal modelleket alkalmaznak, míg az emberi szervezetre gyakorolt hatások vizsgálatánál 

elterjedtebbek az emlős modellek. 

A REACH irányelvek mellett meg kell említeni az OECD 3R stratégiáját is, melynek fő 

célja a felhasznált kísérleti állatok számának csökkentése, azok helyettesítésével (akár in vitro 

módszerekkel) vagy a módszerek finomításával, fejlesztésével. 

A halak, mint taxonómiai csoport alkotják az egyetlen kizárólag vízben élő gerinces 

csoportot, és ezért nélkülözhetetlen részét képezik az integrált toxikológiai vizsgálatoknak 
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(Spitsbergen & Kent 2003). Mivel a biokémiai, élettani és fejlődésbiológiai folyamatok genetikai 

háttere a gerinces élőlények körében nagymértékben konzervált (Bond 1979), ezért a hal 

modelleken kapott eredmények viszonylag jól extrapolálhatók emlősökre, így az emberre is. Itt 

főként az alapvető mechanizmusok feltérképezésére kell gondolni, hiszen az egyes anyagok 

toxicitása nem hogy rendszertani egységenként, de halfajonként is nagyságrendi különbségeket 

mutathat. 

A halmodellek alkalmazásának számos előnye van. A halembriók jól illeszkednek a 3R 

stratégiába, hiszen a halembriókat a táplálkozó kor eléréséig - ez a zebradánió esetében 120 hpf 

(hours post fertilization- az ikra termékenyülésétől eltelt órák száma)- a jelenleg hatályos 

szabályozás szerint (2010/63/EU) nem tekintendő kísérleti állatnak. Ugyanakkor az embriók már 

olyan komplex rendszerek, melyekben megfigyelhetőek az egyes fejlődési és differenciálódási 

folyamatok, a különböző szervek és szervrendszerek közti interakciók, ezért a rajtuk végzett 

vizsgálatok alternatívaként szolgálhatnak az emlős modellek helyettesítésében (Scholz et al. 

2008). 

A vizsgálatok gyorsan, és az emlős modellekhez képest olcsón kivitelezhetőek. A halak, 

mivel egész életciklusukat a vízben töltik, így teljes testfelületükkel érintkeznek a közeggel. Nem 

meglepő, hogy a halakon végzett toxikológiai vizsgálatok nagy részében egyszerűen az állatok 

életközegébe kerül a vizsgálandó anyag, a halak pedig meghatározott időt töltenek el abban. A 

szárazföldi gerinces tesztorganizmusokhoz hasonlóan a halak esetében is lehetőség van a 

takarmánnyal történő adagolásra, illetve az intraperitoneális térbe való bejuttatásra, ám ez utóbbi 

nem igazán elterjedt. 

A vizsgálatokhoz használt halfajok köre igen széles. Vannak olyan halfajok, melyek 

gazdaságilag jelentősek, ám a toxikológia gyakorlatában is igen széles körben alkalmazzák, ilyen 

például a ponty (Cyprinus carpio), a harcsa (Silurus glanis), a szivárványos pisztráng 

(Oncorhynchus mykiss) vagy a süllő (Sander lucioperca). Vannak olyan halfajok, melyek az 

akvarisztika világából kerültek át a toxikológiába, ilyen a szivárványos guppi (Poecilia reticulata) 

és a világszerte kedvelt zebradánió (Danio rerio). Területi különbségek is megfigyelhetőek a 

halmodellek kiválasztásában. Japánban leggyakrabban a medakát (Orizias latipes), az Amerikai 

Egyesült Államokban a tűzcsellét (fathead minnow- Pimephales promelas), míg Európában 

elsősorban a zebradániót használják (Ankley & Johnson 2004). 

 

3.7.1. A zebradánió, mint toxikológiai vizsgálatok modellállata 

A zebradánió őshazája Elő-India. Elterjedési területe igen széles. A hal háta olajbarna, az 

oldalak és a has alapszíne sárgásfehér. Törzsén a kopoltyúfedőtől a farokúszó végéig több sötét 

acélkék sáv húzódik. A csíkozottság a farok alatti úszóra is kiterjed. A hátúszó alapszíne 
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sárgásbarna, kék szegéllyel, mely kívül fehéren szegélyezett. A kopoltyúfedő kék, fehér foltokkal 

tarkított. A nőstény sokkal teltebb, színei kevésbé élénkek. A hím karcsú, alapszíne aranysárga, 

csíkjai sötétebbek. Testhossza átlagosan 4,5 cm. (Horn & Zsilinszky 1983). 

Laboratóriumi körülmények között is könnyen tartható, kis testű csapathalak, melyek a víz, 

illetve a táplálék minőségére kevéssé érzékenyek, helyigényük kicsi. 3-4 hónap alatt válnak 

ivaréretté, a nőstényektől akár hetente lehet viszonylag nagy mennyiségű ikrát nyerni. Az embriók 

fejlődése könnyen nyomon követhető az átlátszó ikrahéjon keresztül. Az embrióknak 24 órás 

korukra az összes létfontosságú szervük kifejlődik, 72 órával a termékenyülés után kikelnek a 

lárvák, majd ezt követően 2-3 nap alatt elúsznak és megkezdik önálló táplálkozásukat. 

Egyre nagyobb figyelmet kapnak a kémiai toxicitással, a gyógyszerfejlesztéssel és az 

emberi betegségekkel kapcsolatos kutatások. Különböző genetikai technikákkal kiegészítve 

lehetőség nyílik hatékony, széles körben alkalmazható ’screening’ eljárások kifejlesztésére. 

Ahhoz, hogy meg tudjuk becsülni egy vegyi anyag toxicitását, szükséges megállapítani a különféle 

toxikológiai végpontokat és a dózis-válasz összefüggéseket, megmagyarázni a toxicitás 

mechanizmusait, valamint leírni a vegyi anyag toxikodinamikáját (Engeszer et al. 2007). 

A zebradánió (Danio rerio) számos olyan tulajdonsággal rendelkezik, amely miatt 

kiemelkedik a többi modellként használt állatfaj közül. Rövid a generációs intervalluma, hetente 

nagy mennyiségű ivartermék nyerhető tőlük, az embriók fejlődése ex utero zajlik, és jól nyomon 

követhető az átlátszó ikrahéjon keresztül (Lieschke & Currie 2007). Széles körben használják 

fejlődésbiológiai és genetikai (Eisen 1996; Grunwald & Eisen 2002), gerontológiai (Gerhard & 

Cheng 2002), tumorbiológiai (Lieschke & Currie 2007), viselkedésbiológiai (Engeszer et al. 2007; 

Spence & Smith 2005), toxikológiai (Ankley & Johnson 2004; Hill et al. 2005, Rácz et al. 2012) 

vizsgálatokban. 

Egyre inkább a figyelem középpontjába kerülnek az embrió tesztek, mivel, ahogy már 

korábban szóba került, gyakran és nagy mennyiségű utód nyerhető a zabradánióktól, az átlátszó 

ikrahéjon keresztül a fejlődésük teljes folyamata megfigyelhető, és jól illeszkednek a 3R 

stratégiához. Kimmel és munkatársai (1995) pontosan leírták az embriófejlődés folyamatát, 

részletes ábrákkal. Így fejlődésbiológiai vizsgálatokban nyomon követhető, hogy a tesztelendő 

anyag hatással van-e a fejlődés sebességére, okoz-e szemmel látható elváltozásokat a fejlődő 

szervekben. Az embriókat leggyakrabban termékenyüléstől kezdve vizsgálják 96 hpf korukig, 

hiszen eddig az időpontig kifejlődnek az embriók főbb szervei. Vannak esetek, amikor célszerű 

egy bizonyos expozíciós időablakban vizsgálni az anyagok hatását. 96 órás korára az embrió átesik 

a fejlődés legintenzívebb részén, kifejlődnek az emésztőrendszer részei, kinyílik az állat szája 

(Strähle et al. 2012), a hormonszintézis és a nukleáris receptorok ebben az időben kezdenek el 

kialakulni, ezért ebben az életszakaszban már a hormonális hatásokra is érzékenyebbek az embriók 
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(Fetter et al. 2015). Ennek köszönhetően ismeretlen hatású anyagok vizsgálatakor érdemes kiemelt 

figyelmet fordítani erre az életszakaszra.  

 

3.8. Genotoxikológiai vizsgálatok, különös tekintettel a halakon alkalmazható 

módszerekre 

A genotoxikológia a toxikológia azon ága, mely a különböző anyagok DNS-re gyakorolt 

károsító hatását vizsgálja. A genotoxikus anyagok olyan vegyületek, amelyek tartósan 

megváltoztatják a DNS-ben tárolt genetikai információt, így az örökölt tulajdonságok 

megváltozását idézhetik elő, valamint ide sorolhatók a javító mechanizmusokra ható, azokat gátló 

vegyületek is (Szilágyi 2003). A genotoxikus anyagok által az örökítőanyagban okozott változások 

három típusba sorolhatók. Az úgynevezett pontmutációk a DNS szekvencia egy nukleotidot érintő 

megváltozásai. Ezek során bázisok kicserélődnek, számuk megváltozik. Következő típus a 

kromoszómák strukturális megváltozása. Ennek során a kromoszómák törése révén átrendeződik 

a bennük tárolt genetikai információ, például deléció, inverzió vagy transzlokáció révén. A 

harmadik típus a kromoszómák számbeli változása (aneuploid, poliploid mutációk). A felsorolt 

változások szoros összefüggésben vannak a vegyületek karcinogén hatásával, hiszen az általuk 

indukált genetikai elváltozások lehetnek felelősek különböző rákos folyamatokért. A 

karcinogéneket két csoportra oszthatjuk: genotoxikus karcinogének a DNS-t közvetlenül 

károsítják (például alkilező szerek, nehézfémek, policiklusos aromás szénhidrogének), az 

epigenetikus karcinogének pedig közvetett úton idézik elő a DNS-ben az elváltozásokat, például 

immunszupresszió révén hatnak (Mohanty et al. 2011). Nagyon fontos tehát a különböző anyagok 

genotoxikus hatásának vizsgálata. 

A mikroorganizmusok kedvelt tesztorganizmusai a mutációs vizsgálatoknak, ezek közül a 

két leggyakrabban alkalmazott módszer a bakteriális reverz mutációs teszt, azaz az Ames-teszt 

(OECD TG 471), melyhez Salmonella typhimurium és Escherichia coli törzseket is 

alkalmazhatnak. Egyszerű és népszerű módszer a Saccharomyces cerevisiae génmutációs 

vizsgálat (OECD TG 480).  

Emlős tesztszervezetből származó mintákra is számos OECD irányelv áll rendelkezésre. 

Az in vitro génmutáció vizsgálat emlős sejteken (OECD TG 476) használható a kémiai anyagok 

által előidézett génmutációk vizsgálatára, a lehetséges emlős mutagének és karcinogének 

szűrésére. Az egér limfóma timidin-kináz (TK) vizsgálat része az in vitro vizsgálatok egy 

csoportjának, melyek célja a kockázatbecslés előrejelzése az in vivo vizsgálatokat megelőzően. 

Alkalmazható szubsztitúció, transzlokáció, deléció, génkonverzió detektálására (Lloyd & Kidd 

2012). A genotoxicitást vizsgáló tesztek közé tartoznak még többek között: in vitro SCE (Sister 

Chromatid Exchange- testvérkromatida kicserélődés) vizsgálat emlős sejteken (OECD TG 479). 
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Az EFSA 2011-ben megvizsgálta a tudomány aktuális állását genotoxikológiai 

vizsgálatokkal kapcsolatban. Összeállítottak egy többlépéses rendszert a genotoxicitás 

vizsgálatához, mely bakteriális reverz mutációs vizsgálattal, valamint in vitro mikronukleusz 

teszttel kezdődik, majd ha nem meggyőző vagy ellentmondásos eredmény születik, folytatódik in 

vivo tesztekkel, melyek között a transzgenikus rágcsáló sejt génmutációs vizsgálat (OECD TG 

488) és az in vivo emlős eritrocita mikronukleusz vizsgálat (OECD TG 474) mellett szerepel a 

comet assay (OECD TG 489) is (4. ábra). Disszertációmban a 4-etilbenzaldehid örökítőanyagra 

gyakorolt hatását nem csupán comet assay, hanem az EFSA ajánlás alapján mikronukleusz teszt 

segítségével is megvizsgáltam. A módszerek ezen kombinációban történő alkalmazására számos 

példát találunk a szakirodalomban. 

 

 

4. ábra Az EFSA által ajánlott genotoxicitás vizsgálati stratégia (Glei et al. 2016 alapján) 

 

3.8.1. A comet assay 

A comet assay vagy más néven SCGE módszer (Single Cell Gel Electrophoresis Assay- 

egy sejtes gél elektroforézis vizsgálat) egy egyszerű és érzékeny technika, amely alkalmas a DNS 

károsodás kimutatására az eukarióta sejtekben. A „comet”, vagyis „üstökös” kifejezés arra utal, 

hogy a DNS töredékek elmozdulása a gélben üstökösre hasonlít (Tice et al. 2000). 
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A DNS károsodását az egyes sejtekben Rydberg és Johanson (1978) vizsgálták először. A 

módszer fluoreszcens mérésen alapult, a lizált sejteket agaróz gélbe ágyazták enyhe lúgos 

körülmények között, lehetővé téve a DNS részleges letekeredését. A semlegesítés után a sejteket 

akridin narancs festéssel tették láthatóvá. A technika számos kritikus lépést tartalmazott, ezért nem 

terjedt el szélesebb körben. 

1984-ben Ostling & Johanson (1984) egy mikrogél elektroforézis technika kidolgozásával 

javította a DNS egyes sejtekben történő kimutatására alkalmas módszer érzékenységét, a módszert 

ekkor „mikroelektroforézisnek” hívták. Azt találták, hogy a magtól eltávolodó DNS darabkák 

mennyisége arányos volt a sejteket érő ionizáló sugárzás dózisával. Az elektroforézis és a lízis 

semleges körülmények között zajlott.  

Singh és munkatársai (1988) változtattak a módszeren, alkalikus körülmények között 

végezték a vizsgálatot, amely kellően érzékennyé tette a comet assay-t genotoxicitási vizsgálatok 

elvégzéséhez is. A sejteket tárgylemezre öntött agaróz gélbe ágyazták, majd detergensek és sóoldat 

segítségével lizálták, majd az alkalikus pufferben elektroforézist hajtottak végre. A DNS mivel 

negatív töltésű, a pozitív pólus irányába vándorolt. A DNS festésére etídium-bromidot használtak, 

míg az értékelést fluoreszcens mikroszkóppal végezték. A képződött csóva nagysága arányos a 

DNS károsodásának mértékével. A semleges közeg csak a kétszálú DNS törések kimutatását teszi 

lehetővé, az egy szálat érintő károsodások kimutatását nem. Mivel egyszálú törések gyakrabban 

keletkeznek, mint kettős szálú törések, a semleges feltételek nyilvánvalóan nem olyan érzékenyek 

a DNS károsodás kimutatására, mint a lúgos közeg. A változtatással tehát lehetővé vált az egyszálú 

DNS törések értékelése is. A módszer megváltoztatásának további előnye, hogy a lúgos 

körülmények hatására a sejtben található RNS is lebomlik, így nem zavarja a kimutatást. A 

módszert csak később, 1990-ben nevezték el „comet assay”-nek Olive és munkatársai (1990). 

Kifejlesztése óta az alkalikus comet assay-t széles körben alkalmazzák. A módszer ezen 

változata alkalmas az SSB-k (single-strand breaks- egyszálú törések), az ALS-ek (alkali-labile 

sites- alkáli-labilis helyek), a DNS–DNS/ DNS-fehérje összekapcsolódások (cross-linking), 

hiányos javító helyek miatt kialakult SSB-k kimutatására. A többi genotoxikológiai módszerrel 

szemben a comet assay nagy előnye, hogy kellően érzékeny a kismértékű DNS károsodás 

kimutatásához, viszonylag kevés sejt kell hozzá, rugalmasan alakítható a vizsgálati anyaghoz és a 

kísérleti elrendezéshez, olcsó, könnyen és gyorsan kivitelezhető. 

A módszer jelentős fejlődésen ment át. Kezdetben a jelen dolgozatban is alkalmazott, 

mikroszkóp tárgylemezre öntött, egy vagy két gélmezőt alkalmazó módszer volt az elterjedt, 

azonban a módszer gyorsítása, valamint áteresztő képességének növelése érdekében a kutatók 

folyamatosan fejlesztik azt. Az egyik ilyen lehetőség egy 3 mm vékony szilikon tömítő eszköz 

használata, mely lehetővé teszi 12 külön álló, kis gél létrehozását egy lemezen (Shaposnikov et al. 
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2010). Egy norvég kutatócsoport kifejlesztett, majd sikeresen validált egy olyan változatot, 

melyben minigélt hoztak létre hidrofil poliészter film segítségével. Ez a nagy áteresztő képességű 

módszerrel bármilyen sejt vagy szövetminta vizsgálható, és különösen hasznos, ha nagy 

mintaszámot kell feldolgozni (Gutzkow et al. 2013). A módszer legújabb verzióinak már óriási 

áteresztő képessége van, a CometChip technológia tulajdonképpen egy microarray, melyben 

sejtnyi méretű lyukakban ágyazzák agarózba a sejteket (Watson et al. 2014). A másik új változat 

az agaróz alapú multifluid chip (100 pararell mikrocsatorna, 20x20 µM), mely 10 000 különálló 

sejtről szolgáltat DNS károsodással kapcsolatos információt (Li et al. 2013). 

Comet assay segítségével nem csupán a károsodások, hanem a javító mechanizmusok is 

hatékonyan vizsgálhatók (Azqueta & Collins 2013, Azqueta et al. 2014, Collins 2014). A 

módszerrel egyszerűen vizsgálható a javító mechanizmusok kinetikája, a károsító hatás után 

bizonyos időközönként elvégzett vizsgálattal, ezt challenge tesztnek nevezzük (Au et al. 2010). A 

javító mechanizmusok vizsgálatára fejlesztették ki a comet assay és a fluoreszcens in situ 

hibridizáció kombinációját, a comet-FISH assay-t (Glei et al. 2009, Glei & Schlörmann 2014), 

mely bizonyos gének vagy DNS szekvenciák károsodásának vagy akár javító mechanizmusainak 

vizsgálatára alkalmas (Glei et al. 2007, Shaposhnikov et al. 2011).  

A vízi élőlényekkel kapcsolatos toxikológiai vizsgálatokban előszeretettel alkalmazzák ezt 

a módszert. A többi élőlényhez hasonlóan lehetőség van in vitro vizsgálatokra, különböző sejtek 

vagy szövetek vizsgálatával, illetve nagyon elterjedtek az in vivo vizsgálatok is, mikor az egész 

élőlényt vetjük alá a vizsgálatnak, majd bizonyos sejtjeiből vagy szöveteiből veszünk mintát a 

vizsgálatokhoz. A vizsgálatok során a szárazföldi állatokhoz hasonlóan előszeretettel vizsgálják a 

különböző vérsejteket, illetve vért magát, továbbá az állatok máját, illetve igen gyakori az embriók 

alkalmazása az in vitro tesztekben. A laboratóriumi vizsgálatokon kívül terepi minták 

tanulmányozására is alkalmazzák a módszert, szennyezett, valamint referencia területen élő 

állatokból gyűjtenek mintát ez esetben, és ezután hasonlítják össze az eredményeket. Ilyen jellegű 

vizsgálatokat főként mezőgazdasági és ipari területek közelében végeznek, hiszen a leggyakoribb 

szennyezések ezekből az iparágakból kerülnek a környezetbe. Az Egyesült Államokban számos 

ilyen vizsgálatot végeztek az elmúlt két évtizedben. Georgia Államban toxaphen hatóanyaggal 

szennyezett folyótorkolatból gyűjtött üveggarnéla (Palaemonetes pugio) és atlanti fogasponty 

(Fundulus heteroclitus) egyedekből gyűjtöttek mintákat, a rákok esetében embriókat, míg a halak 

esetében vérsejteket, és igazolták a módszer segítségével, hogy károsodott a sejtekben található 

örökítőanyag (Lee et al. 1999; Maruya et al. 2000). A Rhone folyóban élő domolykó populáció 

esetében is szignifikánsan megemelkedett a DNS töredezettsége a szennyezett területekről vett 

mintákban a szennyezetlen területekről származókhoz képest (Devaux et al. 1998). Az ilyen 

jellegű, terepi mintákon alapuló vizsgálatok nem alkalmasak az egymással való összehasonlításra, 
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hiszen nem csak egy adott anyag van jelen a vizsgált környezetben, illetve egyéb kondíciók sem 

egyeznek meg. Vitathatatlan azonban, hogy ez a módszer és a terepi minták vizsgálata alkalmas 

arra, hogy képet kapjunk egy-egy terület élővilágának aktuális állapotáról, illetve 

veszélyeztetettségéről. 

A laboratóriumi vizsgálatok során számos fajjal dolgoznak világszerte. Ezeknek a 

tanulmányoknak a közös jellemzője, hogy kontrollált körülmények között, egy bizonyos 

szennyező anyag ismert koncentrációit alkalmazzák, így dózis-hatás összefüggések is 

vizsgálhatóak. Leggyakrabban tehát teljes vérből vagy vérsejtekből (Machado et al. 2013, Cavas 

2011, Buschini et al. 2004), kopoltyú- és májsejtekből (Abd-Allah et al. 1999, Deventer et al. 

1996) származó mintákon végzik el a vizsgálatokat. 

A kifejlett egyedekből származó minták mellett nagy jelentősége van az embriók és egyéb 

korai fejlődési stádiumok alkalmazásának. A korai fejlődési stádiumban lévő egyedek 

többféleképpen is felhasználhatóak a comet assay vizsgálathoz. Mivel a testméret még igen kicsi, 

így az egyes szervek izolációja tulajdonképpen lehetetlen. Kézenfekvő megoldás a teljes test 

homogenizátumok készítése. Morin és munkatársai (2011) korai, szikzacskós lárva stádiumú 

medaka egyedeket használtak vizsgálataikhoz. Módszerük lényege, hogy csoportonként öt darab, 

2 dph (days post hatch – kikelés után eltelt napok száma) korú lárvát Petri- csészébe helyztek, 

majd eldobható szikével óvatosan felvagdosták azokat. Ezután 2 ml-es csövekbe helyezték a 

mintákat, majd 1,25% (w/v) kollagenázzal kezelték azokat, 37 °C-on, 45 percig, finom rázogatás 

mellett. A kollagenáz kezelés hatására a szövetek szétestek, így egy teljes testszuszpenziót kaptak, 

és ennek a felhasználásával végezték el a comet assay-t. 

A zebradánió embrióinak vizsgálatára is kifejlesztettek egy metódust, mellyel 72 hpf vagy 

annál idősebb embriók/lárvák esetében is alkalmazható a módszer. Az embriókat 72 hpf kezelik a 

vizsgálati anyaggal, majd csoportonként nyolc egyedet 2 ml-es üveg szövetaprító készülékbe 

helyezik, 50-70 µm fal-őrlőfej távolág alkalmazásával. Hogy a homogenizáció során a sejteket 

megfelelő kondíciók között tartsák, 1,5 ml Leibovitz L15 oldatot használnak. A sejtszuszpenziót 

70 µm áteresztő képességű szűrőn átszűrik, megelőzve ezzel szövetmaradványok bentmaradását a 

szuszpenzióban. Centrifugálás után ellenőrzik a sejtek életképességét és kizárólag a 75%-nál több 

élő sejtet tartalmazó mintákkal dolgoznak tovább (Kosmehl et al. 2007). 

A sejtizolációt alkalmazó módszerek hátránya, hogy az olyan fontos lépések, mint az 

elkábítás, ismételt szövetaprítás a homogenizáló médiumban, szűrés és centrifugálás, nagyarányú 

sejtsérüléshez vezetnek (Kosmehl et al. 2006, 2007; Simon et al. 2011). Továbbá ezeket a 

vizsgálatokat idősebb, 2-6 napos embriókkal végezték, melyek szervei és szövetei eltérően 

reagálhatnak a genotoxikus anyagokra, megnehezítve ezzel az eredmények értékelését. Ezen 

hátrányok kiküszöbölésére fejlesztették ki Eleršek és munkatársai (2013) az 1 dpf korú zebradánió 
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embriókra alkalmazható, teljes embriót felhasználó metódust. Az embriók a fejlődés első 24 

órájában még kevésbé differenciált sejteket tartalmaznak (Kimmel et al. 1995), ezért sokkal 

egységesebb sejtpopulációkkal végezhetők el a vizsgálatok. Emellett további előnye 

sejtkultúrákkal szemben az embriók használatának, hogy az egész szervezetet reprezentálják, 

annak összes fiziológiás tulajdonságával. A 24 hpf korú zebradánió embrióval végzett comet assay 

vizsgálat módszertani részletezésére az „Anyag és módszer” fejezetben kerül sor, mert a 

disszertáció szerves részét képező, fontos módszerről van szó. 

 

3.8.2. A mikronukleusz assay 

A mikronukleusz teszt alapjait Howell és Jolly fektették le, mikor a 19. században macskák 

és patkányok vérsejtjeiben zárványokat fedeztek fel. Ezeket, az akkor még Howell-Jolly testeknek 

nevezett képleteket anémiás betegek vérmintáiból származó eritrocitákban is kimutatták. Evans és 

munkatársai (1959) kvantifikálták először a kromoszóma aberrációkat, lóbab (Vicia faba) 

csúcshajtásaiban kialakuló mikronukleuszok számának meghatározásával. Boller és Schmid 

(1970) eritrocitákban kialakuló mikronukleuszokat vizsgált, egy erősen alkiláló hatóanyaggal, 

trenimonnal történő kezelés után. Kísérleteikhez kínai hörcsögöket használtak, a sejteket 

csontvelőből és perifériás vérből nyerték. Ebben a tanulmányban nevezték először a módszert 

’Mikrokern-Test’-nek. A módszer alapjainak kidolgozásához Schmid zürichi kutatócsoportja 

mellett nagyban hozzájárult John Heddle (1973) is a Kaliforniai Egyetemen, így már nem csak a 

mikronukleuszok jelenlétét lehetett kimutatni, de számszerűsítésükkel dózis-hatás összefüggések 

is vizsgálhatóvá váltak. 

A mikronukleuszok mitotikus osztódáson áteső sejtekben alakulnak ki. Ha a kromoszómákat 

valamilyen káros behatás éri az anafázisban, a telofázis után a kromatin állomány sérült része nem 

kerül a sejtmagba, hanem az utódsejt citoplazmájában képez egy vagy több, a sejtmagnál kisebb, 

membránnal körülhatárolt egységet, mikronukleuszt. A mikronukleusz teszt tehát nem a 

kromoszómák direkt megfigyelésére alkalmas az osztódás metafázisában, így nem tekinthető a 

metafázis analízis vagy egyéb kromoszóma aberrációs vizsgálatok alternatívájának. A 

kromoszóma aberrációkat nem tudjuk osztályozni ezen módszer alkalmazásával. A mikronukleusz 

teszt főbb sajátosságai: kariotípusra való tekintet nélkül mindenféle osztodó sejtpopuláción 

alkalmazható, alkalmas a pontos adatgyűjtésre az egyszerű és jól definiált vizsgálati végpont miatt, 

az osztódási orsóra (tehát a mitotikus apparátusra) gyakorolt hatások is detektálhatóak, a 

természetes módon előforduló mikronukleuszt tartalmazó sejtek aránya általában állandó. 

Hátrányként említhetjük, hogy a kromoszóma aberrációk nem osztályozhatók ezzel a módszerrel, 

és bizonyos körülmények között pszeudo-mikronukleuszok keletkezhetnek. Számos előnye és 

könnyű kivitelezhetősége miatt épült be a toxikológia gyakorlatába. 
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Jelenleg az OECD TG 474 irányelv írja le a módszer pontos kivitelezését, a megfelelőségi 

kritériumokat és az értékelés szabályait. Az irányelvet emlősök eritrocitáiban kialakuló 

mikronukleuszok vizsgálatára dolgozták ki, így egéren és patkányon kívül más emlős modell 

szervezet is alkalmazható. A módszer első leírásához és alkalmazásaihoz hasonlóan a teszt során 

csontvelőből vagy perifériás vérből kell mintát venni, majd a már ismertetett festési módszerrel 

megfesteni a mintákat. Lehetővé teszi a manuális, valamint a képalkotó és elemző szoftverekkel 

történő automatizált értékelést is. Ezek a modern megoldások nem csupán időhatékonyak, de 

kimutatták, hogy a vizsgálatok mind laboratóriumokon belüli, mind pedig a laboratóriumok 

közötti ismételhetősége és érzékenysége is jobb, mint a manuális mikroszkópos vizsgálat esetén. 

A vizsgálat részeként elkülöníthetőek a mikronukleuszokba záródott kromoszóma fragmentumok 

a teljes kromoszómáktól a bennük lévő kinetokór megfestésével. Így nem csupán a kromoszómák 

szerkezetét, de az osztódási apparátust ért káros hatások is kimutathatóvá válnak. 

A mikronukleusz teszt tehát egy eredendően emlősökre kidolgozott módszer, ám a kutatók 

figyelme az emlős modellek mellett a halak felé fordult. A módszer halakon történő alkalmazását 

az emlős modellek korlátozó tényezői (állatvédelem, fals-pozitív sejtek) hívták életre, hiszen 

kiegészítő gerinces modell szervezetet kerestek. A halak alkalmazásának előnye, hogy könnyen 

tartható, olcsó tesztorganizmusok, valamint a fals-pozitív eredmények előfordulási esélye is 

kisebb. 

A vízi környezetre ható genotoxikus hatások tanulmányozására már korábban is használtak 

halmodelleken végzett citogenetikai vizsgálatokat, melyek főként a kromoszómák 

szerkezetváltozásait tanulmányozták (Kligerman et al. 1975, Prein et al. 1978, Hooftman 1981). 

A mikronukleusz teszt halmodellen való alkalmazhatóságának lehetőségét először 

Hooftman és de Raat írta le (1982). Tesztszervezetként az észak-amerikai pócot (Umbra pygmea) 

alkalmazták, a vizsgálati anyag pedig egy ismert mutagén, az etil-metánszulfonát (EMS) volt, 

mivel a kutatócsoport más módszerek alkalmazásával már korábban bebizonyította, hogy ez az 

anyag ezen halfaj esetén kromoszóma károsodást okoz. Eredményeik alapján az EMS valóban a 

sejtmag károsodását okozta, valamint megállapították, hogy a mikronukleusz teszt Schmid és 

munkatársai által leírt tulajdonságai jellemzőek a halakból származó mintákra is. 

A halak alkalmazásának előnye az emlős modellekkel szemben, hogy az érett eritrocitáik is 

tartalmaznak sejtmagot, ellentétben az emlősökkel. Ez a tulajdonságuk megkönnyíti a 

fragmentumok azonosítását a sejtek citoplazmájában. A mintavétel heparint tartalmazó 

fecskendővel vagy üvegkapillárissal történik. Ezután a mintát azonnal szét kell oszlatni egy 

mikroszkóp tárgylemezen. Tizenöt percnyi, etanolban történő fixálás után a lemezeket légszáraz 

állapotig szárítják, ezek után pedig 5%-os Giemsa oldattal festik. Egyedenként 3000 sértetlen 

citoplazmájú sejtet értékelnek. Azok az eritrociták tekinthetők mikronukleusszal rendelkező 
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sejtnek, melyek: (1) a mikronukleusz mérete a sejtmag méretének legfeljebb egyharmada, (2) a 

mikronukleusz nem érintkezik a sejtmaggal, (3) a mikronukleusz egy nem törött, kerek vagy ovális 

alakú képlet, mely ugyanúgy festődik, mint a sejtmag (Al-Sabti&Metcalfe 1995). 

A mai mutáció kutatási protokolloknak nem szerves része a teszt halakon végzett változata, 

ám a módszer könnyű kivitelezhetősége és pontossága miatt számos területen alkalmazzák. Az 

alaposabb megfigyelés érdekében többnyire nem önállóan, hanem egy komplex vizsgálati rendszer 

részeként szerepel. Számos kutatásban a fejezetben fentebb részletezett comet assay-vel együtt 

használják. Ennek oka az, hogy bár mindkét módszer a DNS töredezését vizsgálja, ám más 

szemszögből. A két módszer egyidejű alkalmazása különösen kifejlett halak esetén kézenfekvő, 

mivel egy-egy állatból mindkét módszerhez nyerhető minta, így komplexebb képet kaphatunk egy 

vegyület hatásairól, a felhasznált kísérleti állatok számának csökkentésével. Erre kiváló példa egy 

nemzetközi együttműködés eredményeként létrejött kutatás, melyben egy kemoterápiás szer, az 5-

fluoro-uracil alacsony koncentrációinak genotoxicitását vizsgálták kétgenerációs kísérleti 

rendszerben. Az állatok kíméletes eutanáziája után eltávolították a kopoltyút, a májat és a 

gonádokat az egyedekből. Ezek, valamint a vérmiták felhasználásával végezték el a comet assay-

t. További vérmintákat vettek minden egyedből, melyet azonnal, vékony rétegben eloszlattak a 

mikronukleusz teszthez üveg tárgylemezeken, ahogy az fentebb, a módszer leírásánál olvasható. 

A comet assay eredményei azt mutatták, míg a kopoltyúkból és a gonádokból vett mintákon nem 

volt szignifikánsan magasabb a DNS-töredezettség mértéke a kezelt csoportokban, mint a kontroll 

csoport esetében, addig a májban, illetve a vérben is szignifikánsan megnövekedett a töredezettség 

mértéke. Ezzel nagyon jól korrelálnak a mikronukleusz teszt eredményei, hiszen a comet assay 

által kimutatott DNS töredezettségének mértékéhez hasonlóan a kialakult mikronukleuszok száma 

is szignifikáns emelkedést mutat a kezelt csoportokban. A változások a mikronukleusz teszt 

esetében egyértelműen dózisfüggőnek bizonyultak (Kovács et al. 2015.)  

Jól látható tehát, hogy a genotoxikológiai vizsgálatokban, azokon belül is a comet assay és 

a mikronukleusz teszt módszerek esetén az emlős modellek mellett a halak is kiválóan 

alkalmazhatók. Bár a szabványok ezidáig emlős modellekre kerültek kidolgozásra, a kutatások 

egyre inkább arra mutatnak, hogy szükséges lenne a módszerek szabványosítása halmodellekre, 

továbbá beépítésük a toxikológiai tesztelés nemzetközi gyakorlatába.  

 

3.8.3. A microarray assay 

A génexpresszió vizsgálata lehetővé teszi, hogy megvizsgáljuk, az élőlények sejtjei hogyan 

reagálnak a környezeti hatásokra. Vizsgálhatjuk az egyes anyagok hatásmechanizmusát, esetleg 

kereshetjük azok „genetikai ujjlenyomatát” az azonosításukhoz, azaz megnézhetjük, hogy hogyan 

változik a gének expressziós mintázata. Minél több anyag génexpressziós mintázatokra gyakorolt 
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hatását ismerjük, annál nagyobb eséllyel tudjuk ezen mintázatok alapján megmondani, hogy 

például egy komplex környezeti mintában milyen xenobiotikumok lehetnek. Az, hogy egy 

vizsgálatban tudjuk vizsgálni nagyszámú gén expressziós változásait kémiai és környezeti 

stresszorokra, teremtette meg a toxikogenomika, mint tudományág alapjait. Természetesen ehhez 

az is elengedhetetlen tényező volt, hogy megismertük az ember és számos modellállat teljes 

genomját és számos gén/génkaszkád működését. 

Az E. Southern által 1975-ben leírt, róla elnevezett Southern-blot módszer volt az első DNS 

array, melyben jelölt nukleinsavat vizsgált, szilárd felülethez kötve. A DNS array-k fejlődésének 

történetében két óriási áttörés történt. Az első, a nem porózus felület (például üveg) használata 

volt, mely lehetővé tette az array miniatürizálását, így jelentősen növelve annak áteresztő 

képességét, valamint a fluoreszcens hibridizáció és annak detektálása volt. A második pedig az 

oligonukleotidok nagy sűrűségű szintézisére alkalmas módszerek fejlesztése, mely lehetővé tette 

több ezer gén egyidőben történő vizsgálatát. Ezeknek köszönhetően olyan array-ket hoztak létre, 

melyeken négyzetcentiméterenként akár 250 000 oligonukleotid próba is megtalálható. Ezekben a 

vizsgálatokban alkalmazhatunk rövidebb, 15-25 nukleotidból álló, valamint hosszabb, 50-120 

nukleotidból álló oligonukleotidokat, de akár PCR (polimerase chain reaction- polimeráz 

láncreakció) segítségével amplifikált, 100-3000 bázispár nagyságú cDNS szakaszokat is. Utóbbiak 

rendkívül erős jelet adnak és nagyon specifikusak, ezért is elterjedt a használatuk. A 

xenobiotikumoknak kitett sejtekből vagy szövetekből első lépésként kinyerjük az mRNS-t, melyet 

jelölt cDNS-sé alakítunk, majd az array felületére hibridizálunk, majd egy speciális fluoreszcens 

festékkel festünk, majd az eredményeket fluorométerrel leolvassuk. Az egyszínű jelölést 

alkalmazó array (5/A. ábra) esetén két array mezőt használunk (teszt minta és referencia minta) az 

expressziós profilok kialakításához, az array mezők eredményének egymáshoz illesztésével. A 

kétszínű jelölést alkalmazó array-k (5/B ábra) egy array mezőt használnak a teszt és referencia 

mintákhoz, majd a detektálás során a leolvasó berendezés két színt különböző csatornákon olvassa 

le és értékeli. A géntermékek mennyiségének függvényében megállapíthatjuk, hogy az egyes 

gének kifejeződése csökken, vagy éppen növekszik. A nyers adatokat bioinformatikai 

módszerekkel kell kiértékelni, az adatbázisokkal összevetve megállapíthatjuk, hogy mely 

biokémiai útvonalakban van szerepe az adott, rendellenesen expresszáló géneknek, vagy egyes 

anyagok genetikai ujjlenyomatára is ráakadhatunk (Lettieri 2005). 
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5. ábra A DNS-microarray metódusa, Lettieri (2005) alapján A, Egyszínű jelölést alkalmazó 

array kivitelezésének fő lépései B, Kétszínű jelölést alkalmazó array kivitelezésének fő lépései 

 

A módszer számos előnyének és a fejlesztéseknek köszönhetően a molekuláris 

toxikológiában általánossá vált alkalmazása. A gyártóknál elérhetőek az egyes 

modellszervezetekre általánosan használható lemezek, vagy chipek, de igény esetén egyedi 

chipeket is legyártanak. A módszernek, mint látjuk, számos előnye van. Hátránya, a 

kivitelezéséhez szükséges speciális felszerelés, illetve az, hogy rendkívül költséges, kiváltképp, ha 

nem kereskedelmi forgalomban is elérhető chipet használunk, hanem egyedit gyártatunk. 

A toxikológiai, azon belül ökotoxikológiai vizsgálatok egyik legnagyobb kihívása a 

toxikus anyagok hatásmechanizmusának feltérképezése, melyhez számos kutató alkalmazta a fent 

ismertetett módszert különböző tesztszervezeteken és célszerveken. A génexpressziós profil 

vizsgálatok mutatják meg számunkra a kapcsolatot a környezeti faktorok és az élőlények genomja 

között, mely ahhoz vezet, hogy feltárjuk az élőlények környezeti változásokra adott specifikus 

válaszait. A kétezres évek elején, mikor elérhetővé váltak a teljes élesztőgomba (Saccharomyces 

cerevisiae) genom vizsgálatára alkalmas chipek, természetes és antropogén eredetű stresszorokat 

vizsgáltak, és azt kapták, hogy a chip alkalmas a stresszorok mértékétől függő génexpressziós 

változások kimutatására (Causton et al. 2001, Gasch et al. 2000). Mint más toxikológiai módszerek 

esetén, a microarray vizsgálatoknak is kedvelt alanya a zebradánió. Hoyt és munkatársai (2003) 

egyedi chip alkalmazásával vizsgálták a közismerten endokrin rendszert zavaró 4-nonilfenol 

génexpresszióra gyakorolt hatását. Kilenc, az ösztrogén válasszal kapcsolatos gént azonosítottak 
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zebradánió embrió modellen. Fetter és munkatársai (2015) feltételezhetően androgén-reszponzív 

géneket vizsgáltak 11-ketotesztoszteronnak kitett zebradánió embriókon. A DNS microarray-k 

leolvasása után dózisfüggő expresszió változásokat kerestek. Találtak négy olyan gént, mely a 

humán ortológok elemzése alapján szerepet játszik a hormonok metabolizmusában.  

A halakon kívül természetesen magasabb rendű élőlényekből származó minták, illetve 

sejttenyészetek vizsgálatára is alkalmas a módszer. Toxikológiai vizsgálatokban gyakran 

használják génexpressziós profil meghatározásra, illetve az egyes xenobiotikumok 

hatásmechanizmusainak feltérképezésére (Burczynski et al. 2000, Bulera et al. 2001, Waring et al. 

2001). Hamadeh és munkatársai (2002) génexpressziós mintázatokat vizsgáltak különböző kémiai 

ágensekkel kezelt patkányok májmintáin. Elemzésük hasonlóságokat tárt fel az azonos csoportba 

tartozó vegyi anyagokkal (peroxiszóma proliferátorok) kezelt állatok génexpressziós profiljai 

között. Ezzel ellentétben a különböző enzimindukátorokkal kezelt csoportok nagyon jellegzetes 

génexpressziós profilokat mutattak. 

Láthatjuk tehát, hogy a módszer kiválóan alkalmazható számos modellszervezeten. 

Alkalmas a génexpressziós profilok vizsgálatára, ezáltal akár egyes vegyületcsoportok 

azonosítására. Továbbá jól alkalmazható az egyes vegyületek hatásmechanizmusának 

feltérképezésére. 
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4. Anyag és módszer 

4.1. A kísérletek helyszíne, az állatok tartása 

Az akut embrió teszteket, a comet assay-t, valamint a mikronukleusz tesztet és az azokhoz 

kapcsolódó kezeléseket a Szent István Egyetem Mezőgazdaság- és Környezettudományi Kar, 

Akvakultúra és Környezetbiztonsági Intézet Halgazdálkodási Tanszékén végeztem. A microarray 

vizsgálatot a Németországban, Lipcsében található Helmholtz Környezetkutató Központban 

(Helmholz-Zentrum für Umweltforschung – UFZ) végeztem Dr. Stefan Scholz kutatócsoportjában, 

a minták elsődleges előkészítését szintén a Halgazdálkodási Tanszéken, illetve a Szent István 

Egyetem Környezetipari Regionális Tudásközpontjában végeztem. 

A kísérletekhez minden esetben AB vonalba tartozó zebradániókat használtam. A halakat 

recirkulációs rendszerben (Tecniplast ZebTec, Tecniplast, Buggugiate, Olaszország) tartottam. A 

rendszerben a víz hőmérséklete 25±0,5 °C-os, a pH 7,5±0,2, a vezetőképesség 525±50 μS volt. A 

halak 14 óra világos, 10 óra sötét fényprogramban voltak tartva. A halak takarmányozása naponta 

kétszer történt SDS Small Gran (SDS – Special Diets Services Inc.) táppal, élő eleségként hetente 

kétszer Artemia spp. (SERA GmbH.) naupliuszt kaptak.  

A kísérletekhez szükséges zebradánió embriók előállításához a szaporításra kiválasztott 

egyedeket a recirkulációs rendszerben nemenként elkülönítve tartottam. A kísérleteket megelőző 

délután speciálisan erre a célra kialakított, szintén a Tecniplast által gyártott műanyag szaporító 

edényekbe helyeztem. A hím és nőstény egyedeket átlátszó polikarbonát lemez választotta el, de 

egy víztestben voltak. Az ívás másnap reggel, a polikarbonát lapok eltávolítása után 

szinkronizáltan történt.  

Az elvégzett vizsgálatok a 1998. évi XXVIII. törvény alapján kiadott "Toxikológiai 

vizsgálatok halakon" című állatkísérlet végzésére (XIV-I-001/2303-4/2012) vonatkozó 

engedélyben foglaltak szerint zajlottak. 

 

4.2. A vizsgálati anyagok és előkészítésük 

Munkám során két víztisztítási melléktermék vegyület, a 4-etilbenzadehid 

(C2H5C6H4CHO, Sigma – Aldrich Hungary, Budapest, CAS: 4748-78-1) és a 2-4-difluoroanilin 

(F2C6H3NH2, Sigma – Aldrich Hungary, Budapest, CAS: 367-25-9) hatásait vizsgáltam. Az 

anyagokból első lépésként minden esetben törzsoldatot készítettem, vizes oldatba vitelükhöz 

Branson S-250D ultraszonikátor berendezést (Branson Ultrasonics, Danbury, USA) használtam, 2 

perces időtartamban, 20%-os amplitúdóval. 
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4.3. Vizsgálatok 

4.3.1. Előkísérletek 

Mivel sem az EBA, sem pedig a DFA kapcsán nem állt rendelkezésemre zebradánió 

embriókra vonatkozó akut toxicitás adat, ezért előkísérleteket végeztem az akut tesztek 

megkezdése előtt, hogy megállapíthassam a megfelelő kezelési koncentrációkat a 120 órás embrió 

vizsgálathoz. Az előtesztet mindkét vegyület esetében 200; 100; 50; 25; 12,5; 6,25 mg/l 

koncentráció sorral hajtottam végre, kontrollként a recirkulációs rendszer vizét használtam. 

Minden csoportba 20-20 embriót helyeztem, 5 cm-es Petri-csészékbe, 10 ml oldatba. Az embriókat 

27 °C-on inkubáltam (Sanyo MIR-154). Ezek alapján már be tudtam határolni azt a koncentráció 

tartományt, mely megfelelőnek bizonyult a 120 órás vizsgálatban az egyes anyagok esetén. 

 

4.3.2. 120 órás embrió teszt 

Az akut embrió tesztekhez az ikrákat az anyahalak szinkronizált szaporítása után 

összegyűjtöttem, majd termékenységüket sztereó fénymikroszkóp alatt, normál megvilágításban 

(Leica M205) ellenőriztem. A vizsgálatokat mind a 2-4-difluoroanilin, mind pedig a 4-

etilbenzaldehid esetén az OECD 236: Halembrió akut toxicitás teszt alapján végeztem, 120 órára 

kiterjesztett vizsgálati idővel. Az embriókat 24 lyukú szövettenyésztő plate-ekbe helyeztem (1 

embrió/lyuk) termékenyülés után egy órával, minden esetben koncentrációnként 12 embriót, 4 

ismétlésben. Az embriókat a 4. táblázatban feltüntetett koncentrációkkal kezeltem. Mivel a DFA 

esetén a 200 mg/l-es koncentráció esetén sem volt teljes a mortalitás, jelentősen megemeltem a 

kezelési koncentrációkat. 

 

 

 

 

 

4. táblázat A 120 órás embrió tesztek során alkalmazott kezelési koncentrációk 

Kontrollként a ZebTEC haltartó rendszer vizét használtam. A plateket 27 °C-on 

inkubáltam. Naponta vizsgáltam meg minden embriót mikroszkóp alatt, a termékenyülés utáni 

120. óráig (120 hpf). Meghatároztam a mortalitást, morfológiai rendellenességeket kerestem, 

valamint 72 órával a termékenyülés után digitális felvételeket készítettem az embriókról, 30x-os 

nagyítás mellett, laterális orientációval (Leica M205 mikroszkóp, Leica DFC 425C kamera, LAS 

V 3.8 szoftver). A mortalitást használva végpontként dózis-hatás görbéket vettem fel, melyekből 

megállapíthattam az LC10 és LC50 értékeket 24 óránként egészen 120 órával a termékenyülés 

Tesztanyag Koncentrációk (mg/l) 

EBA 0,2; 0,5; 1; 5; 10; 12; 15; 17; 18; 19; 21; 23; 25; 27; 29; 

30; 35; 40; 50; 60 

DFA 500; 450; 400; 350; 300; 250; 220; 200; 180; 100; 50; 1 
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utánig (120 hpf) SPSS 23.0 szoftvercsomag segítségével. A teljes kísérleteket minden esetben 

háromszor ismételtem. 

 

4.3.3. LC-értékek meghatározása a 96-120 órás expozíciós ablakban 

Az embriókat 1 hpf életkorban 24 lyukú szövettenyésztő platekbe helyeztem, majd a 96-

120 hpf életszakaszban kezeltem 10, 15, 20, 22, 25, 27, 30, 32, 35, 40 mg/l koncentrációkkal, 

koncentrációnként 12 embriót, 4 ismétlésben, a plateket 27 °C-on inkubáltam. A vizsgálat végén 

digitális felvételeket készítettem az embriókról, 30x-os nagyítás mellett, laterális orientációval a 

morfológiai elváltozások dokumentálására. A mortalitást használva végpontként dózis-hatás 

görbét vettem fel erre az életszakaszra, melyből megállapíthattam az LC10 és LC50 értékeket SPSS 

23.0 szoftvercsomag segítségével. 

 

4.3.4.  Microarray vizsgálat és transzkriptom analízis 

Első lépésként a 4.3.3. fejezetben leírtak szerint megállapítottam az LC10 értékét a 96-120 

hpf expozíciós ablakban, majd ezt alkalmaztam legmagasabb koncentrációként. Ezzel együtt 

összesen 5 koncentráción (1,6; 3,2; 6,4; 12,8; 25,6 mg/l), koncentrációnként 6-6 csoportot, 

csoportonként 50-50 embriót kezeltem. A kezelést 5 cm-es Petri-csészékben végeztem, az 

embriókat 27 °C-on inkubáltam. 

Az embriókat 1,5 ml-es Eppendorf-csövekben homogenizáltam, 200 µl trizolban 

(TriReagent, Izinta), majd a felhasználásig -80 °C-on tároltam. 

Az RNS izolásást 5Prime Phase Lock Gel Heavy kittel végeztem (5Prime GmbH, 

Germany), a gyártó által biztosított protokoll szerint. Az izolált RNS mintákat ezután Quiagen 

RNEasy Mini Kittel (Qiagen GmbH, Germany) megtisztítottam, az RNS koncentrációkat 

NanoDrop 2000 (Thermo Scientific, USA), a megfelelő mennyiségű RNS-t tartalmazó minták 

minőségét Agilent 2100 Bioanalyzer (Agilent Technologies, USA) készülékkel, Agilent RNA 

6000 Nano Assay Kit (Agilent Technologies, USA) felhasználásával ellenőriztem. 

A microarray vizsgálat során Agilent SurePrint G3 Custom GE 8x60k (Amadid G4102A, 

Agilent Technologies, USA) arrayt használtam. Minták előkészítését, jelölését, majd a microarray 

lemzekre történő felvitelét a kifejezetten Agilent Gene Expression Oligo Microarray lemezekhez 

tartozó ’One-Color Microarray-Based Gene Expression Analysis, Low Input Quick Amp Labeling 

Protocol’ alapján végeztem, melyet a gyártó biztosított (Version 6.6, September 2012, Agilent 

Technologies, USA). A microarray lemezek leolvasása a Genovia GmbH-nál történt (Zwenkau, 

Germany) Agilent DNA Microarray Scanner segítségével. A microarray lemezen található mezők 

fluoreszcens jelének intenzitását Agilent Feature Extraction szoftver (verziószám: 10.7.3.1.) 

használatával nyertem ki. Olyan mRNS transzkripteket kerestem, melyek expressziója legalább 
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egy koncentráció esetén eltér a kontroll csoportban mért expressziótól, majd elvégeztem a 

főkomponens analízist Agilent GeneSpring 12 GX szoftver segítségével. 

Ezek után megvizsgáltam az EBA által befolyásolt gének génexpressziós mintázatait és 

három génexpressziós klasztert azonosítottam „K-mean clustering” (K-alapú csoport analízis) 

algoritmus segítségével, szintén az Agilent GeneSpring 12 GX szoftver használatával. 

Ezek után DAVID (DAVID Bioinformatics Resources 6.8, Leidos Biomedical Research 

Inc., Frederick, Maryland, USA) biológiai folyamatelemzéssel meghatároztam az egyes 

klaszterekbe tartozó gének főbb biológiai funkcióit. 

A Klaszter2-be tartozó, EBA által koncentrációfüggően gátolt gének vizsgálatánál a 

GeneMANIA predikciós szervert használtam, melynek segítségével a gének együttes expressziója 

és fizikai interakciója alapján azonosítottam egy génhálózatot. A génhálózatba tartozó gének 

szerepének feltérképezésére az Uniprot és ZFIN adatbázisokat alkalmaztam. 

 

4.3.5. 1 dpf embriókon végzett comet assay vizsgálat 

 

6. ábra A comet assay főbb lépései (Tan & Bajo 2014 alapján) 

A vizsgálatot, melynek főbb lépéseit a 6. ábrán szemléltettem, Žegura és Filipić (2004) 

módszerét alapul véve végeztem, pozitív kontrollként egy szerves peroxidot, Luperox®-ot 
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(Sigma) használtam. A vizsgálathoz 24 hpf embriók szükségesek. Az embriókat 1 órával 

termékenyülés után 0,1; 0,5; 1; 2,5; 5; 7,5; 10 és 12 mg/l-es EBA, valamint 20 és 40 mg/l-es 

Luperox® oldatottal kezeltem, negatív kontrollként a ZebTEC rendszer vizét használtam. Az 

alkalmazott legnagyobb koncentráció az akut embrió tesztben meghatározott LC10 értéknek 

körülbelül a fele volt. Az embriókat 5 cm átmérőjű Petri-csészében kezeltem, 24 órán keresztül 

inkubáltam, 27 oC-on. Koncentrációnként 6-6 embriót kezeltem, 3 ismétlésben. A vizsgálathoz 

szükséges fully frosted tárgylemezeket (Menzel-Gläser) metanolba helyeztem egy éjszakára. A 

lemezek leszárítása után felvittem az első réteg agarózt (Normal melting point agarose, 1%, 

Sigma), 80 µl-t mezőnként (2 mező/lemez), melyeket azonnal lefedtem 24x24 mm-es 

fedőlemezzel (Menzel- Gläser), majd 2 percre jégre helyeztem azokat. Az agaróz megszilárdulása 

után a fedőlemezeket óvatosan eltávolítottam. Eközben előkészítettem az embriókat, 2 mg/l 

koncentrációjú pronáz enzim (Sigma) segítségével eltávolítottam az ikrahéjat (4 perc pronáz 

kezelés, majd 4 rendszervizes öblítés). Mezőnként 1 embriót 60 µl, 1,5%-os alacsony 

olvadáspontú, PBS-ben (Phosphate buffered saline, Sigma) feloldott agarózba (Low melting point 

agarose, Sigma) ágyaztam, a fedőlemezt finoman megnyomva oszlattam szét az embriókat a 

gélben. A lemezeket 2 percre jégre helyeztem, majd a fedőlemezek eltávolítása után a 5. táblázat 

szerint elkészített lízis oldatba. Az oldat készítésekor fontos lépés a pH beállítása 10-re, valamint 

használat előtt 2,5 ml Triton X-100–at (Sigma) kell hozzáadni és óvatosan rázogatva 

homogenizálni. 

5. táblázat A lízis oldat összetétele 

 

 

 

 

 

A lemezeket 1 órára 4 °C- ra helyeztem. A DNS fényérzékenysége miatt innentől derengő 

fényben dolgoztam tovább. A lízis után a lemezeket lecsepegtettem, majd áthelyeztem az 

eletroforézis kádba, melyet előzőleg már feltöltöttem az elektroforézis oldattal (3000 ml oldathoz: 

1,11g EDTA, 90 ml 10N NaOH), 20 percen keresztül inkubáltam 4 °C -on, majd bekapcsoltam az 

elektroforézis készüléket (BioRad PowerPac Basic, BioRad, U.S.A.), 25 V feszültség és 400 mA 

áramerősség mellett 20 percen keresztül üzemeltettem. A lemezeket ezután kiemeltem, 

lecsöpögtettem, majd a neutralizáló oldatba (250 ml oldathoz 12,114g TRIS, pH=7,5) helyeztem 

és 15 percig inkubáltam 4 °C-on. A lemezeket ezután vízzel átitatott papírral kibélelt edénybe 

helyeztem, légmentesen lezártam, fotózásig 4 °C-on tároltam. A comet assay protokoll végén a 

lemezeket 2 µg/l-es etídium-bromid oldattal megfestettem, lefotóztam Nikon Eclipse E600 

Összetevő Felhasznált mennyiség 

NaCl (Lach-Ner) 36,525 g 

Na2EDTA (Sigma) 9,3 g 

TRIS (Fischer Scientific) 0,3025 g 

Triton X-100 (Sigma) 2,5 ml 

Végtérfogat: 250 ml  
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mikroszkóppal, 510-560 nm hullámhosszú fluoreszcens fénnyel, QImaging MicroPublisher 3.3 

RTV kamerával és a hozzá tartozó QImaging szoftverrel, majd TriTek CometScore™ Freeware 

1.5 szoftver segítségével maghatároztam a DNS%-ot a csóvában. Koncentrációnként 3-3 

ismétlésben, ismétlésenként 45 mérést végeztem. A koncentrációk összevetéséhez Kruskal-Wallis 

tesztet (H = 978,714; df = 10, p<0,00001), míg a páronkénti összevetéshez Dunn-tesztet 

alkalmaztam (SPSS 23.0 szoftvercsomag). A kísérletet háromszor ismételtem meg. 

 

4.3.6. Kifejlett halakon végzett mikronukleusz teszt 

A mikronukleusz teszthez a módszer sajátosságai miatt kifejlett, 6-8 hónapos egyedeket 

használtam, melyek a többi vizsgálathoz hasonlóan ebben az esetben is AB zebradánió vonalból 

származtak. A kísérleti állatokat a 3.1. fejezetben ismertetett tartási körülmények között tartottam. 

A teszt félstatikus rendszerben történt, a kezelő oldatot kétnaponta cseréltem. 

A kezelési koncentrációkat Rácz és munkatársainak (2012) korábbi eredményei alapján 

határoztam meg. Vizsgálatukban felnőtt halakra vonatkozó LC50 -érték 96 órás kitettség esetén 

23,49 mg/l volt. A bevett toxikológiai gyakorlatnak megfelelően, legmagasabb kezelési 

koncentrációként a 96 órás kitettség esetén számolt LC10 értéket alkalmaztam (11 mg/l), ezzel 

elkerülhető a halak idő előtti pusztulása, ám előidézhetők szubletális hatások. A két további LC10/2 

(5,5 mg/l) és LC10/4 (2,75 mg/l) volt. Minden koncentrációból 3 csoportot alakítottam ki, 

csoportonként 8-8 hallal. A kezelés 21 napig tartott, 7 naponta történt mintavételezés, 

koncentrációnként 4-4 hal került mintázásra. 

Minden mintavétel esetén az állatok életének kíméletes kioltása érdekében azokat MS-222 

alkalmazásával túlaltattam, majd dekapitáltam, ezután vérüket azonnal, vékony rétegben 

mikroszkóp tárgylemezre (Menzel-Gläser) vittem fel. A vérminták megszáradása után következett 

a festésük, Hoechst 33342 (5 µM) festékkel. A minták vizsgálata epifluoreszcens mikroszkóppal 

(Olympus BX-51) történt. 400X-os nagyítás mellett, a kéken fluoreszkáló mikronukleuszok 

kerültek megszámlálásra 2000 véletlenszerűen kiválasztott, ép citoplazmájú eritrocitában minden 

tárgylemez esetén. Azok a sejtek számítottak mikronukleáltaknak, melyek: 1. mikronukleusza 

kisebb, mint a sejtmag 1/3-a; 2. ugyanabban a síkban vannak; 3. a mikronukleuszok és a sejtmag 

ugyanolyan színnel és intenzitással fluoreszkálnak, 4. kerek vagy ovális alakúak; 5. tisztán 

elkülönül a mikronukleusz és a sejtmag. 

A leíró statisztikát STATISTICA 12 szoftvercsomag (StatSoft, Tulsa, OK, USA) 

segítségével készítettem. Az egyes csoportok összehasonlítására Poisson-regressziót alkalmaztam 

(p<0,05). 
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4.3.7. Regenerációs kapacitás vizsgálata lárvákon 

A 96 hpf zebradánió lárvákat a sebzést megelőzően MS-222 oldatba helyezve elaltattam. 

Ezt követően az altatásban lévő lárvák farokúszó-végét steril körülmények között, fénymikroszkóp 

alatt borotvapengével eltávolítottam. Ennek során ügyeltem arra, hogy a sebzés iránya merőleges 

legyen az állat hossztengelyére nézve, és minél egyenletesebb vágási felületet eredményezzen. A 

sebzést követően az állatokról altatásban, oldalnézetben fényképet készítettem fénymikroszkóp 

alatt. Ezt követően a lárvákat rendszervízzel óvatosan átöblítettem, majd individuálisan a kezelési 

oldatokat tartalmazó 24-lyukú szövettenyésztő plate-ekbe helyeztem azokat. A 24 órás expozíció 

elteltével az állatokat rendszervíz segítségével óvatosan átöblítettem, a fent leírt altatási protokoll 

alkalmazása után fénymikroszkóp alatt oldalnézetben fényképeztem, majd minden kezelési 

csoporthoz tartozó egyedet kontrol körülmények közé helyeztem. A sebzést követő 48. illetve 72. 

órában ismét fényképet készítettem a lárvákról. Az elkészült képeket ImageJ szoftver 

(NIH&LOCI, Wisconsin, USA) segítségével elemeztem. A regeneráció mértékét a lárvák 

gerninchúrja által kijelölt hossztengely és az arra merőleges irányú sebzés metszéspontjától mért 

egyenes vonalú szakasz hosszának növekedése alapján határoztam meg. (A ténylegesen lemért 

szakasz kezdőpontját a gerinchúr jól behatárolható vége szolgáltatta, a végpontját pedig a 

regenerálódó farokúszó aktuális vége.) Az aktuálisan regenerálódott szakasz (Δl) hosszát úgy 

határoztam meg, hogy az aktuális teljes lemért távolságból (dn, n=24, 48, 72 hpA) kivontuk a 

sebzést követő kiindulási távolságot (d0) (7.ábra). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

7. ábra (A) A farok regenerációs vizsgálat kivitelezésének sematikus ábrája (B) A farok 

lemetszésének sematikus ábrája (d0: sebzést követő kiindulási távolság; dn: az aktuális lemért 

távolság; Δl: az aktuálisan regenerálódott szakasz hossza) 
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5. Eredmények 

5.1.  Előkísérletek 

A munkám során vizsgált vegyületek embriókra gyakorolt hatásairól nem állt 

rendelkezésre toxicitás adat, így első lépésként meg kellett határozni, hogy mely koncentráció- 

tartományban toxikusak. 

Az első előkísérletben mindkét vegyület esetén 200; 100; 50; 25; 12,5 és 6,25 mg/l 

koncentrációkat alkalmaztam egy-egy határérték-kereső teszt keretein belül. A DFA esetében 

bebizonyosodott, hogy toxicitása zebradánió embriókra nézve alacsony, hiszen 120 óra elteltével 

a 100 mg/l-es koncentrációban a kezelt csoportokban alig volt tapasztalható elhullás. A 

koncentrációk további emelésével megállapítottam, hogy a várható LC50 értékek 150 és 250 mg/l 

között lesznek. 

Az EBA-n végzett előkísérletek során a legmagasabb koncentrációkban már pár óra 

elteltével elpusztultak az embriók. A várható LC50 értékeket 15 és 35 mg/l közé becsültem. 

 

5.2. Akut embrió vizsgálatok 

5.2.1. 2,4-difluoroanilin 

Vizsgálataim során az OECD 236 irányelvet vettem alapul, az embriókat 120 órán 

keresztül kezeltem 24 lyukú szövettenyésztő platekben. Az embriókról 72 órával termékenyülés 

után fotókat készítettem a fejlődési rendellenességek dokumentációja és részletes vizsgálata 

érdekében. Az embriók fejlődése során 24 óránként határoztam meg az LC-értékeket. 

A DFA esetében az előkísérletek alapján magas LC-értékeket, tehát alacsony toxicitást 

vártam, amit a 120 órás embrió vizsgálattal sikerült igazolni. 24 órával a termékenyülés után 207,2 

mg/l, 48 órával a termékenyülés után 196,5 mg/l, 72 órával termékenyülés után 187,5, 

termékenyülés után 96 órával 180,2 mg/l, míg a vizsgálat végén, tehát a termékenyülés után 120 

órával 171,6 mg/l volt a vegyület LC50 értéke, tehát az expozíciós idő növekedésével a vegyület 

toxicitása is növekedett. A DFA-ra vonatkozó LC-értékeket a 6. táblázatban, a mortalitás dózis- 

hatás görbéit a 8. ábrán tűntettem fel. 

Az embriók mikroszkópos vizsgálata során megfigyelhető volt a zebradánió embriókra 

jellemző, a mérgező anyagok hatására gyakran kialakuló sziködéma és perikardiális ödéma, 

valamint a szik szürkés-opálossá válása. A magasabb koncentrációk esetén megfigyelhető volt az 

embriók farkának dorzális irányba történő elgörbülése, a 220 mg/l-es koncentráció feletti 

kezeléseknél az embrióknál teljes testtorzulás volt megfigyelhető. Ezek az elváltozások a kontroll 

csoportban nem jelentkeztek. A jellemző elváltozásokat a 9. ábrán mutatom be. 

 

 

10.14751/SZIE.2020.002



54 

 

 

 

6. táblázat A 2-4-difluoroanilin LC50 értékei az expozíciós idők függvényében 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

8. ábra A 2-4-difluoroanilin mortalitásra vonatkozó dózis-hatás görbéi (120 órás embrió teszt) 

 

hpf LC50 

24 207,2 mg/l 

48 196,5 mg/l 

72 186,5 mg/l 

96 180,2 mg/l 

120 171,6 mg/l 
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9. ábra A 2,4-difluoroanilin által okozott fenotípusos elváltozások (PE- perikardiális ödéma, YC- 

elszíneződött szik, TC- farok görbület, TM- faroktorzulás) 
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5.2.2. 4-etilbenzaldehid 

Az előkísérletek alapján az EBA esetén a DFA-hoz képest jóval alacsonyabb LC-értékeket 

vártam. A 120 órás embrióvizsgálatok során ezt sikerült is bizonyítani. 24 órával a termékenyülés 

után 31,45 mg/l, 72 órával a termékenyülés után 27,52 mg/l, míg a vizsgálat végén, tehát a 

termékenyülés után 120 órával 18,44 mg/l volt a vegyület LC50 értéke, tehát az expozíciós idő 

növekedésével nőtt az anyag toxicitása. Meghatároztam a további, szubletális hatások 

tanulmányozására irányuló kísérletekhez támpontként szolgáló LC10 értékeket is (7. táblázat). A 

mortalitásra vonatkozó dózis-hatás görbéket a 10. ábrán tűntettem fel. 

Ezen vegyület esetén is elvégeztem a mikroszkópos morfológiai vizsgálatot. A 

zebradánióra jellemző elváltozások, mint sziködéma és perikardiális ödéma, valamint a szik 

opálosodása, a DFA-hoz hasonlóan ebben az esetben is jelentkeztek. Ezeken kívül torz fejlődést 

tapasztaltam a farki részen, a faroknyél környékén, továbbá az úszószegély pereme is szabálytalan 

volt. Magasabb koncentrációk esetében az embriók nem voltak képesek elhagyni az ikrahéjat, mert 

súlyos fejlődési rendellenességeik miatt tulajdonképpen mozgásképtelenek voltak (11. ábra). 

 

7. táblázat A 4-etilbenzaldehid LC50 és LC10 értékei az expozíciós idők függvényében 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

10. ábra A 4-etilbenzaldehid mortalitásra vonatkozó dózis-válasz görbéi 

hpf LC50 LC10 

24 31,45 mg/l 26,91 mg/l 

48 30,85 mg/l 25,06 mg/l 

72 27,52 mg/l 18,81 mg/l 

96 22,01 mg/l 14,82 mg/l 

120 18,44 mg/l 8,49 mg/l 
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11. ábra A 4-etilbenzaldehid által okozott fenotípusos elváltozások (PE- perikardiális ödéma, 

YC- elszíneződött szik, TC- farok görbület, TM- faroktorzulás, HM- fejtorzulás) 

 

5.2.3. LC-értékek meghatározása a 96-120 órás expozíciós ablakban 

A microarray vizsgálathoz szükség volt a 96-120 hpf expozíciós ablakra vonatkozó LC-

értékek meghatározására is. Ebben az esetben az embriók csak ebben az időintervallumban voltak 

kitéve az EBA hatásainak, a kezelés végén ebben az esetben is elvégeztem az embriók 

mikroszkópos vizsgálatát. Minden kezelt csoportban megfigyelhető volt a perikardiális ödéma, a 

sziködéma, a testszegmensek összemosódása, valamint a szik szürkés-opálos elszíneződése, az 
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úszóhólyag hiánya, továbbá a legmagasabb, 30 mg/l-es koncentráció esetén a fej torzulása is. 

Mivel a microarray vizsgálat szubletális hatások tanulmányozására irányul, ezért ebben az 

előkísérletben az LC10 érték meghatározása volt az elsődleges, mely 25,59 mg/l volt, míg az LC50 

30,94 mg/l (12. ábra). 

 

 

12. ábra A 4-etilbenzaldehid által okozott fenotípusos elváltozások és a mortalitásra vonatkozó 

dózis-válasz görbe a 96-120 hpf expozíciós ablakban (PE- perikardiális ödéma, YC- 

elszíneződött szik, BS- elmosódott testszegmensek, HM- fejtorzulás) 
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5.3. Microarray vizsgálat és transzkriptom analízis 

 

Az EBA által indukált transzkripciós változások meghatározásához a 96 hpf embriókat 24 

órán keresztül kezeltem öt különböző koncentrációval, melyek közül a legalacsonyabb 1,6 mg/l, 

míg a legmagasabb 25,6 mg/l volt. Azokat az mRNS transzkripteket azonosítottam, melyek 

legalább egy koncentrációban másképp szabályozódtak (p<0,05, FC≥2), így 721 mRNS mutatott 

szignifikáns, EBA-dependens regulációt. A PCA (principal component analysis - főkomponens 

analízis) alapján a kontrol és a kezelt csoportok egyértelműen elkülönültek. Az EBA-kezelés a 

legmagasabb koncentrációban teljesen eltérő mRNS-expressziós profilt eredményezett, mint a 

kontroll vagy az alacsonyabb koncentrációkkal kezelt csoportok (13.A. ábra). 

Ezután tovább vizsgáltam a 721 EBA által szabályozott génexpressziós mintázatát, és 

három különböző génexpressziós klasztert azonosítottam K-mean clustering módszer (K-alapú 

csoport analízis) segítségével (13.B. Ábra). Két EBA-indukált génexpressziós klasztert 

azonosítottam, mely koncentrációfüggő expozíciót mutatott (13.B. Ábra). A Klaszter1 198 EBA-

ra reagáló gént tartalmaz, amelyeket expressziója koncentrációfüggő emelkedést mutatott a 

zebradánió embriókban. Ezzel szemben a Klaszter3 320 tagja csak a legmagasabb (25,6 mg/l) 

EBA-koncentrációnál mutatott megnövekedett mRNS-expressziót (13.B. Ábra). Végül 203 gént 

találtam, amelyeknél az EBA expozíciót követően csökkentett mRNS expresszió mutatkozik 

(13.B. Ábra, Klaszter2). 

Az EBA által szabályozott gének funkcionális tulajdonságainak jellemzése céljából 

azonosítottam azokat a biológiai funkciókat, amelyek szignifikánsan felülreprezentáltak a 

különböző, EBA-ra reagáló génexpressziós klaszterekben. A DAVID (DAVID Bioinformatics 

Resources 6.8, Leidos Biomedical Research Inc., Frederick, Maryland, USA) biológiai 

folyamatelemzésével számos stressz- és DNS-károsodással összefüggő biológiai 

funkciókategóriát azonosítottam, ideértve a sejtek stresszreakcióját, a sugárzásra adott reakciót, a 

DNS helyreállítását és a DNS-károsító stimulusra adott választ, amelyek túlreprezentációja az 1. 

génexpressziós klaszterre jellemző (13. C. ábra; Klaszter1). 

A biológiai folyamatelemzés továbbá azt is kimutatta, hogy a nagy dózisú (25,6 mg/l) 

EBA-expozíció indukálhatja az immunrendszerrel és a gyulladással kapcsolatos gének 

expresszióját (13. C. ábra, Klaszter3). Az is megállapítható, hogy a sejtproliferációhoz kapcsolódó 

biológiai funkciós kategóriák, mint például a sejtosztódás, a sejtciklus, az M fázissal (a 

sejtosztódás azon fázisa, melynek során lejátszódik a kromoszómák szegregációja, a sejtmag és a 

sejt kettéosztódása) kapcsolatos folyamatok, a sejtciklus fázis és a sejtciklus folyamat 

szignifikánsan felülreprezentáltak az EBA által elnyomott gének között (13.C. ábra, Klaszter2). 

Ezen EBA-gátolt gének további vizsgálatánál a GeneMANIA predikciós szerver segítségével 
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azonosítottam a 18-tagú sejtosztódáshoz kapcsolódó génhálózatot az együttes expresszió és a 

fizikai interakció alapján (14.A. és B. ábra).  

Összefoglalva, a globális génexpressziós elemzés felvetette annak a lehetőségét, hogy az 

EBA-nak való kitettség indukálhatja a DNS károsodás és a gyulladáshoz kapcsolódó gének 

expresszióját, és gátolhatja a sejtproliferációhoz kapcsolódó géneket. Ezen feltevések 

igazolásának érdekében végeztem további kísérleteimet. 

 

 

 

 

13. ábra Az EBA által indukált transzkripció változások 120 hpf zebradánió embriókban. (A) 120 

hpf zebradánió lárvák mRNS transzkriptomjának két dimenziós főkomponens analízise, minden 

EBA által regulált mRNSre (p≤0,05, FC≥2). (B) Az EBA által szabályozot szabályozott 

génexpressziós klaszterek megjelenítése boksz-plot ábrán (p≤0,05, FC≥2) (C) Az EBA által 

leginkább befolyásolt 5 biológiai funkció klaszterenként. 
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14. ábra A sejtproliferációval kapcsolatos génhálózat 120 hpf zebradánió embriókban. (A) A 

GeneMANIA-val azonosított csökkent expressziót mutató, sejtproliferációval kapcsolatos 

génhálózat (B) Hőtérkép, amely a sejtciklushoz kapcsolódó gének átlagos normalizált 

jelintenzitását mutatja a kontroll és az EBA-val kezelt 120 hpf zebradánió lárvákban 
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5.4. 1 dpf embriókon végzett comet assay vizsgálat 

 

A microarray vizsgálat eredményei alapján megállapítható, hogy az EBA hatással van a 

DNS károsodással, javító mechanizmusokkal, illetve a sejtszintű stresszválasszal kapcsolatos 

gének működésére (14. ábra). Ennek az eredménynek a kísérletes bizonyítására alkalmaztam a 

comet assay módszert. Az embriókon kivitelezhető comet assay módszer korlátai miatt a 

vizsgálatot 0-24 hpf intervallumban kezelt embriókon végeztem az embrió tesztek alapján 

kiválasztott koncentrációkkal. A legmagasabb koncentráció 12 mg/l volt, mely kevesebb, mint fele 

a 24. órában meghatározott LC10 értéknek, hiszen az anyag szubletális hatását szerettem volna 

tanulmányozni. 

A kísérletben pozitív kontrollként használt szerves peroxid, a Luperox® minden esetben 

egyértelműen károsította a DNS-spirált a haltartó rendszer kontrolként használt vizéhez képest. A 

kezelt csoportok esetén már a legalacsonyabb, 0,5 mg/l-es koncentrációban szignifikánsan 

megnőtt a csóvában található DNS mennyisége a kontrollhoz képest (p<0,05) (15. ábra). Az is jól 

látható, hogy a DNS töredezettség mértékének emelkedése dózisfüggő. 

 

15. ábra EBA által indukált DNS károsodás 24 hpf zebradánió embrión. A csillaggal jelölt 

csoportokban szugnifikánsan magasabb volt a DNS töredezettség mértéke (Kruskal-Wallis teszt, 

H=978,714, df=10, p<0,00001) A K20 jelöli a 20 mg/l koncentrációval, K40 jelöli a 40 mg/l 

Luperox-szal kezelt pozitív kontroll csoportot. 

 

5.5. Kifejlett halakon végzett mikronukleusz assay 

 

Az EBA adult halakra gyakorolt DNS-károsító hatásáról ezidáig nem állt rendelkezésre 

információ és az embriókon kapott microarray és comet assay eredmények alapján feltételeztem, 

hogy ez a hatás a kifejlett egyedek esetén is fennáll. Ennek vizsgálatára alkalmaztam a 

mikronukleusz tesztet, melynek során Rácz és munkatársainak (2012) korábbi eredményeit 

használtam a koncentrációk beállításához. A három hétig tartó kísérlet során félstatikus 
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rendszerben tartott halakból vettem minden héten vérmintát és kutattam a mikronukleuszok 

megjelenése után. 

A Poisson-regresszió kimutatta a mikronukleuszok kialakulási gyakoriságának 

szignifikáns növekedését a kontroll csoporthoz viszonyítva. Már az első héten megfigyelhető volt 

a mikronukleuszok számának növekedése, még a legalacsonyabb alkalmazott koncentráció esetén 

is. Azonban ez a különbség csak a harmadik hétre vált szignifikánssá (P<0,05). A kísérlet végére 

a 2,75 mg/l-es koncentráció esetében 2,75±2,22, az 5,5 mg/l és a 11 mg/l-es koncentrációk esetén 

pedig 3,5±1,29, valamint 3,5±1,00 mikronukleusz alakult ki (8. táblázat). Az egyes csoportok 

között nem volt statisztikailag kimutatható különbség, így megállapítható, hogy a kísérletben 

alkalmazott koncentrációk esetén a hatás nem volt koncentrációfüggő (16. ábra). Eredményeim 

alapján a módszer alkalmas alacsony koncentrációk esetén az EBA felnőtt halakra gyakorolt DNS-

károsító hatásának kimutatására. 

 

 
16. ábra Az EBA kezelés hatására kialakult mikronukleusz szám. A csillaggal jelölt csoportokban 

a kialakult mikronukleuszok száma szignifikánsan magasabb, mint a kontroll csoportban (p<0,05) 

 

8. táblázat EBA által indukált genomkárosodás miatt kialakult mikronuklesz szám 

meghatározásának eredményei. A kezelt csoportok és a kontroll közötti szignifikáns eltérést 

csillag jelzi (*) (P<0,05). 

EBA (mg/L)  MN/2000 sejt  

 1. hét 2. hét 3. hét 

0 mg/l 1,00±0,82 1,00±0,82 0,75±0,50 

    

2.75 mg/l 2,00±0,82 2,00±0,82 2,75±2,22* 

    

5.5 mg/l 2,25±2,06 2,75±1,71 3,50±1,29* 

    

11 mg/l 2,00±0,82 2,75±0,50 3,50±1,00* 

 

* * *
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5.6. Regenerációs kapacitás vizsgálata 

A microarray elemzése során fény derült rá, hogy az EBA hatására számos, a 

sejtosztódással és sejtciklussal kapcsolatos gén expressziója csökkent. Ebből arra következtettem, 

hogy csökkenhet a sejtosztódási aktivitás. Mivel a halak úszói gyorsan regenerálódnak, különösen 

igaz ez a fiatalabb életszakaszokra, ezért a microarray eredményeit egy egyszerű, 

farokregenerációs vizsgálattal kívántam alátámasztani. 

A farokúszók végének altatásban történt lemetszése (17. A és B ábra) után a microarray 

vizsgálatban alkalmazott három legalacsonyabb koncentrációval kezeltem a halakat és mértem a 

farokregeneráció mértékét 24, 48 és 72 óra elteltével (17. C ábra). 

A vizsgálat eredményeit az 17. D ábra szemlélteti. Jól látható, hogy 24 óra elteltével nem 

találtam statisztikailag igazolható különbséget a kezelt csoportok és a kontroll között. 48 óra 

elteltével minden kezelt csoportban szignifikánsan kisebb volt a regeneráció mértéke, mint a 

kontroll csoportban, továbbá a 6,4 mg/l-es csoport az 1,6 mg/l-es csoporthoz képest is 

szignifikánsan rövidebb volt a regenerálódott farokrész. A kezelés után 72 órával megismételt 

mérések is ugyanezt az eredményt hozták. Eredményeim alapján az EBA egyértelműen csökkenti 

a farokúszó regenerációs képességét, tehát valóban hatással van a sejtosztódással és sejtciklussal 

kapcsolatos folyamatokra. 
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6. Új tudományos eredmények 

 

1. Az EBA esetén elsőként határoztam meg a pusztulás dózis-hatás összefüggéseit akut toxicitás 

tesztek segítségével. A 4-etilbenzaldehid félhalálos koncentrációi zebradánió embriókra 95%-os 

konfidencia intervallum mellett: 24 hpf: 31,45±0,82 mg/l; 48hpf: 30,85±0,89 mg/l; 72hpf: 

27,52±1,5 mg/l; 96hpf: 22,00±1,39 mg/l; 120hpf: 18,44±1,91 mg/l; valamint 96-120 hpf 

expozíciós ablakban: 30,94±1,85 mg/l. 

 

2. A DFA esetén elsőként határoztam meg a pusztulás dózis-hatás összefüggéseit akut toxicitás 

tesztek segítségével. A 2-4-difluoroanilin félhalálos koncentrációi zebradánió embriókra 95%-os 

konfidencia intervallum mellett: 24 hpf: 207,2±9,65 mg/l; 48 hpf: 196,5±11,2 mg/l; 72 hpf: 

187,5±10,9 mg/l; 96 hpf: 180,2±9 mg/l; 120 hpf: 171,6±9,55 mg/l. 

 

3. Elsőként vizsgáltam a 4-etilbenzaldehid génexpresszióra gyakorolt hatását halakon. 

Megállapítottam, hogy az EBA a DNS károsodással és javító mechanizmusokkal kapcsolatos 

biológiai funkcióval rendelkező gének expresszióját növeli, a sejtciklussal és sejtosztódással 

kapcsolatos génekét csökkenti, mindkét esetben dózisfüggően. Az immunválasszal kapcsolatos 

gének expresszióját kizárólag a legmagasabb koncentrációban (25,6 mg/l) növeli a kontrollhoz 

viszonyítva. 

 

4. Kimutattam az EBA DNS-károsító hatását zebradánió embriókon akut kísérletben, comet assay 

módszerrel, valamint kifejlett egyedeken szubkrónikus kísérletben, mikronukleusz tesztet 

alkalmazva. 

 

5. Először vizsgáltam az EBA regenerációs képességre gyakorolt hatását. A farokregenerációs 

kísérlet eredményei alapján az EBA még alacsony koncentrációban is egyértelműen csökkenti a 

szövetregeneráció sebességét, tehát hatással van a sejtosztódásra. 

 

6. Az együttes expozíció és fizikai interakció alapján leírtam egy 18 génből álló, sejtproliferációval 

kapcsolatos génhálózatot, melynek tagjai az EBA hatására csökkent expressziót mutatnak. 
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7. Következtetések 

7.1. Akut halembrió toxicitás tesztek eredményeiből levonható következtetések 

Halembriókon végzett vizsgálataim során a DFA toxicitása alacsonynak bizonyult, 96 órás 

expozíció mellett az LC50 érték 186 mg/l-nek adódott. Mivel mind az adult egyedekre vonatkozó 

(OECD TG 203), mind pedig az embriókra vonatkozó (OECD TG 236) akut toxicitás irányelvben 

szerepel az LC50=100 mg/l határérték, ha a limit tesztben kapott toxicitási határérték ennél 

magasabb, az anyag nem számít halakra nézve toxikusnak. Az anyag biztonsági adatlapján (CAS 

367-25-9) kizárólag patkányra vonatkozó toxicitás értékek szerepelnek, orális alkalmazás esetén 

az LD50 értéke 820 mg/ttkg, dermálisan 672 mg/ttkg, míg 4 órás inhalációval 6,21 mg/m3, tehát 

emlősökre nézve sem magas a toxicitása. Mivel a DFA-hoz tartozó, zebradánió embrión vizsgált 

LC50 érték nem lelhető fel a tudományos irodalomban, ezért fontosnak tartottam annak 

meghatározását. Rajtam kívül korábban, az EBA-hoz hasonlóan, halmodellen Rácz és munkatársai 

(2012) vizsgálták a DFA hatásait. Meghatározták az akut LC50 értéket kifejlett állatokon, az OECD 

203-as számú irányelv alapján. Ez az érték 29,36 mg/l volt, ami valamivel magasabb, mint az EBA 

esetében. Az általam embriókon kapott eredmények alapján a DFA toxicitása egy nagyságrenddel 

kisebb embriókra nézve, mint Rácz és munkatársainak (2012) közleménye szerint kifejlett 

egyedekre. Ez több okra is visszavezethető, ilyen lehet az ikrahéj barrier hatása (Scholz et al. 

2008), valamint az, hogy a zebradánió embriók kevésbé érzékenyek bizonyos, főként neurotoxikus 

anyagokra, mint a kifejlett egyedek (Bretaud et al. 2004, Domingues et al. 2010). Munkám során 

nem csupán az LC értékeket határoztam meg, hanem fenotípusos vizsgálatot is végeztem az 

embriókon. A DFA esetében megfigyeltem néhány általános, toxikus anyagok hatására kialakuló 

elváltozást az embriókon, mint a perikardiális ödéma és a szikanyag szürkés elszíneződése, a 100 

mg/l fölötti koncentrációk esetében a halak gerince háti irányban meggörbült, ám ennek mértéke 

nem bizonyult koncentrációfüggőnek. A kísérleteim során a farok háti irányú görbületét figyeltem 

meg, mely hasonlóságot mutat a heart and soul (has) mutáns egyedek fenotípusával, mely az 

atipikus protein-kináz C (aPKC) gén mutációjára vezethető vissza. A has mutáns egyedekre 

jellemző a felfelé görbülő farokrész, az emésztőrendszerben, az idegrendszerben, valamint a 

szemekben megfigyelhető epiteliális rendellenességek, továbbá a szívburok megnagyobbodása. A 

mutáció hatással van az epiteliális szövetek kialakulására és bizonyos szervek fejlődésére, így 

közvetlenül összefüggésbe hozható a görbület kialakulásával (Peterson et al. 2001, Horne-

Badovinac et al. 2001). A „has-szerű” fenotípus kialakulását megfigyelték ösztrogén hatású 

anyagok, mint például a zearalenon (Bakos 2014, Faisal et al. 2019) vagy a szójából származó 

genistein esetén is (Bakkiyanathan et al. 2010). Mint láthatjuk, a tünetek közül a DFA-val kezelt 

embriókon megfigyelhető a testgörbület, illetve a szívburok rendellenessége, így az aPKC gén 
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mutációjának vagy az esetleges ösztrogénszerű hatásának felderítéséhez további vizsgálatokra lesz 

szükség. 

Vizsgálataim során meghatároztam az EBA zebradánió embriókra vonatkozó akut 

toxicitását is, illetve az EBA esetében is végeztem fenotípusos vizsgálatot, melynek során a DFA-

hoz hasonlóan a zebradánióra jellemző általános tünetek, úgy, mint perikardiális ödéma, a szik 

szürkés elszíneződése, jelentkeztek. Ezeken a tüneteken kívül megfigyelhető volt a farok torzulása, 

illetve az úszószegélyek szélének szabálytalansága, ám egyik elváltozás sem bizonyult 

koncentrációfüggőnek. 

Az LC50 érték 96 órás expozíciós idő után 22,01 mg/l, míg az LC10 érték 14,82 mg/l volt. 

Korábban az EBA-t gerinces modellen kizárólag Rácz és munkatársai (2012) vizsgálták. 

Kísérleteik során meghatározták az anyag kifejlett halakra vonatkozó LC értékeit, melyek az 

általam az embriókon kapott eredményekkel nagy hasonlóságot mutattak: 96 órás expozíció után 

az LC50 értéke 23,49 mg/l, míg az LC10 értéke 11 mg/l volt. Az EBA-val kapcsolatos tudományos 

irodalom nem csupán a gerinces modellek tekintetében hiányos, hiszen más toxikológiai 

modellszervezeten eddig nem vizsgálták a hatásait. Kizárólag in vitro vizsgálatok láttak napvilágot 

eddig, melyek során Rácz (2004) humán limfocitákon bizonyította az anyag genotoxikus hatását, 

hozzám hasonlóan comet assay segítségével, továbbá apoptózis serkentő hatását is igazolta. 

Mint korábban leírtam, az EBA a legnagyobb mennyiségben előállított és fogyasztott 

fájdalomcsillapító és gyulladáscsökkentő hatóanyag, az ibuprofén bomlásterméke. Az 

anyamolekula helytelen hulladékkezelés következtében, valamint a kommunális szennyvizekkel 

természetes vizekbe is kikerül, és az ott élő vízi élőlények szervezetéből kimutatható (Brozinski 

et al. 2012). Buser és munkatársai (1999) szennyvíztisztítóba befolyó vízben 1 μg/l-t meghaladó 

mennyiségben mutatták ki a hatóanyagot, míg a kifolyási pontnál már csak ng/l nagyságrendben. 

Kozisek és munkatársai (2013) 23 cseh szennyvízkezelő telep elfolyóvizében kutattak gyógyszer 

hatóanyagok után és azt kapták, hogy a leggyakrabban előforduló hatóanyag az ibuprofén volt, 

melyet a 23 üzemből 19-ben sikerült kimutatniuk. Ebből arra lehet következtetni, hogy a szennyvíz 

kezelési metódusok során az ibuprofén bomlása intenzív, így nem csupán az anyamolekula, hanem 

bomlástermékeinek vizsgálata is indokolt. 

Az emlős modellen végzett első átfogó toxikológiai vizsgálatok Adamshez és 

munkatársaihoz köthetők (1969). Érdekesség, hogy a vizsgálatok megjelenésének évében, 1969-

ben került először klinikai alkalmazásra a hatóanyag, elsősorban a reumatoid arthritisz kezelésére. 

Egéren, patkányon és kutyán vizsgálták az anyag hatásait egyszeri adagolás mellett, majd 

patkányon és kutyán ismételt dózisokkal. A hatóanyag teratogenitását is tesztelték patkányon, 

nyúlon és kutyán is. Az akut LC50 értékek egér esetén a bejuttatás módjától függően 320 mg/kg 

(intraperitoneális) és 800 mg/kg (orális) között, patkány esetén 1600 mg/kg (orális) és 1300 mg/kg 
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(szubkután). A kutyák esetén 125 mg/kg már hányást, véres székletet és a gyomor és béltraktus 

nyálkahártyájának sérülését okozta; 20 mg/kg és 50 mg/kg dózis esetén ezek a tünetek nem voltak 

megfigyelhetők. Az akut tünetek patkány és egér esetében a szedáció és a levertség mellett a 

nehézlégzés és emésztőrendszeri fekélyek kialakulása volt. Ezen fekélyek kialakulása mind orális, 

mind pedig más bejuttatási módok esetén megfigyelhető volt, így az anyag nem csupán lokálisan 

okoz fekélyesedést, de szisztémásan is (Adams et al. 1969). 

Toxicitása nem csupán az emlős modellek esetén eltérő, különböző halfajokon végzett 

vizsgálatokban is nagyságrendi különbségek mutatkoznak a toxicitás értékekben. Az ECHA 

(European Chemicals Agency – Európai Vegyianyag Ügynökség) adatbázisa szerint a naphalon 

(Lepomis macrochirus) az LC50 96h értéke 173 mg/l, mrigal (Cirrhinus mrigala) esetén az LC50 24h  

értéke 142 mg/l (Saravanan et al. 2012), medaka esetén pedig az LC50 96h  értéke >100 mg/l. 

Zebradánió embrió esetén az LC50 48h értéke 23,9 mg/l, mely nagyon közel áll az általam az EBA 

esetén megállapított 30,85 mg/l értékhez. 

Az 1969-ben publikált (Adams et al. 1969) tanulmány leírt teratogenitás vizsgálatok 

eredményeiből az derül ki, hogy sem patkányok, sem pedig nyulak esetén sem az alom létszámra, 

sem az alomtömegre nem volt hatással és a kis számban előforduló torzulások sem voltak 

dózisfüggők, így nem bizonyult teratogénnek. A kétezres években aztán fény derült rá, hogy az 

ibuprofén mind patkányok, mind nyulak esetében a méhen belüli növekedés csökkenését, a kamrai 

szeptum rendellenes fejlődését és celoszómiát, azaz a zsigerek testüregen kívüli fejlődését 

okozhatja (Cook et al. 2003; Cappon et al. 2003, 2005; Burdan et al. 2005, 2006; Ofori et al. 2006). 

David és munkatársai (2009) szintén zebradánión vizsgálták az EBA anyamolekulájának, 

az ibuprofénnek az embriófejlődésre gyakorolt hatásait és hozzám hasonlóan perikardiális ödéma 

kialakulását és a szik elszíneződését tapasztalták. Az úszószegélyek torzulása az ibuprofén esetén 

nem volt megfigyelhető, ám a mellúszó torzulása, magasabb koncentrációk (10-100 μg/l) esetén 

hiánya, igen. Mind a perikardiális ödéma, mind pedig az úszók fejlődési rendellenességei az 

ibuprofén ciklooxigenáz enzimekre gyakorolt gátló hatására vezethető vissza. Mint nem szelektív 

ciklooxigenáz inhibitor, ciklooxigenáz enzimek (COX-1, COX-2) gátlásán keresztül gátolja a 

prosztanoidok termelődését, ez a folyamat jelentős genetikai és funkcionális hasonlóságot mutat 

az emlősökkel (Grosser et al. 2002; Prescott & Yost 2002). A zebradánió fejlődése szempontjából 

a prosztanoidok közül a prosztaglandinok szükségesek a testszelvények kialakulásához. 

Hiányában a szelvények közötti erek megrövidülnek, szív és úszó fejlődési rendellenességek 

alakulnak ki (Cha et al. 2005, 2006). Patkányok esetén a ciklooxigenáz inhibitorok a magzatok 

fejlődésének visszamaradását eredményezik (Burdan et al. 2005, 2006). 

Az EBA szerkezetében és fiziko-kémiai tulajdonságaiban is nagyon hasonló, az 

élelmiszeriparban mesterséges mandula olajként ismert benzaldehidhez, mely a mesterséges 
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vanília aroma után a második legnagyobb mennyiségben felhasznált illatanyag (Krings & Berger 

1998). Halmodellen McKim és munkatársai (1987) vizsgálták, kísérleteikben 100 grammos 

testtömegű szivárványos pisztrángokat használtak, az LC50 96h értéke 12,69 mg/l volt, a termék 

biztonsági adatlapján (CAS 100-52-7) szintén a szivárványos pisztrángra vonatkozóan 11 mg/l 

szerepel. Zebradánióra vonatkozó toxicitás értéket nem leltem fel a szakirodalomban, ám naphalon 

(Lepomis machrochirus) az LC50 96h értéke 1,1 mg/l, szintén a biztonsági adatlap alapján. A 

zebradánióhoz hasonlóan a Pontyfélék családjába tartozó, kisméretű modell fajon, az Észak- 

Amerikában honos fathead minnow-n (Pimephales promelas), átfolyó rendszerben, 72 órás 

expozíciós idő alkalmazása mellett a toxicitás értéke LC50=7,6 mg/l (Walker et al. 2003). A 

biztonsági adatlap szerint az anyag emlősökre nézve kevéssé toxikus, patkány, nyúl és 

tengerimalac esetén is meghaladja az LD50 értéke az 1000 mg/ttkg-ot, egér esetén ez 28 mg/ttkg, 

ám még így sem számít kifejezetten toxikusnak. Emlős modellszervezetek – hörcsög, nyúl, egér – 

esetén késlelteti az embriók fejlődését és csökkenti a magzati és újszülöttkori testtömeget, de 

kizárólag azokban a koncentrációkban, melyek a szülőkre nézve is toxikusak (WHO 1996). A 

benzaldehid csirke embriókban teratogén hatású, a csontváz és a végtagok koncentrációfüggő 

torzulását okozza (Abramovici & Rachmuth-Roizman 1983). 

A WHO (2002) állásfoglalása szerint a benzaldehid elfogadható napi beviteli mennyisége 

5 mg/ttkg, míg becsült bevitele Európában 9,3 mg/fő/nap, az Amerikai Egyesült Államokban 36 

mg/fő/nap. Láthatjuk tehát, hogy még a magasabb amerikai beviteli mennyiség is sokkal a javasolt 

ADI érték alatt van, így az anyag fogyasztókra gyakorolt káros, akut hatásától nem kell tartani, bár 

krónikus hatásai potenciális veszélyt jelenthetnek. 

Az anyag teratogén hatásairól nem találtam releváns információt a tudományos 

szakirodalomban, így nem áll módomban összehasonlítani az általam az EBA vizsgálata során 

kapott eredményekkel. Az általam zebradánión megfigyelt fejlődési rendellenességek, mint a 

sziködéma, perikardiális ödéma, a szik szürkés elszíneződése, a farok és úszószegélyek 

rendellenes fejlődése, visszavezethetők a benzaldehid sejten belüli metabolizmusa során 

végbemenő káros folyamatokra, melyeket a következő fejezetben ismertetek. 

 

7.2. A transzkriptom analízis és annak eredményét igazoló vizsgálatokból levonható 

következtetések 

 

Az EBA esetében lehetőségem nyílt DNS microarray készítésére, melynek segítségével az 

anyag hatására kialakuló génexpressziós változásokat vizsgáltam. Kísérleteimhez Agilent 

SurePrint G3 Custom GE 8x60k (Amadid G4102A, Agilent Technologies, USA) arrayt 

használtam, mely egy kereskedelmi forgalomban kapható, az egész zebradánió genomot 
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reprezentáló oligonukleotid array. A vizsgálatokat a 96-120 hpf időablakban végeztem, mert 96 

órás korára az embrió átesik a fejlődés legintenzívebb részén, kifejlődnek az emésztőrendszer 

részei (Strähle et al. 2012). A hormonszintézis és a nukleáris receptorok ebben az időben kezdenek 

el kialakulni, ezért ebben az életszakaszban már a hormonális hatásokra is érzékenyebbek az 

embriók (Fetter et al. 2015). Ennek köszönhetően ismeretlen hatású anyagok vizsgálatakor 

érdemes kiemelt figyelmet fordítani erre az életszakaszra. Korábban Fetter és munkatársai (2015) 

sikerrel alkalmazták ezt az életszakaszt és array típust zebradánió embriókon, androgén-

reszponzív gének azonosítására. 

DAVID biológiai funkcióelemzés segítségével a Klaszter 1-ben számos stresszel és DNS-

károsodással összefüggő biológiai funkciókategóriát azonosítottam, ideértve a sejtek 

stresszreakcióját, a sugárzásra adott reakciót, a DNS helyreállítását és a DNS-károsító stimulusra 

adott választ (14.C. ábra Klaszter 1). A génexpressziós elemzés eredményéből látható, hogy az 

EBA-nak való kitettség koncentrációfüggő módon indukálja a DNS károsodással és javító 

mechanizmusokkal, valamint a sejtszintű stresszválasszal kapcsolatos gének expresszióját. Ebből 

arra következtettem, hogy az EBA potenciális DNS-károsító hatással rendelkezik, hiszen nő a 

javító folyamatok aktivitása. Mivel a microarray vizsgálatot embriókon végeztem, esetükben a 

feltételezésem igazolására comet assay-t használtam. Ezt a vizsgálati módszert széles körben 

alkalmazzák a különböző víztisztítási melléktermék vegyületek DNS-károsító hatásának 

vizsgálatára halakból (Buschini et al. 2004), kagylókból (Bolognesi et al. 2004), humán 

sejttenyészetekből (Muller-Pillet et al. 2000, Plewa et al. 2002) vagy akár rendszeresen uszodai 

medencét használó emberekből (Kogevinas et al. 2010) származó minták esetén. Mivel az 

irodalomban nem állnak rendelkezésre információk, a kezelési koncentrációk megválasztásakor a 

saját akut toxicitás vizsgálatomban kapott értékeket vettem alapul (LC50 96h=22,01 mg/l, LC10 96h= 

14,82 mg/l, LC50 96-120h=30,94 mg/l, LC10 96-120h=25,59 mg/l). Az EBA kezelés hatására 

koncentrációfüggő mértékben nőtt a DNS-töredezettség mértéke (16. ábra), tehát ezzel az egyszerű 

módszerrel sikerült igazolni, hogy az EBA zebradánió embriók esetén valóban káros hatással van 

az örökítőanyagra, a javító mechanizmusokkal kapcsolatos gének expressziója nő, ám ez sem elég 

az anyag káros hatásainak kompenzálására. 

Kifejlett egyedek esetében is megvizsgáltam az anyag feltételezett DNS-károsító hatását, 

hiszen erről sem találtam információt a szakirodalomban. Kísérletemben a Rácz és munkatársai 

(2012) kifejlett egyedekre, 96 órás kitettség esetén számolt LC10 értéket vettem alapul (11 mg/l). 

A kísérlet 21. napjára statisztikailag igazolható módon nőtt a mikronukleuszok száma a kezelt 

csoportokban. Ebből arra következtetek, hogy kifejlett egyedek esetén is DNS-károsító hatása van 

az EBA-nak, ám az alacsonyabb kezelési koncentráció miatt több hetes expozíció szükséges annak 

kialakulásához. Az EBA anyamolekulája, az ibuprofén is rendelkezik DNS-károsító hatással. 
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Rocco és munkatársai (2010) szintén kifejlett zebradánió egyedeken végezték vizsgálatukat, 

melynek során a kísérleti állatokat 28 napon kresztül kezelték az ibuprofén Olaszországra 

jellemző, releváns környezeti koncentrációjával (92 ng/l). Vizsgálataik során comet assay-t 

alkalmaztak, melynek során kifejlett halakból származó vérmintákat használtak fel. A kísérlet 

során az első mintavétel az 5., a második a 7. napon történt, majd ezt követően 7 naponta. Azt 

tapasztalták, hogy a DNS-károsodás mértéke az 5. és 28. napon történt mintavétel alkalmával volt 

csak statisztikailag igazolhatóan nagyobb mértékű, mint a kontroll csoport esetén. Ennek okát 

abban látják, hogy a DNS javító mechanizmusok előtérbe kerülésével a halak szervezete 

kompenzálni tudta a károsító hatást, ám a tartós kitettség miatt a javító folyamatok már nem voltak 

képesek ellensúlyozni az ibuprofén DNS-integritásra gyakorolt káros hatását. Egy melegvízi 

halfaj, nílusi tilápia (Oreochromis niloticus) egyedeinek akut (48 h) és szubkrónikus (10 nap) 300 

ng/l koncentrációval töntént kezelése után mikronukleusz teszt segítségével szintén igazolták az 

örökítőanyag károsodását (Ragugnetti et al. 2011). A halak mellett más, környezettoxikológiai 

szempontból fontos modellszervezeteken is kimutatták DNS-károsító hatását, például a nagy 

vízibolhán (Daphnia magna) (Gómez-Oliván et al. 2014), valamint zebrakagylón (Dreissena 

polymorpha) (Parolini et al. 2011). A hatóanyag azonban nem csak az alsóbb rendű élőlények 

örökítőanyagára van hatással. Roodbari és munkatársai (2015) eredményei alapján az ibuprofén 

káros hatással van az egerek sperma minőségére, valamint növeli a DNS fragmentáció mértékét a 

spermiumokban.  

Az EBA-hoz fiziko-kémiai tulajdonságaiban leginkább hasonló benzaldehid 

örökítőanyagot károsító hatását is igazolták már humán limfocitákon comet assay, míg 

ecetmuslicákon (Drosophila melanogaster) SMART teszt alkalmazásával (Demir et al. 2008, 

2010). 1600 µg/ml koncentrációban CHO (chinese hamster ovary- kínai hörcsög petefészek) 

sejteken, 2 mM koncentrációban pedig humán limfocitákon kromoszóma aberrációt és 

testvérkromatida kicserélődést okozott (Galloway et al. 1985, Jansson et al. 1988). Több 

kutatásban kimutatták, hogy a benzaldehid kis mértékben toxikusabb a humán tumor sejtvonalakra 

(HL-60, ML-1, KG-1, HSC-2, HSC-3, HSC-4, T98G, U87MG), mint a normál sejtekre (Liu et al. 

2008). A benzaldehid DNS-károsító hatásának hátterében sejten belüli metabolizációja áll, melyet 

a 18. ábra mutat be. Jól látszik, hogy a sejtmembránon történő bejutást követően aktiválja a 

citokróm P450 rendszert, mely benzoesavvá és benzil-alkohollá alakítja, mely szekréció során 

távozik a sejtből (Tabatabaie & Floyd 1996). A transzformáción át nem esett benzaldehid 

molekulák, illetve az azokból képződött benzoesav közvetlenül képes károsítani a DNS-t, továbbá 

a benzaldehid csökkenti a glutation-peroxidáz enzimek (GPx) aktivitását, azáltal nő az oxidatív 

stressz és a lipidperoxidáció mértéke (Ulker et al. 2012). Előbbi gyulladásos folyamatokat, 
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valamint nagyobb mértékű oxidatív stressz esetén apoptózist indukálhat, míg utóbbi a 

sejtmembránok károsodását (Gloire et al. 2006). 

A biológiai folyamatelemzés azt is kimutatta, hogy a nagy dózisú (25,6 mg/l) EBA-

expozíció indukálhatja az immunrendszer működésével, a szerves és szervetlen anyagokra adott 

sejtszintű válaszokkal, illetve az aminosav származékok sejten belüli metabolizmusával 

kapcsolatos gének expresszióját (14.C. ábra Klaszter 3). A már ismertetett irodalmi adatok mellett 

mind az EBA által kiváltott DNS-károsodás és az ehhez kapcsolódó gének expressziójának 

növekedése, mind pedig a Klaszter 3 biológiai funkciói és expresszió növekedése arra enged 

következtetni, hogy az EBA sejten belüli metabolizációja és hatása a sejtek működésére nagy 

hasonlóságot mutat a benzaldehiddel, és ez az összetett mechanizmus áll a tapasztalt elváltozások 

hátterében. 

 

18. ábra A benzaldehid metabolizációja és hatása a sejtanyagcserére (Ulker et al. 2012 alapján) 

 

Az ibuprofén, amellett, hogy nem szelektív cikooxigenáz inhibitor, zebradánió halfajon 

vizsgálva serkentő hatással van az antioxidáns enzimek közül a glutation peroxidázra (GPx) és a 

glutation-S-transzferázra (GST). Ez magyarázható azzal, hogy a sejtekben az ibuprofén hatására  

oxidatív stressz alakul ki, így az erre adott válaszként nő ezen enzimek aktivitása. A glutation 

reduktáz (GR) és kataláz (CAT) enzimekre azonban nincs hatással, valamint a kezelt csoportokban 

a lipidperoxidációs folyamatokat jelző malondialdehid szintje is alacsonyabbnak bizonyult, mint 
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a kontroll csoportokban. Az ibuprofén zebradánión, tehát a benzaldehiddel ellentétben, nem 

indukál oxidatív stresszt, sőt szerepe van a lipidperoxidáció megelőzésében (Bartoskova et al. 

2013). Az általam vizsgált EBA hatásmechanizmusát tekintve tehát közelebb áll a hozzá kémiai 

szerkezetében, fiziko-kémiai tulajdonságaiban leginkább hasonlító benzaldehidhez, mint az 

anyamolekulához, az ibuprofénhez. 

Az is megállapítható, hogy a sejtproliferációhoz kapcsolódó biológiai funkciós kategóriák, 

mint például a sejtosztódás, a sejtciklus, a sejtosztódás M fázisa, a sejtciklus fázis és a sejtciklus 

folyamat szignifikánsan felülreprezentáltak az EBA által elnyomott gének között (14.C. ábra 

Klaszter 2). A klaszterbe tartozó EBA-gátolt gének további vizsgálatánál a GeneMANIA 

predikciós szerver segítségével azonosítottam a 18-tagú sejtosztódáshoz kapcsolódó génhálózatot, 

az együttes expresszió és a fizikai interakció alapján (15.A. és B. ábra). Az UniProt és ZFIN 

adatbázisokban megtalálható információk alapján elmondható, hogy mind a 18 gén kulcs szerepet 

játszik a sejtosztódásban, többségük az osztódáshoz szükséges elemek kialakításában (ercc6l, 

mis12, esco2, nusap1, ndc80, nuf2, sgol1, plk1, kif23), míg bizonyos gének főként az osztódási 

folyamatok szabályozásában (ttk, cks1b, mad2l1, cdca8, ccnb1, ccnb2, cdc20, cdca7a, fbxo5). A 

cdca7a gén a zebradánióra jellemző, szerepe van a vérképző őssejtek és a thymus fejlődésében. 

Humán ortológja a cdca7, melynek túlexpressziója növeli az emlőrák valószínűségét és rontja a 

betegek gyógyulási esélyeit (Ye et al. 2018). Chetaille és munkatársai (2014) leírták, hogy a sgol1 

gén mutációja emberekben a CAID-szindróma (chronic atrial and intestinal dysrhytmia – 

krónikus pitvari és intesztinális diszritmia) kiváltó oka, vizsgálataik során zebradániókban 

morpholino oligonukleotid segítségével kiütötték a sgol1 gént és a kísérleti állatok az embereken 

is tapasztalható tüneteket mutatták. Tehát ha külső hatások által csökken ennek a génnek az 

expressziója, az káros lehet a szív megfelelő működésére, ám ennek igazolására további 

vizsgálatok szükségesek. Az általam leírt génhálózat két tagja, az esco2 és a ttk részt vesznek a 

farokúszó regenerációjában (Banerji et al. 2016, Grotek et al. 2013), továbbá a mad2l1, fbox5, 

kif23 gének is expresszálnak a proliferatív területeken (Thisse et al. 2001), így ezek expresszió 

csökkenéséből arra következtettem, hogy az EBA negatív hatással van a regenerációs 

folyamatokra. Feltételezésem igazolására farokregenerációs vizsgálatot végeztem 96 hpf korú 

embriókon, melynek során megállapítottam, hogy következtetésem helyes volt, hiszen a kezelt 

csoportokban szignifikánsan csökkent a regeneráció mértéke (18. ábra). A benzaldehid esetén 

HeLa és NHIK 3025 humán sejtvonalakon in vitro kimutatták sejtproliferációt csökkentő hatását, 

mely koncentrációfüggőnek bizonyult (Nambata et al. 1981; Pettersen et al. 1983). Ulker és 

munkatársai (2012) TUNEL assay és WST-1 sejtproliferációs assay módszerekkel vizsgálták az 

anyag hatásait humán limfocita sejteken és kimutatták, hogy már az anyag alacsonyabb 

koncentrációi (10, 25, 50 µg/ml) is képesek genotoxikus és citotoxikus hatást kifejteni in vitro. 

10.14751/SZIE.2020.002



75 

 

Ibuprofén esetén Hydra attenuata hidra fajon kimutatták, hogy csökkenti a regenerációs 

képességet (Quinn et al. 2008).  

Az EBA az egyik legnagyobb mennyiségben előállított gyógyszer hatóanyag, az ibuprofén 

bomlásterméke (Madhavan et al. 2010), mely hőközlés és oxidációs folyamatok hatására képződik, 

tehát a vízkezelési technológiák alkalmazásával ideális feltételeket biztosítunk a kialakulásához. 

A rendelkezésre álló minimális toxikológiai eredmény ellenére az élelmiszeriparban íz- és 

illatanyagként használható és az EFSA sem tartja veszélyesnek, pedig igazolhatóan megtalálható 

az ivóvízben (Li et al. 2017) - a fogyasztók krónikus kitettsége egyértelmű veszélyt rejt magában.  

Az EBA példájából kiindulva számtalan olyan vegyület lehet a környezetünkben, mely 

hétköznapi tisztálkodási szereink vagy gyógyszereink bomlása során alakul ki, és hatásai az 

tudomány számára ismeretlenek. A DBP-kel kapcsolatos szabályozás az ebbe a csoportba tartozó 

vegyületek magas számához (több, mint 600 ilyen vegyületet ismerünk) képest nem szigorú, 

hiszen a WHO irányelvekben 15, az US EPA szabályozásában 4 vegyület vagy vegyületcsoport 

került szabályozásra, az EU-ban pedig csak az összes THM vegyületre és a bromát mennyiségére 

állapítottak meg határértéket. Sok olyan vegyületcsoport van, mely a szakirodalom szerint 

szabályzás alá nem eső kategóriába, vagy a szennyezőkből kialakult melléktermékek kategóriájába 

sorolható, ahová az EBA és a DFA is tartozik. Az ismert DBP-k humán egészségügyi veszélyeire, 

úgy, mint rákkeltő hatás (Hrudley et al. 2009), reprodukív kockázat (Waller et al. 1998), 

citotoxicitás (Landi et al. 1999) és mutagenitás (Richardson et al. 2007) már fény derült, viszont a 

szabályozás alá nem eső és még ismeretlen vegyületek veszélyt jelenthetnek a népességre. 

A szennyezőkből kialakult, kevéssé ismert vegyületek közé tartozik az általam vizsgált 

EBA is, melyet jellegzetes keserűmandula illata miatt az élelmiszeripar és a kozmetikai ipar is 

alkalmaz, mint íz- és illatanyagot, annak ellenére, hogy toxikológiai vonatkozásairól rendkívül 

kevés információ áll rendelkezésre. Természetes módon előfordul bizonyos zöldségekben 

(Lonchamp et al. 2009; Barra et al. 2007) és állati eredetű termékekben (Triqui&Reineccius 1995; 

Silva et al. 2012), mint illatkomponens, így számos forrásból bekerülhet a fogyasztók 

szervezetébe. 

Ezeket a tényeket figyelembe véve, eredményeim alapján elmondható, hogy nagyobb 

figyelmet kell fordítani mind a víztisztítási melléktermék vegyületek, mind pedig az 

élelmiszerekbe bekerülő anyagok részletes toxikológiai vizsgálatára, mert komoly veszélyeket 

jelenthetnek mind a fogyasztókra, mind pedig a környezetre. 
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7.3. Javaslatok 

- Az EBA példájából jól látszik, hogy a kevés rendelkezésre álló adat ellenére forgalomba 

kerülhetnek bizonyos vegyületek, melyek ártalmasak lehetnek az emberi egészségre és a 

környezetre, ezért javaslom további vizsgálatát más tesztszervezeteken, valamint további 

víztisztítási melléktermékvegyületek és élelmiszeripari adalékanyagok komplex 

toxikológiai vizsgálatát akut, szubkrónikus és krónikus vizsgálatokban. 

- Mivel a 72 hpf embriók farka háti irányban elgörbült minden 100 mg/l feletti kezelési 

koncentráció esetén, így felmerült annak a lehetősége, hogy a DFA ösztrogénszerű hatással 

rendelkezik, hiszen ezt a rendellenességet már más szerzők is leírták bizonyítottan 

ösztrogénhatású anyagok esetén (Bakos 2014, Bakkiyanathan et al. 2010). A farok 

görbülete hasonlóságot mutat a heart and soul (has) mutáns egyedek fenotípusával, mely 

az atipikus protein-kináz C (aPKC) gén mutációjára vezethető vissza. Az aPKC gén 

mutációjának vizsgálatára specifikus morpholino oligonukleotid alkalmazását javaslom. 

Az anyag esetleges ösztrögénszerű hatásainak vizsgálatára pedig alkalmas lehet a Bakos 

és munkatársai (2019) által létrehozott ösztrogén érzékeny, májtranszgenikus zebradánió 

vonal a Tg(vtg1:mCherry). 

- A microarray vizsgálatom alapján, melyből kiderült, hogy az EBA potenciális DNS-

károsító hatással rendelkezik, hiszen számos, DNS-javító mechanizmusokkal kapcsolatos 

gén expresszióját növeli. Továbbá számos sejtosztódással kapcsolatos gén expresszióját 

csökkenti, mely arra enged következtetni, hogy negatívan befolyásolja sejtosztódást, 

ezáltal a regenerációs képességet. Ezeket a feltevéseket klasszikus módszerekkel (comet 

assay, mikronukleusz assay és farokregenerációs vizsgálat) sikerült alátámasztani, ám a 

folyamatok behatóbb tanulmányozására a FISH-comet assay-t javaslom, mely a comet 

assay és a fluoreszcens in situ hibridizáció kombinációja, így pontosabb képet kaphatunk 

az anyag hatásáról és az egyes gének kifejeződéséről. 

- A szakirodalmi adatok alapján az EBA sejtszintű hatásmechanizmusa feltételezhetően 

hasonlít a benzaldehidére, így hatással lehet a GPx és GST antioxidáns enzimekre. 

Javaslom az EBA oxidatív stresszre gyakorolt hatásának vizsgálatát. 
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8. Összefoglalás 

Az ipari fejlődés és a modern életvitel következtében számtalan vegyianyag kerül ki a 

környezetbe, ezáltal ivóvízbázisainkba is. Ezek az anyagok reakcióba léphetnek egymással, 

valamint a nyersvizekben megtalálható szervesanyaggal is, kiváltképp, ha az ivóvíz előállítás 

során ezeket a vízforrásokat erős oxidálószereknek, ózonnak vagy UV-sugárzásnak tesszük ki. Az 

urbanizálódott területeken, így Budapest környékén, Európa egyik legnagyobb, iparilag is jelentős 

városokon áthaladó folyójában, a Dunában is jelen van számos, kommunális eredetű szennyező. 

A dolgozat előzményeként szolgáló kutatásokban Duna-menti, parti szűrésű kutakból származó 

ivóvizet vizsgáltak, és tárták fel annak genotoxikus hatását baktériumokra nézve (Sujbert et al. 

1993) és apoptotikus aktivitást növelő (Rácz et al. 2004) hatását sejttenyészeten vizsgálva. 

Vizsgálataim során két víztisztítási melléktermék vegyület, a 2,4-difluoroanilin (DFA), 

valamint a 4-etilbenzaldehid (EBA) hatásait vizsgáltam zebradánió tesztszervezeten. Az EBA az 

egyik leggyakrabban alkalmazott fájdalomcsillapító, az ibuprofén bomlástermékeként alakulhat ki 

a víz kezelése során, emellett az élelmiszeripar íz- és illatanyagként alkalmazza, aldehidekre 

jellemző mandula illata miatt. Vizsgálataimban főként ennek az anyagnak a vizsgálatára 

koncentráltam, mert az irodalomban nagyon kevés információ áll rendelkezésre az anyag 

hatásaival kapcsolatban, annak ellenére, hogy potenciális veszélyt jelenthet a vízi 

ökoszisztémákra, és akár az emberek egészségére is. 

Mivel az eddig megjelent tudományos közleményekben nem találtam erre vonatkozó 

információkat, első lépésként meghatároztam az anyagok zebradánió embriókra vonatkozó LC-

értékeit halembrió akut toxicitási teszt (OECD 236) segítségével, 0-120 hpf expozíciós idő mellett. 

Továbbá a microarray vizsgálat kivitelezéséhez meghatároztam az LC-értékeket a 96-120 hpf 

expozíciós ablakban, mert az embriók ekkorra már átesnek a fejlődés legintenzívebb részén 

(Strähle et al. 2012), valamint ebben az életszakaszban már a hormonális hatásokra is 

érzékenyebbek az embriók (Fetter et al. 2015). Leírtam a vegyületek által okozott fejlődési 

rendellenességeket a 72 hpf embriókon, valamint az EBA esetén a 96-120 hpf expozíciós ablakban 

kezelteken is. 

Kísérleteimet az EBA részletesebb vizsgálatával folytattam. Első lépésként microarray 

assay-t végeztem az anyag génműködésre gyakorolt hatásainak feltérképezése érdekében. A 

transzkriptom analízis során kiderült, hogy három klaszterbe sorolhatók azok a gének, melyeknek 

expressziója koncentrációfüggő módon változik az EBA hatására. A Klaszter 1–be sorolhatók 

azok a gének, melyek a biológiai funkció elemzés szerint a DNS-károsító hatásokkal, DNS-javító 

mechanizmusokkal, sejtszintű stresszválasszal kapcsolatosak. A klaszter génjeinek expressziója 

nőtt a kezelési koncentrációk emelkedésével, ebből arra következtettem, hogy az anyag DNS- 

károsító hatással rendelkezik. Ennek a feltevésnek az igazolására comet assay módszert 
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alkalmaztam, mellyel sikerült bizonyítanom az EBA DNS-károsító hatását. Kifejlett egyedeken 

mikronukleusz assay segítségével, szubkrónikus kezelésben (21 nap) vizsgáltam ezt a hatást és 

igazoltam, hogy az EBA növeli a DNS-töredezettség mértékét kifejlett zebradániókban. A Klaszter 

2-be sorolható gének sejtosztódással és sejtciklus folyamatokkal kapcsolatos biológiai funkciókkal 

rendelkeznek, expozíciójuk a kezelési koncentráció emelkedésével csökken. Ebből arra 

következtettem, hogy az anyag negatív hatással van a sejtosztódásra, ezáltal a regenerációra. 

Farokregenerációs vizsgálattal bebizonyítottam, hogy az EBA csökkenti a zebradánió embriók 

regenerációs kapacitását, tehát negatív hatással van a sejtosztódási folyamatokra. Továbbá 

GeneMANIA predikciós szerver segítségével azonosítottam egy 18-tagú génhálózatot az együttes 

expresszió és fizikai interakció alapján. A Klaszter 3-ba sorolható gének expressziója csak a 

legmagasabb koncentrációval kezelt csoport esetében növekedett a kontrollhoz képest, biológiai 

funkcióelemzés alapján főként a környezeti stresszorokra adott válaszokkal hozhatók 

összefüggésbe, ezen génekkel kapcsolatban további vizsgálatok szükségesek. 

Eredményeim alapján elmondható, hogy a víztisztítási melléktermék vegyületekhez 

sorolható anyagok további vizsgálata elengedhetetlen. Az új tudományos irányzatokhoz igazodva, 

a klasszikusnak számító toxikológiai végpontok vizsgálata mellett a jövőben érdemes lesz feltárni 

ezen vegyületek génexpresszióra gyakorolt hatásait is. 
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9. Summary 

As a result of industrial development and modern living, countless chemicals are released 

into the environment and thus into our drinking water bases. These substances can react with each 

other as well as with organic matter in raw water, especially when exposed to potent oxidants, 

ozone or UV radiation during the production of drinking water. In the urbanized areas, such as 

around Budapest, one of the largest rivers in Europe, passing through industrially important cities, 

the Danube also contains many pollutants of communal origin. In the previous studies, drinking 

water from Danube-shore-filtered wells was investigated and its genotoxic effect on bacteria 

(Sujbert et al. 1993) and its effect on apoptotic activity (Rácz et al. 2004) was investigated in cell 

culture. 

In my research I investigated the effects of two water treatment by-products, 2,4-

difluoroaniline (DFA) and 4-ethylbenzaldehyde (EBA) on zebrafish. EBA is a metabolite of 

ibuprofen, one of the most commonly used analgesic, which can be degraded by water treatment. 

EBA is used in the food industry as a flavor and fragrance due to its almond-like aroma. In my 

research, I focused mainly on the study of this substance because there is very little information in 

the literature on its effects, despite the fact that it may pose a potential threat to aquatic ecosystems 

and even to human health. 

Publications to date, the first step was to determine the LC values for zebrafish embryos 

using the fish embryo acute toxicity test (OECD 236) at 0-120 hpf exposure time. In addition, for 

the microarray study, I determined the LC values in the 96-120 hpf exposure window, because 

embryos now undergo the most intense part of their development (Strähle et al. 2012), and embryos 

are more sensitive to hormonal effects at this stage of their life (Fetter et al. 2015). I have also 

described the developmental abnormalities caused by the compounds in the 72 hpf embryos and 

in case of EBA, in the 96-120 hpf exposure window. 

I continued my experiments with a more detailed examination of the EBA. As a first step, 

I performed a microarray assay to map the effects of the substance on gene function. Transcriptome 

analysis revealed that genes whose expression varies in a concentration-dependent manner under 

the influence of EBA can be classified into three clusters. Genes related to DNA damaging effects, 

DNA repair mechanisms and cellular stress response can be classified into Cluster 1. The 

expression of the genes of the cluster increased with the increase of the treatment concentrations, 

so I concluded that the substance has a DNA damaging effect. To prove this hypothesis, I used the 

comet assay method to prove the damaging effect of EBA on DNA. I tested this effect in adult 

individuals using a micronucleus assay in a subchronic treatment (21 days) and confirmed that 

EBA increases DNA fragmentation in adult zebrafish. Genes in Cluster 2 have biological functions 

related to cell division and cell cycle processes, and their exposure decreases with increasing 
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treatment concentration. From this I concluded that the substance has a negative effect on cell 

division and thus on regeneration. Tail regeneration assay has shown that EBA reduces the 

regenerative capacity of zebrafish embryos and thus has a negative effect on cell division 

processes. Furthermore, with the help of the GeneMANIA prediction server I identified an 18-

member gene network based on co-expression and physical interaction. The expression of Cluster 

3 genes increased only in the highest concentration-treated group compared to the control. 

Based on my results it can be said that further investigation of the substances belonging to 

the water purification by-product compounds is essential. In line with new scientific trends, in 

addition to examining classical toxicological endpoints, it will be worth exploring the effects of 

these compounds on gene expression in the future. 
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