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SANTRUMPOS 

AChE – acetilcholinesterazė 

AF – alkilfenoliai 

BP – ląstelės su branduolio pumpurais 

BPs – ląstelės su branduolio pumpurais, kurie nukleoplazmine jungtimi 

susijungę su branduoliu 

DB – dvibranduolės ląstelės 

DNR – deoksiribonukleorūgštis 

EROD – 7-etoksirezorufino O-deetilazė 

FA – fragmentuotos-apoptozinės ląstelės 

GST – glutationo S-transferazė 

GV – gamybiniai vandenys 

LMS – lizosomų membranų stabilumas 

MB – mikrobranduoliai 

MFO – mišrių funkcijų oksidazės 

MT – metalotioneinai 

NADPH – nikotinamido adenino dinukleotido fosfatas 

PAA – policikliniai aromatiniai angliavandeniliai 

PCB – polichlorinti bifenilai 

ppb – viena bilijoninė dalis (ppb) 10–9 

ppm – viena milijoninė dalis (ppm) 10–6 

SCM – seserinių chromatidžių mainai 

ŽN – žaliavinė nafta 
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ĮVADAS 

 

Nepaisant naujų technologijų įdiegimo intensyviai besivystančioje naftos 

pramonėje, į vandens ekosistemas vis dar patenka dideli kiekiai žaliavinės 

naftos bei naftos išgavimo technologinių procesų metu susidarančių teršalų, 

savo sudėtyje turinčių įvairų spektrą organinių rūgščių, angliavandenilių, 

fenolių, sunkiųjų metalų, sulfatinių ir azoto junginių, radionuklidų. Vien 2007 

metais į jūrinę aplinką pateko apie 20000 tonų gavybos metu išgaunamos 

naftos (GESAMP, 2007), o į Šiaurės jūrą Norvegijos teritorijoje buvo išleista 

apie 162 milijonai m3 gamybinio vandens (OLF, 2008). 

Daugelis naftos pramonės teršalų pasižymi genotoksiniu vandens 

organizmams poveikiu. Taršos agentams sąveikaujant su organizmų genetine 

medžiaga formuojasi įvairūs pažeidimai, kurie dažnai yra negrįžtami, 

paveldimi ir gali įtakoti populiacijų ir genetinės įvairovės struktūrinius 

pokyčius (Johnsen et al., 2000; Belfiore et al., 2001; Jha, 2004). Norint įvertinti 

aplinkos teršalų neigiamą poveikį vandens ekosistemoms in situ pastaraisiais 

metais vis dažniau taikoma vandens organizmų laikymo varžose technika 

(Bolognesi et al., 2004; Aarab et al., 2008; Bocchetti et al., 2008; Klobučar et 

al., 2008). Vertinat genotoksinį naftos taršos poveikį hidrobiontams gan dažnai 

naudojama mikrobranduolių bei kitų branduolio pažaidų analizė, kurios 

rezultatai koreliuoja ir su kitais biologiniais žymenimis (Lehtonen et al., 2006). 

Literatūroje yra duomenų apie naftos taršos indukuotą genetinį poveikį 

vandens organizmams gyvenantiems naftos platformų aplinkoje ar po naftos 

avarinių išsiliejimų (Baršienė, 2002; Bolognesi et al., 2004, 2006a; Laffon et 

al., 2006; Baršienė et al., 2006a; Hylland et al., 2008; Rybakovas et al., 2009). 

Naftos pramonės teršalai yra sudaryti iš įvarių skirtingomis cheminėmis 

savybėmis pasižyminčių junginių ir aplinkoje pasklidę kompleksinių mišinių 

pavidalu. Norint įvertinti atskirų naftos komponentų žalingą poveikį 

organizmams tikslinga atlikti eksperimentinius tyrimus. Šiame darbe 

analizuojant naftos pramonės teršalų genotoksinį ir citotoksinį poveikį, 

mikrobranduolių bei kitų branduolio pažaidų susiformavimas buvo nagrinėtas 
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vandens organizmuose po poveikio iš įvairių jūrinių platformų išgaunama 

žaliavine nafta, skirtingais gamybinių vandenų atskiedimais, įvairių 

poliaromatinių angliavandenilių ir alkilfenolių bei sunkiųjų metalų mišiniais 

laboratorinėmis sąlygomis. Įvertintas Šiaurės jūroje esančių Statfjord B ir 

Ekofisk naftos platformų aplinkos genotoksiškumas ir citotoksiškumas in situ. 

Šiuose tyrimuose nagrinėtų citogenetinių pažaidų analizė yra jautrus ir 

informatyvus metodas vertinant biologinį aplinkos teršalų poveikį vandens 

organizmų ląstelėse, tiek lauko, tiek ir laboratorinėmis sąlygomis (Dixon et al., 

2002). 

 

Darbo tikslas ir uždaviniai: 

Pagrindinis šio darbo tikslas – ištirti skirtingose naftos platformose 

išgaunamos žaliavinės naftos bei naftos išgavimo technologiniuose procesuose 

į aplinką patenkančių teršalų genotoksinį ir citotoksinį poveikį žuvų ir 

moliuskų ląstelėse. 

 

Darbo uždaviniai: 

• Taikant aktyvaus monitoringo principus Šiaurės jūros naftos platformų 

aplinkoje bei Karmsund fjordų sistemoje nustatyti genotoksinių (pagal 

mikrobranduolių ir branduolio pumpurų dažnius) ir citotoksinių (pagal 

fragmentuotų-apoptozinių ir dvibranduolių ląstelių dažnius) pažaidų 

lygį valgomųjų midijų (Mytilus edulis) žiaunų ląstelėse ir Atlantinių 

menkių (Gadus morhua) eritrocituose. 

• Eksperimentinių tyrimų pagalba nustatyti įvairiose Šiaurės ir Barenco 

jūrų naftos platformose, taip pat Lietuvos Minijos naftos gręžinyje 

išgaunamos žaliavinės naftos indukuotą branduolio pažaidų lygį 

skirtingose žuvų ir moliuskų rūšyse. 

• Nustatyti pagrindinių naftos pramonės teršalų genotoksinio ir 

citotoksinio poveikio ypatumus moliuskuose ir žuvyse. 

• Įvertinti naftos pramonės teršalų genotoksinių ir citotoksinių efektų 

pobūdį skirtinguose žuvų audiniuose. 
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Darbo naujumas: 

Pirmą kartą kompleksiškai derinant lauko ir laboratorines sąlygas buvo 

įvertintas naftos pramonės teršalų genotoksinis ir citotoksinis poveikis įvairių 

žuvų ir moliuskų ląstelėse. Aplinkos genotoksiškumas nagrinėtas pagal 

mikrobranduolių (MB) ir branduolio pumpurų (BP) susiformavimą, o aplinkos 

citotoksiškumas buvo tiriamas nustatant fragmentuotų-apoptozinių (FA) ir 

dvibranduolių (DB) ląstelių dažnius midijų Mytilus edulis žiaunų ir 

hemolimfos ląstelėse, bei įvairių žuvų rūšių kraujo, kepenų ir inkstų 

eritrocituose. Atliekant šiuos tyrimus pirmą kartą nustatyta: 

• Genotoksinis ir citotoksinis Šiaurės jūros Statfjord B ir Ekofisk naftos 

platformų bei Karmsund fjordų taršos poveikis midijoms ir Atlantinėms 

menkėms in situ taikant aktyvaus monitoringo principus; 

• Mikrobranduolių indukcijos midijų Mytilus edulis žiaunų ląstelėse 

ypatumai, atsirandantys laikant šiuos dvigeldžius moliuskus Šiaurės 

jūros Statfjord B naftos platformos išleidžiamų gamybinių vandenų 

įtakos zonose; 

• Genotoksinis ir citotoksinis skirtingose Šiaurės jūros naftos platformose 

išgaunamos žaliavinės naftos poveikio nustatymas žuvims ir 

moliuskams vykdant eksperimentinius tyrimus; 

• Branduolio pažaidų susiformavimo tendencijos veikiant paprastuosius 

otus (Scophthalmus maximus) Barenco jūroje išgaunama arktine 

žaliavine nafta; 

• Mikroorganizmų įtaka genotoksinio ir citotoksinio poveikio 

susidarymui midijų žiaunų ląstelėse; 

• Genotoksinis ir citotoksinis Šiaurės jūros Oseberg C naftos platformoje 

produkuojamo gamybinio vandens, žaliavinės naftos, įvairių alkilfenolių 

koncentracijų, alkilfenolių ir poliaromatinių angliavandenilių mišinio 

poveikis žuvims laboratorinėmis sąlygomis; 

• Tarprūšiniai genotoksinio ir citotoksinio poveikio ypatumai midijose, 

otuose, menkėse bei antinėse geldenėse (Anodonta anatina) ir 
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paprastuose europiniuose ešeriuose (Perca fluviatilis) veikiant žaliavine 

nafta; 

• Genotoksinio ir citotoksinio naftos teršalų poveikio ypatumai 

skirtinguose jūrinių žuvų audiniuose; 

• Modelinių sunkiųjų metalų mišinių genotoksinis ir citoksinis poveikis 

vaivorykštiniams upėtakiams (Oncorhynchus mykiss). 

 

Mokslinė ir praktinė tyrimų reikšmė: 

Šio darbo tyrimų rezultatai suteikia esminės informacijos apie Šiaurės jūroje 

veikiančių naftos platformų (Statfjord B ir Ekofisk) bei Karmsund fjordų 

zonoje išleidžiamų teršalų genotoksinį ir citotoksinį poveikį midijoms ir 

Atlantinėms menkėms in situ. Eksperimentinėmis sąlygomis nustatyti Šiaurės 

ir Barenco jūrose bei Minijos gręžinyje išgaunamos žaliavinės naftos bei kitų 

pagrindinių naftos pramonės taršos agentų genotoksinio ir citotoksinio 

poveikio dėsningumai įvairių moliuskų ir žuvų ląstelėse. Nustatyta 

priklausomybė nuo žaliavinės naftos poveikio laiko, koncentracijos, organizmų 

rūšies bei audinio. Moliuskų ląstelėse nustatytas susiformavusių branduolio 

pažaidų lygis buvo kelis kartus aukštesnis negu tirtų žuvų ląstelėse. Gauti 

tyrimų rezultatai parodė, kad moliuskai yra jautresni naftos pramonės 

išleidžiamų ir genotoksinėmis savybėmis pasižyminčių teršalų poveikiui, o M. 

edulis turėtų būti naudojama kaip bioindikatorinė rūšis vykdant naftos 

platformų taršos monitoringą. Šiame darbe naudoti teršalų genotoksiškumą ir 

citotoksiškumą apibūdinantys parametrai yra tinkami įvertinant naftos 

pramonės teršalų (poliaromatinių angliavandenilių, alkilfenolių, sunkiųjų 

metalų) aneugeninius ir klastogeninius efektus hidrobiontų ląstelėse. 

Dalyvaujant įvairiose Norvegijos mokslo tarybos ir naftos kompanijų 

užsakomuosiuose projektuose gauti duomenys apie Šiaurės ir Barenco jūros 

naftos platformose išmetamų teršalų genotoksinį ir citotoksinį poveikį buvo 

naudojami kaip pagrindas aplinkos taršos ekologinės rizikos vertinimui, naftos 

platformų technologinių procesų tobulinimui. Darbe aprašyti metodai gali būti 

sėkmingai naudojami kaip ankstyvieji biožymenys įvairių avarijų (naftos, 
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kenksmingų cheminių junginių išsipylimo atvejais) poveikio aplinkai 

vertinimuose. Be to, atlikti eksperimentiniai naftos pramonės taršos genetinių 

pasekmių įvertinimai turi didelę reikšmę tiek nustatant įvairių taršos 

komponentų genetinę riziką jūrinių naftos platformų zonose, tiek išryškinant 

taršos citogenetinio poveikio svarbą bei naftos taršos genotoksiškumo 

dėsningumus gamtoje. Praktinę šio darbo reikšmę sudaro ir tai, kad aprašyta 

mikroorganizmų infekcijos įtaka genotoksiškumo ir citotoksiškumo 

susiformavimui, kas parodo būtinybę vertinti biologinių stresorių efektus 

vykdant eksperimentinius bei ekotoksikologinius in situ tyrimus. 

 

Ginamieji teiginiai: 

• Mikrobranduolių ir kitų branduolio pažaidų tyrimo metodai gali būti 

taikomi aktyvaus aplinkos monitoringo programose vertinant 

genotoksinį ir citotoksinį taršos poveikį vandens organizmams in situ 

bei nustatant eko-genotoksikologinę riziką jūrinių naftos platformų 

zonose. 

• Skirtingose Šiaurės ir Barenco jūrų naftos platformose išgaunama 

žaliavinė nafta, taip pat kiti technologiniuose procesuose susidarantys 

teršalai pasižymi genotoksinėmis ir citotoksinėmis savybėmis. 

• Genotoksinis ir citotoksinis žaliavinės naftos poveikis priklauso nuo 

koncentracijos, poveikio laiko, tyrimuose naudojamų bioindikatorinių 

organizmų rūšies bei tiriamo audinio. 

• Moliuskai žymiai jautriau nei žuvys atspindi genotoksinių ir citotoksinių 

naftos platformose technogeninių procesų metu susidarančių teršalų bei 

žaliavinės naftos poveikį. 

 

Darbo aprobavimas ir publikacijos: 

Šio darbo rezultatai paskelbti 9 straipsniuose Lietuvos ir užsienio 

moksliniuose recenzuojamuose žurnaluose. Disertacijos tema skaityta 10 

pranešimų, regioninėse ir tarptautinėse konferencijose bei simpoziumuose: 7-

ojoje Lietuvos jaunųjų hidroekologų konferencijoje „Vandens ekosistemų 



 11

įvairovė, funkcionavimas ir kaita“ (Anykščiai, 2005), 3-ojoje tarptautinėje 

konferencijoje „Metalai aplinkoje“ (Vilnius, 2006), 2-oje regioninėje 

konferencijoje „Baltijos jūros regiono vandens ekosistemų bioįvairovė ir 

funkcionavimas“ (Klaipėda, 2006), Pasaulio malakologijos kongrese 

(Antverpenas, 2007), ICES kasmetinėje mokslinėje konferencijoje (Helsinkis, 

2007), 10-ojoje Lietuvos jaunųjų hidroekologų konferencijoje „Vandens 

ekosistemų įvairovė, funkcionavimas ir kaita“ (Molėtai, 2007), mokslinėje – 

praktinėje konferencijoje „Jūros ir krantų tyrimai“ (Palanga, 2008); 

tarptautiniame seminare „Rizikos analizė ir aplinkosauga Baltijos jūros 

regione“ (Vilnius, 2008), tarptautiniame jūrose paskandintų cheminių ginklų 

problemai skirtame seminare „Perspektyvos ir tarptautinis bendradarbiavimas“ 

(Vilnius, 2008), Jungtinės Baltijos jūros mokslinių tyrimų programos 

“BONUS” metinėje konferencijoje (Vilnius, 2010). 

 

Darbo apimtis ir struktūra: 

Disertaciją sudaro: Įvadas, Literatūros apžvalga, Medžiaga ir metodai, 

Tyrimų rezultatai, Rezultatų aptarimas, Išvados, Literatūros šaltinių sąrašas, 

Disertacijos tema paskelbtų mokslo darbų sąrašas. Diseratacijos apimtis – 172 

puslapiai, 10 lentelių ir 23 paveikslai. Disertacija parašyta lietuvių kalba. 
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1. LITERATŪROS APŽVALGA 

 

1.1. Vandens ekosistemų tarša naftos junginiais 

Aplinkos tarša – viena iš opiausių šių dienų gamtosauginių problemų, o 

tarša pasaulio hidrosistemose yra viena iš aktualiausių antropogeninės veiklos 

pasekmių. Taršos šaltinių rūšys yra įvairios, tačiau viena itin aktuali – tai 

aplinkos tarša naftos produktais. Taršos kilmė labai įvairi – išaugusios naftos ir 

dujų gavybos apimtys jūrose, intensyvėjantis vandens transportas, rizikingai 

gabenami vis didesni žaliavinės naftos kiekiai, per vėlai arba nefunkcionaliai 

pasibaigęs naftos išsipylimo avarijų likvidavimas (Fernandez-Alvarez et al., 

2006; Laffon et al., 2006). Dalis naftos produktų į jūras patenka iš sausumos 

(pramonės įmonių bei transporto priemonių). 

Vandenyje atsidurę naftos produktai, esant sąlygoms, gali greitai pasklisti 

nuo taršos šaltinio ar avarijos vietos dideliu atstumu. Tai tik apsunkina naftos 

avarijų sukeltos taršos likvidavimą bei praplečia įvairių, naftos sudėtyje 

esančių cheminių junginių poveikio zoną. 

Nafta pasižymi didele sudedamųjų dalių įvairove, dominuojantis 

komponentas – angliavandeniliniai junginiai (iki 98%). Naftos fizikinės 

savybės bei tirpumas vandenyje priklauso nuo cheminės jos sudėties. Tai nuo 

geltonos iki juodos spalvos, tirštas, degus ir skystas angliavandenilių mišinys. 

Sudarytas iš 5 rūšių komponentų: sočiųjų aciklinių angliavandenilių (parafinų), 

ciklinių angliavandenilių (cikloalkanų), alifatinių (alkenų) ir aromatinių 

angliavandenilių, sunkiųjų metalų bei sulfatinių, azoto ir deguonies junginių 

(Cote, 1976). Naftą sudaro: 83-87% anglies (C), 10-14% vandenilio (H), 0,1-

2% azoto (N), 0,05-1,5% deguonies (O), 0,05-6,0% sieros (S) ir <0,1% 

metalai. Didelė dalis į žaliavinės naftos sudėtį įeinančių policiklinių aromatinių 

angliavandenilių susiformuoja iš organinės medžiagos natūraliai gamtoje. PAA 

yra sudaryti iš angliavandenilių molekulių su keletu ciklinių žiedų. Patekę į 

aplinką šie junginiai didina biologinio deguonies suvartojimą, pasižymi 

toksinėmis savybėmis bei yra kancerogeniški žmogui ir vandens organizmams. 

Atlikti tyrimai rodo, kad dauguma PAA yra mutageniški bei sukelia 
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reprodukcinius sutrikimus. Todėl svarbu nustatyti, tokių junginių susidarymą 

bei įvertinti jų toksinį poveikį, gauti rezultatai leistų prognozuoti pasekmes 

hidrosistemoms (Yamamoto et al., 2003; Harman et al., 2009). 

Vandens ekosistemose randamas platus spektras sunkiųjų metalų: 

gyvsidabrio (Hg), chromo (Cr), švino (Pb), kadmio (Cd), vario (Cu), cinko 

(Zn), nikelio (Ni) (Nikulina, Dullo, 2009; Hendozko et al., 2010). Dalis metalų 

hidrosistemose egzistuoja natūraliai, tačiau dalis patenka iš įvairių 

besiplečiančios antropogeninės veiklos šaltinių: kalnakasybos, metalų 

perdirbimo pramonės, žemės ūkio bei su valymo ir buitinėmis nuotekomis. 

Įvairūs metalai vandens sluoksniuose pasiskirsto netolygiai jie gali būti: ištirpę, 

susijungę su vandenyje esančiomis suspenduotomis dalelėmis arba išsidėstę 

dugno nuosėdose. Dažniausiai sutinkami jonų, koloidų, suspensijų ar kietų 

dalelių pavidalu, be to, gali būti surišti su neorganiniais ar organiniais ligandais 

(Kozelka, Bruland, 1998). 

Žaliavinės naftos bei gamybinio vandens sudėtyje esančios metalų 

koncentracijos priklauso nuo naftos išgavimo regiono, telkinio amžiaus ir 

geologinių jo susiformavimo savybių. Būdingi metalai – Zn, Pb, Cu, Mg ir Ba. 

Anot Utvik (2003), sunkiųjų metalų koncentracijos nustatytos gamybiniuose 

naftos platformų vandenyse yra aukštesnės nei jūros vandenyje, kadangi išleisti 

į jūrą GV prasiskiedžia. Dalis sunkiųjų metalų yra adsorbuojami ant dalelių 

paviršių, dalis ištirpsta, tačiau naftos platformų zonose padidėjęs sunkiųjų 

metalų kiekis neigiamai veikia čia gyvenančius vandens organizmus 

(Stephenson, 1992). GV bei žaliavinėje naftoje esantys metalai pasižymi 

toksinėmis, genotoksinėmis savybėmis, gali įtakoti ir reprodukcinius 

organizmų sutrikimus. 

Kartu su žaliavine nafta bei GV į jūrą patenka ir alkilfenoliai, apie kurių 

pasklidimą ir poveikį vandens organizmuose yra žinoma labai nedaug. Didelė 

dalis su naftos junginiais į vandens sistemas patenkančių AF turi trumpas iki 7 

anglies atomų angliavandenilių grandines (Bennett et al., 1996; Utvik, 1999). 

Macleod su bendraautoriais (1993) darbe nurodo, kad Šiaurės jūroje 

išgaunamoje žaliavinėje naftoje AF koncentracija būna apie 50 mg/l, ir nors 
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išleidžiamuose GV alkilfenolių koncentracija sumažėja iki 1 mg/l kai kuriems 

organizmams tokia koncentracija gali būti letali. 

Į vandens sistemas patenka daugybė naftos produktų junginių, pasižyminčių 

skirtingomis poveikio aplinkai savybėmis. Pavojingiausi lakūs, aplinkoje 

greitai sklaidytis gebantys naftos produktai. Žaliavinei naftai patekus į vandenį 

per 24 valandas iš jos išsisikiria apie 80-90% angliavandenilių. Naftos 

sklidimas priklauso nuo jos klampumo, aplinkos temperatūros, išsiliejimo 

vietos (Wolfe et al., 1994). Lengvesnių naftos komponentų sklidimas vyksta 

intensyviau, nei sunkiųjų naftos sudėtyje esančių junginių (Hayakawa et al., 

2006). Naftos pasklidimui turi įtakos ir vandens telkinio rūšis. Silpnesne 

vandens cirkuliacija pasižyminčios priekrantinės zonos (įlankos ir užutėkiai) 

yra ypač jautrūs taršai (Vlahogianni et al., 2007). Kadangi, naftos junginių 

migracijos kryptį ir tempą lemia vandens srauto tėkmė, tad dažniausiai naftos 

komponentai nuo taršos epicentro išplinta tik viena kryptimi (Shui et al., 1990). 

Lengvi naftos produktai pvz., kai kurie monocikliniai ar bicikliniai 

aromatiniai angliavandeniliai, taip pat ir dalis sunkiųjų naftos produktų (apie 

20-60%) gali visiškai išgaruoti. Garavimo procesas vyksta per kelias pirmąsias 

dienas. Nustatyta, kad dėl dispersijos alkenai išgaruoja greičiau, nei 

aromatiniai angliavandeniliai. Garavimo procesui įtakos turi naftos cheminė 

sudėtis, vandens paviršiuje susidariusios plėvelės storis, temperatūra, saulės 

radiacija, vėjo greitis.  

Daugelis toksinių naftos produktų, tokių kaip benzenas, toluenas, ksilenas 

vandenyje tirpsta lengvai, o tekančiuose vandenyse vykstantys vandens 

turbulencijos procesai ypač padidina šių medžiagų susimaišymo ir tirpimo 

potencialą. Intensyviausiai nafta tirpsta pirmosiomis po patekimo į vandenį 

valandomis (Saeed, Al-Mutairi, 2000). Pasklidus naftai, kai kurie naftos 

produktai linkę formuoti vandenyje emulsijas. Emulgavimo procesas yra 

lėtesnis nei garavimo, todėl esant tam tikrom sąlygom naftos emulsijos gali 

skaidytis ir vėl paskleisti naftą (Toyoda, Inagaki, 2000). 

Dėl intensyvios ūkinės žmogaus veiklos į vandens aplinką patenka ir kitos 

antropogeninės kilmės medžiagos t.y. azoto ir fosforo junginiai, pesticidai, 
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antibiotikai, įvairūs farmacijos pramonėje sintetinami junginiai. Dalis jų 

pasižymi, toksiniu, genotoksiniu, mutageniniu ar kancerogeniniu poveikiu 

(Jha, 2004). Kai kurios iš jų veikia kaip endokrininės sistemos trikdytojai 

(Kizu et al., 2000). 

 

1.2. Tarša naftos produktais Šiaurės jūroje 

Didelę grėsmę jūrinių ekosistemų būklei kelia naftos produktai, kurie 

patenka į jūras plukdant naftą tanklaiviais, vamzdynų avarijų metu, plaunant 

tuščias naftos talpyklas laivuose, kartu su GV bei tiesiogiai siurbiant naftą. 

Šiaurės jūroje naftos ir dujų gavyba nuo 1960 metų tapo pagrindine šio 

regiono ekonomine veikla, o pastaraisiais metais dujų ir naftos išgavimo mastai 

vis auga. Pagrindinė naftos gavybos veikla koncentravosi šiaurinėje šios jūros 

dalyje, Didžiosios Britanijos ir Norvegijos sektoriuose. Dujų gavyba 

intensyviausiai vykdoma seklesnėje pietinėje jūros dalyje, regionuose, 

priklausančiuose Didžiajai Britanijai, Olandijai, Danijai ir Norvegijai. Naftos 

gavybos proceso metu su naftos išstūmimui panaudotu vandeniu į jūros 

vandenį patenka įvairūs PAA, sunkieji metalai, AF, organinės rūgštys. Ilgėjant 

naftos telkinių eksploatacijos laikui tokio vandens kiekiai didėja. Nuolat didėja 

ir jūros dugnu nutiestų naftotiekių ir dujotiekių ilgis (OSPAR, 2000). 

Naftos platformose produkuojamų gamybinių vandenų fizikinės ir cheminės 

savybės bei jose esančių skystųjų ir dujinės formos angliavandenilių mišinių 

sudėtis priklauso nuo geografinės vietovės, išgavimo regiono bei telkinio 

eksploatavimo eigoje vykstančių procesų (Woodall et al., 2001; Lu et al., 

2006). GV sudėtyje gausu įvairių vandenyje ištirpusių ir suspenduotų dalelių, 

kietųjų dalelių (smėlio ar dumblo), bei junginių, kurie dedami angliavandenilių 

išskyrimui pagreitinti arba reakcijų aktyvumui sustiprinti. Gamybinių vandenų 

sudėtyje yra: nafta, alkilfenoliai, sunkieji metalai (Ba, Cd, Cr, Cu, Pb, Hg, Zn, 

Ni ir Ag), radionuklidai (226Ra, 228Ra), medžiagos naudojamos naftos 

išskyrimo eigoje t.y. įvairūs reakcijų, korozijos inhibitoriai, biocidai, 

emulsikliai, koaguliantai ir flokuliantai bei druskos. 
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Neff (1987) nurodo, jog jūros vandeniui nuolat kontaktuojant su iš uolienų 

telkinio išgaunama žaliavine nafta į hidrosistemą gali patekti daugiau negu 48 

ppm naftos produktų. Anot autoriaus, tokios GV esančios angliavandenilių 

koncentracijos gali būti pavojingos nuošaliems vandens užutėkiams, įlankoms, 

kadangi naftos produktų gali būti aptinkama toliau nei 1000 m atstumu nuo jų 

išmetimo vietos. 

Nafta patenkanti su gamybiniais vandenimis, sudaryta iš angliavandenilių 

mišinio, kurio sudėtyje yra: benzenas, toluenas, etilbenzenas, asilenas, 

naftalinas, fenantrenas, dibenzotiofenas, poliaromatiniai angliavandeniliai ir 

fenoliai. Kadangi, vanduo negali ištirpinti visų angliavandenilių, tad didžioji jų 

dalis būna pasklidę vandenyje (Ekins et al., 2007). Vidutiniškai ištirpusios 

naftos kiekis GV siekia apie 9,5 mg/l. Įdiegus naftos platformose naujausias 

valymo technologijas ištirpusios naftos kiekis galėtų būtų sumažintas iki 1,5-2 

mg/l (NPD, Press release 28/2008). 

Gamybiniuose vandenyse esančios mažos molekulinės masės sudedamosios 

dalys (riebiosios rūgštys, ketonai, alkoholiai) pasižymi geru tirpumu. Kai 

kuriose naftos gavybos platformose išleidžiamuose GV gali būti gan didelis 

acetono, metanolio, acto ir propioninės rūgšties kiekis (Ali et al., 1999). 

Pasitaiko ir lakių angliavandenilių, tačiau jų koncentracijos dažniausiai 

aukštesnės dujų gavybos nei iš naftos platformose produkuojamuose 

vandenyse (Utvik, 2003). Su GV į jūrą patenkančių organinių junginių tirpumą 

įtakoja vandens temperatūra ir pH (Mc Farlane et al., 2002). 

Pusiau tirpiems junginiams priskiriami vidutinės ir didelės (C6 iki C15) 

molekulinės masės angliavandeniliai. Jie tirpūs esant mažoms 

koncentracijoms, bet žymiai mažiau tirpūs negu mažos molekulinės masės 

angliavandeniliai. Juos sunku pašalinti, tad jie paprasčiausiai yra išleidžiami į 

aplinką. Vandenyje gali sudaryti toksinėmis savybėmis pasižyminčią plėvelę, 

kuri savo sudėtyje gali turėti alifatinių, aromatinių angliavandenilių, 

karboksilinių rūgščių, fenolių. Norvegijoje, atviroje jūroje naftos platformų 

išleidžiamuose GV naftalenai sudaro 95%, t.y. daugiausiai iš visų 

gamybiniuose vandenyse nustatomų PAA (OLF, 2008). 
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Nustatyta, kad gamybinių vandenų sudėtyje esantys junginiai sukelia 

neigiamą poveikį vandens organizmams. Tokio vandens patekimas į vandenį 

gali turėti rimtas pasekmes ekosistemoms. 2009 metų duomenimis, į 

hidrosistemas išleidžiamo GV kiekis siekė 250 milijonų m3 per dieną (Fakhrul-

Razi et al., 2009). Gamybiniai vandenys produkuojami dujų gavybos 

platformose yra 10 kartų toksiškesni nei iš naftos gavybos platformų, tačiau 

dujų gavybos platformose išmetami vandens kiekiai yra mažesni nei naftos, tad 

tas poveikis sąlyginai išsilygina (Jacobs et al., 1992). 

Dar 1978 metais (Hagoje) vykusiame susitikime Paryžiaus Komisija 

(OSPAR Commission) nustatė leistinas išmetamų į atvirą jūrą GV 

koncentracijas, tad naujai susikuriančios naftos platformos privalo turėti 

technologijas, kurių dėka būtų sumažintas išmetamų naftos produktų patekimas 

į aplinką (Ekins et al., 2007). Kompanijos „Norsk Hydro“ didžiausią GV kiekį 

1996 m. į Šiaurės jūrą išpylė iš taip vadinamų „Oseberg“, „Brage“ ir „Troll“ 

naftos platformų laukų (zonos su gausybe naftos gręžinių). Šių platformų 

pagaminamos naftos ir išpiltų GV kiekiai pateikti 1.2.1. lentelėje. 

 

1.2.1. lentelė. Naftos platformose išgaunamos naftos ir išpilamų gamybinių 
vandenų kiekis (pagal Utvik, 1999). 
 

Naftos platformų telkiniai Išgaunamos naftos (m3) Išpilamų gamybinių vandenų (m3) 
Oseberg 
Brage 
Troll 

29 000 000 
7 000 000 
14 500 000 

1 432 000 
1 856 000 
4 382 000 

 

1993 metais bendras Norvegijos naftos platformų išmetamas GV kiekis 

buvo 26 mln. tonų (Utvik, 1999). 2007 metų Norvegijos naftos direkcijos 

(Norwegian Petroleum Directorate) metinėje ataskaitoje pranešama, kad GV 

kiekis siekė 183 mln. tonų: 162 mln. tonų buvo išpilta į jūrą, o likę 27 mln. 

tonų – įpurkšti į pamatines uolienas (NPD, Press release 28/2008). Žaliavinės 

naftos ir gamybinių vandenų cheminė sudėtis priklauso nuo naftos telkinio, 

tačiau PAA ir AF įvairovė maždaug vienoda, skiriasi tik atskirų komponentų 

koncentracijos (Utvik, 1999). Žemiau pateikta kai kurių platformų GV 

cheminė sudėtis (1.2.2. lentelė). 
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1.2.2. lentelė. Oseberg F, Oseberg C, Brage ir Troll naftos platformų 
gamybinių vandenų cheminė sudėtis (pagal Utvik, 1999). 
 

Komponentai Matavimo 
vienetai 

Oseberg C Oseberg F Brage Troll 

Benzenas 
Toluenas 
Etilbenzenas 
Ksilenas 
Naftalenai 
Fenantrenai 
Dibenztiofenai 
Acenaftenas 
Fluorenas 
Fluorantenas 
Pirenas 
Chrizenas 
Benz(a)antracenas 
Benz(a)pirenas 
Benz(g,h,i)pirenas 
Benz(k)fluorantenas 
Organinės rūgštys 
Fenoliai 
Baris 
Geležis 
Gyvsidabris 
Cinkas 

mg/l 
mg/l 
mg/l 
mg/l 
mg/l 
µg/l 
µg/l 
µg/l 
µg/l 
µg/l 
µg/l 
µg/l 
µg/l 
µg/l 
µg/l 
µg/l 
mg/l 
mg/l 
mg/l 
µg/l 
µg/l 
mg/l 

3,7 
1,5 
0,3 
0,2 
1,27 
76,3 
nt 
5,1 
2,7 
7,8 
8,6 
0,4 
1,9 
0,1 
0,1 
0,2 
717 
10,96 
142 
7,7 
26 
0,34 

4,6 
2,7 
0,6 
0,4 
1,60 
99,8 
37,8 
0,3 
16,2 
1,8 
5,2 
0,1 
2,4 
- 
0,6 
0,8 
1135 
11,45 
107 
4,2 
20 
0,03 

4,5 
3,5 
0,3 
0,7 
0,93 
50,9 
17,5 
1,8 
8,9 
0,4 
0,7 
0,5 
0,6 
0,2 
0,2 
0,2 
757 
6,12 
228 
11,3 
20 
0,20 

0,8 
1,0 
0,4 
0,2 
1,32 
60,2 
28,0 
1,5 
15,4 
1,7 
5,1 
- 
2,0 
- 
- 
0,7 
798 
0,58 
147 
4,3 
17 
0,012 

nt – netikrinta; „-“ – nerasta 

 

Dažniausiai Šiaurės jūros naftoje pasitaikančių PAA (1.2.3. lentelė) bei 

gamybiniuose vandenyse randamų AF (1.2.4. lentelė) vidutinės koncentracijos. 

 

1.2.3. lentelė. Poliaromatinių angliavandenilių koncentracijos žaliavinėje 
naftoje išgaunamoje Statfjord B platformoje (Šiaurės jūra) (pagal, IRIS 
duomenis). 
 

Poliaromatiniai angliavandeniliai Koncentracija 
rezervuaruose (ng/l) 

Naftalenas 
2-metilnaftalenas 
1,3-dimetilnaftalenas 
2-izopropilnaftalenas 
Acenaftilenas 
Acenaftenas 
Fluorenas 
Fenantrenas 
9-metilfenantrenas 
9-etilfenantrenas 

1863,5 
3360,2 
3513,2 
1868,3 
8,7 
14,3 
211,3 
189,7 
307,6 
265,4 
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1.2.3. lentelės tęsinys. 
 

Poliaromatiniai angliavandeniliai Koncentracija 
rezervuaruose (ng/l) 

Dibenzotiofenas 
4-metildibenzotiofenas 
4-etilbenzotiofenas 
Fluorantenas 
Pirenas 
Chrizenas 
5-metilchrizenas 
Benz(a)antracenas 
Benz(b)fluorantenas 
Benz(a)pirenas 
Benz(g,h,i)perilenas 

40,6 
88,4 
84,4 
7,9 
15,9 
20,8 
20,0 
8,7 
3,3 
1,1 
0,8 

 
1.2.4. lentelė. Dažniausiai pasitaikantys alkilfenoliai gamybiniuose vandenyse 
iš Statfjord B naftos platformos Šiaurės jūroje (pagal, IRIS duomenis). 
 

Alkilfenoliai Koncentracija (mg/l) 

2-metilfenolis 
4-metilfenolis 
3,5-dimetilfenolis 
2,4,6-trimetilfenolis 
4-tert-butilfenolis 
4-tert-butil-2-metilfenolis 
4-n-pentilfenolis 
4-n-heksilfenolis 
4-n-heptilfenolis 

6676,30 
2260,08 
667,63 
225,97 
112,98 
27,73 
55,46 
16,46 
8,22 

 

Norvegijos naftos pramonės direkcijos ataskaitoje nurodoma, kad 2007 

metais įvyko 166 naftos išsiliejimai, iš kurių 154 buvo mažesni nei 1 tona. 

Bendras išsiliejusios naftos kiekis buvo 4488 tonos. Didžiausia dalis naftos 

išsiliejo Statfjord naftos grežinyje. Su avariniu naftos išsiliejimu į jūrą pateko 

net 109 cheminiai junginiai (NPD, Press release 28/2008). 

Šiaurės jūros priekrantėse ir upių žiotyse išsidėstę dauguma Europos 

didžiųjų uostų. Kasmet į 50 didžiausių iš jų įplaukia daugiau kaip 270 000 

laivų. Dėl intensyvios Šiaurės jūros navigacijos intensyvėja vandens ir oro 

tarša. Apie pusė laivais gabenamų ir prarastų krovinių yra pavojingi aplinkai. 

Ant Šiaurės jūros krantų sukoncentruota ir įvairaus pobūdžio pramoninė veikla, 

aplink Šiaurės jūros baseiną išsidėsčiusiuose žemės plotuose vykdoma ūkinė 

veikla, kuri taip pat turi įtakos Šiaurės jūros ekologijai. Įvairiais keliais į jūrą 

patenka nitratai, amonis, metanas, pesticidai ir kiti taršos komponentai. 
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1.3. Aplinkos taršos komponentų biotransformacija ir bioakumuliacija 

organizmuose 

Teršalai vandens ekosistemose egzistuoja kompleksinių mišinių pavidalu ir 

patiria visą eilę sąveikų ir kitimų. Jų pasiskirstymą gamtoje įtakoja du svarbūs 

procesai: taršos komponentų migracija ir kaupimasis. Vandens organizmai gali 

įsisavinti teršalus iš dugno sedimentų, suspenduotų dalelių, tiesiogiai iš 

vandens storymės ar per maisto grandines (Livingstone, 1993). Dažniausiai 

dugno nuosėdose akumuliuojasi žymiai aukštesnis chemikalų kiekis nei 

vandens storymėje (Baudo, Muntau, 1990; Burton, 1991; Ahlf et al., 2002; 

Fracacio et al., 2003). Kelios skirtingos medžiagos gali sustiprinti 

(sinergizmas) arba susilpninti (antagonizmas) jų poveikio biotai savybes 

(Ahmad et al., 2008). Genotoksinis poveikis gali sumuotis (adityvus veikimas) 

(Ma et al., 1992). Genotoksinėmis savybėmis pasižymintys organiniai junginiai 

organizmuose gali būti lengvai bioakumuliuojami bei pasiekia gan aukštą 

biokoncentracijos lygį. Dažniausiai tokie junginiai yra: lipofiliški ir sunkiai 

tirpstantys vandenyje, nejonizuotos molekulės lengvai tirpstančios riebaluose, 

taip pat junginiai, kurie dėl mažo molekulinio svorio, jonizacijos laipsnio 

lengvai patenka pro biologines membranas. Dideliu lipofiliškumu pasižymi 

vandens sedimentuose susikaupiantys PAA, polichlorinti bifenilai (PCB), 

polichlorinti dibenzo dioksinai ir dibenzo furanai (Van der Oost et al., 1988; 

Engwall et al., 1999; Otte et al., 2008). 

Naftoje vyksta cheminės reakcijos – fotodegradacija ir oksidacija. Iš 

biologinių – mikrobiologinė biodegradacija, kuri taikoma ir naftos išsiliejimų 

likvidavimo metu (Hozumi et al., 2000). Naftos junginių degradacijos 

intensyvumui įtakos turi vandens fizikinės savybės (temperatūra, ištirpęs 

deguonies kiekis) bei mikroorganizmai (Berthe-Corti, Höfpner, 2005). Naftos 

junginius skaidančių bakterijų randama visose vandens ekosistemose, net 

Arkties vandenyne (Sveum, Ladousse, 1989), tačiau biodegradacijos procesai 

dėl atšiauraus klimato ten vyksta labai lėtai. Literatūroje pateikiami duomenys, 

apie bakterijų rūšis skaidančias tokius PAA junginius kaip naftalenas, 

antracenas, fenantrenas (Boldrin el al., 1993). 
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Poliaromatinių angliavandenilių sudėtyje esantys cikliniai aromatiniai žiedai 

gerai absorbuoja saulės šviesą ir yra jautrūs fotocheminiam jos poveikiui. 

Mažo molekulinio svorio junginiai patekę į vandens sistemas yra lengviau 

suskaidomi (Kwon et al., 2009), tuo tarpu didelio molekulinio svorio PAA 

junginiai gali dar ilgą laiką išlikti vandens telkinių dugno nuosėdose (Bernal-

Martinez et al., 2005). 

Ypatingai didelį susirūpinimą kelia į aplinką patenkantys įvairūs 

alkilfenoliai (Naylor et al., 1992; Bennie et al., 1997; Blackburn et al., 1999; 

Ferguson et al., 2001; Tabata et al., 2001). Hidrofobines šių junginių savybes 

bei bioakumuliaciją lemia AF grandinės šakotumas. Fotooksidacinių procesų 

metu bei bakterijų pagalba dalis naftoje, GV bei sedimentuose esančių 

alkilfenolių ir fenolių yra biodegraduojami. Vis gi, nustatyta, kad šie junginiai 

kaupiasi sedimentuose, akumuliuojami vandens organizmų riebaliniame 

audinyje bei yra toksiški (Safe, Gaido, 1998; Liber et al., 1999). 

Vandens organizmai gali įsisavinti aplinkos teršalus ir su maistu. 

Kenksmingos medžiagos detoksikuojamos ir eliminuojamos iš organizmo 

įjungiant specifines fermentines sistemas (Livingstone et al., 2000). Šis 

procesas dažnai sukelia prokancerogenų, promutagenų ir proteratogenų 

aktyvaciją. Atsako į kenksmingas medžiagas metu gali susidaryti junginiai, 

kurie tiesiogiai ar per tarpinius junginius sąveikauja su ląstelės 

makromolekulėmis (DNR, RNR, baltymais) aktyvuodami ar slopindami jų 

veiklą (De Flora et al., 1991). Žuvų kepenyse ir kituose organuose yra labai 

efektyvūs I-os ir II-tros biotransformacijos fazių fermentų rinkiniai. 

Pirmos fazės fermentinės aktyvacijos reakcijose dalyvauja tokie fermentai, 

kaip mišrių funkcijų oksidazės (MFO) arba monookskigenazės, hidrolazės, 

reduktazės ir eilė kitų. Į MFO sistemos sudėtį įeina citochromas P450, 

citochromas b-5, NADPH-citochromo c (P450) reduktazė, katalazė, 

superoksiddismutazė, DT-diaforazė, gliutationperoksidazė. Pirmos fazės metu 

katalizuojamos epoksidinimo, hidroksilinimo ir dealkilinimo reakcijos (Buhler, 

Williams, 1989). Nustatyta, kad policikliniai aromatiniai angliavandeniai, 

polichlorinti bifenilai, polibrominti bifenilai ir kiti junginiai indukuoja mišrios 
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funkcijos oksidazes ir kitus fermentus (Tuvikene, 1995). MFO indukciją 

paprastai lydi citochromų (P450) kiekio padidėjimas (Hawkins et al., 2002; 

Shimada, 2006). Matuojant kepenų EROD (etoksirezorufin-O-deetelazės) 

aktyvumą ir citochromo P450 sudėtį nustatoma žuvų kepenyse vykstanti 

benz(α)pireno biotransformacija (Maria et al., 2002b). Lyginant su 

žinduoliuose vykstančia PAA junginių biotransformacija, žuvyse ji vyksta 

lėčiau, metabolizuoti PAA junginiai šalinami per tulžį bei šlapimą (Stegeman, 

Lech, 1991). PAA junginių biotransformacija bei genotoksinis jų poveikis 

nustatytas įvairiose žuvų rūšyse (Pacheco, Santos, 1997; Venier et al., 1997b; 

Harvey et al., 1999; Gravato, Santos, 2002; Maria et al., 2002a, 2002c; Brown, 

Steinert, 2003). 

Antros fazės reakcijos yra katalizuojamos transferazių, tokių kaip glutation-

S-transferazės ar sulfotransferazės. Šie fermentai paverčia pirmos fazės 

produktus į dihidrodiolius katalizuodami glutationo ar gliukuroninės rugšties 

prijungimą (Schlenk et al., 2008). Po konjugacijos su junginiais, turinčiais 

polines ar jonines grupes, suaktyvėja detoksikuojamų junginių metabolizmas 

(Foureman, Eling, 1989). 

Teršalų akumuliacijos lygis priklauso nuo organizmo fiziologinių ypatumų: 

kūno svorio, trofinės padėties, hemocianino buvimo organizme (Naimo et al., 

1995; Sarkar et al., 2006). Akumuliacijai įtakos turi ir aplinkos veiksniai: 

vandens druskingumas, temperatūra, pH, organinių medžiagų kiekis, metalų 

koncentracija, oksidacijos lygmuo ir sąveika su ligandais (Campbell, Evans, 

1991). Nustatyta jog, B(α)P metabolizmas vandens oragnizmuose svyruoja 

priklausomai nuo sezoniškumo (Weinstein, 1995). Žemos vandens 

temperatūros sumažina žaliavinės naftos produktų skaidymą, kadangi sulėtėja 

organizmų metabolizmas (Harvey et al., 1999). 

Su maistu, per vandenį ir nuosėdas į organizmus patenka įvairūs sunkieji 

metalai (Burgess, McKinney, 1999; Luoma, Rainbow, 2005). Nors 

organizmuose jie pasiskirsto netolygiai, vis gi pirminis taršos sunkiaisiais 

metalais poveikio organas – žuvų ir moliuskų žiaunos (Gundacker, 1999). Per 

žiaunas ir su maistu patenkantys metalai dažniausiai yra tirpūs vandenyje. 
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Didžiausia jų dalis įsisavinama pro žiaunas difuzijos ir aktyvaus transporto 

būdu. Mechanizmai, apsaugantys nuo toksiškų metalų poveikio, apima 

pernašos, slopinimo, pašalinimo iš organizmo bei detoksikacijos, surišant 

metalus į kompleksus būdus. Tam tikros metalų koncentracijos gyvūnų 

organizmuose yra toleruojamos ir kai kuriais atvejais netgi būtinos (Depledge, 

Fossi, 1994). Dvivalenčių metalų jonus suriša baltymai, kurie vadinami 

metalotioneinais. Metalotioneinai ar į juos panašūs baltymai nustatyti 

daugelyje žuvų, moliuskų ir vėžiagyvių (Langston et al., 1998; Roeva et al., 

1999; Isani et al., 2000; Monserrat et al., 2007; Pytharopoulou et al., 2008). Šie 

baltymai dalyvauja organizmo homeostazės ir detoksikacijos procesuose, 

surišdami tokius metalus kaip: Ag, Cd, Cu, Hg ir Zn. Be to, atlieka ir kitą 

svarbią funkciją – šalina oksiduotus radikalus (Viarengo et al., 2000; 2007). 

Metalotioneinai rasti jūriniuose moliuskuose: valgomosiose (Mytilus edulis) ir 

Viduržemio jūros (Mytilus galloprovincialis) midijose, lėkštelėse (Patella 

vulgata, P. granularis), didžiojoje veneroje (Ruditapes decussatus) (Mackay et 

al., 1993; Mourgaud et al., 2002; Simes et al., 2003). Moliuskuose ir 

vėžiagyviuose šie baltymai sintetinami virškinimo liaukoje ir žiaunose (Raspor 

et al., 2004). Dvigeldžiai moliuskai pasižymi ir kita detoksikacijos sistema – 

įjungia metalus į neorganinius kristalus, kurie formuojasi tarpląsteliniame 

audinyje (Simkiss, 1981; Silverman et al., 1987). Gėlavandeniuose 

moliuskuose tokiuose dariniuose dažnas kalcis, tuo tarpu jūriniuose 

bestuburiuose dominuoja švino karbonatas (Marshall, Talbot, 1979), geležies 

fosfatas arba cinko fosfatas (Buchanan et al., 1980). Staigi metalotioneinų 

indukcija įvairiose žuvų rūšyse naudojama kaip biožymuo, vertinant sunkiųjų 

metalų taršą aplinkoje (Cajaraville et al., 2000; Linde et al., 2001). 

Sunkiųjų metalų bioakumuliacija vandens organizmuose priklauso nuo 

geocheminių ir biologinių savybių t.y. kokiu būdu jie patenka į organizmą, 

koks jų kiekis, kaip šalinami, visos šios savybės rūšims yra individualios 

(Luoma, Rainbow, 2005). Dažnai audiniuose sukauptos sunkiųjų metalų 

koncentracijos koreliuoja ir su aplinkos užterštumo lygiu (Naimo, 1995), tačiau 
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skirtingi oragnizmų audiniai, pasižymi skirtinga sunkiųjų metalų akumuliacija 

(Carriquiriborde, Ronco, 2008). 

Didžiausios teršalų koncentracijos nustatomos moliuskų žiaunose ir 

mantijoje, kituose organuose akumuliacija neretai yra specifiška (Hemelraad, 

Holwedra, 1987). Jūrinių dvigeldžių moliuskų kraujo plazmoje nustatyti 

didesni sunkiųjų metalų kiekiai (kur jie yra pasiskirstę kaip laisvi junginiai 

arba susirišę su plazmos baltymais) nei hemocituose (Hayashi et al., 1998). 

Didžiausios kadmio koncentracijos nustatomos moliuskų virškinimo liaukoje, 

žiaunose ir inkstuose, o mažiausios kriauklėje ir raumenyse (Adams et al., 

1981). M. edulis moliuskus 2 ir 4 savaitėms perkėlus į užterštą Ušuajos įlanką, 

didžiausios geležies ir vario koncentracijos nustatytos jų virškinamajame 

trakte, tuo tarpu cinko – žiaunose (Giarratano et al., 2010). 

Sunkiųjų metalų pasiskirstymas žuvyse yra selektyvus procesas. Audiniuose 

vykstanti metalų akumuliacija priklauso nuo specifinių junginių prijungimo 

vietų buvimo bei audinio detoksikacijos mechanizmų (Naimo, 1995). Vienose 

žuvų rūšyse ženkli sunkiųjų metalų akumuliacija vyksta kepenyse ir inkstuose 

(Kraal et al., 1995; Cattani et al., 1996), kitose intensyviau vykdoma 

raumenyse ir kepenyse. Kadmio akumuliacija priklauso nuo žuvų rūšies (Wu et 

al., 2007; Isani et al., 2009). Tyrimuose atliktuose su amerikiniu upiniu unguriu 

(Anguilla rostrata), Cd daugiau akumuliavosi inkstuose nei kepenyse (Gill et 

al., 1992). Aukštesnis akumuliuoto Cd kiekis nustatytas inkstuose nei kituose 

tirtuose organuose ir atlikus tyrimus su margaisiais upėtakiais (Salmo trutta) 

(Brown et al., 1994), japoniškais unguriais (Anguilla japonica) (Yang, Chen, 

1996), paprastaisiais karpiais (Cyprinus carpio) (Brown et al., 1986). 

Pastebėta, kad auksaspalvius sparus (Sparus aurata) 11 dienų paveikus 0,1 

mg/l Cd koncentracija, didesnė šio metalo akumuliacija nustatyta kepenyse nei 

inkstuose ar žiaunose (Isani et al., 2009). Kamunde atliko (2009) eksperimentą, 

kurio metu vaivorykštinius upėtakius (Oncorhynchus mykiss) veikė 

skirtingomis Cd koncentracijomis. Žiaunose minėtojo metalo susikaupė nuo 2 

iki 4 kartų daugiau nei kepenyse. Tuo tarpu, veikiant tą pačią žuvų rūšį variu, 

didžiausias jo susikaupimas nustatytas kepenyse, žiaunose, virškinamajame 
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trakte, o mažiausias – kauluose (Kamunde et al., 2001; Handy et al., 2002). 

Nustatant, Zn, Cu, Cd, As ir Pb akumuliacijos lygį žuvų audiniuose tirti 

afrikiniai šamai (Clarias gariepinus). Gautos tokios sunkiųjų metalų kaupimosi 

(inkstuose, kepenyse, žiaunose bei širdyje) tendencijos: širdyje 

(Zn>Cu>Pb>As>Cd); žiaunose (Zn>Cu>Pb>Cd>As); inkstuose 

(Zn>Cu>Pb>As>Cd); kepenyse (Zn>Cu>Pb>As>Cd). Nustatytas metalų 

pasiskirstymo eiliškumas: As – inkstai>kepenys>žiaunos>širdis; Zn – 

žiaunos>kepenys>inkstai>širdis; Pb – kepenys>inkstai>žiaunos>širdis; Cu – 

inkstai>kepenys>žiaunos>širdis; Cd – kepenys>žiaunos>inkstai>širdis 

(Farombi et al., 2007). Didesne arseno akumuliacija pasižymėjo jūros 

organizmai nei gėlavandeniai, kadangi šio metalo lygis jūrose yra aukštesnis 

(Williams et al., 2009). 

 

1.4. Pagrindinių taršos komponentų poveikis organizmams 

Į hidrosistemas patenkantys taršos komponentai gali ne tik sutrikdyti 

vandens organizmų ląstelėse vykstančią jonų pernašą, bet paveikti ir kitus 

ląstelėse vykstančius procesus – citoskeleto dinamiką, viduląstelinę medžiagų 

pernašą, mitochondrijų energijos gamybą, ląstelių genomo stabilumą bei genų 

aktyvumą. Jūros organizmams naftos teršalų poveikis gali būti letalus (dėl 

ūmaus apnuodijimo) arba gali sukelti subletalius efektus, kuriuos sunku 

įvertinti. Naftos sudėtyje esantys angliavandeniliai, sunkieji metalai, 

alkilfenoliai sukelia pakitimus organizmų ląstelių membranose, turi įtakos 

kancerogeninių procesų intensyvumui, taip pat gali sukelti toksinius (Faria et 

al., 2010) ar genotoksinius efektus, įtakojančius įvairių ligų atsiradimą, 

mirtingumo padidėjimą, taipogi populiacijų reprodukcijos sumažėjimą (Venier 

et al., 1996). Netoli naftos gręžinių, priedugnyje beismaitinančiose žuvyse 

nustatyti vis didesni dažniai susidariusių karcinomų (Sanchez-Galan et al., 

2001). Yra žinoma, kad nuolat naftos produktais teršiamose zonose gyvenantys 

organizmai susmulkėja (Wake, 2005). Taršos naftos junginais, sunkiaisiais 

metalais, alkilfenoliais bei kitomis cheminėmis medžiagomis genetinis 

poveikis organizmuose gali pasireikšti seserinių chromatidžių mainų (SCM), 
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mikrobranduolių (MB) bei kitų DNR pažaidų (aduktų, grandinės trūkių ir t.t.) 

susidarymu (Venier, Zampieron, 2005). 

 

1.4.1. Naftos ir jos junginių poveikis 

Didžiąją žaliavinės naftos sudedamųjų junginių dalį sudaro įvairūs 

angliavandeniliai. Į aplinką šie junginiai patenka išgaunant žaliavinę naftą, su 

naftos platformose produkuojamais GV, taip pat naftos avarinių išsiliejimų 

(González-Doncel et al., 2008) ar laivybos metu. Kai kurie PAA yra 

priskiriami prie promutagenų (Johnson, 1992). Šių junginių pavojingumą lemia 

tai, kad jų oksidacinės biotransformacijos metu susidaro itin reaktyvūs 

metabolitai, kurie gali jungtis su organizmo makromolekulėmis (pvz., DNR) 

(Jonsson et al., 2004). Tokio tipo metabolitams būdingas kancerogeniškumas, 

mutageniškumas ir citotoksiškumas (Torres-Bugarin et al., 1998; Woodhead et 

al., 1999). Be to, kai kurie PAA veikia kaip estrogenai ir antiestrogenai, trikdo 

žuvų steroidų metabolizmą, mažina plazmoje cirkuliuojančių hormonų kiekius 

(Roy et al., 2003) bei inhibuoja steroidogeninius baltymus (Monteiro et al., 

2000). 

Aprašytas genotoksinis PAA poveikis organizmams (Akcha et al., 2000; 

Vanzella et al., 2007; Nogueira et al., 2009). PAA indukuotas genotoksiškumas 

nustatytas jūriniuose galvakojuose moliuskuose Cronia contracta (Sarkar et 

al., 2008), Viduržemio jūros midijose (Mytilus galloprovincialis) ir žoliniuose 

grunduluose (Zosterisessor ophiocephalus) (Venier, Zampieron, 2005). 

Literatūroje pateikiami duomenys apie PAA indukuotą DNR pažaidų 

susidarymą raudonosios asterijos (Asterias rubens) prievartinės aklosios žarnos 

ląstelėse (Šiaurės jūra) (Everaarts, Sarkar, 1996). Naftos ir dujų gavybos 

platformų GV sudėtyje esantys junginiai sukėlė baltymų ekspresiją dėmėtojoje 

kavaloje (Carangoides fulvoguttatus) bei tropiniuose auksadryžiuose 

rifešeriuose (Lutjanus carponotatus) (Zhu et al., 2008). Genotoksinis naftos 

perdirbimo įmonėje susidarančio gamybinio vandens, poveikis nustatytas ir 

astianaksuose Astyanax jacuhiensis (de Lemos et al., 2008). Naftos perdirbimo 

įmonių išleidžiamų į aplinką junginių genotoksinis poveikis ichtiofaunai 



 27

įvertintas naudojant in vitro ir in vivo laboratorinius tyrimus (Gravato, Santos, 

2003; de Lemos et al., 2001, 2007). Atlikti eksperimentiniai tyrimai parodė, 

kad naftos sudėtyje esantys junginiai sukelia pokyčius organizmų 

reprodukcinėje sistemoje, įtakoja išneršiamų ikrelių skaičių bei procentinį 

išsiritusių ikrelių skaičių, mailiaus išgyvenimą, visa tai gali neigiamai paveikti 

visą ekosistemą (Wake, 2005). 

Naftą disperguojančių medžiagų, taikomų naftos išsipylimo avarijų metu, 

sudėtyje yra įvairių surfaktantinių mišinių, angliavandenilinių tirpiklių, 

stabilizuojančių medžiagų, kurios taip pat pasižymi genotoksinėmis savybėmis 

(HELCOM, 2003). 

 

1.4.2. Alkilfenolių poveikis 

Alkilfenoliniai ir etoksilatai – tai dar viena plačiai paplitusi teršalų grupių. 

Patekusios į aplinką šios medžiagos biodegraduojamos į sunkiau skylančius 

junginius (nonilfenolį, oktofenolį bei alkilfenolius mo-, di-, trietoksilatus) 

(Giger et al., 1984). Organizmams šie junginiai yra toksiški bei veikia kaip 

endokrininės sistemos trikdytojai (Jobling et al., 1996; Renner, 1997). Nemaža 

dalis alkilfenolių į hidrosistemas patenka su naftos platformų produkuojamais 

GV. Nustatyta, kad AF citotoksiškumas priklauso nuo jų koncentracijos ir 

grandinės šakotumo. Atlikti tyrimai su Atlantinėmis menkėmis (Gadus 

morhua) ir vaivorykštiniais upėtakiais (O. mykiss) parodė, kad AF turi įtakos 

glutationreduktazės aktyvumui bei glutationo lygio pokyčiams. Manoma, kad 

tai oksidacinio streso pasekmė. Ląstelės, kuriose sumažėja glutationo lygis, 

tampa jautresnės reaktyvių deguonies radikalų poveikiui, jose dažniau vyksta 

DNR fragmentacija, indukuojama apoptozė (Sturve et al., 2006). Literatūroje 

pateikiama duomenų apie 4-nonilfenolio poveikį reprodukcinei žuvų sistemai 

bei jo indukuotą genotoksinį poveikį nilinės tilapijos (Oreochromis niloticus) 

kraujo eritrocituose (Rivero et al., 2008). Genotoksinis pentachlorfenolio 

poveikis taikant MB testą nustatytas dreisenų Dreissena polymorpha ir raginės 

skritinukės (Planorbarius corneus) hemocituose (Pavlica et al., 2000). 
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1.4.3. Sunkiųjų metalų poveikis 

Vandens ekosistemose aptinkami sunkieji metalai gali įtakoti žuvų 

metabolizmo, biocheminius, fiziologinius, histologinius pokyčius, inhibuoti 

baltymų ir nukleorūgščių sintezę (Zelikoff, 1993; Chi et al., 2007; Castro-

González, Méndez-Armenta, 2008). Yra žinoma, kad daugybinis metalų 

poveikis turi įtakos moliuskų augimui ir reprodukcijai, o tai gali ženkliai 

paveikti jų populiaciją (Naimo, 1995). Nustatyta, kad Pb, Cr, Hg, Cd ir Cu gali 

sutrikdyti bendrą metabolinį aktyvumą bei baltymų sintezę Viduržemio jūros 

midijose (Mytilus galloprovincialis) (Gorinstein et al., 2005; Pytharopoulou et 

al., 2008). 

Įvairios organizmų gyvenimo stadijos yra nevienodai jautrios metalų 

poveikiui. Veikiant moliuskus letaliomis metalų dozėmis, poveikiui 

jautriausios buvo lervinės ir juvenilinės šių organizmų gyvenimo stadijos 

(Lasee, 1991). Vertinant toksiškumą nustatytas metalų toksiškumo eiliškumas 

pradedant labiausiai toksiškais: Hg>Ag>Cu, Cd, Zn, Pb, Cr, Ni, Co. Tačiau 

skirtingų organizmų audiniuose jų poveikis gali būti skirtingas, pvz., metalų 

toksiškumo eilė pagal poveikį Mytilus edulis moliuskams yra: Cu=Hg=Ag>Cd 

(Nelson, 1991). Garg su bendraautoriais (2009) atliko eksperimentą, kurio 

metu 45 dienas dumblynų (Cirrhinus mrigala) ir indinius (Catla catla) karpius 

bei labėjas Labeo rohita veikė sunkiaisiais metalais (Cd, As, Zn). Tirtų žuvų 

raumenyse bei žiaunose nustatyti lipidų sudėties bei angliavandenių kiekio 

pokyčiai. Sunkiųjų metalų poveikis stiprėjo (iš kairės į dešinę): 

Zn<As<Cd<Cd+Zn<As+Zn<Cd+As<Cd+As+Zn (Garg et al., 2009). 

Nustatyta, kad daugybinis metalų poveikis neigiamai veikia daugelio organų 

funkcionavimą, pvz., Cd poveikis žuvims sukėlė patologinius kepenų, 

sėklidžių, smegenų ir nervų sistemos, inkstų (Novelli et al., 1999), blužnies ir 

kaulų čiulpų (Yamano et al., 1998) pakitimus. 

Literatūroje aprašytas ir genotoksinis sunkiųjų metalų poveikis (Ferraro et 

al., 2004; Arkhipchuk, Garanko, 2005; Porto et al. 2005; Bagdonas, Vosylienė, 

2006; Ergene-Gözükara et al., 2007; Çavas, 2008). Sunkiųjų metalų 

genotoksiškumas yra siejamas su DNR pažeidžiančių laisvųjų radikalų 
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sukaupimu, klastogeniniais procesais arba tuo pat metu vykstančiu 

klastogeniniu ir aneugeniniu poveikiu vandens organizmams (Nepomuceno, 

Spano, 1995). Išskiriama keletas metalų poveikio ląstelės genetinei medžiagai 

formų. Chromo junginiai veikdami tiesiogiai sukelia oksidacines DNR 

pažaidas. Netiesioginio poveikio metu metalai slopina DNR reparacijos 

procesą, veikia replikaciją sukeldami DNR pakitimus arba modifikuodami 

reparacijoje dalyvaujančius baltymus, tai padidina kitų aplinkos mutagenų 

genotoksinį poveikį (Hartwig, 1995). 

Atlikti vario (Cu) genotoksiškumo tyrimai su vaivorykštinio upėtakio 

(Oncorhynchus mykiss) žiaunų kultūrų RTgill-W1 ląstelėmis (Bopp et al., 

2008). Nustatyta, kad aukštos šio metalo koncentracijos inicijuoja DNR 

pažaidų susidarymą (Gabbianelli et al., 2003), lipidų peroksidaciją (Rau et al., 

2004), baltymų karbonatizaciją (Parvez, Raisuddin, 2005). Fe, Co, Ni junginiai 

gali sąveikauti su vandenilio peroksidu, šių reakcijų metu susidaro hidroksi 

radikalai ir metalo – deguonies kompleksai, galintys sukelti nukleotidų sekai 

specifines DNR pažaidas. Manoma, kad deguonies radikalai turi įtakos metalų 

kancerogeniškumą (Kawanishi et al., 1989). Vienas iš Hg poveikio ląstelei 

mechanizmų yra siejamas su dalijimosi verpstės formavimosi sutrikimais, 

kurie sąlygoja aneuploidinių ir poliploidinių ląstelių susidarymą (Bolognesi et 

al., 1999). Veikdami tiesiogiai arba sustiprindami kitų junginių poveikį As, Cr, 

Ni, Be ir Cd junginiai dalyvauja kancerogeniniuose procesuose (Snow, 1992). 

Sunkiųjų metalų genotoksinio/mutageninio poveikio nustatymas žinduoliuose 

ypač svarbus, vertinant ir taršos rizikos laipsnį žmogui (Hartwig et al., 1994; 

Rozgaj et al., 2002; Sanchez-Chardi, Lopez-Fuster, 2009). 

 

1.5. Genotoksikologijos metodų taikymas taršos poveikio tyrimuose 

Aplinkos taršos mastai pasaulyje vis didėja, tad žinios apie taršos šaltinius ir 

jų pasekmes vandens organizmams ir ekosistemoms yra svarbios ne tik 

geresniam supratimui, kaip šios ekosistemos reaguoja į taršos poveikį, bet ir 

prevencinių aplinkosauginių priemonių suformavimui (Islam, Tanaka, 2004). 
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Nustatant medžiagų toksinį ir genotoksinį poveikį organizmams naudojami 

įvairovūs analitiniai, in vitro ir in vivo metodai, kuriuose panaudojami skirtingi 

biožymenys (Ayllón, Garcia-Vasquez, 2000; Pacheco, Santos, 2002; Rank et 

al., 2007; de Lemos et al., 2007; 2008). Tokie DNR pokyčiai kaip chromosomų 

aberacijos, mikrobranduoliai, seserinių chromatidžių mainai ar chromosomų 

skaičiaus pokyčiai, gali būti nustatomi taikant citogenetinius metodus (Shugart, 

1996). Genotoksinų poveikio vandens organizmuose įvertinimui dažniausiai 

naudojama mikrobranduolių, kometų, DNR aduktų, seserinių chromatidžių 

mainų analizė (Lehtonen et al., 2006; Frenzilli et al., 2008; Binelli et al., 2009). 

 

1.5.1. Mikrobranduolių testas 

Aplinkos genotoksiškumo biožymenimis pradėta domėtis pastaraisiais 

dešimtmečiais ir ypač didelis dėmesys buvo skiriamas mikrobranduolių testo 

panaudojimui, vertinant branduolio pažaidų susidarymą tiek gėlavandenių, tiek 

jūrinių organizmų ląstelėse. Tyrimuose šis testas plačiai taikomas dėl savo 

paprastumo, spartumo bei jautrumo. Paprasta testo metodika tinkama naudoti 

įvairiose organizmų grupėse, skirtingose rūšyse bei audiniuose. MB testas 

naudojamas vertinant vandens organizmų atsaką į atskirus genotoksinius 

junginius ar jų mišinius, skirtingas jų koncentracijas, poveikio trukmę (Venier 

et al., 1997a; Dolcetti, Venier, 2002; Gravato, Santos, 2002, 2003; Dailianis et 

al., 2003; Izquierdo et al., 2003). Testas leidžia tiksliai įvertinti klastogeninių ir 

aneugeninių junginių poveikį, esant net mažoms medžiagų koncentracijoms 

(Heddle et al., 1991). 

Mikrobranduoliai – ląstelės citoplazmoje esantys chromatino dariniai, 

apsupti membrana ir neturintys jokio stebimo ryšio su pagrindiniu branduoliu 

(Fenech, 2000; Iarmarcovai et al., 2008). Jų formavimasis vyksta dėl 

chromosomų aberacijų anafazės metu, kuomet MB susidaro iš acentrinių 

chromosomų arba centromerą turinčių fragmentų, kurie ląstelės dalijimosi 

metu nepasiskirsto į dukterines ląsteles. Mikrobranduoliai gali susidaryti ir dėl 

mitozėje įvykusių branduolio funkcinių bei struktūrinių pažeidimų, kuomet 

atsitiktinai viena ar kelios branduolio chromosomos yra prarandamos (Fenech 
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et. al., 2003; Lindberg et al., 2007). Šie du mikrobranduolių tipai gali būti 

atskirti nustatant centromerų ir kinetochorų būvimą, naudojant 

imunofluorescencinį (FISH) dažymo metodą (Natarajan et al., 1996). Jeigu 70-

100% mikrobranduolių nustatomas kinetochoro būvimas, tuomet tiriamasis 

junginys pasižymi aneugeniniu poveikiu. Jei mikrobranduolių, turinčių 

kinetochorą, dažnis yra žemas (0-30%), tiriamasis junginys tikriausiai pasižymi 

klastogeniniu veikimu (Antoccia et al., 1991). Vertinant MB esančių 

kinetochorų dažnį, aneugeniniu poveikiu pasižymėjo etanolis, tuo tarpu jo 

metabolitas acetalaldehidas – klastogeniniu (Kayani, Parry, 2010). 

Vizualiai mikrobranduoliai nuo pagrindinio branduolio skiriasi tik savo 

dydžiu (nuo 1/5 iki 1/20 branduolio dydžio). Žuvų ląstelėse susiformuojantys 

MB gali būti dar mažesni, palyginus su pagrindiniu branduoliu (nuo 1/10 iki 

1/50), nes daugumos žuvų chromosomos yra daug smulkesnės nei žinduolių 

(Al-Sabti, Metcalfe, 1995). 

Pirmą kartą mikrobranduolių testas, kaip citogenetinių pažaidų 

indikatorius, pradėtas taikyti žinduoliuose. Patobulinus metodiką pritaikytas ir 

vandens organizmams. Vėliau, genotoksinio teršalų poveikio vandenyje 

nustatymas taikant MB testą, tapo būtina sąlyga vertinant ekosistemų būklę bei 

paskirų cheminių medžiagų genotoksiškumą (Burgeot et al., 1996). MB testo 

metodika ypač tobulėjo per pastarąjį dešimtmetį, kuomet testas buvo pradėtas 

taikyti genotoksinių medžiagų poveikio žmogui rizikos vertinime (Fenech et 

al., 1999; de Almeida et al., 2004). Kiek vėliau pradėtas naudoti aplinkos 

genotoksiškumo tyrimuose gamtinėse įvairių organizmų populiacijose 

(Mersch, Beauvais, 1997; Rao et al., 1997; Tanzarella et al., 2001). Kadangi 

vandens ekosistemos nuolat teršiamos antropogeninės veiklos produktais, 

susidomėta genotoksinių teršalų poveikiu vandens organizmams (Bolognesi, 

1990; Venier et al., 1997a,b; Sanchez-Galan et al., 1999; Ayllón, Garcia-

Vazquez, 2000). Jūrinėse ir gėlavandenėse sistemose bestuburiai sudaro 90% 

čia gyvenančių vandens organizmų, tad šių organizmų panaudojimas atliekant 

genotoksiškumo tyrimus ypač aktualus, kadangi genotoksinis medžiagų 

poveikis turėtų įtakos visam ekosistemos funkcionavimui. MB testas taikytas 
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įvairiose taksonominėse grupėse – moliuskuose (Baršiene et al., 2004; 

Bolognesi et al., 2004; Siu et al., 2004) žuvyse (Hayashi et al., 1998; Baršienė 

et al., 2005; Bolognesi et al., 2006b), varliagyviuose (Huang et al., 2007; 

Marques et al., 2009), ropliuose (Poletta et al., 2009), graužikuose (Sanchez-

Chardi et al., 2008; Vikram et al., 2008), paukščiuose (Stončius, Lazutka, 

2003; Laia Quiros et al., 2008). Testas naudotas nustatant įvairių teršalų 

genotoksiškumą skirtinguose gėlavandeniuose (Al-Sabti, Metcalfe, 1995; 

Buschini et al., 2004; Ergene et al., 2007) ir jūriniuose organizmuose (Venier, 

Zampieron, 2005; Nigro et al., 2006; Klobučar et al., 2008), ar vertinat jūrinės 

aplinkos genotoksiškumą in situ (Bolognesi et al., 1996, 1997; Rodriguez-Cea 

et al., 2003; Çavaş, Ergene-Gözükara, 2005b, Ergene-Gözükara et al., 2007; 

Baršienė et al., 2004, 2006a, 2006b; Rybakovas et al., 2009). 

Žuvyse MB testas taikytas eksperimentiniuose tyrimuose vertinat įvairių 

medžiagų genotoksinį poveikį – aflatoksino B1, polichlorintų bifenilų (Al-

Sabti, 1986), benz(a)pireno (Gravato, Santos, 2003), kadmio (Rodriguez-Cea 

et al., 2003), chromo (Al-Sabti et al., 1994), cinko ir vario (Bagdonas, 

Vosylienė, 2006), mitomycino C (Bahari et al., 1994; Palhares, Grisolia, 2002), 

ciklofosfamidų (Rodriguez-Cea et al., 2003, Çavas, Ergene-Gozukara, 2005b), 

etilmetano sulfonato (Ahmad et al., 2002), kolchicino ir rentgeno spindulių 

(Bahari et al., 1994; Gustavino et al., 2001), fitotoksinų (Çavas, Könen, 2008), 

torio (Correa et al., 2008), urano (Barillet et al., 2005). Tyrimuose naudoti 

įvairūs žuvų būriai: karpžuvės – Cypriniformes (Al-Sabti, 1986; Al-Sabti et al., 

1994), ešeržuvės – Perciformes (Ieradi et al., 1996; Palhares, Grisolia, 2002; 

Gravato, Santos, 2003; Baršienė et al., 2006e), lašišakarpiai – Characiformes 

(Pantaleao et al., 2006), unguriažuvės – Anguilliformes (Rodriguez-Cea et al., 

2003), menkiažuvės – Gadiformes (Baršienė et al., 2005), plekšniažuvės – 

Pleuronectiformes (Baršienė et al., 2005), lašišažuvės – Salmoniformes (Rao et 

al., 1997; Rodriguez-Cea et al., 2003; Andreikėnaitė et al., 2007), šamažuvės – 

Siluriformes (Bahari et al., 1994). 

Taikant MB testą, įvertintas genotoksinis taršos poveikis gėlavandenėms 

žuvims: žemakūniams ūsoriams (Barbus plebėjus) (Minissi et al., 1996), 
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vaivorykštiniams upėtakiams (Oncorhynchus mykiss) (De Flora et al., 1993), 

didžiosioms lašišoms (Oncorhynchus kisutch) (Barbee et al., 2008), 

paprastiesiems zakams (Zacco platypus), priekrantiniams gyvavedžiams 

ešeriams (Ditrema temmincki), karosų Carassius spp. genties bei Leiognathus 

nuchalis žuvims (Hayashi et al., 1998), rudiesiems (Salmo trutta fario) bei 

margiesiems (Salmo trutta) upėtakiams (Sanchez-Galan et al., 1998) in situ. 

Testas taikytas skirtinguose žuvų audiniuose: kraujyje (Al-Sabti et al., 1994; 

Bahari et al., 1994; Gravato, Santos, 2003; Souza, Fontanetti, 2006; de Lemos 

et al., 2007; 2008), inkstuose (Palhares, Grisolia, 2002; Rodriguez-Cea et al., 

2003; Baršienė et al., 2006c), kepenyse (Rao et al., 1997), blužnyje, žiaunose 

(Çavas, Ergene-Gozukara, 2005a) bei pelekuose (Arkhipchuk, Garanko, 2005). 

Atlikus tyrimus, kuriuose buvo lyginama mikrobranduolių indukcija žiaunų ir 

kraujo ląstelėse nustatyta, kad aukštesnis spontaninis ir indukuotas dažnis 

būdingas žiaunų ląstelėms (Çavas et al., 2005). Tokie rezultatai gali būti 

paaiškinti tuo, kad žiaunų epitelis yra pirminis taršos komponentų poveikio 

taikinys (Dixon et al., 2002), šiame audinyje yra aukštesnis ląstelių mitozinis 

aktyvumas (Arkhipchuk, Garanko, 2005). Žuvyse vykstantys eritropoezės 

procesai taip pat turi įtakos MB dažniui (Udroiu, 2006). 

Moliuskai dėl sėslaus gyvenimo būdo bei filtracinių ir fiziologinių savybių 

tyrimuose naudojami dar dažniau. Atlikti tyrimai su Mytilus spp. genties 

moliuskais, kurių metu stebėta vandenyje esančių įvairių genotoksinių junginių 

įtaka MB indukcijai (Scarpato et al., 1990; Bolognesi et al., 1996). Didžioji 

dauguma MB tyrėjų nurodo, kad mikrobranduolių testo M. edulis ląstelėse 

naudojimas genotoksiškumo įvertinimui yra jautrus metodas ir tinkamas 

naudoti biomonitoringui jūrinėse, priekrantės taršos veikiamose vandens 

ekosistemose in situ (Bolognesi et al., 1996, 1997, 2004; Burgeot et al., 1996; 

Baršienė, 2002; Izquierdo et al., 2003; Baršienė et al., 2004, 2006a,b). Taikant 

MB bei Kometų testus Viduržemio jūros midijų (M. galloprovincialis) 

hemocituose įvertintas Adrijos jūros priekrančių aplinkos genotoksiškumas 

(Klobučar et al., 2008). Kaip bioindikatoriai Viduržemio jūros midijos gan 

dažnai naudojamos vertinat antropogeninį poveikį ekosistemoms (Roméo et 
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al., 2003; Regoli et al., 2004; Nigro et al., 2006; Damiens et al., 2007; 

Viarengo et al., 2007; Gorbi et al., 2008). 

Biondikatoriniai organizmai bei juose vykstantys akumuliacijos procesai 

tikslingai panaudoti nustatant aplinkos genotoksiškumą įvairiuose Europos 

uostuose (Geteborgo, Roterdamo, Genujos, Klaipėdos) po gilinimo bei valymo 

darbų, taip pat po avarinių teršalų išsiliejimų (Stephensen et al., 2000; Regoli 

et al., 2002, 2004; Frenzilli et al., 2004; Almroth et al., 2005; Sturve et al., 

2005; Baršiene et al., 2006a; Bocchetti et al., 2008). Atlikta darbų, kuomet 

naudojant kaip bioindikatorius moliuskus bei taikant MB testą kartu su kitais 

biožymenimis įvertintas Baltijos jūros aplinkos genotoksiškumas (Baršienė et 

al., 2006a; Kopecka et al., 2006; Schiedek et al., 2006). Dažniausiai 

dvigeldžiuose moliuskuose mikrobranduolių susidarymas vertinamas 

hemocituose ir žiaunų ląstelėse (Izquierdo et al., 2003; Bolognesi et al., 2004; 

Baršienė et al., 2006a,b,d; Villela et al., 2007). Dixon (2002) su 

bendraautoriais išskyrė moliuskų hemolimfos panaudojimo 

genotoksikologiniuose tyrimuose privalumus, palyginus su kitais audiniais 

(žiaunomis). Moliuskuose hemolimfa tiriama dėl paprasto preparatų paruošimo 

bei galimybės taikyti ne tik mikrobranduolių, bet ir kitus metodus, pvz., 

kometų (Jha et al., 2005; Jha, 2008), acetilcholinesterazės lygio nustatymo 

(Galloway et al., 2002; Al-Subiai et al., 2009). Atlikti hemolimfos ir žiaunų 

tyrimai atspindėjo įvairių klastogenų (Mersch et al., 1996), radionuklidų (Jha et 

al., 2005), sunkiųjų metalų (Bolognesi et al., 2004), organinių junginių 

(Galloway et al., 2002; Rickwood, Galloway, 2004; Pan et al., 2006) poveikį 

tiriamiems moliuskams. 

 

1.5.2. Kitų branduolio pažaidų analizė 

Analizuojant aplinkos genotoksiškumą be mikrobranduolių testo vandens 

organizmuose buvo tiriamos ir kitos ląstelės branduolio pažaidos, tokios kaip 

branduolio pumpurų (BP), dvibranduolių (DB) bei fragmentuotų-apoptozinių 

(FA) ląstelių susiformavimas. Literatūroje yra duomenų apie tokio pobūdžio 

pažaidas jūrinėse žuvyse ir moliuskuose (Venier et al., 1997a; Dolcetti, Venier, 
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2002; Gravato, Santos, 2002, 2003; Dailianis et al., 2003; Izquierdo et al., 

2003; Guilherme et al., 2008; Koukouzika, Dimitriadis, 2008; Binelli et al., 

2009). Vertinant genotoksinį junginių poveikį tiriamas MB ir BP 

susiformavimas, o citotoksinį – FA ir DB ląstelių susidarymas (Baršienė et al., 

2006c; Baršienė, Andreikėnaitė 2007; Andreikėnaitė et al., 2007). Branduolio 

pažeidimų susiformavimo priežastys ir mechanizmai iki šiol nėra galutinai 

aiškūs. Manoma, kad branduolio pažeidimai gali formuotis dėl chromosomų 

segregacijos sutrikimų. Branduolio pumpurai formuojasi dėl 

ekstrachromosominės DNR amplifikacijos bei vykstant DNR trūkių reparacijos 

procesams. Vykstant amplifikuotos DNR ir defektyvių DNR reparacijos 

kompleksų šalinimui iš branduolio (Shimizu et al., 1998; Haaf et al., 1999). 

Ląstelėje vykstančios apoptozės metu susiformuoja mikrokūneliai, kurie 

vizualiai labai panašūs į mikrobranduolius (Heddle et al., 1991). Nustatyta, kad 

sunkieji metalai, gali indukuoti apoptozinių ląstelių susidarymo 

suintensyvėjimą (Rana, 2008; Franco et al., 2009). Manoma, kad apoptozė yra 

būdas pašalinti iš organizmo genetiškai pažeistas ląsteles (Stopper, Muller, 

1997; De Bruin, Medema, 2008). 

Fenech 2000 metais pasiūlė morfologinius kriterijus, kuriais 

rekomenduojama vadovautis vizualiai vertinant apoptozines ląsteles. 

Apoptozinėse ląstelėse stebima chromatino kondensacija, bet citoplazmos ir 

branduolio sienelė nepažeista. Kai vyksta branduolio fragmentacija į 

mažesnius branduolio darinius, citoplazminė membrana išlieka nepažeista. 

2003 metais Fenech su bendraautoriais suformulavo kriterijus, remiantis 

kuriais rekomenduojama vertinti ir kitus branduolio pažeidimus. Ląstelės 

turinčios du branduolius, anot autoriaus pateiktų kriterijų, privalo būti 

pasidengusios viena ląstelės membrana ir išsidėsčiusios toje pačioje 

citoplazmoje. Branduolių dydžiai turi būti panašaus dydžio, nusidažę vienodo 

intensyvumo spalva. Tarpusavyje branduoliai gali jungtis nukleoplazminiais 

tiltais (iki ¼ branduolio diametro). Nukleoplazminiai tiltai susiformuoja iš 

dicentrinių chromosomų, kurių centromeros anafazės metu yra traukiamos į 

skirtingus ląstelės polius (Fenech, Crott, 2002; Fenech, 2006). Kai kuriais 
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atvejais, kai dvibranduolės ląstelės persidengia su kitomis, tampa sunku 

nustatyti ar jos tarpusavyje jungiasi nukleoplazminiais tiltais, todėl tokios 

ląstelės neregistruojamos. 

 

1.5.3. Kiti genetiniai metodai 

Priklausomai nuo taikinio dydžio yra išskiriamos dvi sąlyginės genotoksinių 

efektų grupės: mikropažaidos (kur pakitimai pasireiškia biocheminiame ar 

molekuliniame lygmenyje) ir makropažaidos (kur pakitimai stebimi 

chromosomų lygmenyje) (Dixon et al., 2002). Mikropažaidos dažniausiai 

nustatomos naudojant kometų ir DNR aduktų analizę. Makropažaidoms tirti 

naudojamas mikrobranduolių, chromosomų aberacijų metafazėje ir anafazėje 

bei seserinių chromatidžių mainų testai. Šios makropažaidos susidaro tik 

dalijantis ląstelėms. 

Seserinių chromatidžių mainai (SCM) yra jautrus citogenetinis metodas, 

naudojamas įvertinant mutagenų poveikį chromosomoms. SCM – reiškinys, 

kai vienos chromosomos dvi chromatidės susikeičia savo homologinėmis 

dalimis, nustatomas mikroskopuojant, panaudojus diferencinį dažymą. SCM 

metodas taikomas toksikologiniuose testuose vertinat genotoksinį/mutageninį 

junginių poveikį (Ergene et al., 2007). Jūriniuose ir gėlavandeniuose 

organizmuose šis metodas naudojamas rečiau (Alink et al., 2007; Cornet, 

2007). 

SCM gali sukelti įvairūs fizikiniai veiksniai, pvz., jonizuojančioji 

spinduliuotė, elektromagnetinės bangos, taip pat įvairūs cheminiai junginiai 

(Tucker et al., 1993, 1996). Tyrimai atliekami metafazinėse chromosomose, 

tačiau tai sunku pritaikyti visoms žuvų rūšims, nes kai kurių žuvų šeimų 

kariotipai, pvz., lašišinių (Salmonidae), karpinių (Cyprinidae) pasižymi dideliu 

skaičiumi mažų chromosomų, kuriose sunku įvertinti struktūrinius pakitimus 

(Dixon, Clarke, 1982). 

Chromosomų aberacijų analizė – atliekama ląstelės ciklo metafazėje 

ir/arba anafazėje. Ląstelių dalijimosi metu dėl chromosomų trūkių ar 

neišsiskyrimo, verpstės ir centromeros pažeidimų anafazėje gali atsirasti 
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atsiliekantys, sulipę fragmentai, chromosomų tiltai ir multipolinės figūros. Iš 

atsilikusių fragmentų ar pilnų chromosomų gali formuotis mikrobranduoliai 

(Landolt, Kocan, 1984). 

Žuvų chromosomų aberacijų anafazėje eksperimentiniai tyrimai buvo 

atliekami penktame-šeštame praeito šimtmečio dešimtmečiuose (Longwell, 

Hughes, 1980). Vėliau šis metodas buvo panaudotas beveik po 20 metų. Hose 

ir Brown (1998) taikė aberacijų anafazėje testą tiriant Viduržemio jūroje 

gyvenančių rytinių silkių (Clupea paplasi) ikrų vystymąsi po „Exon Valdez” 

tanklaivio katastrofos. Chromosomų aberacijų analizė kartu su MB testu 

naudota tiriant klastogeninių junginių (pentachlorofenolio ir 2, 4-

dichlorofenoksiacetatinės rūgšties) poveikį Channa punctatus žuvyse (Farah et 

al., 2006). 

Chromosominių pažaidų metafazėje testas leidžia analizuoti chromosomų 

struktūrinius ir skaičiaus pakitimus. Struktūriniai pakitimai (aberacijos) gali 

pasireikšti kaip chromosomų trūkiai ir chromosomų persitvarkymai: inversijos, 

translokacijos, acentriniai fragmentai, žiedinės bei dicentrinės chromosomos. 

Acentriniai fragmentai ir dicentrinės chromosomos dažnai prarandami iš 

ląstelės, jai dalijantis. Chromosomų skaičiaus pakitimai – aneuploidija 

(hipodiploidija, hiperdiploidija) ir poliploidija. Tiriant ląstelių metafazes, 

galima įvertinti ir įvairius mejozės sutrikimus – bivalentų skaičiaus pokyčius, 

univalentų susidarymą, poliploidiją (Landolt, Kocan, 1984). 

Yra žinoma, kad mažos chromosomos yra daug dažniau prarandamos ar 

įgyjamos. Teorijos, aiškinančios šį reiškinį, akcentuoja didžiųjų chromosomų 

praradimo letalumą, mažųjų akrocentrinių chromosomų vaidmenį 

organizuojant branduolį (dėl to ilgesnį jų prisitvirtinimą prie branduolėlio). 

Manoma, kad mažosios chromosomos gali būti dažniau prarandamos, dėl 

silpnesnio prisitvirtinimo prie objektinio stiklelio (Ohtaki et al., 1994). 

DNR aduktų testas parodo genotoksinių medžiagų poveikį ir galimų 

nepalankių organizmui efektų indukciją. Egzistuoja tiesioginė koreliacija tarp 

DNR aduktų susiformavimo ir kancerogenezės (Peakal, 1992). Nustatyti 

įvairūs piktybinių auglių tipai žuvyse ir kiautuotų vėžiagyvių populiacijose, 
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kurie gyvena užterštuose vandenyse (Bolognesi et al., 1996). DNR aduktai 

nustatomi taikant modifikuotų bazių žymėjimą radioaktyviu fosforu (32P), tai – 

imunofermentinis metodas, atrastas 80-ųjų pradžioje, vėlesniais metais buvo 

ištobulintas ir patikslintas (Phillips, Castegnaro, 1999; Phillips et al., 2000). 

Dėl jautrumo ir spartumo sėkmingai pradėtas naudoti aplinkos monitoringo 

programose vertinant genotoksinių poliaromatinių junginių poveikį (Van der 

Oost et al., 1996; Xu et al., 1999). Statistiškai patikimi DNR aduktų 

susidarymai nustatyti įvairiose žuvų ir moliuskų rūšyse vertinant įvairių teršalų 

poveikį lauko ir laboratorijos sąlygomis (Aas et al., 2000; Ching et al., 2001; 

Dolcetti et al., 2002; Le Goff et al., 2006; Skarphéðinsdóttir et al., 2007). 

Padidėjęs DNR aduktų kiekis nustatytas paprastųjų jūros liežuvių (Solea solea) 

kepenyse praėjus 2 mėn. nuo naftos tankerio „Erika“ avarijos (Amat et al., 

2006). 

Pastaraisiais metais, vis dažniau naudojamas kometų metodas (Frenzilli et 

al., 2009). Šis metodas pasižymi ganėtinai dideliu jautrumu, spartumu bei 

paprastumu. Taikant kometų metodą nustatomos pirminės DNR pažaidos 

(Singh et al., 1988; Steiner et al., 1998; Comet Assay interest group website: 

http://cometassay.com/). Kai kurie autoriai pabrėžė šio metodo universalumą 

naudojant genotoksiloginiuose, ekotoksikologiniuose bei biomonitoringo 

tyrimuose (Dixon et al., 2002; Lee, Steinert, 2003; Collins, 2004; Çavas, 

Könen, 2008). Metodas taikytas įvairiems organizmams, tarp jų žemesniesiems 

ir aukštesniesiems augalams (Gichner et al., 2006), mažašerėms ir 

daugiašerėms žieduotosioms bei plokščiosioms kirmėlėms, vėžiagyviams, 

vabzdžiams, dvigeldžiams, pilvakojams, jūrinėms žvaigždėms, ežiams, žuvims, 

amfibijoms ir žinduoliams. Tyrimai atlikti, nustatant įvairių cheminių bei 

fizikinių veiksnių poveikį skirtingose organizmų gyvenimo ciklo etapuose bei 

skirtingose šių oragnizmų ląstelėse (laboratorinėmis ir lauko sąlygomis) 

(Mitchelmore, Chipman, 1998; Cotelle, Ferard, 1999; Rank, Jensen, 2003). 

Tyrimų metu kompiuterinės programos pagalba suskaičiuojamas ląstelių 

turinčių pažaidas dažnis, įvertinamas kometų uodegos ilgis, forma. Taikant 

metodą svarbu įvertinti DNR kiekį, kometų formą ir dydį. Šiuos parametrus 
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gali įtakoti dažymo procedūros, skaičiavimo kriterijai (Kumaravel et al., 2007; 

Jha, 2008). Būtina atsižvelgti į tiriamo organizmo amžių, lytį, vystymosi 

stadiją, tiriamo audinio ypatumus, metabolizmą, ląstelių proliferacijos 

intensyvumą. 

Kometų metodas taikytas naudojant kaip bioindikatorius įvarius moliuskus 

ir žuvis (Gielazyn et al., 2003; Gwo et al., 2003; De Andrade et al., 2004; 

Villela et al., 2007; Wessel et al., 2007). Woo su bendraautoriais (2006) atliko 

tyrimus, kurių metu naudodami kometų metodą azijinių paltusžuvių 

(Paralichthys olivaceus) kraujo ląstelėse įvertino naftos perdirbimo komplekso 

ir plieno gamykos išleidžiamų nuotekų bei uosto akvatorijos genotoksinį taršos 

poveikį. Paprastųjų vėgelių (Lota lota) kraujo eritrocituose taikant kometų 

metodą nustatytas Geteborgo uosto akvatorijos aplinkos genotoksiškumas 

(Frenzilli et al., 2004). Karpio ląstelių linijose naudojant kometų metodą tirtas 

Šiaurės ir Baltijos jūros sedimentų genotoksiškumas (Kammann et al., 2004). 

Paprastosiose katžuvėse (Ameiurus nebulosus) kometų metodas taikytas 

vertinant PAA genotoksinį poveikį šiais junginiais teršiamose vandens 

ekosistemos zonose (Padrangi et al., 1995). 

 

1.6. Pagrindiniai aplinkos genotoksiškumo vandens ekosistemose 

bioindikatoriai ir jų panaudojimas tyrimuose 

Vandens kokybės tyrimuose poikiloterminių organizmų panaudojimas yra 

tikslingas, kadangi tai yra labai plačiai paplitę, sudarantys gausias populiacijas 

gyvūnai, tad teršalų išmetimo ar išsipylimo vietoje gali tiksliau atspindėti 

neigiamą poveikį vandens sistemoms. Svarbi jų ekologinė ir ekonominė 

reikšmė. Todėl jūrinės aplinkos taršos poveikio tyrimuose dažniausiai 

naudojamos žuvys, moliuskai ir vėžiagyviai. 

Žuvys vandens sistemose, sudaro paskutinį mitybinės grandinės lygmenį, 

tad taršos poveikiui yra ypač jautrios (Van der Oost et al., 2003). Be to, žuvys 

yra maisto šaltinis aukštesniesiems stuburiniams, tarp jų ir žmogui (Elia et al., 

2006). Patekę į hidrosistemas teršalai, žuvyse inicijuoja specifinių fiziologinių 

ir biocheminių procesų pokyčius (Waite et al., 1992; Mattiessen et al., 1995; 
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Storm et al., 2000), tad žuvų kaip aplinkos užterštumo bioindikatorių 

panaudojimas yra vienareikšmiškas (Schnell et al., 2008). Tiriant 

antropogeninės taršos poveikį vandens organizmams monitoringo darbai atlikti 

naudojant šias bioindikatorines žuvų rūšis: dryžąjį jūrinį karosą (Boops boop), 

europinę barzdotę (Mullus barbatus), europinį žvaigždininką (Uranoscopus 

scaber) (Bolognesi et al., 2006a) europinį šapalą (Leuciscus cephalus) 

(Frenzilli et al., 2008), nilinę tilapiją (Oreochromis niloticus) (Linde-Arias et 

al., 2008), europinę upinę plekšnę (Platichthys flesus), paprastąją gelsvapelekę 

plekšnę (Limanda limanda), Atlantinę menkę (Gadus morhua) (Rybakovas et 

al., 2009). 

Viena iš Šiaurės jūros naftos industrijos zonose sugaunamų rūšių – Atlantinė 

menkė (G. morhua), plačiai naudojama eksperimentiniuose (lauko ir 

laboratoriniuose) tyrimuose (Schnell et al., 2008). Atliekant Lietuvos 

priekrantėje esančio Būtingės naftos terminalo daugiametį monitoringą kaip 

bioindikatorinės rūšys naudojamos upinės plekšnės (P. flesus) ir paprastieji otai 

(Scopthalmus maximus). Praėjus net 8 mėnesiams po Būtingės naftos avarijos, 

terminalo zonoje sugautų upinių plekšnių (P. flesus) eritrocituose nustatyti 

aukšti MB dažniai, palyginus su kontroline vieta (Baršienė et al., 2004). 

Padidėjęs MB ir branduolio pažaidų dažnis aptiktas žuvyse sugautose skalūnų 

apdirbimo įmonės nutekamųjų vandenų išleidimo zonose (Da Silva Souza, 

Fontanetti, 2006). 

Žuvų vystymosi stadijos ne vienodai jautrios teršalams, tad atliekami 

tyrimai su skirtingomis jų stadijomis (embrionais, lervomis, mailiumi). Naftos 

ir dyzelinio kuro išsiliejimo vietose pagautų Atlantinių (G. morhua) ir ledjūrio 

(Pollachius virens) menkių bei žieminių plekšnių (Pseudopleuronectes 

americanus) embrionuose nustatytas išaugęs chromosomų aberacijų skaičius 

(Longwell, 1978; Hughes, 1999). 

Ekosistemų genotoksiškumo tyrimuose kaip bioindikatoriniai organizmai 

naudojami ir moliuskai. Šių organizmų, kaip bioindikatorių pasirinkimo 

populiarumą lemia platus jų geografinis paplitimas, populiacijų gausumas, 

sėslus gyvenimo būdas, adaptacija prie sparčiai kintančių aplinkos sąlygų, 
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tolerancija įvairiems aplinkos teršalams, aukšta teršalų biokoncentracija, labai 

žemas organinių teršalų metabolizmo fermentų aktyvumas, stabilios 

populiacijos, pakankamai ilga gyvenimo trukmė, dydis bei savybė puikiai 

prisitaikyti prie laboratorinių ar lauko (laikymo skirtingose varžose) sąlygų 

(Viarengo, Canesi, 1991; Oehlmann, Oehlmann, 2003). Tyrimuose gali būti 

naudojamos skirtingos moliuskų vystymosi stadijos (Cheung et al., 2006). 

Dvigeldžiai moliuskai (Mytilus spp. ir Perna spp.) yra bene dažniausiai 

naudojami biologiniai indikatoriai tiriant genotoksinių medžiagų poveikį lauko 

ir laboratorinėmis sąlygomis, taip pat atliekant monitoringinius stebėjimus 

(Chase et al., 2001; Nicholson, Lam, 2005; Rank 2009). Atlikta laboratorinių 

tyrimų, kuomet naudojant Mytilus genties moliuskus tirtas genotoksinis įvairių 

mutageninių, kancerogeninių, toksinių medžiagų poveikis – benz(a)pireno 

(Venier et al., 1997a), domo rūgšties (Dizer et al., 2001), tričio (Jha et al., 

2005), Cd ir Cr (VI) (Emmanouil et al., 2007), fenantreno, Cu, Cd, Hg 

(Koukouzika, Dimitriadis, 2008). Mytilus edulis rūšis plačiai naudota įvairiose 

pasaulinėse monitoringo programose (Chase et al., 2001; O’Connor, 2002). 

Naudojant moliuskus vandens ekosistemų taršos poveikio įvertinimuose 

dažnai taikomi įvairūs biožymenys (Long, Buchman, 1990; Galgani et al., 

1992), t.y. lizosomų membranų stabilumo (LMS) (Marigómez et al., 2007), 

metalotioneinų, EROD, AchE, GST bei MB testas (Wrisberg, Rhemrev, 1992; 

Burgeot et al., 1995; Hayashi et al., 1998; Izquierdo et al., 2003; Magni et al., 

2006). 

Monitoringo tyrimai gali būti atliekami taikant pasyvaus biomonitoringo 

būdą, kuomet tiriami natūraliai tose vietose gyvenantys organizmai (Claisse, 

1989), bei aktyvųjį biomonitoringą (laikymą varžose), kuomet organizmai iš 

neužterštų zonų ar akvakultūrų perkeliami į teršiamas vietas (Fabris et al., 

1994; Andral et al., 2004). Pastaraisiais metais taršos poveikio nustatymui vis 

dažniau taikoma moliuskų laikymo varžose skirtingomis sąlygomis metodika 

(Bolognesi et al., 2004; Bocchetti et al., 2008; Klobučar et al., 2008). Tai yra 

vienas iš tiksliausių lauko eksperimentų, geriausiai atspindinčių taršos lygį 

vandens ekosistemose, kadangi atliekant bioindikatorinių organizmų perkėlimą 
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iš neužterštos vietos į užterštą zoną išvengiama ilgalaikių organizmų adaptacijų 

prie chroniškos taršos. Vykdant aktyvų monitoringą, teršalų poveikiui įtakos 

turi ir aplinkos veiksniai – vandens temperatūrą, pH, srovės, sezoniškumas, 

taip pat organizmų adaptacijos laikotarpis bei eksperimentinių organizmų 

laikymo varžose trukmė (Rank et al., 2007; Barbee et al., 2008). 

Perkėlus Mytilus galloprovincialis iš neužterštos vietos į „Prestige“ 

tanklaivio naftos išsipylimo zoną, buvo nustatytas padidėjęs DNR pažaidų 

lygis moliuskų hemocituose (Laffon et al., 2006). Skirtingose varžose laikytų 

midijų (M. edulis) hemocituose bei spermatozoiduose įvertintas DNR pažaidų 

dažnis, teigiamai koreliavo su teršalų koncentracija nustatyta šių oraganizmų 

audiniuose bei jūros sedimentuose (Steinert et al., 1998). Atlikus eksperimentą 

su M. edulis, moliuskų ląstelėse išaugęs DNR pažaidų dažnis buvo glaudžiai 

susijęs su sedimentuose padidėjusiu sunkiųjų metalų (Cr, Ni ir Cd) kiekiu 

(Rank et al., 2005). 

Bolognesi su bendrautoriais (2004) metais vertindama aplinkos PAA bei 

sunkiaisiais metalais (Hg ir Cd) taršą atliko in situ tyrimą. Iš vienos veisyklos 

atvežtus vienodo dydžio M. galloprovincialis moliuskus 30 dienų perkėlė į 

keturias Ligurijos priekrantės zonas (skirtingas varžas), be to, vienu metu tyrė 

ir natūralias šiose zonose gyvenančių moliuskų populiacijas. Nustatyti 

mikrobranduolių bei DNR viengrandžių trūkių dažniai parodė taršos gradientą, 

palyginus su naudota kontroline grupe. Iš natūralių populiacijų surinktų 

moliuskų audiniuose nustatytos aukštesnės PAA bei sunkiųjų metalų 

koncentracijos, šiuose organizmuose rasti ir aukštesni MB dažniai. Tuo tarpu, 

iš veisyklos perkeltuose moliuskuose fiksuotas aukštesnis viengrandžių DNR 

trūkių dažnis. Gauti rezultatai įrodė, kad labai svarbi poveikio teršalais trukmė. 

Dešimt kartų aukštesni MB dažniai, nei kontrolinėje grupėje, nustatyti 

moliuskuose, kurie 4 mėn. po naftos išsiliejimo avarijos laikyti skirtingose 

varžose (Arenzano zonoje) (Bolognesi et al., 2006a). Aktyvaus monitoringo 

principas taikytas vertinat į upes ir estuarijas patenkančių teršalų genotoksinį 

poveikį moliuskams (Wepener et al., 2008). 
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Taikant aktyvaus monotoringo būdą vis plačiau naudojamos ir kitos vandens 

organizmų grupės. Morales-Caselles su bendraautoriais (2008) atliko 

eksperimentą, kurio metu įvertino įvykusio naftos išsipylimo poveikį skirtingo 

mitybos pobūdžio bestuburiuose – dvigeldėje filipininėje veneroje (Ruditapes 

philippinarum) ir žaliajame krabe (Carcinus maenas) panaudodamas skirtingus 

biožymenis. 

Nors žuvys dėl jų judraus gyvenimo būdo rečiau nei moliuskai naudojamos 

laikymo varžose eksperimentuose, tačiau kai kurie autoriai pabrėžia jų kaip 

bioindikatorių privalumą (Oikari, 2006). 
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2. MEDŽIAGA IR METODAI  

 

Taikant aktyvaus monitoringo principus aplinkos genotoksiškumo ir 

citotoksiškumo (geno-citotoksiškumo) tyrimai buvo atlikti Statfjord ir Ekofisk 

naftos telkinių zonose. Kaip biondikatoriai naudoti dvigeldžiai aktyviai 

vandenį filtruojantys sėslūs moliuskai M. edulis ir pelaginės žuvys Atlantinės 

menkės (G. morhua). Statfjord ir Ekofisk yra ne tik seniausiai atrasti, ilgiausiai 

eksploatuojami, bet ir didžiausi naftos telkiniai Norvegijos ekonominėje 

zonoje. Iš naftos gręžinių išgaunamos žaliavinės naftos genotoksinių ir 

citotoksinių savybių įvertinimui, buvo atlikti laboratoriniai tyrimai Stavangerio 

tarptautinių tyrimų instituto eksperimentiniame centre (International Research 

Institute of Stavanger – IRIS), naudojant automatizuotą vandens ir teršalų 

padavimo, vandens temperatūros, pH ir druskingumo palaikymo sistemą. 

Laboratoriniuose eksperimentuose naudota žaliavinė nafta išgaunama iš 

Statfjord B ir Oseberg C platformų (Šiaurės jūra) bei iš Minijos gręžinio 

(Lietuva). Taip pat įvertintos Arktinės žaliavinės naftos išgaunamos Barenco 

jūroje genotoksinės ir citotoksinės savybės dugninių žuvų otų (S. maximus) 

kepenų eritrocituose. 

Oseberg C platformoje naftos išgavimo technologinių procesų metu 

susidarančių gamybinių vandenų geno-citotoksinis poveikis analizuotas 

Atlantinių menkių inkstų ir kepenų eritrocituose laboratorinėmis sąlygomis. 

Gamybinio vandens sudėtyje esančių AF, PAA bei naftos mišinio genotoksinis 

ir citotoksinis potencialas nagrinėtas Atlantinėse menkėse eksperimentų metu. 

PAA ir sunkiųjų metalų taršos poveikis tirtas midijų žiaunų ląstelėse laikant 

moliuskus varžose taršos gradiente Karmsund fjordų sistemoje. Sunkiųjų 

metalų poveikis O. mykiss žuvyse analizuotas pusiaustatinėse laboratorinėse 

sąlygose Gamtos tyrimų centro Ekologijos instituto, Hidrobiontų ekologijos ir 

fiziologijos (HEF) laboratorijoje. 
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2.1.Tirtos žaliavinės naftos gręžinių trumpa charakteristika 

Šiaurės jūros naftos pramonės taršos poveikis tirtas Statfjord ir Ekofisk 

naftos telkinių zonose (aktyvus monitoringas). Statfjord naftos telkinys yra 

pasienyje ties Norvegija ir Didžiąja Britanija (šiaurinėje Šiaurės jūros dalyje) 

(2.1.1. pav.). Telkinys aptiktas dar 1974 metais (150 m gylyje), pradėtas 

eksploatuoti 1976-ųjų birželį. Jame buvo įrengtos trys platformos: Statfjord A, 

Statfjord B ir Statfjord C. Mūsų tyrimuose naudota žaliavinė nafta iš Statfjord 

B platformos, kuri yra pietinėje naftos telkinio dalyje, nafta šioje platformoje 

pradėta išgauti nuo 1982 metų. 

Atliekant laboratorinius eksperimentus naudota Oseberg C naftos 

platformoje išgaunama žaliavinė nafta. Oseberg naftos ir dujų telkinys 

išsidėstęs į pietus nuo Statfjord naftos telkinio. Eksploatuojamas nuo 1988 

metų. Oseberg naftos telkinyje yra trys, tiltais tarpusavyje sujungtos, naftos 

platformos (Oseberg A, Oseberg B ir Oseberg D), kurios sudaro bendrą 

Oseberg centrą. Oseberg C platforma išsidėsčiusi 14 km toliau į šiaurę nuo 

viso centro, joje yra taikoma integruoto naftos gręžimo technologija. 2005 m. 

duomenimis, Oseberg naftos telkinyje per dieną buvo išgaunama apie 90,900 

barelių naftos ir 7,8 milijonų m3 dujų. 

 

 
 

2.1.1. pav. Tyrimuose naudotos žaliavinės naftos išgaunamos iš Statfjord, 
Oseberg ir Ekofisk naftos platformų laukai. 
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Į pietus nuo Oseberg naftos telkinio nutolęs ir Ekofisk naftos telkinys. 

Telkinys atrastas dar 1969 metais (75 m gylyje) ir Norvegijos istorijoje 

laikomas pirmuoju naftos telkiniu. Eksploatuoti pradėtas 1971-aisiais metais. 

Pirmaisiais naftos išgavimo metais žaliavinė nafta šiame gręžinyje buvo 

tiesiogiai pompuojama į atplaukiančius tanklaivius ir tik 1973 metais buvo 

pastatytas rezervuaras naftai surinkti. Statfjord ir Ekofisk naftos telkiniai yra 

didžiausi, seniausiai atrasti ir ilgiausiai eksploatuojami Norvegijos 

ekonominėje zonoje. Iš kiekvieno telkinio jau išgauta virš 450 mln. tonų 

žaliavinės naftos. Planuojama, kad Statfjord platformos bus eksploatuojamos 

iki 2020, o Ekofisk – iki 2050 metų. Pastarosios kloduose manoma dar likę 1/3 

pradinio naftos kiekio (NPD, 2007). 

 

2.2. Tyrimuose naudotų organizmų trumpa charakteristika 

 

Atlantinė menkė – Gadus morhua morhua Linnaeus, 1758 

Poklasis Actinopterygii 
Būrys Gadiformes 
Šeima Gadidae 
Gentis Gadus 
 

Menkės yra paplitusios nuo rytinės Atlanto dalies (Biskajos įlankos) iki 

Arkties vandenyno. Gyvena Šiaurės jūroje bei ties Islandijos krantais. 

Svarbiausia žuvų augimo vieta – Barenco jūra, ten randamos didžiausios 

menkių populiacijos. Šių žuvų kūnas yra verpstiškas, galva didelė, žiotys 

gilios, ant apatinio žando ilgas ūsas, kūnas žalsvai pilkas ar žalsvai rudas, 

išmargintas rudomis dėmėmis. Auga gan greitai, vidutiniškai sveria 4,5-11,3 

kg, subręsta 2-3 metais, kai kūno ilgis siekia 20-27 cm. Prieš nerštą žuvys gali 

migruoti. Neršia vieną kartą į metus. Gyvena tuntais, minta vėžiagyviais, 

moliuskais, jūrų žvaigždėmis, kirmėlėmis ir žuvimis (daugiausiai stintomis, 

strimėlėmis ir Atlantinėmis silkėmis). Būdingas kanibalizmas (Virbickas, 

2000). G. morhua diploidinis chromosomų rinkinys 2n=46 

(www.fishbase.org). 
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Paprastasis otas – Scophthalmus maximus Linnaeus, 1758 

Poklasis Actinopterygii 
Būrys Pleuronectiformes 
Šeima Scophthalmidae 
 

Paplitę šiaurės rytų Atlante nuo Viduržemio jūros (ties Europos krantais) iki 

šiaurės poliarinio rato. Gyvena iki 80 metrų gylio gelmėse ant smėlingo arba 

dumblingo grunto. Kūnas asimetriškas, beveik apvalus, be žvynų, rudas su 

tamsiomis dėmėmis, padengtas aštriais raginiais dygleliais. Akys dažniausiai 

būna kairėje pusėje. Dažniausiai užauga iki 50-80 cm ir sveria 5-12 kg. 

Subręsta 5 metais, tuomet kūno ilgis būna apie 17-28 cm. Otai neršia 

porcijomis balandžio – rugpjūčio mėnesiais, priekrantėse 10-40 metrų gylyje. 

Ikriukai pelaginiai, 0,9-1,2 mm. Vislumas nuo 0,5 iki 14 mln. ikrelių. Lervutės 

pelaginės. Kūnas simetriškas, pigmentuotas. Užaugusios iki 25 mm lervutės 

(40-50 parą) akys fiksuojasi į vieną šoną. Mailiumi virsta 5 mėnesį, kai kūno 

ilgis būna apie 27 mm (Virbickas, 2000). Otai minta kitomis žuvimis, 

vėžiagyviais bei dvigeldžiais moliuskais. S. maximus diploidinis chromosomų 

skaičius 2n=44 (www.fishbase.org). 

 

Paprastasis europinis ešerys – Perca fluviatilis Linnaeus, 1758 

Poklasis Actinopterygii 
Būrys Perciformes 
Šeima Percidae 
Gentis Percinae 
 

Plačiai paplitęs visoje Europoje išskyrus Islandiją, Italiją, šiaurinę 

Skandinaviją (Malison, 2003). Introdukuotas Australijoje, Naujoje Zelandijoje, 

Pietų Afrikoje. Gyvena vandenyse, kurių temperatūra siekia nuo <4 °C iki 32 

°C, pH 7,0-7,5. Gali būti aptinkamas sekliuose Baltijos vandenyse (7-10‰), 

Aralo jūroje (10‰), tačiau visai netoleruoja didesnio druskingumo (Heyer, 

2003). Šios žuvies išgyvenimui yra svarbus ištirpusio deguonies kiekis, 

optimaliausias 1,1-1,3 ppm (esant 16 °C), mailiui – 7-10 ppm (esant 20°C) 

(Linløkken, 2003). Paprastojo europinio ešerio patinai subręsta antrais 
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gyvenimo metais, patelės – metais ar dviem vėliau. Kai kuriose greitai 

augančiose populiacijose patinai subręsta ir pirmais gyvenimo metais. 

Jaunikliai maitinasi įvairiais bestuburiais pagrindinai iš Chironomidae ir 

Crustacea šeimų. Suaugę tampa plėšrūnais (Kestemont et al., 2003). Ešerio 

augimas priklauso nuo įvairių aplinkos veiksnių: temperatūros, mitybinės 

bazės. Optimaliausios sąlygos yra dideliuose, nepersekliuose, esant 

pakankamai maisto mezotrofiniuose ežeruose, bendrijoje su paprastąja kuoja 

(Rutilus rutilus), europine stinta (Osmerus eperlanus). Chromosomų skaičius 

2n=48 (www.fishbase.org). 

 

Vaivorykštinis upėtakis – Oncorhynchus mykiss Walbaum, 1792 

Poklasis Actinopterygii 
Būrys Salmoniformes 
Šeima Salmonidae 
Gentis Oncorhynchus 
 

Natūraliai paplitęs Ramiojo vandenyno šiaurinėje dalyje. Būna praeivės ir 

sėslios gėlavandenės formos. Sėslūs gėlavandeniai upėtakiai Lietuvoje 

auginami tvenkiniuose nuo XIX a. Įvairios vaivorykštinio upėtakio formos 

skiriasi tik augimu, vislumu, neršto laiku, atsparumu ligomis, o morfologiškai 

jie visi gana panašūs. Kūnas verpstės formos, iš šonų kiek plokščias, 

išmargintas apvaliomis tamsiomis dėmėmis. Galva ir nugara plieno spalvos. 

Šonai sidabriški, dėmėti. Pilvas pilkšvai baltas. Neršiančių žuvų, ypač patinų, 

kūno šonuose išryškėja rožinė juosta, kuri pakraščiuose yra blyškesnė. Žvynai 

nedideli. Subręsta 3-4 metais, kai pasiekia 40-50 cm. Neršia anksti pavasarį 

ant akmenuoto ar žvyruoto grunto, kai vandens temperatūra >6 0C. 

Vislumas – iki 2-3 tūkst. ikrelių. Jaunikliai gyvena upėse apie 2 metus, 

minta bestuburiais, jūroje – bestuburiais ir žuvimi. Suaugę individai minta 

zoobentosu ir nektonu, chromosomų skaičius 2n=58 (www.fishbase.org). 
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Valgomoji midija – Mytilus edulis Linnaeus, 1758 

Klasė Bivalvia 
Poklasis Heterodonta 
Būrys Mytiloida 
Šeima Mytilidae 
Pošeimis Mytilinae 
Gentis Mytilus 
 

Mytilus genties moliuskai plačiai paplitę šiauriniame ir pietiniame žemės 

pusrutuliuose, vidutinio ir arktinio klimato jūrose. Šiaurės rytų Atlanto 

vandenyne jie aptinkami nuo Arkties iki Viduržemio jūrų. Midijų dydis labai 

priklauso nuo vandens druskingumo. Didžiausi Mytilus genties moliuskai 

užauga net iki 15-20 cm, esant mažam druskingumui midijos teužauga tik iki 

2-3 cm. Dauguma moliuskų gyvena sublitoralinėje zonoje, tačiau nemažai 

midijų aptinkama ir jūrų litoralėje. Prie akmenų, uolų ir kitokio substrato 

midijos tvirtinasi tvirtomis gijomis, bisuso siūlais, kurie susiformuoja iš 

moliusko kojoje esančių bisuso liaukų gaminamo kietėjančio lipnaus skysčio. 

Midijos dauginasi gegužės – spalio mėnesiais priklausomai nuo temperatūros ir 

srovių. Per vieną kartą patelė išleidžia nuo 5 iki 12 mln. ikrelių. Po 

apvaisinimo vystosi plaukiojanti lerva trochofora. Pas tokią lervą formuojasi 

žiuželiai. Po kelių dienų trohofora išsivysto į veligerio lervą. Po 4-6 savaičių 

susiformuoja juvenylinė moliusko stadija. Dar po kelių savaičių moliuskas 

pradeda dreifuoti vandenyje. Galiausiai bisuso gijomis prisitvirtina prie kieto 

substrato. Mytilidae šeimos moliuskų diploidinis chromosomų rinkinys 2n=28 

(Thiriot-Quiévreux et al., 1989). 

 

Antinė geldenė – Anodonta anatina Müller, 1774 

Klasė Bivalvia 
Būrys Unionoida 
Antšeimis Unionacea 
Šeima Unionidae 
Gentis Anodonta 
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Unionacea antšeimio moliuskai viena iš dažniausių ir tankiausiai paplitusių 

Europoje, Azijoje, Šiaurės Amerikoje (Graf, Cummings, 2007). Užauga iki 23 

cm ilgio, gyvena įsirausę dumble ar smėlyje. Lervos tvirtinasi prie žuvų kūno ir 

taip migruoja, o po kelių savaičių subrendusios, nukrenta ant dugno. Lyginant 

su kitomis šios šeimos rūšimis, šie moliuskai pasižymi mažu jautrumu aplinkos 

taršai (Piechocki, Dyduch-Falniowska, 1993). Anodonta anatina kariotipas 

2n=38 (Woznicki, Jankun, 2004). 

 

2.3. Aplinkos genotoksiškumo ir citotoksiškumo tyrimai taikant aktyvų 

monitoringą 

Eksplotuojamų Šiaurės jūroje naftos telkinių zonose buvo vertinamas geno-

citotoksinis į aplinką patenkančių teršalų poveikis. Tam, kad išvengti 

organizmų adaptacijų prie chroniškai teršiamos naftos gręžinių aplinkos, 

tyrimuose naudotas aktyvus monitoringas (organizmų perkėlimas iš sąlyginai 

švarių vietų arba akvakultūrų į skirtingas naftos platformų zonas) (2.3.1. 

lentelė). 

 

2.3.1. lentelė. Aktyvaus monitoringo tyrimų vietos ir medžiaga. 
 

Tirtų organizmų 
rūšis/skaičius/ 
ląstelės 

Tyrimų vieta/ 
poveikio laikas 

Laikymo varžose vieta/ 
atstumas nuo taršos šaltinio 

Gadus morhua 60 
kepenų eritrocitai 
Mytilus edulis 60 
hemocitai 

Statfjord B 
6 savaitės 
 

500, 1000 ir 10000 metrų 
Kontrolinė grupė 
Iki poveikio grupė 

Mytilus edulis 93 
hemocitai 
 

Ekofisk 
6 savaitės 
 
 

1 stotis (1600 m PV*) 
2 stotis (600 m PV) 
3 stotis (arti išleidėjo) 
4 stotis (arti išleidėjo) 
5 stotis (1100 m ŠR*) 
6 stotis (2000 m ŠR) 
Kontrolinė grupė už 20000 m 

Mytilus edulis 50 
žiaunų ląstelės 
 
 
 

Karmsund 
4 savaitės  
 

1 stotis (toli į pietvakarius nuo 
išleidėjo), 2 stotis (į rytus nuo 
išleidėjo), 3 stotis (arti šleidėjo) 
Kontrolinė grupė 
(Forlandsfjorden) 
Iki poveikio (Forlandsfjorden) 

*PV – į pietvakarius, ŠR – į šiaurės rytus nuo išleidėjo 
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2.3.1. Statfjord B naftos platformos taršos poveikio analizė 

Midijos ir Atlantinės menkės šiam eksperimentui buvo atvežtos iš veisyklos. 

Bazinis branduolio pažaidų lygmuo nustatytas 20 midijų ir 20 menkių individų. 

Po 6 parų aklimatizacijos, 2004 metų rugpjūčio-spalio mėn. atskirai po 10 

moliuskų ir žuvų individų buvo patalpinta į tinklinius narvus (2.3.1.1. pav.) ir 

panardinta 500, 1000, 10000 m atstumais nuo Statfjord B naftos platformos. 

Kontrolinės grupės po 10 midijų ir menkų individų panardintos į sąlyginai 

švarią piečiau nuo naftos platformos esančią zoną (už 20 km nuo platformos). 

Tyrimų metu vandens temperatūra siekė 12-15 0C. Tokiu būdu iš viso buvo 

tiriama 60 M. edulis ir 60 G. morhua individų. Po 6 savaičių varžose laikytos 

žuvys bei moliuskai buvo preparuojami. Paruošti menkių kepenų ir moliuskų 

hemolifmos ląstelių preparatai, žaliavinės Statfjord B naftos platformos geno-

citotoksiškumo tyrimams atlikti. 

 

 
2.3.1.1. pav. Aktyvaus monitoringo metu naudojami tinkliniai narvai. 

 

2.3.2. Ekofisk naftos platformos taršos zonose išleidžiamų gamybinių 

vandenų poveikio analizė 

Tiriant Šiaurės jūroje esančios Ekofisk naftos platformos poveikį biotai, 

tyrimuose kaip bioindikatoriniai organizmai naudotos veisykloje augintos 



 52

midijos. Atvežti moliuskai, prieš perkeliant į Ekofisk naftos platformos zoną, 6 

paras aklimatizuoti IRIS eksperimentinio centro akvariumuose. Eksperimento 

metu, kuris vyko 2006 metų 04.03 – 05.21 dienomis, moliuskai transportuoti į 

naftos platformos vietą, patalpinti į 7 narvus, kurie nuleisti į skirtingu atstumu 

nuo Ekofisk naftos platformos nutolusias zonas. Šeši narvai su juose esančiais 

moliuskais išdėstyti naftos platformos zonoje atsižvelgiant į vandens sroves, 

naftos platformos artumą bei išleidžiamus gamybinius vandenis (stotys – 1, 2, 

3, 4, 5, 6). Kontrolinė (K) moliuskų grupė patalpinta 20 km atstumu nuo naftos 

platformos. 

Arčiausiai nuo naftos platformos išleidžiamų GV buvo trečioji (vakarų 

kryptimi nuo esančio išleidėjo) ir ketvirtoji (pietų kryptimi nuo 2/4J išleidėjo) 

esančios stotys. Pirmoji (1600 m) ir antroji (600 m) stotys buvo į pietvakarius 

nuo platformos. Penktoji (1100 m) ir šeštoji (2000 m) stotys į šiaurės rytus nuo 

naftos platformos (2.3.2.1. pav.). Po 6 savaičių moliuskai iškelti, paimta 

hemolimfa, paruošti preparatai Ekofisk naftos platformos geno-citotoksiškumo 

poveikio nustatymui. 

 

 
 
2.3.2.1. pav. Moliuskų laikymo varžose stotys esančios Ekofisk naftos 
platformos zonoje. 
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2.3.3. PAA ir sunkiųjų metalų poveikis taršos gradiente Karmsund fjordų 

sistemoje 

Naftos platformų aplinkoje nustatomų poliaromatinių angliavandenilų bei 

sunkiųjų metalų poveikis tirtas Karmsund fjordų sistemoje ties Hogevarde 

(Šiaurės jūra) (2.3.3.1. pav.). 

 
2.3.3.1. pav. Midijų laikymo varžose Karmsund fjordų sistemoje schema. 

 

Čia dėl intensyvios laivybos į aplinką patenka daug naftos produktų ir 

stebimas ypač didelis užterštumas PAA ir sunkiaisiais metalais. Be to, 

aliuminio perdirbimo gamykla kasmet išmeta 450 kg pirogeninių PAA (Beyer 

et al., 1998). M. edulis moliuskai buvo surinkti neužterštoje Forlandsfjorden 

zonoje ir po 10 individų, 2007 m. rugpjūčio 20 dieną, keturioms savaitėms 

patalpinti į skirtingas Karmsund fjordų sistemoje pasirinktas stotis (1, 2 ir 3 

stotys), atsižvelgiant į atstumus nuo taršos šaltinio. Kontrolinė grupė perkelta 

atgal į Forlandsfjorden zoną. Prieš perkeliant moliuskus į Karmsund zonas 
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nustatytas bazinis branduolio pažaidų lygis. Po keturių savaičių (2007 m. 

rugsėjo 18, 20, 21 dienomis) moliuskai iš varžų buvo iškelti, išpreparuotos 

žiaunos, iš kurių paruošti preparatai PAA ir sunkiųjų metalų genotoksinio ir 

citotoksinio poveikio nustatymui. 

 

2.4. Naftos platformų zonose randamų teršalų genotoksinio ir citotoksinio 

poveikio laboratoriniai tyrimai 

Laboratoriniai eksperimentai buvo atliekami Norvegijos Stavangerio 

tarptautinių tyrimų instituto eksperimentinėje bazėje ir Gamtos tyrimų centro 

Ekologijos instituto, Hidrobiontų ekologijos ir fiziologijos laboratorijoje. 

Norvegijos Stavangerio tarptautinių tyrimų instituto eksperimentinėje bazėje 

žuvys ir moliuskai atliekant tyrimus buvo atvežti iš veisyklų, tačiau 

eksperimentinės kontrolės patikslinimui naudoti organizmai ir iš natūralių 

populiacijų. Laboratoriniai tyrimai buvo atlikti šiuolaikiškai įrengtame 

eksperimentiniame centre, kuriame įrengta automatinė teršalų dispersijos ir 

padavimo sistema (Sanni et al., 1998). Akvariumuose (400 ir 600 l) naudota 

automatizuota pratekančio jūros vandens eksperimentinė sistema, kuri palaiko 

pastovią jūros vandens temperatūrą, teršalų koncentraciją, vandens pH, 

ištirpusio deguonies kiekį. Vandens temperatūra eksperimentų metu siekė 11 
0C, o druskingumas buvo 34‰. Į akvariumus vanduo buvo pompuojamas pro 

smėlio filtrus iš 80 metrų gylio. 

Po aklimatizacijos, eksperimentinės individų grupės buvo veikiamos iš 

įvairių naftos platformų išgauta žaliavine nafta, naftos platformose 

susidariusiais gamybiniais vandenimis, poliaromatinių angliavandenilių ir 

alkilfenolių skirtingų koncentracijų mišiniais. Naftos platformose susidarantys 

teršalai į visus eksperimentinius akvariumus buvo paduodami automatiškai 

naudojant peristaltinius Watson Marlow 2058 siurblius, kurių tefloninių 

mikrovamzdelių skersmuo 0,76 mm. Tirtų teršalų koncentracijos, buvo 

sumodeliuotos pagal tas, kurios randamos naftos platformų aplinkoje (2.4.1. 

lentelė). Tyrimų eigoje moliuskai buvo šeriami kriptofitinių Rhodomonas 

baltica ir izochrizinių Isochrysis galbana dumblių mišiniu. 
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Gamtos tyrimų centro Ekologijos instituto, Hidrobiontų ekologijos ir 

fiziologijos laboratorijoje tyrimai buvo atliekami naudojant požeminio gręžinio 

vandenį ir kiekvieną dieną atnaujinant tiriamų medžiagų koncentracijas. 

Tyrimų metu ištirpusio deguonies kiekis, temperatūra bei pH buvo stabilūs. 

Eksperimentų metu naudotos Žeimenos žuvų ūkyje įsigytos žuvys. 

 

2.4.1. lentelė. Naftos pramonės teršalų genotoksinio ir citotoksinio poveikio 
eksperimentinių tyrimų medžiaga. 
 

Tirtų organizmų rūšys/ 
individų skaičius/ląstelės 

Poveikio laikas/ 
medžiaga 

Koncentracijos 

Scophthalmus maximus 44 
Gadus morhua 56 
 
kraujo ir inkstų eritrocitai 

3 savaitės 
Statfjord B 
žaliavinė nafta  
 

0,5 ppm ŽN* 
0,5 ppm ŽN+8AF*(0,1 µg/l) 
+11PAA*(0,0915µg/l) 
30 ppb NF*, Kontrolė 

Mytilus edulis 41 
 
žiaunų ląstelės 

3 savaitės 
Statfjord B 
žaliavinė nafta  
 

0,5 ppm ŽN* 
0,5 ppm ŽN+8AF*(0,1 µg/l) 
+11PAA*(0,0915µg/l) 
30 ppb NF*, Kontrolė 

Mytilus edulis 40  
 
žiaunų ląstelės 

1, 2, 4 ir 8 d. 
Statfjord B 
žaliavinė nafta  

0,5 ppm ŽN, Kontrolė 
 

Scophthalmus maximus 
120  
kepenų eritrocitai 

4 ir 8 savaitės 
Arktinė žaliavinė 
nafta (Barenco jūra) 

10, 40, 120, 360 ir 720 ppb  
Kontrolė 

Perca fluviatilis 40  
kraujo eritrocitai  
Anodonta anatina 40  
žiaunų ląstelės 

10 d. 
Minijos žaliavinė 
nafta 

0,25; 0,5 ir 1,0 ppm  
Kontrolė 

Gadus morhua 140  
kepenų ir inkstų eritrocitai 
 

2 savaitės 
Oseberg C žaliavinė 
nafta ir gamybiniai 
vandenys 
 
 
 
 

4AF mišinio (2, 10 ir 2000 ng/l) 
9AF mišinio (37 µg/l) 
 
0,2 ppm ŽN + 9AF*(37 µg/l) + 
21PAA*(12 µg/l) 
 
1:200 ir 1:1000 (GV) 
 
0,2 ppm ŽN, Kontrolė 

Oncorhynchus mykiss 40 
kraujo eritrocitai 
 

14 d. 
Sunkiujų metalų 
modelinis mišinys 

21,79%, 10,89%, 5,45%, ir 1,1% 
Kontrolė 
 

Oncorhynchus mykiss 104 
kraujo eritrocitai 
 
 

4 d. poveikis  
Cinko ir vario 
mišinys 
4, 8 ir 12 d. 
apsivalymas 

0,06; 0,125 ir 0,25 mg/l 
Kontrolės 
 

 

*ŽN – žaliavinė nafta, 8AF* – 8 skirtingų alkilfenolių mišinys, 11PAA* – mišinys iš 11 skirtingų 
PAA, NF – nonilfenolis, 9AF* – 9 skirtingų alkilfenolių mišinys , 21PAA* – mišinys iš 21 skirtingo 
PAA, GV – gamybiniai vandenys, d. – dienos 
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2.4.1. Žaliavinės naftos genotoksinio ir citotoksinio poveikio tyrimai 

Tyrimuose naudota skirtingose naftos platformose (Statfjord B, Oseberg C – 

Šiaurės jūra, Arktinė – Barenco jūra ir Minijos gręžinio – Lietuva) išgaunama 

žaliavinė nafta. Kaip bioindikatoriniai organizmai buvo tirti moliuskai (M. 

edulis, A. anatina) ir žuvys (G. morhua, S. maximus, P. fluviatilis). 

Statfjord B platformos nafta 

Analizuojant žaliavinės Statfjord B platformoje išgaunamos naftos skirtingų 

koncentracijų geno-citotoksinį poveikį, kaip bioindikatoriai naudotos: Mytilus 

edulis, Scophthalmus maximus ir Gadus morhua rūšys. Pirmo eksperimento 

metu midijos buvo įsigytos Stavangeryje esančioje „Neptun“ veisykloje. 2002 

metų rugsėjo-spalio mėn., 41 M. edulis individas, 3 savaites buvo veikiamas 

0,5 ppm Statfjord B žaliavinės naftos koncentracija, 0,5 ppm žaliavinės naftos 

ir alkilfenolių bei PAA mišiniu (Σ=0,1 ppm) ir 30 ppb nonilfenoliu (2.4.1. 

lentelė). Žaliavinės naftos sudėtis pateikta Sund su bendraautoriais darbe 

(2006). Dėl mikroorganizmų infekcijos kontrolinėje midijų grupėje, 2002 

metais (lapkričio-gruodžio mėn.) buvo atliktas pakartotinas eksperimentas. 

Moliuskai tyrimams buvo surinkti kontrolinėje Forlandsfjorden zonoje. Tris 

savaites, po 11 valgomųjų midijų individų, veikti žaliavinės Statfjord B naftos 

0,5 ppm koncentracija, taip pat 0,5 ppm ŽN, alkilfenolių (Σ=0,1 ppm) ir PAA 

mišiniu. Žaliavinės naftos, alkilfenolių ir PAA (ŽN+AF+PAA) mišinys 

sudarytas atsižvelgiant į Statfjord B naftos platformos gamybiniuose 

vandenyse esančių alkilfenolių sudėtį. PAA mišinio nominali koncentracija 

buvo 0,0915 µg/l, o alkilfenolių 0,1 µg/l (Sundt et al., 2006). Kontrolinė 

moliuskų grupė buvo laikoma akvariumuose su švariu filtruotu jūros vandeniu. 

Statfjord B naftos genotoksinis ir citotoksinis poveikis žuvims nagrinėtas 56 

Atlantinių menkių ir 44 otų individuose. Atskiros eksperimentinės žuvų grupės 

atvežtos iš akvakultūrų ir po 2 savaičių aklimatizacijos, 3 savaites buvo 

veikiamos 0,5 ppm ŽN koncentracija, taip pat 0,5 ppm ŽN, alkilfenolių (Σ=0,1 

ppm) ir 11 PAA mišiniu bei 30 ppb nonilfenolio koncentracija (2.4.1. lentelė). 

Žaliavinės naftos, alkilfenolių ir PAA mišinyje, alkilfenolių nominalios 

koncentracijos buvo 0,1 µg/l, o PAA – 0,0915 µg/l (Sundt et al., 2006). 
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Kontrolinė žuvų grupė buvo laikoma akvariumuose naudojant filtruotą jūros 

vandenį. Po 3 savaičių poveikio iš žuvų uodeginės venos buvo paimtas kraujas 

bei išskrodus žuvis – mažas inkstų priekinės dalies gabalėlis preparatų 

ruošimui. 

Papildomai Statfjord B platformoje išgaunamos žaliavinės naftos geno-

citotoksinis poveikis buvo nagrinėtas midijose po 1, 2, 4 ir 8 dienų poveikio 

0,5 ppm ŽN koncentracija. M. edulis moliuskai buvo surinkti Forlandsfjorden 

zonoje, kuri ankstesniuose ekotoksikologiniuose tyrimuose naudota, kaip 

kontrolinė vieta (Baršienė et al., 2004, Baršienė, Andreikėnaitė, 2007). 9 

dienas taikyta aklimatizacija. Kontrolinė moliuskų grupė buvo laikoma 

akvariumuose su švariu jūros vandeniu. 

Arktinė nafta 

2007 metų lapkričio (14-15 d.) pradėtas eksperimentas, kurio metu iki 

poveikio arktine nafta juvenylinės stadijos otų (S. maximus) grupėje atlikta 

bazinio lygio branduolio pažaidų analizė. Vėliau, eksperimentinės otų grupės 4 

ir 8 savaites buvo veikiamos arktinės žaliavinės naftos (išgaunamos Barenco 

jūroje) 10, 40, 120, 360 ir 720 ppb koncentracijomis (2.4.1. lentelė). Po 4 

savaičių poveikio – 2007 m. gruodžio 10 d. ir po 8 savaičių (2008 sausio 9 d.) 

otai buvo išskrosti. Iš mažo kepenų gabalėlio tolygiai paskirstant ląsteles ant 

objektinio stiklelio buvo padaryti tepinėliai bei atlikta branduolio pažaidų 

analizė. 

Minijos gręžinio nafta 

Tyrimai atlikti Gamtos tyrimų centro Ekologijos instituto laboratorijoje. 

Tyrimuose naudotos HEF laboratorijoje užaugintos 3 metų žuvys. Moliuskai 

surinkti iš sąlyginai švarios vietos, kuri ankstesniais tyrimais naudota kaip 

kontrolinė vieta (Baršienė, 1994). Po kelių dienų aklimatizacijos 40 

gėlavandenių moliuskų A. anatina ir 40 paprastojo ešerio (P. fluviatilis) 

individų 10 dienų buvo veikiami Minijos naftos gręžinio (Lietuva) 0,25; 0,5 ir 

1 ppm žaliavinės naftos koncentracijomis (2.4.1. lentelė). Tyrimai vykdyti 40 l 

talpos akvariumuose. 
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2.4.2. Žaliavinės naftos ir platformose susidarančių gamybinių vandenų 

genotoksinio ir citotoksinio poveikio tyrimai 

Atlantinės menkės į IRIS ekperimentinį centrą buvo atvežtos iš Norvegijos 

„Troms Marine Yngel AS“ žuvivaisos centro. Devynias dienas truko žuvų 

aklimatizacija, eksperimentinis poveikis vykdytas 15 dienų, naudojant iš 

Oseberg C platformos į aplinką patenkančius teršalus. Atsižvelgiant į 

alkilfenolių ir poliaromatinių angliavandenilių koncentracijas randamas šio 

naftos gręžinio gamybiniuose vandenyse sumodeliuoti alkilfenolių bei PAA 

mišiniai (IRIS duomenys). Naudotos trys skirtingos keturių alkilfenolių 

mišinio (4-tert-butilfenolio, 4-n-pentilfenolio, 4-n-heksilfenolio ir 4-n-

heptilfenolio) koncentracijos (2, 10 ir 2000 ng/l). Be to, naudota devynių 

skirtingų alkilfenolių (9AF): 2-metilfenolis, 4- metilfenolis, 3,5-dimetilfenolis, 

2,4,6-trimetilfenolis, 4-tert-butilfenolis, 4-tert-butil-2-metilfenolis, 4-n-

pentilfenolis, 4-n-heksilfenolis ir 4-n-heptilfenolis mišinio 37 µg/l 

koncentracija. Taip pat, menkės buvo paveiktos 0,2 ppm disperguota Oseberg 

C platformos žaliavine nafta bei minėtosios žaliavinės naftos (0,2 ppm) + 9 AF 

(37 µg/l) + 21 PAA (12 µg/l) modeliniu mišiniu. Mišinyje naudotas 21 

skirtingas PAA junginys („Rezultatų aptarimas“ 4.2.3.2. lentelė). Papildomai 

žuvys buvo veikiamos dvejomis gamybinių vandenų koncentracijomis (1:200 

bei 1:1000), kurios apskaičiuotos imituojant 200 ir 1000 metrų nuo Oseberg C 

naftos platformos atstumus (2.4.1. lentelė). 

Oseberg C naftos platformos GV buvo surinkti prie išleidėjo, supilti į 

plastmasinius 25 l talpos indus ir nugabenti į IRIS tyrimų centrą. Iki pradedant 

eksperimentą buvo užšaldyti ir laikyti prie – 30ºC. Pradėjus tyrimą, GV buvo 

atšildyti ir sumaišyti naudojant Eurostar Power control-visc maišytuvą. 

Maišymas vykdytas prie 9ºC tam, kad išvengti junginių degradacijos. 

Naudojant Watson Marlow 505 S peristaltinę pompą, GV paduoti į akvariumus 

su eksperimentinėmis žuvų grupėmis. Tyrimų metu sunaudota apie 1300 l 

gamybinio vandens. 
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2.4.3. Sunkiųjų metalų genotoksinio ir citotoksinio poveikio tyrimai 

Sunkiųjų metalų geno-citotoksinis poveikis analizuotas vaivorykštinio 

upėtakio (Oncorhynchus mykiss) kraujo ir inkstų eritrocituose. Sumodeliuoto 

sunkiųjų metalų modelinio mišinio (SMMM), kurio 100 % tirpalo sudėtį 

sudarė: Cu 0,874; Zn 0,93; Pb 4,7; Ni 0,66; Cr 0,33 ir Mn 18 mg/l. 

Eksperimente naudotos 21,79%, 10,89%, 5,45% ir 1,1% koncentracijos (2.4.1. 

lentelė) (Vosylienė, Jankaitė, 2006). 

2008-ųjų metų gegužės ir birželio mėnesiais vykdytas eksperimentas, kurio 

metu, įvertintas sunkiųjų metalų Zn ir Cu mišinio (1:1), skirtingų koncentracijų 

(0,06; 0,125 ir 0,25 mg/l) bei skirtingos jų poveikio trukmės geno-citotoksinis 

poveikis O. mykiss eritrocituose. Po 10 vaivorykštinio upėtakio individų 4 

dienas veikti skirtingomis cinko ir vario koncentracijomis. Po 4 dienų iš žuvų 

uodeginės venos buvo paimtas kraujas bei padaryti tepinėliai. Branduolio 

pažaidų pokyčiai buvo nagrinėjama ir po 4, 8 ir 12 dienų O. mykiss laikymo 

švariame vandenyje. 

Gamtos tyrimų centro Ekologijos instituto, HEF laboratorijoje atliktų 

eksperimentų metu kontrolinės grupės laikytos akvariumuose naudojant 

giluminio gręžinio vandenį. Vanduo akvariumuose buvo keičiamas kiekvieną 

dieną, naujai suformuojant tiriamas sunkiųjų metalų koncentracijas. Žuvys 

eksperimento eigoje buvo maitinamos „DANA FEED” žuvų maistu. 

 

2.5. Branduolio pažaidų analizė 

Mikrobranduolių ir kitų branduolio pažeidimų analizei buvo naudojamos 

dvigeldžių moliuskų Mytilus edulis ir Anodonta anatina žiaunų ir hemolimfos 

ląstelės. Švirkštu iš moliuskų kiautų suveriamojo raumens buvo paimta 

hemolimfa ir paruošti tepinėliai analizei. Išskrodus moliuskus paimtas vienas 

žiaunų lapelis ir patalpintas į Karnua fiksatorių užlašintą ant objektinio 

stiklelio. Švelniai su pincetu purtant žiaunų lapelį išgauta ląstelių suspensija, 

kuri tolygiai paskirstyta po visą objektinį stiklelį. 

Žuvų periferinio kraujo eritrocitų mikrobranduolių ir kitų branduolio 

pažeidimų analizei kraujas buvo imamas iš uodeginės venos heparinizuotu 



 60

švirkštu. Užlašinus kraujo lašą ant objektinio stiklelio su špateliu padaromas 

kraujo tepinėlis. Kitų tirtų audinių ląstelių tepinėliai paruošiami naudojant 

mažą priekinės inkstų ar kepenų dalies gabalėlį ir tiesiogiai paskirstant ląsteles 

ant objektinio stiklelio (Baršienė et al., 2004). 

Paruošti moliuskų ir žuvų ląstelių preparatai džiovinami horizontalioje 

padėtyje ir fiksuojami metanolyje (ne trumpiau 10–15 min.), vėliau dažomi 4% 

Gimzos dažų tirpale. Ruošiant dažų tirpalą naudotas fosfatinis buferis (pH=7). 

Preparatai dažomi 20–60 minučių specialiose kamerose. Nudažyti preparatai 

buvo perplaunami po vandens srove, džiovinami ir peržiūrimi Olympus BX 51 

arba Nikon 50i mikroskopu, naudojant 1000× padidinimą. Tyrimų metu 

vertinamas mikrobranduolių (MB), branduolio pumpurų (BP), fragmentuotų-

apoptozinių (FA) ir dvibranduolių (DB) ląstelių dažnis moliuskuose 

analizuojant 2000 ląstelių, žuvyse – 5000 ląstelių. Be to, žuvyse įvertintas 

branduolio pumpurų, kurie susijungę su branduoliu nukleoplazmine jungtimi 

(BPs) bei dvibranduolių eritrocitų, kurių branduoliai susijungę nukleoplazminiu 

tiltu (DBt) dažnis. 

Kai kurios MB ir kitus branduolio pažeidimus turinčios ląstelės buvo 

fotografuojamos skaitmenine Olympus DP 700 kamera (2.5.1. pav.). 

Genotoksinės (mikrobranduolių ir branduolio pumpurų) ir citotoksinės 

pažaidos (fragmentuotos-apoptozinės ir dvibranduolės ląstelės) buvo 

identifikuotos pagal kriterijus apibūdintus 2003 metais Fenech su 

bendraautoriais paskelbtame darbe. 

 

Mikrobranduoliai (MB): 

• sferinės dalelės citoplazmoje su griežtai apibrėžtu kontūru, 

• diametras nuo 1/3 iki 1/20 nuo branduolio diametro,  

• panašumas į branduolį pagal struktūrą ir spalvą, 

• nėra jokio kontakto su ląstelės branduoliu. 
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Branduolio pumpurai (BP): 

• išsiliejusi iš branduolio chromatino medžiaga, kuri yra vienodos 

struktūros ir spalvos kaip ir branduolys, 

• panašūs į mikrobranduolį, tačiau turintys siaurą nukleoplazmos jungtį su 

branduoliu (BPs). 

 

Fragmentuotos-apoptozinės ląstelės (FA): 

• ankstyvosiose stadijose – chromatino kondensacija branduolyje su 

pažeista branduolio membrana, 

• vėlyvosiose stadijose – branduolio fragmentacija į atskirus darinius. 

 

Dvibranduolės ląstelės (DB): 

• branduoliai panašaus diametro su griežtai apibrėžtu kontūru, apsupti 

vienos citoplazmos ir pasidengę bendra ląstelės membrana, 

• branduoliai vienodos struktūros ir spalvos, 

• branduolius gali jungti nukleoplazminis tiltas, kurio diametras ne 

didesnis nei ¼ branduolio diametro (DBt), 

• branduoliai gali liestis, tačiau negali persidengti, 

• dvibranduolių ląstelių citoplazma ar membrana, negali persidengti bei 

privalo raiškiai būti atsiskyrusi nuo gretimų ląstelių. 
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(a)  (b)  (c)  

                 (d)  (e)  

(f)  (g)  (h)  

(i)    (j)  (k)  

 

2.5.1. pav. Branduolio pažaidos: (a) mikrobranduolys (MB), (b) branduolio 
pumpuras (BP), (c–d) branduolio pumpuras sujungtas su branduoliu 
nukleoplazmine jungtimi (BPs), (e) fragmentuota-apoptozinė ląstelė (FA), (f) 
dvibranduolė ląstelė (DB), (g) dvibranduolė ląstelė, kurios branduoliai 
tarpusavyje sujungti nukleoplazminiu tiltu (DBt) – žuvų eritrocituose; (h) MB, 
(i) BP, (j) FA ir (k) DB – moliuskų ląstelėse. 
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Statistinė duomenų analizė buvo atlikta naudojant PRISM statistinį paketą. 

Apskaičiuotas kiekvienai tyrimų vietai būdingas branduolio pažaidų dažnio 

vidurkis (1000 ląstelių), nustatytos paklaidos. Atlikta dispersinė duomenų 

analizė (ANOVA) testu. Skirtumai tarp grupių buvo įvertinti naudojant 

neparametrinį Mann-Whitney U-kriterijų. Patikimumo lygmuo P<0,05. 
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3. TYRIMŲ REZULTATAI 

 

Taikant mikrobranduolių bei kitų branduolio pažaidų įvertinimo metodą 

laboratoriniuose eksperimentuose buvo nustatytas genotoksinis ir citotoksinis 

skirtingose vietose išgaunamos bei skirtingos sudėties ir koncentracijų 

žaliavinės naftos poveikis žuvims ir moliuskams. Taip pat, ištirtas naftos 

platformų gamybiniame vandenyje randamų alikilfenolių, poliaromatinių 

angliavandenilių mišinių bei sunkiųjų metalų poveikis. Taikant aktyvaus 

monitoringo principus nustatytas naftos platformų zonoje esančių teršalų 

genotoksinis ir citotoksinis poveikis žuvims ir moliuskams. 

Genotoksinis teršalų poveikis buvo vertinamas pagal mikrobranduolių (MB) 

ir branduolio pumpurų (BP) susiformavimą, o citotoksinis – pagal 

dvibranduolių (DB) ir fragmentuotų-apoptozinių (FA) ląstelių dažnį. 

 

3.1. Genotoksinio ir citotoksinio teršalų poveikio nustatymas aktyvaus 

monitoringo būdu 

Statfjord B naftos platforma. Genotoksiškumas ir citotoksiškumas šios 

platformos aplinkoje buvo tirtas Atlantinių menkių kepenų eritrocituose ir 

midijų hemocituose. Žuvys ir moliuskai 6 savaites buvo laikyti varžose 

nutoliusiose 500, 1000 ir 10000 metrų nuo šios naftos platformos atstumais. 

Po šešių savaičių laikymo skirtingose Statfjord B platformos zonos varžose 

Atlantinių menkių eritrocituose nustatytas genotoksinio atsako gradientas. 

Mažiausias mikrobranduolių (0,14 MB/1000 ląstelių) bei branduolio pumpurų 

(0,25 BP/1000 ląstelių) dažnis buvo žuvų kepenų eritrocituose, toje menkių 

grupėje, kuri buvo laikyta varžose toliausiai nutolusioje nuo Statfjord B 

platformos (10000 m). Didžiausias genotoksiškumo lygis (MB dažnis 0,49 

MB/1000 ląstelių, o branduolio pumpurų – 1,40 BP/1000 ląstelių) nustatytas 

žuvyse laikytose arčiausiai (500 m) nuo Statfjord B naftos platformos. Iki 

poveikio grupėje bazinis MB dažnis buvo lygus 0,21 MN/1000 ląstelių (‰), 

BP – 0,83‰. Kontrolinės grupės menkių eritrocituose registruotas žemas MB 

(0,27‰), bet santykinai didelis branduolio pumpurų dažnis. Statistinis 
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duomenų apdorojimas parodė, kad patikimų pažaidų skaičiaus padidėjimo tarp 

varžose ir kontrolinėje vietoje laikytų bei iki poveikio tirtoje menkių grupėje 

nėra (3.1.1. pav.). 

Analizuojant citotoksinį Statfjord B paltformos žaliavinės naftos poveikį, 

didžiausias dvibranduolių bei fragmentuotų-apoptozinių ląstelių dažnis (DB – 

0,48‰, FA – 0,97‰) nustatytas žuvų kepenų eritrocituose, kurios laikytos 

1000 m atstumu nuo platformos. Iki poveikio grupėje, menkių eritrocituose 

rasta žemiausia DB – 0,11‰ ir FA – 0,30‰ indukcija (3.1.1. pav.). Statistiškai 

patikimų branduolio pažaidų skirtumų nerasta. 
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3.1.1. pav. Genotoksinių ir citotoksinių branduolio pažaidų dažnis Gadus 
morhua kepenų eritrocituose po 6 savaičių laikymo skirtingose Statfjord B 
naftos platformos zonose. 
 

Palaikius 6 savaites midijas skirtingose Statfjord B naftos platformos zonose 

žemiausias (2,13‰) MB dažnis buvo iki poveikio grupėje bei grupėje, kuri 

buvo laikyta 10000 m atstumu nuo šios platformos (2,58‰), o aukščiausias 

atsakas rastas arčiausiai (500 m) prie Statfjord B naftos platformos laikytų 

moliuskų hemocituose (7,66‰). Arčiausiai naftos platformos laikytų midijų 

ląstelėse nustatytas MB dažnis buvo 2 kartus didesnis nei kontrolinėje 

moliuskų grupėje. Santykinai aukšta MB indukcija (4,8‰) buvo ir 1000 m 

atstumu laikytose midijose. Aukščiausias BP dažnis (6,31‰) nustatytas 
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midijose laikytose 1000 m atstumu nuo naftos platformos. Didžiausias 

citotoksinis poveikis pagal DB ląstelių susiformavimą nustatytas 500 m 

atstumu nuo platformos laikytų moliuskų hemocituose (2,78‰). Statistiškai 

patikimų citotoksiškumo skirtumų tarp grupių nenustatyta (3.1.2. pav.). 

Statistiškai patikimi MB dažnių skirtumai, palyginus su iki poveikio grupe, 

registruoti moliuskuose laikytuose 500 ir 1000 m atstumais nuo platformos 

(P=0,0004 ir P=0,0247). Kontrolinėje moliuskų grupėje registruotas MB dažnis 

buvo žemas ir statistiškai patikimai skyrėsi (P=0,0185), lyginat su šiuo atsaku 

midijose laikytose 500 m atstumu nuo naftos platformos. Atlikta MB analizė 

parodė ryškų genotoksiškumo gradientą: 10000 m <1000 m <500 m. ANOVA 

dispersinės analizės testas parodė patikimus skirtumus tarp tirtų midijų grupių 

tik pagal MB susiformavimą P=0,0001, F=6,996, R2=0,3372. 
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3.1.2. pav. Branduolio pažaidų dažnis Mytilus edulis hemocituose po 6 
savaičių laikymo skirtingose Statfjord B naftos platformos zonose. 
 

Ekofisk naftos platforma. Naftos platformų aplinkoje susidarančių teršalų 

geno-citotoksinis poveikis tirtas ir kitame Šiaurės jūros naftos telkinyje. 

Midijos šešias savaites buvo laikytos 6 stotyse esančiose Ekofisk naftos 

paltformos zonoje ir kontrolinėje stotyje. 3 ir 4 stotys buvo lokalizuotos 

arčiausiai naftos platformos teršalų išleidėjo (2.3.2.1. pav. „Medžiaga ir 

metodai“ skyriuje). Analizuojant branduolio pažaidas, kontrolinės moliuskų 
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grupės hemocituose MB dažnis siekė 1,24‰, tuo tarpu aukščiausia 

mikrobranduolių indukcija (5,96‰; 4,8 karto didesnė nei kontrolėje) nustatyta 

moliuskuose laikytuose 3 stotyje, kuri buvo arčiausiai Ekofisk platformos. 

Kitoje arčiausiai naftos platformos esančios 4 stoties moliuskuose MB buvo 

aukštesnis 3,2 karto negu kontrolinėje grupėje. Nuo 2 iki 2,9 karto daugiau MB 

registruota moliuskų hemocituose ir 2, 1 bei 5 stotyse, lyginant su kontroline 

grupe. Tuo tarpu, toliausiai nuo platformos nutolusioje 6 stotyje registruotas 

genotoksiškumo lygis buvo tik truputį aukštesnis (1,76‰) nei kontrolinėje 

grupėje. BP dažnis tirtų moliuskų hemocituose svyravo nuo 0,68‰ 

(kontrolinėje grupėje) iki 3,57‰ (midijose laikytose 4 stotyje). Panaši BP 

indukcija kaip ir kontrolinėje midijų grupėje buvo ir toliausiai nuo naftos 

platformos nutolusioje 6 stotyje (3.1.3. pav.). 
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3.1.3. pav. Branduolio pažaidų dažnis M. edulis hemocituose po 6 savaičių 
laikymo skirtingose Ekofisk naftos platformos zonose. 
 

Neparametrinis Mann-Whitney U-testas parodė, kad didžiausi MB dažnių 

patikimumo skirtumai buvo tarp kontrolinės ir 3 stoties moliuskų (P=0,0006). 

Mažesni patikimumo skirtumai registruoti tarp kontrolinės grupės bei antroje 

(P=0,0014), penktoje (P=0,0076), ketvirtoje (P=0,0106) ir pirmoje (P=0,0437) 

stotyje laikytų midijų. Statistiškai patikimi branduolio pumpurų skirtumai 

nustatyti 1 ir 3 stotyse (P=0,0265 ir P=0,0236) laikytose midijose. 
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Citotoksinis poveikis, t.y. susidariusių fragmentuotų-apoptozinių ląstelių 

dažnis, moliuskų hemocituose kito nuo 0,11‰ (kontrolinėje stotyje) iki 0,69‰ 

(3 stotyje) ir 0,61‰ (4 stotyje), kurios buvo arti platformos. Žemiausi 

dvibranduolių (DB) ląstelių dažniai fiksuoti kontrolinėje (1,28‰) ir 6 stotyje 

(1,44‰). Aukščiausias (4,77‰) DB dažnis rastas 3 stotyje laikytų moliuskų 

hemocituose (3.1.3. pav.). Vertinat citotoksinius Ekofiks naftos platformos 

efektus, Mann-Whitney U-testas parodė statistiškai patikimus DB ląstelių 

skirtumus moliuskuose laikytuose kontrolinėje, 1 ir 3 stotyse (P=0,0016 ir 

P=0,0075). Statistiškai patikimi skirtumai pagal FA rasti lyginant kontrolinės 

grupės ir 3 bei 4 stoties midijas. 

Taršos gradiento Karmsund fjordų sistemoje nustatymas. Šio tyrimo metu 

M. edulis moliuskai iš Forlandsfjorden zonos buvo perkelti į Karmsund fjordų 

sistemoje esančias 3 zonas. Kontrolinės grupės midijos 4 savaites laikytos 

švarioje Forlandsfjorden vietoje, kadangi ir kituose projektuose ši vieta 

laikoma kontroline. MB dažniai midijų žiaunų ląstelėse kito nuo 1,40‰ (iki 

poveikio grupėje) iki 6,33‰ (3 stotyje), kuri yra arčiausiai teršalų išleidėjo. 

Aukščiausias branduolio pumpurų dažnis (1,4‰) rastas moliuskų žiaunų 

ląstelėse, kurie buvo laikyti 2 stotyje, žemiausias kontrolinės grupės 

moliuskuose (0,46‰). Žemas BP dažnis (0,75‰) registruotas ir 3 stotyje 

laikytų moliuskų žiaunose. Šioje stotyje tirtų moliuskų žiaunose gautas ir 

žemas citotoksinis poveikis pagal susiformavusių FA ląstelių dažnį (0,87‰). 

Apibendrinat Karmsund zonoje gautus rezultatus galima konstatuoti, kad pagal 

mikrobranduolių indukciją nustatytas aplinkos genotoksiškumo gradientas 

1<2<3 stotyse (3.1.4. pav.). 

Taikant neparametrinį Mann-Whitney U-testą didžiausi MB patikimumo 

skirtumai rasti tarp iki poveikio grupės bei 3 ir 2 stotyse laikytų midijų, 

atitinkamai (P<0,0001), (P=0,002). Palyginus kontrolinę bei skirtingose 

varžose laikytų moliuskų grupes, patikimi MB skirtumai nustatyti tarp 

kontrolinės ir 3 (P<0,0001) taip pat 2 stoties midijų (P=0,0003). Statistiškai 

patikimų genotoksiškumo parametrų skirtumų 1 stoties moliuskuose nerasta. 
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ANOVA dispersinės analizės testas parodė patikimus MB skirtumus tarp tirtų 

midijų P<0,0001, F=19,96, R2=0,6396. 
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3.1.4. pav. Branduolio pažaidų dažnis M. edulis žiaunų ląstelėse po 4 savaičių 
laikymo Karmsund fjordų sistemoje. 
 

3.2. Eksperimentiniai genotoksinio ir citotoksinio naftos pramonės teršalų 

poveikio tyrimai 

 

3.2.1. Skirtingose naftos platformose išgaunamos žaliavinės naftos poveikis 

Statfjord B nafta – M. edulis. Genotoksinis ir citotoksinis šioje platformoje 

išgaunamos žaliavinės naftos poveikis įvertintas midijų žiaunų ląstelėse, 

Atlantinių menkių ir otų kraujo bei inkstų eritrocituose. Su midijomis buvo 

atlikti du eksperimentai, kadangi pirmojo metu kontrolinės grupės moliuskų 

žiaunose buvo nustatyti mikroorganizmai, kurie sąlygojo santykinai didelį 

geno-citotoksiškumo atsaką, tad eksperimentas buvo pakartotas. Pirmojo 

eksperimento duomenis pateikiame savo darbe, kadangi jie tiesiogiai rodo 

infekcijų sukeliamą geno-citotoksinį poveikį moliuskuose, kas yra svarbu 

žinoti atliekant tiek eksperimentinius, tiek ir lauko tyrimus. Pirmo 

eksperimento metu M. edulis tris savaites buvo veikti 0,5 ppm žaliavinės naftos 

(ŽN), 0,5 ppm žaliavinės naftos, alkilfenolių (AF) ir poliaromatinių 

angliavandenilių (PAA) mišiniu (ŽN+AF+PAA) bei 30 ppb nonilfenolio (NF) 
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koncentracija. Registruoti MB dažniai svyravo nuo 2,40‰ veikiant (ŽN) iki 

3,58‰ po poveikio (ŽN+AF+PAA) mišiniu. MB dažniai moliuskų žiaunų 

ląstelėse po poveikio 30 ppb NF bei 0,5 ppm ŽN buvo – 2,5‰, tuo tarpu 

kontrolinėje grupėje siekė net 3,15‰. Didžiausia BP ir DB indukcija rasta 

paveikus midijas ŽN+AF+PAA mišiniu, mažiausia kontrolinėje grupėje. 

Aukščiausias FA ląstelių dažnis rastas kontrolinės grupės moliuskuose (3.2.1.1. 

pav.). 
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3.2.1.1. pav. Branduolio pažaidų dažnis M. edulis žiaunų ląstelėse po 3 
savaičių poveikio nonilfenoliu (NF), 0,5 ppm Statfjord B žaliavine nafta (ŽN), 
taip pat žaliavine nafta, alkilfenolių (AF) ir poliaromatinių angliavandenilių 
(PAA) mišiniu (pirmasis eksperimentas). 
 

Taikant neparametrinį Mann-Whitney U-testą MB dažnių patikimumo 

skirtumai gauti tik tarp midijų grupių, kurios buvo paveiktos 0,5 ppm ŽN ir 0,5 

ppm ŽN+AF+PAA mišiniu (P=0,0346). 

Atlikus antrąjį eksperimentą, kontrolinėje moliuskų grupėje nustatytas DB 

ląstelių dažnis buvo 2,4 karto, MB bei BP – 3,7 karto, o FA ląstelių dažnis net 

5 kartus žemesnis nei pirmojo eksperimento metu. Žemiausios tirtų parametrų 

vertės, antro eksperimento metu, rastos kontrolinėje grupėje, o aukščiausios 

nustatytos po poveikio 0,5 ppm ŽN+AF+PAA mišiniu (3.2.2.2. pav.). 

Naudojant neparametrinį Mann-Whitney U-testą gauti statistiškai patikimi MB 

ir AF ląstelių dažnio skirtumai tarp kontrolinės ir midijų grupių, kurios buvo 
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veiktos 0,5 ppm ŽN (P=0,0288 MB; P=0,0115 AF) ir 0,5 ppm ŽN+AF+PAA 

mišiniu (P=0,0015 MB; P=0,0029 FA). Patikimai aukštesnis BP dažnis rastas 

M. edulis žiaunų ląstelėse po poveikio ŽN+AF+PAA mišiniu (P=0,0232). 

ANOVA dispersinės analizės testas parodė, kad patikimi skirtumai tarp tirtų 

midijų grupių buvo pagal MB (P=0,003, F=7,25, R2=0,3494) ir BP (P=0,0264, 

F=4,168, R2=0,2359). 
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3.2.1.2. pav. Branduolio pažaidų dažnis M. edulis žiaunų ląstelėse po 3 
savaičių poveikio, Statfjord B žaliavine nafta (ŽN), taip pat žaliavine nafta, 
alkilfenolių (AF) ir poliaromatinių angliavandenilių (PAA) mišiniu (antrasis 
eksperimentas). 
 

Statfjord B nafta – G. morhua. Po 3 savaičių poveikio 0,5 ppm ŽN 

Atlantinių menkių inkstų eritrocituose nustatyta MB indukcija buvo 2,3 karto 

didesnė negu kontrolinėje grupėje. Aukštesnis MB dažnis (4,3 karto) 

registruotas inkstų eritrocituose veikiant menkes 0,5 ppm ŽN+AF+PAA 

mišiniu. Po poveikio 0,5 ppm ŽN bei 0,5 ppm ŽN+AF+PAA mišiniu žuvų 

kraujo eritrocituose rastas MB dažnio sumažėjimas, palyginus su kontrole. 

Paveikus žuvis nonilfenoliu abejuose žuvų audiniuose nustatyti MB dažniai 

buvo lygus (0,67‰) (3.2.1.3. pav.). Menkių inkstų eritrocituose Mann–

Whitney U-testas parodė statistiškai patikimus MB skirtumus po poveikio 

ŽN+AF+PAA mišiniu, palyginus su kontrole. 
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3.2.1.3. pav. MB dažnis G. morhua kraujo ir inkstų eritrocituose po 3 savaičių 
poveikio, nonilfenoliu (NF), Statfjord B žaliavine nafta (ŽN), taip pat žaliavine 
nafta, alkilfenolių (AF) ir poliaromatinių angliavandenilių (PAA) mišiniu. 
 

Statfjord B nafta – S. maximus. Otų kraujo eritrocituose, po poveikio 

tomis pačiomis naftos koncentracijomis kaip ir veikiant Atlantines menkes, 

žemiausi MB ir BP (0,08‰) dažniai buvo nustatyti kontrolinės grupės žuvyse. 

Aukščiausi MB dažniai (0,66‰) rasti po poveikio ŽN+AF+PAA mišiniu, 

paveikus nonilfenoliu – 0,54‰. Be to, ŽN+AF+PAA mišinys indukavo 

aukščiausius BP (0,42‰) ir DB (0,82‰) lygius. Fragmentuotų-apoptozinių 

ląstelių dažnis buvo labai žemas visose eksperimentinėse otų grupėse (3.2.1.4. 

pav.). Palyginus su kontrole, statistiškai patikimi MB dažnių skirtumai rasti 

visose poveikio grupėse – NF (P=0,0024), 0,5 ppm ŽN (P=0,0054) ir 0,5 ppm 

ŽN+AF+PAA mišinys (P=0,0001). Branduolio pumpurų indukcija otų kraujo 

eritrocituose nustatyta tik po poveikio 0,5 ppm ŽN+AF+PAA mišiniu 

(P=0,0172). 
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3.2.1.4. pav. Branduolio pažaidų dažnis otų kraujo eritrocituose po 3 savaičių 
poveikio, nonilfenoliu (NF), Statfjord B žaliavine nafta (ŽN), taip pat žaliavine 
nafta, alkilfenolių (AF) ir poliaromatinių angliavandenilių (PAA) mišiniu. 
 

Kontrolinės grupės otų inkstų eritrocituose branduolio pažaidų dažniai buvo 

žemiausi: MB (0,29‰), BP (0,07‰), FA (0,04‰) ir DB (0,43‰). 

Aukščiausias susiformavusių MB (1,1‰) ir DB (0,8‰) dažnis buvo po 

poveikio 30 ppb nonilfenolio koncentracija. Visose veiktose otų grupėse BP 

dažniai svyravo nuo 0,22‰ iki 0,26‰. Didžiausias FA ląstelių lygis inkstų 

eritrocituose buvo po poveikio ŽN+AF+PAA mišiniu (0,4‰) (3.2.1.5. pav.). 
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3.2.1.5. pav. Branduolio pažaidų dažnis otų inkstų eritrocituose po 3 savaičių 
poveikio, nonilfenoliu (NF), Statfjord B žaliavine nafta (ŽN), taip pat žaliavine 
nafta, alkilfenolių (AF) ir poliaromatinių angliavandenilių (PAA) mišiniu. 
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Palyginus su kontrolinėje grupėje gautų parametrų rezultatais, statistiškai 

patikimos MB ir DB otų inkstų eritrocitų reikšmės gautos paveikus žuvis 

nonilfenoliu ir 0,5 ppm ŽN bei ŽN+AF+PAA mišiniu. Veikiant žuvis 0,5 ppm 

ŽN nustatyti statistiškai patikimi BP skirtumai. Nonilfenolis bei naftos ir 

alkilfenolių mišinys indukavo statistiškai patikimas FA ląstelių reikšmes. 

Vertinant mikrobranduolių susiformavimo dažnius skirtinguose oto 

audiniuose (kraujo ir inkstų eritrocituose), statistiškai patikimi skirtumai gauti 

visose eksperimentinėse grupėse (P svyravo nuo 0,0032 iki 0,0076), tuo tarpu 

FA ląstelių – paveikus nonilfenoliu (P=0,0133) ir naftos, poliaromatinių 

anglavandenilių ir alkilfenolių mišiniu (P<0,0001) veiktose otų grupėse. 

Analizuojant tarprūšinius menkių ir otų MB dažnius, patikimi skirtumai 

nustatyti šių žuvų kraujo eritrocituose po poveikio 0,5 ppm (P=0,0385) taip pat 

paveikus ŽN+AF+PAA mišiniu – P=0,0067. 

Geno-citotoksinio Statfjord B žaliavinės naftos poveikio laike įvertinimas. 

Genotoksinis ir citotoksinis 0,5 ppm žaliavinės naftos poveikis tirtas M. edulis 

žiaunų ląstelėse po 1, 2, 4 ir 8 dienų ekspozicijos. Tirtų parametrų mažiausios 

reikšmės – 1,42‰ (MB), 1,36‰ (BP), 0,67‰ (FA) ir 1,05‰ (DB) buvo 

nustatytos kontrolinėje grupėje. Po 8 dienų nustatytas MB kiekis buvo 2,4-

karto, FA – 2 kartus, o DB – 3 kartus didesnis nei kontrolėje. Buvo stebimas 

laipsniškas, priklausomai nuo poveikio trukmės MB ir DB dažnio didėjimas: 

kontrolinė gr.< po 1-dienos < po 2-dienų < po 4-dienų < po 8-dienų 

(3.2.1.6. pav.). Statistiškai patikimi MB dažnių skirtumai rasti tarp kontrolinės 

ir pirmos (P=0,0185), antros (P=0,0039), ketvirtos (P=0,0068) ir aštuntos 

dienos (P<0,0001) M. edulis grupių. Statistiškai patikimų branduolio pumpurų 

skirtumų nenustatyta, tuo tarpu po 4 dienų registruota statistiškai patikima FA 

ląstelių indukcija (P=0,0115), o po 8 dienų ekspozicijos DB – (P=0,0232). 
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3.2.1.6. pav. Branduolio pažaidų dažnis M. edulis žiaunų ląstelėse po 1, 2, 4 ir 
8 dienų ekspozicijos. 
 

Analizuojant Statfjord B 0,5 ppm ŽN citotoksinį poveikį, fragmentuotų-

apotozinių ląstelių dažnis kontrolinėjė grupėje buvo 0,67‰, o po keturių dienų 

siekė 1,43‰ ir buvo statistiškai patikimas (P=0,0115). DB dažnis svyravo nuo 

1,05‰ (kontrolinėje grupėje) iki 3,02‰ po 8 d. veikimo žaliavine nafta 

(3.2.1.6. pav.), bei patikimai skyrėsi nuo kontrolinės grupės (P=0,0232). 

ANOVA dispersinės analizės testas parodė patikimus MB (P=0,0033, 

F=4,615) ir DB (P=0,0266, F=3,042) skirtumus tarp tirtų midijų 

eksperimentinių grupių. 

Arktinės žaliavinės naftos poveikis. Otų jaunikliai (13-17 cm ilgio ir 40-73g 

svorio) 4 ir 8 savaites buvo veikiami žaliavinės naftos 10, 40, 120, 360 ir 720 

ppb koncentracijomis. Šių žuvų kepenų eritrocituose analizuojant 

susiformavusių pažaidų dažnį, buvo išskirtos kai kurios genotoksiškumo 

parametrų grupės t.y. branduolio pumpurai susijungę su branduoliu ilga ir 

plona nukleoplazmine jungtimi – BPs, bei dvibranduoliai kepenų eritrocitai, 

kurių branduoliai tarpusavyje sujungti nukleoplazmine jungtimi – DBt. 

Mikroskopinės analizės metu nustatyti labai aukšti branduolio pumpurų 

dažniai, kurie svyravo nuo 0,95‰ iki 1,95‰, tuo tarpu otus paveikus Statfjord 
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B 0,5 ppm nafta BP dažniai kito nuo 0,07‰ iki 0,42‰ (3.2.1.4. ir 3.2.1.5. 

paveikslai). 

Didžiausi MB (1,24‰), BP (1,94‰) ir BPs (0,56‰) dažniai žuvyse 

nustatyti po 4 savaičių ekspozicijos, veikiant žuvis arktinės žaliavinės naftos 

40 ppb koncentracija (3.2.1.6. pav.). Tuo tarpu, po poveikio didesnėmis 360 

ppb ir 720 ppb koncentracijomis MB, BP ir BPs dažniai buvo žemesni, nei 

paveikus mažesnėmis arktinės naftos koncentracijomis (3.2.1.6. pav.). Ta pati 

tendencija stebėta analizuojant citotoksinį šios naftos poveikį, kai didžiausi 

FA, DB ir DBt dažniai registruoti veikiant 40 ppb, šiek tiek mažesnės šių 

parametrų reikšmės gautos po poveikio 120 ppb ir žymiai mažesnės parametrų 

vertės gautos paveikus žuvis 360 ppb ir 720 ppb koncentracijomis (3.2.1.7. 

pav.). Palyginus su 4 savaičių kontroline otų grupe, statistiškai patikimas DB 

sumažėjimas rastas otuose po poveikio 720 ppb koncentracija (P=0,0355) bei 

buvo artimas patikimumo lygiui (P=0,0753) – po poveikio 360 ppb. ANOVA 

dispersinės analizės testas išryškino skirtumus tik pagal dvibranduoles ląsteles 

P=0,0413, F=2,504, R2=0,1882. 
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3.2.1.6. pav. Arktinės žaliavinės naftos genotoksiškumo (MB, BP ir BPs) 
tyrimai otų kepenų eritrocituose po 4 ir 8 savaičių ekspozicijos. 
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Vertinat 8 savaičių poveikio otų grupėje genotoksiškumą, didžiausias MB ir 

BP dažnis buvo registruotas kepenų eritrocituose po poveikio 10 ppb 

koncentracija. Mažiausias branduolio pumpurų bei BPs dažnis aptiktas – 

kontrolinėje grupėje (3.2.1.6. pav.). Kontrolinėje grupėje rasta ir mažiausias 

FA ląstelių dažnis (3.2.1.7. pav.). Aukščiausia BPs (0,89‰), FA (1,9‰) ir DBt 

(1,62‰) indukcija nustatyta otuose po poveikio 360 ppb (3.2.1.6. ir 3.2.1.7. 

paveikslai). Palyginus gautus branduolio pažaidų rezultatus eksperimetinėse ir 

kontrolinėje 8 savaičių grupėje, statistiškai patikimas MB dažnio sumažėjimas 

gautas paveikus žuvis 120 ppb (P=0,0021) ir 720 ppb (P=0,0029), o FA ląstelių 

dažnio padidėjimas po poveikio 10 ppb (P=0,0355), 360 ppb (P=0,0021) ir 720 

ppb (P=0,0433) (Mann-Whitney U-testas). Taikant ANOVA testą statistiškai 

patikimos buvo tik MB (P=0,0031, F=4,117, R2=0,2760) ir FA (P=0,0391, 

F=2,537, R2=0,1902) parametrų vertės. 
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3.2.1.7. pav. Arktinės žaliavinės naftos citotoksiškumo (FA, DB ir DBt) 
tyrimai otų kepenų eritrocituose po 4 ir 8 savaičių ekspozicijos. 
 

Lyginant 4 ir 8 savaičių eksperimentines otų grupes nustatyta, kad po 8 

savaičių poveikio žaliavinės naftos 10, 40, 120, 360 ir 720 ppb 

koncentracijomis, tirtų branduolio pažaidų lygis otų kepenų eritrocituose 

sumažėjo veikiant 40 ppb ir 120 ppb naftos koncentracijomis. Veikiant 10 ppb 
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ir 720 ppb koncentracijomis branduolio pažaidų lygis po 4 ir 8 savaičių išliko 

maždaug toks pats. Tačiau po 8 savaičių poveikio 360 ppb registruotas 4,6 

karto didesnis FA ląstelių dažnis (1,90‰), o po poveikio 720 ppb FA ląstelių 

lygis padidėjo 3,5 karto. Atlikus palyginamąją statistinę analizę 4 ir 8 savaičių 

poveikio grupėse, patikimi skirtumai pagal MB indukciją gauti po poveikio 

120 ppb (P=0,0011) ir 720 ppb (P=0,0147), pagal dvibranduoles ląsteles 

veikiant žuvis 40 ppb (P=0,0001) ir 120 ppb (P=0,0185) naftos 

koncentracijomis (3.2.1.6. ir 3.2.1.7. paveikslai). 

Minijos gręžinio žaliavinės naftos poveikis. Lietuvoje išgaunamos naftos 

skirtingų (0,25; 0,5 ir 1 ppm) koncentracijų indukuotas branduolio pažaidų 

dažnis nustatytas gėlavandenių moliuskų Anodonta anatina žiaunų ląstelėse bei 

paprastojo ešerio (Perca fluviatilis) kraujo eritrocituose. A. anatina žiaunų 

ląstelėse MB dažnis kito nuo 0,08‰ iki 1,08‰, BP – nuo 1,2‰ iki 2,7‰. 

Aukščiausias citotoksinis Minijos gręžinio poveikis pagal DB rastas po 

poveikio 1 ppm (1,8‰), o pagal FA ląsteles – visose trijose poveikio grupėse 

(2‰-2,1‰) (3.2.1.8. pav.). Mann–Whitney U-test parodė statistiškai patikimus 

MB dažnių skirtumus paveikus 0,5 ppm (P=0,0022) bei 0,25 ppm (P=0,0260) 

lyginant su kontrolinėje grupėje gautais rezultatais. Statistiškai patikimų 

branduolio pumpurų skirtumų nerasta, o statistiškai patikimi DB ląstelių 

dažniai gauti po poveikio 1 ppm ŽN koncentracija (P=0,0411), palyginus su 

kontrolinės grupės moliuskais. Pagal ANOVA dispersinės analizės testą 

statistiškai patikimi buvo MB dažnio skirtumai (P=0,0176; F=4,2620; 

R=0,3900). 
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3.2.1.8. pav. Geno-citotoksiškumo tyrimai antinės geldenės žiaunų ląstelėse po 
poveikio skirtingomis Minijos žaliavinės naftos koncentracijomis. 

Atlikus branduolio pažaidų analizę paprastojo ešerio kraujo eritrocituose, 

MB dažnis kontrolinėje grupėje buvo 0,07‰, o Minijos nafta paveiktose 

grupėse svyravo nuo 0,23‰ iki 0,35‰. Didžiausias genotoksinis naftos 

poveikis pagal MB (0,35‰) ir BP (0,26‰) nustatytas veikiant ešerius 0,5 ppm 

ŽN koncentracija (3.2.1.9. pav.). Labai aukšta FA indukcija (1,33‰) rasta po 

poveikio 1 ppm žaliavinės naftos koncentracija, be to jis statistiškai patikimai 

skyrėsi (P=0,0133) nuo kontrolinės grupės žuvų. Statistiškai patikimi MB 

dažnio (P=0,0057) skirtumai, lyginant su kontroline grupe, gauti veikiant 

ešerius 0,5 ppm ŽN koncentracija, tačiau statistiškai patikimų BP dažnių 

nerasta nei vienoje Minijos grežinio nafta veiktoje žuvų grupėje (Mann–

Whitney U-testas). 

Palyginus gautus branduolio pažaidų tyrimų rezultatus moliuskuose ir 

žuvyse, antinės geldenės žiaunų ląstelėse nustatytas 2,7-3,5 kartus didesnis MB 

dažnis ir 10-25 kartų didesnis branduolio pumpurų dažnis negu, kad ešerio 

kraujo eritrocituose. 
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3.2.1.9. pav. Geno-citotoksiškumo tyrimai paprastojo ešerio kraujo 
eritrocituose po poveikio skirtingomis Minijos žaliavinės naftos 
koncentracijomis. 
 

3.2.2. Genotoksinis ir citotoksinis naftos platformose susidarančių 

gamybinių vandenų poveikis 

Menkių kepenų ir inkstų eritrocituose nustatytas geno-citotoksinis Oseberg 

C naftos platformoje išgaunamos žaliavinės naftos 0,2 ppm, taip pat 

sumodeliuoto naftos, alkilfenolių bei poliaromatinių angliavandenilių 

(ŽN+9AF+PAA) mišinio poveikis. Be to, buvo išnagrinėta branduolio pažaidų 

indukcija paveikus šias žuvis trimis skirtingomis 4 alkilfenolių (4AF) 

koncentracijomis ir 9 alkilfenolių (9AF) mišiniu bei dvejomis (1:200 ir 1:1000) 

gamybinio vandens koncentracijomis. 

Kepenų eritrocituose analizuojant genotoksiškumą, MB dažnis svyravo nuo 

0,13‰ kontrolinėje grupėje iki 0,63‰ paveikus žuvis 9AF mišiniu, kas sudarė 

4,8 karto daugiau nei kontrolėje. 3,7 karto aukštesni MB dažniai rasti po 

poveikio didžiausia (2000 ng/l) 4AF mišinio bei GV (1:200) koncentracija. 

Visose eksperimentinėse grupėse BP dažniai buvo 2-4 kartus didesni negu 

susiformavusių MB dažnis tose pačiose grupėse. Didžiausia BP indukcija 

(1,31‰) rasta paveikus (ŽN+9AF+PAA) mišiniu, kuri buvo 7,3 karto didesnė 

nei kontrolinėje žuvų grupėje. Reikėtų pabrėžti, kad šioje grupėje BP reikšmės 

buvo 4,5 karto didesnės nei nustatyta MB indukcija (3.2.2.1. pav.). 
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3.2.2.1. pav. Branduolio pažaidų indukcija G. morhua kepenų eritrocituose po 
2 savaičių poveikio Oseberg C naftos platformoje išgaunama žaliavine nafta 
(ŽN), žaliavinės naftos, alkilfenolių ir poliaromatinių angliavandenilių 
(ŽN+AF+PAA) ir 9 alkilfenolių (9AF) mišiniais, skirtingomis 4 alkilfenolių 
(4AF) mišinio koncentracijomis bei gamybinių vandenų (GV) 
koncentracijomis. 
 

Citotoksinis poveikis tirtose menkių grupėse buvo gan žemas ir didžiausia 

FA reikšmė tesiekė 0,29‰ (ŽN+9AF+PAA grupėje), tuo tarpu žemiausia – 

0,03‰ (GV 1:1000). Dvibranduolių ląstelių dažnis buvo žemesnis negu 

fragmentuotų-apoptozinių ląstelių dažnis. DB (0,1‰) registruotas menkėse po 

poveikio ŽN+9AF+PAA mišiniu (3.2.2.1. pav.). Statistiškai patikimi MB 

skirtumai buvo menkių grupėse veiktose aukščiausia 4AF mišinio 

koncentracija (P=0,0007), GV 1:200 koncentracija (P=0,0005) bei 9AF mišiniu 

(P=0,0003), palyginus su kontrolinės grupės žuvimis. Beveik visose poveikio 

grupėse gauti patikimi skirtumai pagal BP (P kito nuo 0,01 iki P<0,0001), 

išskyrus GV 1:1000 koncentraciją. 

Tiriant geno-citotoksiškumo parametrus Atlantinių menkių inkstų 

eritrocituose nustatyta, kad MB dažnis svyravo nuo 0,18‰ kontrolėje iki 

0,65‰ po poveikio GV 1:200 koncentracija, BP – nuo 0,46‰ kontrolėje iki 

1,29 ‰ paveikus 4AF mišinio 2000 ng/l koncentracija, FA – nuo 0,28‰ 
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paveikus 4AF mišinio 10 mg/l koncentracija iki 0,66‰ paveikus 

ŽN+9AF+PAA mišiniu, DB – 0,05‰ kontrolėje iki 0,12‰ paveikus 4AF 

mišinio 2000 ng/l koncentracija (3.2.2.2. pav.). 
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3.2.2.2. pav. Branduolio pažaidų indukcija G. morhua inkstų eritrocituose po 2 
savaičių poveikio Oseberg C naftos platformoje išgaunama žaliavine nafta, 
naftos, AF ir PAA ir 9AF mišiniais, skirtingomis 4AF mišinio 
koncentracijomis bei gamybinių vandenų koncentracijomis. 
 

Branduolio pažaidų palyginimas Atlantinių menkių inkstų ir kepenų 

eritrocituose išryškino tai, kad MB ir FA indukcija yra didesnė inkstuose negu 

kepenyse. Inkstuose kaip ir kepenyse, rasta labai nedaug dvibranduolių ląstelių, 

tuo tarpu BP dažniai inkstų ir kepenų eritrocituose buvo sąlyginai panašūs. 

Palyginus FA ląstelių lygius kepenyse ir inkstuose, didžiausia jų indukcija 

buvo rasta inkstų eritrocituose po poveikio GV 1:1000 (16,5 karto) bei GV 

1:200 (10 kartų). 

Statistiškai patikimi MB dažnių skirtumai inkstų eritrocituose gauti žuvų 

grupėse veiktose 4AF mišinio 10 ng/l ir 2000 ng/l koncentracijomis (P=0,0084 

ir P=0,0015), 9AF (P=0,0087), ŽN+9AF+PAA (P=0,0105) bei 0,2 ppm ŽN 

(P=0,0002) ir GV (1:200) koncentracija (P=0,0014), lyginat su kontrolinės 

grupės menkėmis. BP dažniai patikimai skyrėsi tarp kontrolės ir visų 

eksperimentinių grupių (P reikšmės svyravo nuo 0,0236 iki 0,0003) išskyrus 
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0,2 ppm naftos ir 4AF 2 ng/l koncentracijos grupes, fragmentutotų-apoptozinių 

ląstelių – po poveikio 4AF mišinio 10 ng/l koncentracija (P=0,4045). 

Vertinant menkių kepenų ir inkstų eritrocituose susiformavusių MB dažnius, 

jie statistiškai patikimai skyrėsi paveikus žuvis ŽN+9AF+PAA mišiniu 

(P=0,0478) ir 0,2 ppm ŽN (P=0,0028), palyginus su kontroline grupe. 

 

3.2.3. Genotoksinis ir citotoksinis sunkiųjų metalų poveikis 

Po poveikio sunkiųjų metalų modeliniu mišiniu (SMMM), žemiausias 

mikrobranduolių dažnis vaivorykštinio upėtakio kraujo eritrocituose buvo 

0,22‰ (kontrolinėje žuvų grupėje) tuo tarpu aukščiausias 0,9‰ (esant 21,79% 

koncentracijai). 4,3 karto aukštesnis MB dažnis nustatytas veikiant žuvis 

(21,79%) ir 3,4 karto veikiant (10,89%) SMMM koncentracija. Statistiškai 

patikimas MB dažnis rastas vaivorykštinio upėtakio kraujo eritrocituose po 

poveikio 21,79% (P=0,0147) ir 10,89% (P=0,0068) koncentracijomis, 

palyginus su kontrolinės grupės žuvimis (3.2.3.1. pav.). 
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3.2.3.1. pav. Geno-citotoksiškumo tyrimai O. mykiss kraujo eritrocituose po 14 
dienų poveikio sunkiųjų metalų modeliniu mišiniu. 
 

Po 4 dienų poveikio cinko ir vario mišinio 0,06; 0,125 ir 0,25mg/l 

koncentracijomis branduolio pažaidų dažnis analizuotas vaivorykštinių 

upėtakių O. mykiss kraujo eritrocituose, mažiausias MB dažnis nustatytas 
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kontrolinėje poveikio grupėje (3.2.3.2. pav.). Aukščiausias MB ir BP dažnis 

rastas upėtakio kraujo eritrocituose veikiant žuvis 0,25 mg/l mišinio 

koncentracija. 
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3.2.3.2. pav. Geno-citotoksiškumo tyrimai O. mykiss kraujo eritrocituose po 4 
dienų poveikio cinko ir vario mišinio skirtingomis koncentracijomis bei 4, 8 ir 
12 dienų atsistatymo laikant žuvis švariame vandenyje. 
 

MB indukcija žuvų eritrocituose buvo 5 kartus aukštesnė po poveikio 0,25 

mg/l ir 2-kartus po poveikio 0,125 mg/l Cu+Zn koncentracija, palyginus su 

kontrolinės grupės žuvimis. Po keturių dienų poveikio minėtomis vario ir cinko 

koncentracijomis ir laikant upėtakius švariame vandenyje nustatyta MB dažnio 

mažėjimo tendencija. Ryškiausias MB dažnio sumažėjimas buvo po 8 dienų.  

Statistiškai patikimi MB dažnio skirtumai gauti po 4 dienų poveikio 0,25 mg/l 

Cu+Zn koncentracija, taip pat po 4 d. laikymo švariame vandenyje paveikus 

0,25; 0,125 ir 0,06 mg/l koncentracijomis bei po 12 d. išsivalymo (0,25 ir 

0,125 mg/l eksperimentinėse grupėse). BP – statistiškai patikimi skirtumai 

gauti upėtakiuose po poveikio 0,25 koncentracija (P=0,0110). Statistiškai 

patikimų FA ir DB dažnio skirtumų nerasta. 
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4. REZULTATŲ APTARIMAS 

 

Naftos išgavimo technogeninių procesų metu susidarančiuose gamybiniuose 

vandenyse nustatomas labai platus spektras įvairių junginių, tokių kaip 

poliaromatiniai angliavandeniliai, alkilfenoliai, sunkieji metalai, taip pat ir 

žaliavinė nafta. Šie teršalai į vandens organizmus gali patekti tiesiogiai 

kvėpavimo metu, kontaktuojant su dugno nuosėdose susikaupusiais junginiais 

bei per mitybines grandines. Lipofilinėmis savybėmis pasižymintys PAA yra 

intensyviai kaupiami organizmų audiniuose ir gali įtakoti DNR pažaidų 

susidarymą (Bihari et al., 2006), sukelti mutacijas ar kancerogenezės procesus 

(IARC, 1993). Mažos molekulinės masės PAA ypač pasižymi geru tirpumu, 

lengvai kaupiami audiniuose ir vandens organizmams yra toksiški (Lye, 2000), 

tuo tarpu didėjant PAA junginių molekulinei masei jų tirpumas mažėja 

(Patnaik, 1999). Apie naftos išgavimo procesų metu į jūrą patekusių alkilintų 

fenolių pasklidimą ir poveikį vandens organizmams žinoma labai nedaug. 

Didelė dalis alkilintų fenolių patenkančių su gamybiniais vandenimis turi 

trumpas iki 7 anglies atomų grandines (Utvik, 1999). In vitro ir in vivo 

sąlygomis atlikti tyrimai parodė, kad alkilintiems fenoliams būdingas 

estrogeninis poveikis, tačiau apie genotoksinį ir citotoksinį jų poveikį 

organizmams duomenų trūksta. Daugiau tyrimų šioje srityje buvo atlikta su 

ilgas grandines turinčiais alkilintais fenoliais (nonilfenoliu ir oktilfenoliu), 

kuriems būdinga savybė pamėgdžioti natūralių hormonų veikimą sąveikaujant 

su hormonų receptoriais (Nimrod, Benson, 1996). Genotoksinis sunkiųjų 

metalų poveikis aprašytas įvairiuose vandens organizmuose (Çavas et al., 

2005; Maes et al., 2005; Oliveira et al., 2008; Pytharopoulou et al., 2008; 

Maria et al., 2009). 

Atliekant aplinkos genotoksiškumo tyrimus kaip bioindikatoriai dažniausiai 

naudojami Mytilus, Perna, Crassostrea ir Mya genčių moliuskai (Bolognesi et 

al., 2004, 2006a; Burgeot et al., 1995, 1996; Dopp et al., 1996; Dolcetti, 

Venier, 2002; Pampanin et al., 2005; Magni et al., 2006). Gėlųjų vandenų 

monitoringo programose dažnai naudojami Dreissenidae šeimos moliuskai 
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(Klobučar et al., 2008). Mytiliidae šeimos moliuskuose taršos gradiento 

vertinimas taikant MB testą atliktas Baltijos ir Šiaurės jūrose vykdant BEEP 

projektą („Aplinkos taršos biologiniai efektai jūrų priekrančių ekosistemose“) 

(Baršienė et al., 2006a, 2006b; Lehtonen et al., 2006; Schiedek et al., 2006). 

Kai kurių autorių nuomone, vertinant bendrą aplinkos taršos įtaką 

hidrobiontams, ji geriau atsispindi tyrimuose atliktuose su žuvimis (Ayllón et 

al., 2000; Sanchez-Galan et al., 2001; Pietrapiana et al., 2002; Russo et al., 

2004; Porto et al., 2005). Aplinkos genotoksinis poveikis žuvims nustatomas 

vertinat ne tik MB (Gravato, Santos, 2003), bet ir kitų branduolio pažaidų 

susiformavimą (Pacheco, Santos, 1998; Baršienė et al., 2006c; Rybakovas et 

al., 2009). 

Vis dažniau aplinkos genotoksiškumo tyrimai atliekami aktyvaus 

monitoringo būdu. Laikymo skirtingose varžose metodika, naudota tiriant 

Italijos Cecinos upės žiočių vandens genotoksiškumą (Nigro et al., 2006). 

Pytharopoulou su bendraautoriais (2006) publikuotame darbe aprašomi 

Graikijos Patraso įlankos genotoksiškumo tyrimai, kuomet Mytilus 

galloprovincialis moliuskai 30 dienų buvo perkelti į tris skirtingas pagal 

užterštumą zonas. Moliuskuose nustatyti MB dažniai atspindėjo tiriamų vietų 

užterštumo lygį. Aktyvaus monitoringo būdu kaip bioindikatorinę rūšį 

naudojant Dreissena polymorpha buvo nustatytas Kroatijos upių 

genotoksiškumas. Perkeltose iš švarių vietų ir skirtingose varžose mėnesį 

laikytose dreisenose buvo gauti gan dideli MB dažniai, palyginus su 

kontrolinės grupės moliuskais. Pirminių DNR pažaidų tyrimai taikant kometų 

metodą parodė tokias pačias genotoksinio poveikio tendencijas kaip ir MB 

testas (Klobučar et al., 2003). MB ir kitų branduolio pažaidų analizė taikyta 

paprastųjų taukžuvių (Pholis gunnellus) kraujo eritrocituose nustatant Forto 

upės (Škotija) aplinkos taršos gradientą (Bombail et al., 2001) bei Oreochromis 

niloticus žuvų kraujo eritrocituose tiriant Tiete upės (Brazilija) genotoksiškumą 

(Rocha et al., 2009). 

Vertinant naftos platformų technologinių procesų metu susidariusių junginių 

geno-citotoksinį poveikį galima nustatyti ankstyvuosius šios taršos poveikio 
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signalus tiriamose hidrosistemose ar atskirose jų zonose. Apie aplinkos 

genotoksiškumo lygį galima spręsti nustačius mikrobranduolių ir branduolio 

pumpurų dažnius įvairiose taršos gradiento zonose gyvenančių vandens 

organizmų ląstelėse. Citotoksinį aplinkos taršos poveikį gali atspindėti 

organizmų audiniuose susiformavusių fragmentuotų-apoptozinių bei 

dvibranduolių ląstelių dažniai. 

 

4.1. Naftos platformų technogeninių teršalų geno-citotoksiškumo 

įvertinimas aktyvaus monitoringo būdu in situ 

Valgomųjų midijų (M. edulis) ir Atlantinių menkių (G. morhua) perkėlimas 

iš švarių vietų ir laikymas varžose Statfjord B naftos platformos taršos 

gradiente pasroviui šiame darbe panaudotas kaip bioindikacinė sistema šio 

telkinio išmetamų teršalų genotoksiškumo rizikai nustatyti. Mikrobranduolių 

analizė midijų hemocituose parodė ryškų šios naftos platformos aplinkos 

genotoksiškumo gradientą – 500 m >1000 m >10000 m. Statistiškai patikimi 

MB dažnių skirtumai gauti palyginus kontrolinės grupės moliuskus su laikytais 

varžose 500 ir 1000 metrų atstumu nuo naftos platformos. Tokiu būdu 

nustatyta, kad išmetamų iš Statfjord B naftos platformos teršalų poveikio 

genetinės rizikos zona midijoms susiformuoja pasroviui iki 1 km atstumu. 

Tokia pati aplinkos genotokiškumo tendencija nustatyta ir Atlantinių menkių 

kepenų eritrocituose. 

Vertinant geno-citotoksinį poveikį Šiaurės jūroje eksploatuojamos Ekofisk 

naftos platformos aplinkoje, arčiausiai prie gamybinių naftos platformos 

vandenų išleidėjų laikytų midijų hemocituose nustatytas 3-5 kartus didesnis 

MB dažnis negu kontrolinėje moliuskų grupėje. Aplinkos genotoksiškumo 

gradientas pagal mikrobranduolių dažnius nustatytas ir M. edulis žiaunų 

ląstelėse, kuomet moliuskai buvo perkelti ir 4 savaites laikyti PAA ir 

sunkiaisiais metalais užterštose Karmsund fjordų zonose. Ankstesnių tyrimų 

rezultatai parodė, kad Šiaurės jūroje prie veikiančių Statfjord B (2004 m.) ir 

Troll B (2003 m.) naftos platformų varžose laikytų žuvų ir moliuskų ląstelėse 
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nustatyti MB dažniai priklausė nuo aplinkos užterštumo gradiento (Hylland et 

al., 2008). 

Padidėjęs aplinkos genotoksiškumo lygis nustatytas ir hidrobiontuose, kurie 

gyveno naftos išsipylimų vietose (Parry et al., 1997; Harvey et al., 1999; 

Baršienė, 2002; Baršienė et al., 2004, 2006a,b; Frenzilli et al., 2004; Bolognesi 

et al., 2006a). 1989 m. Princo Viljamo sąsiauryje įvykus „Exxon Valdez“ 

naftos išsipylimo avarijai į aplinką pateko apie 35 500 tonų žaliavinės naftos. 

Po šios avarijos žuvų lervutėse nustatyti anafazinių aberacijų kiekiai koreliavo 

su naftos užlietoje teritorijoje fiksuotomis PAA koncentracijomis (Hose, 

Brown, 1998). Taikant MB testą buvo įvertintas ilgalaikis Ligurijos įlankoje 

(Italija) 1991 metais įvykusios „Haven“ tanklaivio avarijos genotoksinis 

poveikis. Avarijos metu į aplinką išsiliejo apie 10 000 tonų naftos produktų, 

apie 90 000 tonų nuskendo kartu su laivu. Praėjus nuo avarijos 4 mėn., Mytilus 

galloprovincialis moliuskuose registruotas MB dažnis net iki 10 kartų viršijo 

kontrolinį lygį (Bolognesi et al., 2006a). Net gi, po 10 metų taikant aktyvaus 

monitoringo principus, kuomet Crassostrea gigas moliuskai 30 dienų laikyti 

avarijos vietoje, austrių žiaunų ląstelėse vis dar fiksuotas padidėjęs aplinkos 

genotoksiškumo lygis (Bolognesi et al., 2006a). Įvykus „Haven“ naftos avarijai 

aukštas aplinkos genotoksiškumo lygis, pagal MB dažnius, nustatytas ir žuvų 

kepenų eritrocituose (Pietrapiana et al., 2002). 

2001 m. lapkričio 23 dieną Lietuvos priekrantėje Būtingės naftos perpylimo 

terminale įvykusios avarijos metu į Baltijos jūrą pateko daugiau nei 50 tonų 

naftos produktų, kurie sukėlė visą eilę biologinių žymenų pokyčių tirtose 

žuvyse ir moliuskuose (Baršienė et al., 2006a,b). 

Naftos produktais užterštoje Ria de Aveiro įlankoje (Portugalija) sugautų 

spalvotųjų kefalių (Liza aurata, L. ramada ir L. saliens) eritrocituose nustatyti 

branduolio pažaidų dažniai buvo žymiai aukštesni ir statistiškai patikimai 

skyrėsi nuo branduolio pažaidų nustatytų žuvyse, kurios buvo sugautos 

neužterštoje įlankos vietos (Pacheco, Santos, 2005). 

2002 metų lapkritį šalia Ispanijos krantų avariją patyrė tankeris „Prestige“ į 

aplinką išsiliejo apie 63 000 tonų žaliavinės naftos. Iš labiausiai nafta užterštų 
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zonų surinktų M. galloprovincialis moliuskų žiaunų ląstelėse pritaikius kometų 

metodą nustatyti DNR pažaidų dažniai, koreliavo su jų audiniuose rastomis 

aukštomis PAA koncentracijomis. Galiausiai net ir 7 dienas palaikius iš šių 

zonų surinktus moliuskus švariame vandenyje, DNR pažaidų lygis žiaunų 

ląstelėse nesumažėjo iki kontrolinio lygio (Laffon et al., 2006). 

Aplinkos genotoksiškumo tyrimai atlikti įvairiose moliuskų rūšyse: 

Viduržemio jūroje ties Izraelio krantais gyvenusių pilvakojų moliuskų Patella 

coerulea ir dvigeldžių Viduržemio jūros drugenių (Donax trunculus), 

Raudonosios jūros šiaurinėje dalyje (Akabo įlankoje) – pilvakojų Cellana rota 

ir dvigeldžių (Callista florida, Dosinia bistro) moliuskų ląstelėse (Bresler et 

al., 1999). Taršos ir MB dažnio gradientas nustatytas gamtinėse Mytilus 

galloprovincialis populiacijose vykdant vakarinės Viduržemio jūros dalies 

monitoringą (Magni et al., 2006). 1990 metais Genujos uosto akvatorijoje 

surinktų moliuskų audiniuose nustatyti MB dažniai statistiškai patikimai 

skyrėsi nuo dažnių, nustatytų kontrolinėje tyrimų vietovėje. Cheminė analizė 

parodė, kad Genujos uoste PAA koncentracijos yra 50 kartų aukštesnės nei 

kontrolinėje tyrimų vietoje (Bolognesi, 1990). 

 

4.2. Naftos platformų teršalų geno-citotoksinio poveikio ypatumai 

laboratorinėmis sąlygomis 

Aplinkos tarša naftos produktais yra viena iš opiausių jūrinių ekosistemų 

aplinkosaugos problemų. Vertinat geno-citotoksinį naftos platformų veiklos 

pasekoje atsirandančių teršalų poveikį organizmuose in situ, labai svarbu 

nustatyti atskirų junginių esančių teršalų mišinyje įtaką. Tuo tikslu 

laboratorijose buvo atliekami eksperimentiniai tyrimai siekiant nustatyti geno-

citoktoksinių efektų moliuskų ir žuvų ląstelėse priklausomybę nuo gamybinių 

vandenų sudėtyje esančių komponentų poveikio, žaliavinės naftos 

koncentracijos, ekspozicijos laiko, organizmų rūšies bei tiriamo audinio. 

 

 

 



 90

4.2.1. Žaliavinės naftos įvairių koncentracijų poveikis 

Paveikus midijas M. edulis, Atlantines menkes G. morhua ir otus S. 

maximus 3 savaites Statfjord B naftos platformos žaliavine nafta bei 

žaliavinės naftos, alkilintų fenolių ir PAA mišiniu, statistiškai patikima MB 

indukcija gauta moliuskų žiaunų ląstelėse, otų kraujo ir inkstų eritrocituose bei 

menkių inkstų eritrocituose po poveikio ŽN+AF+PAA mišiniu. Midijų žiaunų 

ląstelėse ir otų kraujo bei inkstų eritrocituose statistiškai patikimas 

mikrobranduolių dažnių skirtumas nustatytas ir paveikus 0,5 ppm ŽN. 

Citotoksinis Statfjord B naftos poveikis pagal fragmentuotų-apoptozinių (FA) 

ląstelių indukciją nustatytas midijose veiktose ŽN ir ŽN+AF+PAA mišiniu, 

veikiant ŽN+AF+PAA mišiniu M. edulis gauta ir statistiškai patikima 

branduolio pumpurų indukcija. Tyrimuose naudotos žaliavinės Statfjord B 

naftos sudėtyje vyravo mažos molekulinės masės PAA naftalenai, kurie sudarė 

87,7% (lentelė 4.2.1.1.). Šie 2 žiedus savo sudėtyje turintys poliaromatiniai 

angliavandeniliai, vandenyje gerai tirpsta ir pasižymi genotoksiniu poveikiu 

(Maria et al., 2002a,c; Teles et al., 2003). 

 

4.2.1.1. lentelė. Statfjord B žaliavinės naftos PAA sudėtis (Sund et al., 2006) 
 

Komponentai PAA µg/g Frakcija % 
Naftalenas 1147,0  

 
87,7 

C1-Naftalenas 3787,3 
C2-Naftalenas 5288,7 
C3-Naftalenas 3830,3 
Σ PAA su 2 žiedais 14053,3 
Acenaftilenas 10,0  

 
 
8,2 

Acenaftenas 9,7 
Fluorenas 135,9 
Antracenas 252,9 
Fenantrenas 0,0 
C1-Fenantrenas 460,2 
C2-Fenantrenas 439,4 
Σ PAA su 3 žiedais 1308,1 
Dibenzotiofenas 91,9  

3,3 C1-Dibenzotiofenas 196,5 
C2-Dibenzotiofenas 232,9 
Σ dibenzotiofenų 521,3 
Fluorantenas 2,6  

 
 
0,7 

Pirenas 8,6 
Chrizenas 23,9 
C1-Chrizenas 37,9 
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4.2.1.1. lentelės tęsinys. 
Komponentai PAA µg/g Frakcija % 

C2-Chrizenas 41,5  
0,7 Benzo(a)antracenas 3,3 

Σ PAA su 4 žiedais 117,8 
Benzo(b)fluorantenas 7,7  

 
0,1 

Benzo(k)fluorantenas 0,0 
Benzo(b+k)fluorantenas 6,9 
Benzo(a)pirenas 4,7 
Σ PAA su 5 žiedais 19,3 
Indeno(1,2,3,cd)pirenas 0,0  

 
0,01 

Benzo(g,h,i)perilenas 1,7 
Dibenzo(a,h)antracenas 0,0 
Σ PAA su 6 žiedais 1,7 
Viso PAA (µg/g) 16020,9 
Σ PAA 1 ppm konc. (µg) 16,0  

 

Analizuojant arktinės žaliavinės naftos poveikį otų kepenų eritrocituose, 

didžiausia MB, BP, BPs, DB ir DBt indukcija nustatyta 4 savaites veikiant 

žuvis 40 ppb naftos koncentracija, gan aukštos branduolio pumpurų (BP ir BPs) 

bei FA vertės nustatytos ir po poveikio 120 ppb koncentracija, tuo tarpu 

veikiant didesnėmis koncentracijomis (360 ir 720 ppb) registruota tirtų 

branduolio parametrų supresija. Po 8 savaičių poveikio aukščiausia BPs 

(0,89‰), FA (1,9‰) ir DBt (1,62‰) indukcija buvo otuose veiktuose 360 ppb 

koncentracija. Arktinės žaliavinės naftos sudėtyje dar didesnę dalį (90,3%), 

negu Statfjord B naftoje, sudarė 2 žiedus turintys naftalenai. Laboratoriniuose 

tyrimuose, kuriuose naudota arktinė nafta nustatyta bendra 2 žiedus turinčių 

PAA suma buvo 19340 mg/kg, Statfjord B žaliavinėje naftoje – 14053,3 µg/g. 

Reikia pabrėžti, kad arktinės naftos sudėtyje buvo kur kas daugiau tiek 2, tiek 

4, 5 ir 6 žiedus turinčių PAA (frakcija %) (4.2.1.1. ir 4.2.1.2. lentelės), kas 

matyt ir nulėmė geno-citotoksinių efektų supresiją, kadangi buvo viršytos 

slenkstinės šių junginių ribos. 
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4.2.1.2. lentelė. Arktinės žaliavinės naftos PAA sudėtis (IRIS duomenys) 
 

Komponentai PAA mg/kg Frakcija % 
Naftalenas 1520 

 
 
90,3 

C1-Naftalenas 5307 
C2-Naftalenas 7560 
C3-Naftalenas 4953 
Σ PAA su 2 žiedais 19340 
Acenaftilenas *< 

5,6 

Acenaftenas *< 
Fluorenas 151 
Fenantrenas 224 
Antracenas *< 
C1-Fen/Antracenas 417 
C2-Fen/Antracenas 405 
Σ PAA su 3 žiedais  1197 
Dibenzotiofenas 120 

3,7 C1-Dibenzotiofenas 325 
C2-Dibenzotiofenas 349 
Σ dibenzotiofenų 794 
Fluorantenas 6,4 

0,3 

Pirenas 7,6 
Benzo(a)antracenas 2,7 
Chrizenas/Trifenilenas 11 
C1-Chrizenas 21 
C2-Chrizenas 26 
Σ PAA su 4 žiedais 75 
Benzo(b,j)fluorantenas 3,0 

0,04 Benzo(k)fluorantenas *< 
Benzo(a)pirenas 6,5 
Σ PAA su 5 žiedais 10 
Indeno(1,2,3-cd)pirenas *< 

 Benzo(g,h,i)perilenas *< 
Dibenzo(a,h)antracenas *< 
Σ PAA su 6 žiedais 0 
Viso PAA (mg/kg) 21415  
Viso % PAA naftoje 2,14  

 

Apie eksperimente naudotos arktinės naftos žymų geno-citotoksinį poveikį 

rodo ir tas faktas, jog otų kepenų eritrocituose nustatyti dideli branduolio 

pumpurų dažniai. Branduolio pumpurai išsiskyrė savo morfologija (dydžiu, 

forma), taip pat buvo aptinkami branduolio pumpurai susijungę su branduoliu 

nukleoplazmine jungtimi – BPs bei dvibranduoliai eritrocitai, kurių branduoliai 

tarpusavyje sujungti nukleoplazmine jungtimi – DBt. Tokių branduolio pažaidų 

nebuvo aptinkama otų ląstelėse po poveikio Statfjord B žaliavine nafta. Po 4 

savaičių poveikio arktine žaliavine nafta aukščiausi (1,94‰ bei 1,95‰) BP ir 

BPs – 0,56‰ ir 0,52‰ dažniai nustatyti veikiant žuvis 40 ir 120 ppb naftos 
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koncentracijomis. Vertinat susiformavusių branduolio pumpurų dažnius po 8 

savaičių, aukščiausias BP dažnis (1,46‰) registruotas kepenų eritrocituose, 

paveikus žuvis 10 ppb koncentracija, o aukščiausia BPs indukcija nustatyta otų 

kepenų eritrocituose po poveikio 360 ppb. Gauti darbo rezultatai liudija apie 

arktinės naftos sudėtyje esančių genotoksinių medžiagų sukeliamą aukštą, bet 

diferencijuotą genotoksinį poveikį tirtoms žuvims priklausomai nuo naftos 

koncentracijos ir ekspozicijos laiko. 

Lindberg ir bendrautorių (2007) darbe nurodo, kad mikrobranduoliai ir 

branduolio pumpurai, kurie yra susijungę su branduoliu nukleoplazmine 

jungtimi, susiformuoja branduolio dalijimosi proceso eigoje ar S – fazės metu. 

Anot, Shimizu ir bendraautorių (1998, 2000), branduolio pumpurai 

susiformuoja iš chromosomų šalinamos amplifikuotos DNR, taip pat vykstant 

pažeistos DNR reparacijai (Haaf et al., 1999). Todėl kaip ir mikrobranduoliai, 

BP atspindi juos sukeliančių agentų genotoksinius efektus, tad yra tikslinga 

taikyti BP analizę tiriant taršos genotoksinį poveikį žuvyse, ar kituose vandens 

organizmuose (Guilherme et al., 2008). Ankstesniuose tyrimuose buvo 

nustatyta teigiama koreliacija tarp MB ir BP indukcijos (Ergene et al., 2007). 

Žuvyse susiformavusių branduolio pažaidų analizė parodė žaliavinės naftos 

(Baršienė et al., 2006c), skirtingų PAA junginių (Maria et al., 2002c; Gravato, 

Santos, 2002, 2003; Teles et al., 2003), naftos distiliacijos produktų (Pacheco, 

Santos, 2001) bei kitų junginių indukuotą genotoksinį poveikį (Pacheco, 

Santos, 1998; Ayllón, Garcia-Vazquez, 2000, 2001). Mikrobranduolių, 

branduolio pumpurų ir fragmentuotų-apoptozinių ląstelių analizė europinių 

upinių (Platichthys flesus) ir paprastųjų gelsvapelekių (Limanda Limanda) 

plekšnių bei menkių (Gadus morhua) inkstų ir kraujo eritrocituose įnešė svarų 

indėlį vertinat Baltijos ir Šiaurės jūrų aplinkos genotoksiškumą (Rybakovas et 

al., 2009). 

Pati didžiausia (1 ppm) žaliavinės naftos koncentracija buvo naudota 

analizuojant Minijos naftos gręžinio geno-citotoksinį poveikį žuvims (P. 

fluviatilis) ir dvigeldžiams moliuskams (A. anatina). Tyrimų duomenys parodė, 

kad 1 ppm ŽN koncentracija buvo mažiau genotoksiška tiek žuvims, tiek ir 



 94

moliuskams nei to paties gręžinio 0,5 ppm naftos koncentracija. Didžiausios 

(360 ir 720 ppb arba 0,36 ir 0,72 ppm) arktinės naftos koncentracijos naudotos 

eksperimentuose taip pat sukėlė MB supresiją otų kepenų eritrocituose. 

Literatūroje yra duomenų kuomet veikiant organizmus aukštesnėmis 

genotokisiškumu pasižyminčių junginių koncentracijomis nustatomas sąlyginai 

žemesnis genotoksiškumo parametrų atsakas, nei veikiant žemesnėmis jų 

koncentracijomis. Paveikus midijas Šiaurės jūroje išgaunamos žaliavinės 

naftos 0,015 ir 0,06 mg/l koncentracijomis nustatytas, DNR viengrandžių ir 

dvigrandžių trūkių procento augimas, didėjant koncentracijai, tuo tarpu 

paveikus M. edulis aukštesne 0,25 mg/l koncentracija DNR trūkių procentas 

sumažėjo (Taban et al., 2004). Atlikus eksperimentą nustatyta, kad branduolio 

pažaidų dažnis ungurių A. anquilla kraujo eritrocituose po poveikio žemiausia 

0,3 µM B(a)P koncentracija labiausiai išaugo tik po 216 h, o veikiant 

aukščiausia 2,7µM – po 72 h poveikio. Tuo tarpu, eksperimento metu naudota 

0,9 µM B(a)P koncentracija didžiausią branduolio pažaidų dažnį ungurių 

eritrocituose indukavo po 48 ir 72 h poveikio (Maria et al., 2002b). Didžiųjų 

austrių (Crassostrea gigas) lervutes paveikus B(a)P-1,0x10-8, 1,0x10-7, 1,0x10-

6 ir 1,0x10-5M koncentracijomis didžiausias chromosomų struktūrinių pakitimų 

procentas (70%) nustatytas po poveikio 1,0x10-6M, tuo tarpu tyrime naudotos 

1,0x10-7 ir 1,0x10-5M B(a)P koncentracijos indukavo vienodą aberacijų 

procentą (40%) (Cheung et al., 2006). 

Tris savaites otus Scophthalmus maximus paveikus 50 ppb dialilftalato, 

bisfenolio A ir tetrabromodifenileterio koncentracijomis, taip pat 30 ppb 

nonilfenolio, 0,5 ppm Šiaurės jūros žaliavinės naftos bei 0,5 ppm naftos ir 0,1 

ppm alkilfenolių mišiniu buvo nustatyta, kad didžiausias MB dažnis (2,95‰) 

susidarė kraujo eritrocituose po poveikio Šiaurės jūros naftos ir alkilfenolių 

mišiniu, palyginus su kontroline žuvų grupe (Bolognesi et al., 2006b). 

Literatūroje pateikiami duomenys apie 10 skirtingų PAA (antraceno, 

benz(a)antraceno, 7,12-dimetilbenz(a)antraceno, dibenz(a,h)antraceno, 

dibenz(a,c)antraceno, 3-metilcholantreno, benzo(a)pyreno, benzo(e)pireno, 

chrizeno ir pireno) genotoksinį poveikį (Nishikawa et al., 2005). PAA turintys 
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keturis ir daugiau benzeno žiedų, dažniausiai yra mutageniški ir/ar 

kancerogeniški (IARC, 1983). Skirtingos benzo(α)pireno koncentracijos (nuo 

0,22 µM iki 2,7 µM bei nuo 0,01 iki 1,0 ppm ribose) indukavo MB susidarymą 

upėtakių, karpių ir ungurių eritrocituose (Pacheco, Santos, 2002; Maria et al., 

2002a,c; Kim, Hyun, 2006). Išaugusi MB dažnio indukcija registruota 

moliuskuose po poveikio B(a)P (0,1; 2 ir 10 µg/l) koncentracijomis (Binelli et 

al., 2009) bei 0,1 µg/l fenantreno koncentracija (Koukouzika, Dmitriadis, 

2008). Nustatyta, kad MB dažnis Perna perna moliuskuose patikimai 

koreliuoja su jų audiniuose nustatomomis PAA koncentracijomis, ypač 

poliaromatinių angliavandenilių turinčių alkilintas formas (Francioni et al., 

2007). 0,3; 0,9 ir 2,7 µM naftaleno koncentracijos indukavo aukštus MB bei 

kitų branduolio pažaidų dažnius ungurių Anguilla anguilla ląstelėse (Teles et 

al., 2003). Paveikus Paralichthys olivaceus kraujo ląstelių kultūras 5 skirtingų 

poliaromatinių angliavandenilių: B(a)P, fluoranteno, antraceno, pireno ir 

fenantreno (5; 10; 50 ir 100 ppb) koncentracijomis, kometų metodo pagalba 

nustatyta šių junginių poveikio priklausomybė nuo junginio, jo koncentracijos 

ir ekspozicijos trukmės. Didžiausi genotoksiškumo pokyčiai nustatyti 

Paralichthys olivaceus žuvų kraujo ląstelių kultūrose veikiant B(a)P, kiek 

mažesni – fluorantenu ir antracenu, lyginant su kontrolinės grupės žuvimis 

(Woo et al., 2006). Dvi dienas M. galloprovincialis moliuskus veikiant 5, 50, 

100, 500 ir 1000 ppb B(a)P koncentracijomis MB dažnis moliuskų žiaunų bei 

hemolimfos ląstelėse išaugo kartu su tyrimuose didinama B(a)P koncentracija 

(Venier et al., 1997a). B(a)P koncentracijos ir MB indukcijos priklausomybė 

nustatyta azijos žalsvajame moliuske (Perna viridis) (Siu et al., 2004) bei 

dreisenose Dreissena polymorpha (Binelli et al., 2008). 

 

4.2.2. Žaliavinės naftos poveikis priklausomai nuo ekspozicijos laiko 

Šiame darbe pirmą kartą buvo aprašyti Šiaurės jūroje išgaunamos žaliavinės 

naftos genotoksiškumo ir citotoksiškumo tyrimai po 1, 2, 4 ir 8 dienų, taip pat 

po 2, 3, 4 ir 8 savaičių ekspozicijos. Po 1, 2, 4 ir 8 dienų poveikio 0,5 ppm 

Šiaurės jūros Statfjord B gręžinio nafta M. edulis žiaunų ląstelėse nustatytas 
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MB ir DB dažnių didėjimas priklausomai nuo ekspozicijos laiko: kontrolinė 

gr.< po 1-dienos <po 2-dienų <po 4-dienų<po 8-dienų. Veikiant 3 savaites šio 

gręžinio 0,5 ppm naftos koncentracija midijų žiaunų ląstelėse taip pat nustatyti 

statistiškai patikimi tirtų genotoksiškumo ir citotoksiškumo parametrų 

skirtumai nuo kontrolinės midijų grupės. Tuo tarpu žuvyse po šio poveikio, 

rasta statistiškai patikima MB indukcija otų kraujo ir inkstų eritrocituose. Po 2 

savaičių poveikio Oseberg C žaliavinės naftos 0,2 ppm koncentracija 

nustatytas statistiškai patikimas MB dažnio padidėjimas Atlantinių menkių 

inkstų eritrocituose, bei statistiškai patikimas BP dažnio padidėjimas šių žuvų 

kepenų eritrocituose. 

Nagrinėjant skirtingų arktinės Barenco jūros žaliavinės naftos koncentracijų 

4 ir 8 savaičių poveikį otų kepenų eritrocituose, aukščiausi MB, BP, DB bei 

dvibranduolių eritrocitų, kurių branduoliai sujungti nukleoplazmine jungtimi 

(DBt) dažniai nustatyti po 4 savaičių. Tuo tarpu po 8 savaičių gauta didžiausia 

citotoksiškumo indukcija pagal fragmentuotų-apoptozinių ląstelių 

susiformavimą. Taigi, šio darbo rezultatai parodė, kad iš Šiaurės jūros 

gręžiniuose (Statfjord B ir Oseberg C) išgaunamos naftos genotoksinis 

poveikis atsiranda jau po vienos dienos ir išlieka iki 3 savaičių. Arktinės naftos 

genotoksinis poveikis didesnis po 4 savaičių, o citotoksinis – po 8 savaičių. 

Literatūroje pateikiami duomenys apie atskirų naftos komponentų 

genotoksinį poveikį priklausomai nuo ekspozijos laiko, pvz., taikant MB testą 

buvo nustatyti B(a)P poveikio genotoksiškumo pokyčių laike dėsningumai 

Mytilus sp. ir Perna viridis rūšyse (Siu et al., 2004). Veikiant 

dimetilbenzo[α]antracenu statistiškai patikimi MB dažnio pokyčiai M. 

galloprovincialis moliuskuose stebėti jau po 24 h nuo eksperimento pradžios, 

tačiau aukščiausi MB dažniai nustatyti po 7 dienų (Bolognesi et al., 1996). 

Po 15 dienų išaugusi MB indukcija registruota moliuskuose veiktuose 0,1 

µg/l fenantreno koncentracija (Koukouzika, Dmitriadis, 2008), bei po 2, 3 ir 4 

dienų poveikio 2 µg/l ir 10 µg/l B(a)P koncentracijomis (Binelli et al., 2009). 

Net ir po 4 mėnesių po naftos išsipylimo M. galloprovincialis moliuskuose 

nustatyti MB dažniai iki 10 kartų viršijo kontrolinį lygį. Aukšti branduolio 
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pažaidų lygiai nustatyti dvigeldžių moliuskuose net po 10 metų nuo įvykusios 

naftos išsipylimo avarijos (Bolognesi et al., 2006a). MB susiformavimo 

priklausomybė nuo ekspozicijos laiko nustatyta M. edulis moliuskų 

hemocituose, vertinat etilmetansulfonato ir įvairių tričio koncentracijų 

genotoksinį poveikį. Statistiškai patikimai aukštesni MB dažniai nustatyti jau 

po 3 dienų poveikio šiomis medžiagomis, o didžiausi MB dažniai fiksuoti po 7 

dienų, lyginant su kontroline grupe (Jha et al., 2005). 

Eksperimentiniuose tyrimuose kuomet kaip bioindikatoriai naudotos žuvys, 

nustatyta, kad eritrocituose indukuotas MB dažnis priklauso nuo PAA junginių 

poveikio laiko ir gali būti registruojamas jau po keletos valandų. Statistiškai 

patikimas MB bei kitų branduolio pažaidų dažnio padidėjimas žuvyse 

nustatytas jau po 4 ir 8 h poveikio 0,3; 0,9 ir 2,7 µM naftaleno 

koncentracijomis, tačiau po 6 h poveikio patikimi skirtumai rasti veikiant tik 

0,9 ir 2,7 µM koncentracijomis (Gravato, Santos, 2002). Eksperimentinėmis 

sąlygomis veikiant 4, 8, 16, 24, 48 ir 96 h B(a)P (0 iki 0,1 mM) 

koncentracijomis paprastuosius vilkešerius (Dicentrarchus labrax), 

aukščiausias MB ir kitų branduolio pažaidų dažnis kraujo eritrocituose buvo po 

16 h. Vėliau branduolio pažaidų dažnis žuvų kraujo ląstelėse mažėjo ir po 24 h 

stabilizavosi (Gravato, Santos, 2003). Neotropinių Prochilodus lineatus žuvų 

mailių 6, 24 ir 96 h bei 15 dienų paveikus tirpia dizelino frakcija didžiausia 

MB indukcija žuvų eritrocituose nustatyta po 24 h. Po paros poveikio šia 

frakcija MB dažnis žuvų eritrocituose išaugo 5,12 karto, tuo tarpu po 15 parų 

poveikio MB dažnis buvo tik 1,8 karto aukštesnis nei kontrolinėje žuvų grupėje 

(Vanzella et al., 2007). 

Aneugeniniai junginiai – mitomicinas C, ciklofosfamidas ir 5-fluoruracilas 

didžiausią MB dažnį žuvų (Tilapia rendalli, Oreochromis niloticus ir Cyprinus 

carpio) rūšyse sukėlė po 7 dienų poveikio, o po 14 d. poveikio MB lygis 

stabilizavosi (Grisolia et al., 2001). Statistiškai patikimas MB dažnio 

padidėjimas juodosios drūtagalvės rainės (Pimephales promelas) kraujo 

eritrocituose nustatytas po 7 dienų veikiant šias žuvis Cr(VI), tuo tarpu po 21 

dienos rastas MB dažnio sumažėjimas (de Lemos et al., 2001). 



 98

Po 12 h poveikio B(a)P (0,5; 3 ir 10 µg/l) koncentracijomis rastas išaugęs 

DNR pažaidų lygis Chlamys farreri moliuskų (patelių) gonadose (Jing-jing et 

al., 2009). 6 dienas Chlamys farreri moliuskus veikiant B(a)P (0,5 ir 3 µg/l) 

koncentracijomis DNR grandinių trūkių dažnis statistiškai patikimai skyrėsi 

nuo kontrolinio, o po 20 dienų poveikio DNR pažaidų lygis sumažėjo iki 

kontrolinio lygio (Pan et al., 2008). MB susiformavimo priklausomybė, nuo 

ekspozicijos trukmės nustatyta Dreissena polymorpha hemocituose veikiant 

triklozano (chlorintas aromatinis junginys, turintis eterių ir fenolių funkcines 

grupes) 1, 2 ir 3 nM koncentracijomis. Didžiausia MB indukcija hemocituose 

registruota po 24 h, o po 48, 72 ir 96 h poveikio grupėse MB dažnis didėjo, 

tačiau jau ne taip ženkliai lyginat su kontroline grupe (Binelli et al., 2009). 

 

4.2.3. Naftos platformose susidarančių gamybinių vandenų 

genotoksiškumas ir citotoksiškumas 

Kartu su iš naftos ir dujų platformų išleidžiamais gamybiniais vandenimis į 

aplinką patenka įvairūs PAA, alkilfenoliai, sunkieji metalai ir kiti biotai 

pavojingi junginiai. Vien 2000 metais su GV į Norvegijos ekonominę zoną 

pateko apie 44 tonų alkilintų fenolių, kurie pasižymi lipofilinėmis savybėmis 

(Hasselberg et al., 2004). Neigiamas GV poveikis vandens organizmams 

aprašytas dar 1989 metais, kuomet atliekant Šiaurės jūros monitoringą buvo 

nustatytas ryšys tarp produkuojamo GV kiekio ir chromosomų aberacijų kiekio 

žuvų embrionuose (von Westernhagen et al., 1989), o nuo 1970 m. atliekamas 

žuvų ligų monitoringas parodė ypač padažnėjusius kancerogeninius susirgimus 

(Lang, Wosniok, 2003). Naftos platformų gamybiniais vandenimis užterštose 

Šiaurės jūros zonose (Statfjord ir Troll naftos platformų telkiniuose), taikant 

aktyvaus monitoringo metodiką, midijų ir Atlantinių menkių ląstelėse buvo 

aprašytas mikrobranduolių dažnio padidėjimas (Hylland et al., 2006). 

Šiaurės jūros platformų zonose sugautų žuvų analizė parodė, kad 

gamybiniuose vandenyse esančios medžiagios veikia kaip estrogenai (Bateman 

et al., 2004; Stentiford, Feist, 2005). Tokiu poveikiu pasižymi ilgas alkilo 

grandines turintys alkilfenoliai (Barse et al., 2006; Tollefsen et al., 2008). 
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Gamybinių vandenų sudėtyje trumpas alkilo grandines turinčių AF kiekis 

santykinai didesnis, nei turinčiųjų ilgas (Boitsov et al., 2004). Yra žinoma, kad 

estrogeniniu poveikiu pasižymi ir Šiaurės jūros naftos paltformų gamybiniuose 

vandenyse randamas 4-tert-butilfenolis (Tollefsen et al., 2006), tačiau šių 

junginių genotoksinės ir citotoksinės savybės dar nėra ištirtos. Trūksta 

informacijos ir apie gamybinių vandenų sudėtyje dominuojančių žemos 

molekulinės masės PAA (<5 žiedai) junginių biologinį poveikį žuvims (Neff, 

2002). Literatūroje pateikiami duomenys, kad GV sudėtyje 4 žiedus turintys 

PAA pvz. fluorantenas inhibuoja CYP1A fermento indukciją paprastajame 

fundule (Fundulus heteroclitus) (Willett et al., 2001). Sumažėjusi šio fermento 

ekspresija aprašyta veikiant menkes G. morhua Šiaurės jūroje išgaunamos 

naftos ir AF mišiniu (Sturve et al., 2006). 

Šiame darbe Šiaurės jūros Oseberg C naftos platformoje produkuojamų 

gamybinių vandenų geno-citotoksinis poveikis analizuotas Atlantinių menkių 

inkstų ir kepenų eritrocituose. Šios platformos gamybinių vandenų sudėtyje 

randami įvairūs PAA, nafta ir AF (lentelė 4.2.3.1.). Tyrimuose naudoti 

eksperimentiniai alkilfenolių mišiniai buvo sumodeliuoti atsižvelgiant į 

Oseberg C naftos platformos aplinkoje būdingas jų koncentracijas (lentelė 

4.2.3.2.). Laboratorinėmis sąlygomis buvo nustatyta, kad 3 savaites veikiant 

Statfjord B 0,5 ppm ŽN+8AF(0,1µg/l)+11PAA (0,0915µg/l) mišiniu Atlantinių 

menkių kepenų eritrocituose susiformavo labai didelis (1,13‰) MB dažnis, tuo 

tarpu to paties tipo mišinio iš Oseberg C gręžinio naftos, alkilfenolių ir PAA 

poveikyje, menkėse susidarė 2 kartus mažesnis MB dažnis. Palyginus šiuose 

tyrimuose naudotų dviejų Šiaurės jūros naftos platformų žaliavinės naftos 

sudėtyje esančių PAA kiekius (pagal Sund et al., 2006) Statfjord B naftoje 

nustatytos PAA nominalinės reikšmės buvo didesnės negu Oseberg C naftoje 

(4.2.1.1. ir 4.2.3.1. lentelės). 

Atlantines menkes 2 savaites paveikus Oseberg C platformos GV atskiestais 

santykiu 1:1000 ir 1:200, statistiškai patikimai padidėjo MB ir BP dažnis po 

poveikio 1:200 atskiedimu. Paveikus žuvis 4AF mišinio 2000 ng/l 

koncentracija, menkių kepenų ir inkstų eritrocituose nustatyti didžiausi 
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genotoksiškumo (MB ir BP) bei citotoksiškumo (FA) lygiai. Dar aukštesnis 

susiformavusių MB dažnis nustatytas žuvyse po poveikio 9AF(37µg/l) mišiniu, 

o po poveikio 0,2 ppm ŽN+9AF(37µg/l)+21PAA(12µg/l) mišiniu registruotas 

didžiausias citotoksiškumo padidėjimas. 

 

4.2.3.1. lentelė Eksperimente naudotų alkilfenolių sudėtis (IRIS duomenys). 
 

Komponentai 
4 alkilfenolių mišinio 
(mg/l) 9 alkilfenolių mišinio 

(mg/l) 2 10 2000 
2-metilfenolis - - - 6676 
4-metilfenolis - - - 2260 
3.5-dimetilfenolis - - - 667 
2.4.6-trimetilfenolis - - - 225 
4-tert-butilfenolis 0,19 0,951 187 112 
4-tert-butil-2-metilfenolis - - - 27,7 
4-n-pentilfenolis 0,198 0,99 195 55,4 
4-n-heksilfenolis 0,202 1,01 199 16,4 
4-n-heptilfenolis 0,198 0,99 195 8,2 

 

4.2.3.2. lentelė Eksperimente naudotos Oseberg C žaliavinės naftos ir 
gamybiniame vandenyje buvusių PAA sudėtis (IRIS duomenys). 
 

Komponentai Žaliavinė 
nafta (ŽN) 
ng/l 

ŽN+AF+PAA 
mišinys 
ng/l 

Gamybiniai 
vandenys 
(GV) 1:1000 

Gamybiniai 
vandenys 
(GV) 1:200 

Naftalenas 164 1541 14 64 
C1-Naftalenas 568 3850 9 36 
C2-Naftalenas 778 3977 6 21 
C3-Naftalenas 515 1307 6 26 
Acenaftilenas 2 54 nd nd 
Acenaftenas 2 11 nd nd 
Fluorenas 20 159 0,3 2 
Fenantrenas 35 148 1 3 
C1-Fenantrenas 76 206 2 9 
C2-Fenantrenas 90 136 1 15 
Dibenzotiofenas 9 34 nd 1 
C1-Dibenzotiofenas 27 65 1 4 
C2-Dibenzotiofenas 33 55 1 5 
Fluorantenas 2 6 0,3 0,4 
Pirenas 3 11 0,3 1 
Benzo(a)antracenas 5 7 1 2 
Chrizenas 4 15 1 1 
C1-Chrizenas 9 17 nd 2 
C2-Chrizenas 12 11 nd 3 
Benzo(b)fluorantenas 1 2 nd nd 
Benzo(a)pirenas nd nd nd nd 
Benzo(g,h,i)perilenas nd nd nd nd 
Suma PAA 2353 11606 43 190 

 

nd – žemiau randamos ribos; 
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Šio darbo rezultatai atskleidė ypač didelį naftos platformose susidarančių 

gamybinių vandenų potencialą sukelti branduolio pumpurų susidarymą, t.y. 

DNR pažaidas Atlantinių menkių kepenų eritrocituose. Veikiant 2 savaites 

visomis eksperimente naudotomis modelinėmis 4AF mišinio koncentracijomis, 

9AF bei ŽN+9AF+21PAA mišiniais, taip pat GV 1:1000 ir 1:200 

koncentracijomis, susiformavusių BP dažnis buvo žymiai aukštesnis negu MB 

dažnis. Po poveikio Oseberg C naftos platformos ŽN+9AF+21PAA mišiniu 

BP indukcija buvo net 4,5 karto aukštesnė negu MB dažnis. Kai tuo tarpu po 

poveikio Statfjord B analogišku mišiniu nustatyta 5,6 karto žemesnė BP dažnio 

indukcija nei MB. Literatūroje pateikiami duomenys, kad dėl teršalų 

aneugeninio poveikio susiformuoja didelis MB ir mažas BP dažnis, tuo tarpu 

klastogeniniai junginiai sukelia vienodą MB ir BP indukciją (Çavaş, 2008). 

Atsižvelgiant į šį teiginį ir remiantis šio darbo rezultatais galima padaryti 

išvadą apie Šiaurės jūroje eksploatuojamų Statfjord ir Oseberg naftos telkinių 

taršos genotoksinio poveikio skirtumus. Tuo pačiu išryškėja ir genetinės 

rizikos susidarymo šių platformų aplinkoje skirtumai. 

Darbo tyrimų rezultatai taip pat parodė, kad prie žaliavinės naftos pridėjus 

AF ir PAA, tirtų žuvų eritrocituose ryškiai padidėjo MB ir BP dažnis. Kita 

vertus buvo nustatyta, kad pridėjus AF ir PAA, ypač suintensyvėja branduolio 

pumpurų susidarymas. Tai rodo šių junginių tiesioginę įtaką DNR pažaidų 

susidarymui bei dėl struktūrinių ar funkcinių DNR pažeidimų sutrikusios 

genetinės medžiagos intensyvų pašalinimą iš žuvų ląstelių. Tačiau pridėjus 

santykinai dideles alkilfenolių ir poliaromatinių angliavandenilių junginių 

koncentracijas prie Oseberg C platformoje išgaunamos žaliavinės naftos, 

galima ir MB supresija, kuri įvyksta dėl ląstelių mitozinio indekso sumažėjimo. 

Literatūros duomenimis, branduolio pumpurai susiformuoja iš chromosomų 

šalinamos amplifikuotos DNR (Shimizu et al., 1998, 2000), ar vykstant 

pažeistos DNR reparacijai (Haaf et al., 1999). Mūsų tyrimai parodė, kad 

Oseberg C naftos platformos GV sukelia ypač didelę branduolio pumpurų 

indukciją. Remiantis Çavas (2008) duomenimis galima teigti, kad Oseberg C 

naftos platformos gamybiniuose vandenyse yra gausu klastogeninius efektus 
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sukeliančių junginių. Literatūroje pateikiami duomenys apie nustatytus BP 

dažnius sidabriniuose karosuose (Carassius auratus) po poveikio sunkiaisiais 

metalais (Çavas, 2008). Aukštas branduolio pumpurų bei MB dažnis aprašytas 

žuvyse sugautose Goksu deltoje (Turkija), kurioje rastos didelės sunkiųjų 

metalų (Cu, Cd, Ni, Pb) koncentracijos (Ergene-Gozukara et al., 2007). 

Literatūroje yra duomenų apie eksperimentinius Šiaurės jūros naftos 

platformų GV efektus G. morhua žuvyse, kurios buvo veiktos 1:1000 ir 1:200 

gamybinių vandenų atskiedimais, 0,2 ppm žaliavinės naftos bei C4–C7 

alkilintų fenolių mišinio 2000 ng/l koncentracija, o taip pat žaliavinės naftos, 

alkilfenolių ir PAA mišiniu. Aukščiausia MB dažnio indukcija nustatyta 

menkių inkstų ir kepenų eritrocituose po poveikio GV 1:200 atskiedimu, šiek 

tiek žemesni MB dažniai rasti veikiant C4–C7 alkilintų fenolių mišinio 2000 

ng/l koncentracija (Bagni et al., 2005). 

Casini ir bendraautoriai (2006) aprašė multi-biožymenų sistemą, skirtą 

nustatyti Aquila naftos telkinyje (Adrijos jūra) produkuojamų gamybinių 

vandenų toksiškumui. Kaip signalinė GV toksiškumo lygio sistema 

gambuzijose Gambusia affinis naudoti skirtingi biožymenys (jų tarpe ir 

mikrobranduolių testas). Šių žuvų patelių periferinio kraujo eritrocituose buvo 

rasti padidėję MB dažniai, taip pat gan aukštos kancerogeninių PAA 

(benz(a)pireno, benz(b)fluoranteno, benz(k)fluoranteno, chrizeno, 

benz(a)antraceno, dibenz(a,h)antraceno, indeno(1,2,3-c,d)pireno) 

koncentracijos audiniuose bei aukštas naftalenų tipo PAA metabolitų kiekis 

tulžyje (Casini et al., 2006). 

Šiaurės jūros platformų išleidžiamuose gamybiniuose vandenyse randami 

C1–C7 alkilo grupes turintys alkilfenoliai (Brendehaug et al., 1992). Danio 

rerio žuvyse tirtas trijų skirtingų koncentracijų, žemos molekulinės masės (C1–

C4) bei trumpas alkilo grandines turinčių alkilfenolių mišinio poveikis, kuris 

sumodeliuotas atsižvelgiant į alikilfenolius randamus 16 naftos gavybos 

platformų tokių kaip – Ekofisk, Gullfaks, Oseberg, Snorre, Statfjord, Troll, 

Asgard produkuojamuose GV. Eksperimente naudotų PAA svyravo nuo 0,54 

ppb (žemoje koncentracijoje) iki 5,4 ppb (aukščiausioje koncentracijoje). Žuvų 
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tulžyje nustatytų pireno metabolitų lygis veikiant aukščiausia sumodeliuota GV 

koncentracija siekė nuo 23 iki 1081 ng/g, tuo tarpu kontrolinėje žuvų grupėje 

svyravo 17–133 ng/g ribose (Holth et al., 2008). 

Jūrinių naftos platformų aplinkoje aptinkama ir įvairių sunkiųjų metalų, 

kurie išskiriami į vandenį naftos išgavimo technologinių procesų metu su 

produkuojamais GV ir nafta. Todėl šiame darbe buvo nagrinėtas atskirų 

sunkiųjų metalų modelinių mišinių gen-citotoksinis poveikis vaivorykštiniams 

upėtakiams. Sunkiųjų metalų modelinio mišinio (SMMM – Cu 0,874; Zn 0,93; 

Pb 4,7; Ni 0,66; Cr 0,33 ir Mn 18 mg/l) 21,79% ir 10,89% koncentracijos 

sukėlė statistiškai patikimą MB dažnio padidėjimą. Palyginus su kontroline 

žuvų grupe, 4,3 karto didesnis MB dažnis nustatytas kraujo eritrocituose, 

veikiant žuvis (21,79%) ir 3,4 karto paveikus (10,89%) koncentracija. 

Po 4 dienų poveikio Cu ir Zn modelinio mišinio 0,06; 0,125 ir 0,25 mg/l 

koncentracijomis, MB indukcija vaivorykštinio upėtakio kraujo eritrocituose 

buvo 5 kartus aukštesnė 0,25 mg/l ir 2-kartus – 0,125 mg/l Cu+Zn poveikio 

grupėse, palyginus su kontrolinės grupės žuvimis. Statistiškai patikimi 

branduolio pumpurų skirtumai gauti upėtakiuose po poveikio 0,25 

koncentracija (P=0,0110). Statistiškai patikimų fragmentuotų-apoptozinių ir 

dvibranduolių ląstelių dažnio skirtumų nerasta. Vaivorykštinius upėtakius 4, 8 

ir 12 dienų palaikius švariame vandenyje, didžiausias MB dažnių sumažėjimas 

šių žuvų kraujo eritrocituose nustatytas po 8 dienų. Tačiau po 4 ir 12 d. 

laikymo švariame vandenyje, 0,25 ir 0,125 mg/l eksperimentinėse žuvų 

grupėse buvo rasti statistiškai ptikimi MB dažnio skirtumai nuo kontrolinio 

lygmens. Tokiu būdu, šių eksperimentų rezultatai rodo sunkiųjų metalų 

genotoksiškumą esant aplinkoje gan mažomis tirtų metalų koncentracijomis, 

tačiau taip pat ir ribotas šių žuvų atsistatymo galimybes. 

Atlikti tyrimai, kuriuose laboratorinėmis ir lauko sąlygomis buvo vertinamas 

metalų genotoksinis poveikis žuvims ir moliuskams bei nustatytas glaudus 

ryšys tarp metalų koncentracijų ir branduolio pažaidų dažnio. Laboratorinių 

eksperimentų metu nustatyta, kad Cd 3,4-mg/kg dozė gali sukelti branduolių 

pažaidų susiformavimą žuvų inkstų eritruocituose (Ayllón, Garcia-Vazquez, 
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2000). Cd ir Hg (1,7 mg metalo/kg sauso kūno svorio) injekcijos iššaukė MB 

dažnio padidėjimą europiniame upiniame unguryje (Anguilla anguilla). MB 

dažnis padidėjo iki 2,64‰ po poveikio Cd, o veikiant Hg junginiais – iki 

2,35‰ (Sanchez-Galan et al., 2001). Cu2+ (0,1 ir 2,5 mg/l) bei Cd2+ (0,1 ir 1,0 

mg/l) tirpalų koncentracijų genotoksinis poveikis nustatytas Carassius auratus 

gibelio žuvų kraujo eritrocituose bei žiaunų ir pelekų ląstelėse (Arkhipchuk, 

Garanko, 2005). Vaivorykštinio upėtakio žiaunų ląstelių kultūras paveikus 

CuSO4 (1 ir 2,5µM) koncentracijomis registruoti DNR grandinių trūkiai bei 

apoptozinių ląstelių susidarymas (Bopp et al., 2008). Po 7 dienų poveikio 

CuCl2 0,2 µmol/l koncentracija Anguilla anguilla žuvyse nustatyta aukšta 

branduolio pažaidų indukcija, lyginat su kontroline grupe (Oliveira et al., 

2008). Veikiant metilintu gyvsidabriu aukšta MB indukcija rasta Salmo trutta 

ir Anquilla anquilla kraujo eritrocituose (Sanchez-Galan et al., 2001). 

Padidėjęs MB dažnis kraujo eritrocituose fiksuotas ir sidabriniuose karosuose 

(Carassius auratus gibelio), kuomet žuvys buvo veikiamos Cr(III) (Al-Sabti, 

Härdig, 1990). Statistiškai patikimi MB dažnių skirtumai, lyginant su kontrole, 

rasti Orechromis niloticus žuvų žiaunų ir kraujo ląstelėse, po poveikio chromo 

junginiais (Çavas, Ergene-Gozukara, 2005a). Iki 163,5 kartų aukštesnis nei 

kontrolinėje grupėje MB dažnis nustatytas Danio rerio žuvyse po poveikio 5 

mg/l arseno koncentracija (Ramirez, Garcia, 2005). 

Literatūroje yra duomenų apie sunkiųjų metalų mišinių genotoksinį poveikį 

žuvims. Vario ir cinko mišinių poveikyje vaivorykštiniuose upėtakiuose 

(Oncorhynchus mykiss) buvo nustatyti patikimai aukštesni MB dažniai nei 

kontrolinėje žuvų grupėje (Bagdonas, 2006). Cu (0,01–0,25mg/l), Cd (0,005–

0,1mg/l) ir Cr(VI) 5mg/l koncentracijų indukuotą mikrobranduolių ir 

dvibranduolių ląstelių susidarymą Cyprinus carpio, Carassius gibelio ir 

Corydoras paleatus žuvų kraujo ir kepenų eritrocituose bei žiaunų ląstelėse 

nustatė Çavas su bendraautoriais (2005). Sidabrinio karoso (Carassius auratus) 

kraujo eritrocituose ir žiaunų bei pelekų ląstelėse registruota MB ir BP 

indukcija veikiant žuvis gyvsidabrio chlorido (1;5 ir 10µg/l) bei švino acetato 

(10, 50 ir 100µg/l) koncentracijomis (Çavas, 2008). Mikrobranduolių testas M. 
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galloprovincialis moliuskuose parodė HgCl2, CuCl2 ir CdCl2 junginių 

genotoksinį poveikį (Siu et al., 2004). 

Costa su bendraautoriais (2008) 28 dienas laboratorinėmis sąlygomis veikė 

Senegalinio jūrų liežuvio (Solea senegalensis) mailių sedimentais, surinktais iš 

trijų skirtingų taršos lygiu pasižymėjusių Portugalijos priekrantės zonų. 

Sedimentuose buvo ištirta eilė sunkiųjų metalų (Cr, Ni, Cu, Zn, As, Cd ir Pb), 

organinių junginių (PAA ir PCB). Zonose kur buvo rastos didelės sunkiųjų 

metalų ir organinių junginių koncentracijos, tirtųjų žuvų kraujo eritrocituose 

nustatyti ir aukščiausi branduolio pažaidų bei DNR grandinių trūkių dažniai. 

Aukčiausias genotoksinis poveikis ir ženkli koreliacija tarp genotoksinių 

pažaidų dažnio ir teršalų kiekio buvo registruota 14 ir 28 poveikio dieną. Be to, 

buvo nustatyta, kad sunkieji metalai veikia kaip inhibitoriai (Costa et al., 

2008). Aprašyta koreliacija tarp vandenyje registruotų sunkiųjų metalų Hg, Cu, 

Pb ir Cr koncentracijų ir MB susiformavimo, metalotioninų kiekio bei 

lizosomų stabilumo Mytilus galloprovincialis moliuskuose tiriant Graikijos 

Patraso įlankos genotoksiškumą. Aukščiausios sunkiųjų metalų koncentracijos 

6,10 µg/l (Pb), 14,90 µg/l (Cr) ir 21,40 µg/l (Cu) rastos labiausiai užterštoje 

stotyje žiemos metu (Pytharopoulou et al., 2006). 

 

4.2.4. Genotoksiškumo ir citotoksiškumo ypatumai skirtingose organizmų  

rūšyse 

Trys žuvų ir dvi moliuskų rūšys buvo naudotos kaip bioindikatoriai vertinat 

geno-citotoksinį skirtingų naftos platformų poveikį in situ bei atliekant 

laboratorinius tyrimus. Nagrinėjant Statfjord B naftos platformos aplinkoje 

genotoksinį ir citotoksinį poveikį perkeltų midijų ir Atlantinių menkių 

audiniuose nustatyta, kad moliuskų žiaunų ląstelėse susiformavusių DB dažnis 

buvo iki 27,8 kartų, MB – iki 18 kartų, BP – iki 11 kartų, o FA – iki 8,5 karto 

aukštesnis nei žuvyse. 

Laboratorinių eksperimentų metu Statfjord B naftos žaliavinės naftos geno-

citotoksinis poveikis tirtas otų ir Atlantinių menkių (kraujo ir inkstų) 

eritrocituose bei midijų žiaunų ląstelėse. Po poveikio 0,5 ppm Statfjord B 
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žaliavinės naftos koncentracija bei ŽN, alkilfenolių ir PAA mišiniu otuose 

nustatyta 2 kartus didesnė MB indukcija nei menkėse. Eksperimentinėse midijų 

grupėse MB dažnis buvo 4 kartus didesnis negu otų ir net 10 kartų negu 

menkių kraujo eritrocituose. BP indukcija midijose buvo 4 kartus didesnė negu 

otų kraujyje ir 7,5 kartų didesnė negu otų inkstuose. Aukštesnis branduolio 

pažaidų lygis rastas ir A. anatina moliuskuose lyginat su P. fluviatilis žuvimis 

kuomet abi šios rūšys buvo paveiktos tomis pačiomis Minijos gręžinio 

žaliavinės naftos koncentracijomis. 

Tokie tyrimų rezultatai gauti dėl biologinių bei fiziologinių tirtų rūšių 

ypatumų, taršos komponentų kaupimo, transformavimo ir šalinimo žuvyse ir 

moliuskuose skirtumų (Baršienė et al., 2006a). Moliuskuose yra primityvios 

teršalus degraduojančios sistemos (Depledge, Fossi, 1994; Naimo, 1995). 

Dvigeldžiai moliuskai maitinasi intensyviai filtruodami vandenį, tad žiaunų 

epitelines ląsteles vandenyje esantys genotoksiniai taršos komponentai gali 

veikti tiesiogiai. Midijoms būdingas sėslus gyvenimo būdas, todėl užterštoje 

aplinkoje jos patiria nuolatinį aplinkos taršos genotoksinį poveikį, tuo tarpu 

žuvims būdingos sezoninės migracijos, jos gali pasitraukti iš užterštų biotopų. 

Dėl to tiriant dvigeldžius moliuskus žymiai tiksliau įvertinamas tam tikros 

pasirinktos vietos genotoksiškumas, ypač jei tyrimai atliekami eilę metų. Tuo 

tarpu MB ar BP tyrimai žuvų ląstelėse gali atspindėti didesnio regiono aplinkos 

genotoksiškumo ypatumus (Baršienė et al., 2004; Rybakovas, 2007; 

Rybakovas et al., 2009). 

Panašaus pobūdžio tarprūšiniai skirtumai nustatyti paveikus midijas, 

Atlantines menkes, otus ir kitais organiniais teršalais (bisfenoliu A, dialilftalatu 

bei tetrabromodifenileteriu-47). MB dažnis midijų žiaunų ląstelėse buvo iki 6,3 

karto aukštesnis negu otų ir 11 kartų aukštesnis negu menkių kraujo 

eritrocituose registruoti dažniai (Baršienė et al., 2005, 2006c). Analizuojant 

tarprūšinius MB dažnio svyravimus minėtose žuvų rūšyse, MB indukcija 3,7 

karto buvo aukštesnė otų kraujo eritrocituose nei menkių (Baršienė et al., 

2005). Tyrimais nustatyta, kad bisfenolis A ir bisfenolis F gali sąveikauti su 

centrosoma mitozinėje dalijimosi verpstėje bei su chromosomų centromeromis 
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ir sukelti mutageninį poveikį (Parry et al., 2002), taip pat indukuoti seserinių 

chromatidžių mainus ir MB susiformavimą periferinio kraujo ląstelėse (Sueiro 

et al., 2003). 

Šio tyrimo rezultatai parodė, kad tarprūšiniai genotoksiškumo efektai 

midijų, Atlantinių menkių ir otų audinių ląstelėse yra labai panašūs tiek 

veikiant naftos platformų, tiek kitais organiniais teršalais. Visais atvejais 

dugninės žuvys pasižymėjo didesniu jautrumu genotoksiniam junginių 

poveikiui. Kadangi tai eurihalininės žuvys, jos nuolat artimai kontaktuoja su 

dugno nuosėdomis, kur dažniausiai sukaupiamos didžiausios genotoksinėmis, 

citotoksinėmis ir kancerogeninėmis savybėmis pasižyminčių junginių 

koncentracijos. Tokie junginiai į organizmą gali patekti per virškinamąjį traktą 

bei per visą kūno paviršių, priklausomai nuo junginių klasės ir biologinio 

prieinamumo (Porte, Albaiges, 1993). Be to, tarprūšinius genotoksiškumo 

skirtumus žuvyse galėjo sąlygoti DNR reparacijos specifiškumas, skirtingos 

trukmės ląstelių ciklas, fiziologiniai ypatumai, taršos komponentų 

biotransformacijos specifika (Baršienė et al., 2005). 

Literatūros šaltiniuose tarprūšiniai MB susiformavimo skirtumai nustatyti 

midijose ir jūrų žvaigždėse Asterias rubens po 3, 5 ir 7 dienų poveikio 

metilmetano sulfonatu ir ciklofosfamidu. MB dažnis jūros žvaigždžių 

keolomocituose buvo aukštesnis negu midijų hemocituose (Canty et al., 2009). 

Rūšiai specifinis atsakas buvo nustatytas lyginant DNR pažaidų dažnį Mytilus 

galloprovincialis moliuskuose, Maja crispata krabuose ir paprastosiose 

gambuzijose (Gambusia affinis) po poveikio 10µg/g B(a)P koncentracija 

(Bihari, Fafandel, 2004). Tarprūšiniai skirtumai po poveikio kolchicinu, 

ciklosfosfamidu ir mitomicinu C bei sunkiaisiais metalais (Cd ir Hg) gauti 

paprastosiose rainėse (Phoxinus phoxinus) ir plačiapelekėse pecilijose 

(Poecilia latipinna) (Ayllón, Garcia-Vazquez, 2000). Salmo trutta, Phoxinus 

phoxinus ir Anguilla anguilla žuvis paveikus ciklofosfamidu, kolchicinu bei 

Cd, didžiausias MB lygis rastas lašišinėse žuvyse (Rodriguez-Cea et al., 2003). 

Vertinant Danijos uostų užterštumą ir lyginant teršalų susikaupimo dvigeldžių 

moliuskų Mytilus edulis bei pilvakojų Littorina littorea audiniuose taip pat 
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išryškėjo tarprūšiniai skirtumai. Tirto uosto sedimentuose bei biotoje, buvo 

nustatytos gan aukštos sunkiųjų metalų (Cd, Cu, Pb ir Zn), butiltino junginių 

(TBT, DBT ir MBT) bei 19 PAA ir 9 PCB giminingų junginių koncentracijos 

(Rank, 2009). MB susidarymo tarprūšiniai skirtumai aprašyti gėlavandenėse 

dvidėmėse grotžuvėse (Astyanax bimaculatus) ir tigrinėse trairose (Hoplias 

malabaricus) tiriant Japaratuba upės (Brazilija) aplinkos genotoksiškumą 

(Pantaleao et al., 2006). Literatūroje pateikiama duomenų apie tarprūšinius MB 

ir BP susiformavimo ypatumus įvairiose Viduržemio jūros žuvų rūšyse. 

Europinės barakudos (Sphyraena sphyraena), paprastosios stauridės 

(Trachurus trachurus), auksaspalvio sparo (Sparus auratus) bei Pagellus 

mormyrus, Sargus sargus žuvų kraujo eritrocituose susiformavusių branduolio 

pumpurų dažnis buvo žymiai aukštesnis nei mikrobranduolių. Tuo tarpu, 

dryžuosiuose jūriniuose karosuose (Boops boops), kininėse geltonuodegėse 

(Seriolia dumerili), europinėse barzdotėse (Mullus barbatus) – aukštesnis buvo 

MB dažnis, nei BP, o paprastųjų vilkešerių (Dicentrarchus labrax) 

eritrocituose branduolio pumpurų visai nenustatyta (Bolognesi et al., 2006b). 

 

4.2.5. Genotoksiškumo ir citotoksiškumo ypatumai skirtinguose 

organizmų audiniuose 

Genotoksinio ir citotoksinio įvairių teršalų poveikio įvertinimui žuvyse 

dažniausiai naudojami kraujo eritrocitai, kadangi kraujo tepinėlių paruošimo 

technika bei mikroskopinė analizė sąlyginai lengva. Tačiau šio metodo 

trūkumas yra tas, kad periferinio kraujo eritrocituose būna žemas 

mikrobranduolių dažnis, kadangi subrendę eritrocitai nesidalina. Iki šiol 

nedaug yra žinoma, kokia dalis eritroblastų su branduolio pažaidomis patenka 

ir cirkuliuoja periferiniame kraujyje, kokie DNR reparacijos mastai bei kiek 

trunka žuvų kraujo ląstelių ciklas (Buschini et al., 2004). Žuvų 

hemopoeziniuose audiniuose besiformuojančios kraujo ląstelės pasižymi 

aukštu mitoziniu aktyvumu, tad atliktų tyrimų duomenimis, jose dažniau nei 

periferinio kraujo subrendusiuose eritrocituose pasireiškia genotoksiniai 

ksenobiotikų efektai (Tice, Ivvet, 1985). 
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Atsižvelgiant į eritropoezės procesų skirtumus žuvų audiniuose, šiame darbe 

naftos platformų teršalų genotoksiškumo ir citotoksiškumo parametrai vertinti 

kraujo, inkstų ir kepenų eritrocituose. Analizė kepenų eritrocituose pasirinkta 

žinant, kad daugelio žaliavinės naftos ir gamybinių vandenų sudėtyje esančių 

PAA junginių metabolinė aktyvacija vyksta žuvų kepenyse, nes ten išsidėstę 

efektyvūs I-os ir II-tros biotransformacijos fazių fermentų rinkiniai (Winzer et 

al., 2002). Branduolio pažaidų analizė žuvų inkstų eritrocituose pasirinkta 

todėl, kad aktyvuoti genotoksinėmis ir kancerogeninėmis savybėmis 

pasižyminčių PAA metabolitų šalinimas vyksta ne tik su tulžimi, bet ir per 

žuvų inkstus. Todėl inkstuose besiformuojantys eritrocitai irgi tampa 

tiesioginiu naftos metabolitų taikiniu. 

Branduolio pažaidų analizė besivystančiuose žuvų kepenų ir inkstų 

eritrocituose yra gan jautri biožymenų vertinimo sistema, tad gali būti 

panaudota vykdant hidroekosistemų biomonitoringą naftos produktų 

genotoksiškumui įvertinti ir ypač po naftos avarinių išsiliejimų. 

Mikrobranduolių susidarymą žuvų hepatocituose po PAA junginiais poveikio 

tyrė (Williams, Metcalfe, 1992; Rao et al., 1997; Arcand-Hoy, Metcalfe, 2000; 

Pietrapiana et al., 2002). Kepenyse vyksta ir kitų organizmui pavojingų 

junginių biotransformacija, taigi MB ir kitų branduolio pažaidų tyrimai žuvų 

kepenų ląstelėse yra ypatingai aktualūs nustatant medžiagų poveikį, kurių 

genotoksinių savybių pasireiškimui būtina metabolinė aktyvacija (Udroiu et al., 

2006). 

Šiame darbe analizuojant Statfjord B naftos geno-citotoksinį poveikį, 

branduolio pažaidos tirtos Atlantinių menkių ir otų kraujo ir inkstų 

eritrocituose. Abi žuvų rūšis paveikus 0,5 ppm žaliavine nafta, taip pat šios 

naftos, AF ir PAA mišiniu, menkių inkstų eritrocituose MB dažniai buvo iki 4 

kartų, o otų – iki 1,6 karto aukštesni nei kraujo eritrocituose. Lyginant geno-

citotoksinį poveikį menkių inkstų ir kepenų eritrocituose nustatyta, kad po 

poveikio Oseberg C naftos platformoje išgaunama nafta, taip pat 

sumodeliuotais alikilfenolių mišiniais bei gamybiniais vandenimis, MB ir FA 
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indukcija yra didesnė inkstuose negu kepenyse. Tuo tarpu, BP ir DB dažnių 

lygiai menkių kepenų ir inkstų eritrocituose buvo artimi. 

Literatūroje pateikiami duomenys, kad paveikus skirtingomis Cd ir Cu 

koncentracijomis, karpių (Cyprinus carpio), karosų (Carassius gibelio) bei 

smulkiadėmių šarvuotųjų šamukų (Corydoras paleatus) žiaunų epitelinėse 

ląstelėse ir kepenų hepatocituose susiformuoja aukštesni MB dažniai, negu 

periferinio kraujo eritrocituose (Çavaş et al., 2005). Naftos ir chromo 

perdirbimo gamyklų nuotekos sukėlė aukštesnius MB dažnius Nilo tilapijų 

(Oreochromis niloticus) žiaunų epitelinėse ląstelėse nei periferinio kraujo 

eritrocituose (Çavaş, Ergene-Gözükara, 2005a). Šie tyrimai parodė, kad žuvų 

žiaunų epitelinės ląstelės ir hepatocitai jautresni genotoksinių junginių 

poveikiui. Žiaunų ląstelės teršalų yra veikiamos tiesiogiai, be to, šiam audiniui 

būdingas aukštas mitozinis aktyvumas (Çavaş et al., 2005; Çavaş, Ergene-

Gözükara, 2005a). Tačiau atlikus aplinkos genotoksiškumo įvertinimą 

analizuojant MB susidarymą Labeo bata žuvų inkstų ir žiaunų ląstelėse, inkstų 

eritrocituose rastas didesnis MB dažnis negu žiaunų ląstelėse (Talapatra, 

Banerjee, 2007). 

Kaulinių žuvų priekinė inkstų dalis yra pagrindinis kraujodaros organas, 

todėl ankstyvosiose eritrocitų formavimosi stadijose dėl aktyvaus ląstelių 

dalijimosi mikrobranduoliai gali dažniau susiformuoti. Žuvų hemopoezės 

procesai vyksta ne tik inkstuose, bet kepenyse, blužnyje, žiaunose (Soldatov, 

1995). Skirtinguose audiniuose yra skirtingi subrendusių ir nesubrendusių 

eritrocitų santykiai. Tai gali įtakoti mikrobranduolių tyrimo rezultatus (Udroiu 

et al., 2006). Tokiu būdu MB dažnis hemopoezės organų nesubrendusiuose 

inkstų eritrocituose rodo genotoksinius pažeidimus, susiformavusius 

eritroblastų dalijimosi metu. Periferinio kraujo subrendusių eritrocitų MB 

dažnis rodo poveikį, vykusį per visą eritrocitų funkcionavimo laikotarpį 

(Schlegel, MacGregor, 1982). Dėl šių priežasčių MB testas, atliekamas su 

periferinio kraujo eritrocitais, rodo bendrą genotoksinių junginių poveikį 

žuvims, įvykusį per visą eritrocito raidos ir cirkuliacijos trukmę. Eritrocitų 
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gyvavimo trukmė yra nevienoda skirtingose žuvų rūšyse, pvz. vaivorykštinio 

upėtakio – 105 dienos, o karpio iki 310 dienų (Soldatov, 1995). 

Apibendrinant gautus rezultatus ir literatūroje esamus duomenis galima 

teigti kad dėl fiziologinių ir funkcinių audinių savitumų, žuvų įvairiuose 

audiniuose gali susiformuoti skirtingi ląstelių branduolio pažaidų dažniai. 

Skirtinguose audiniuose nustatomi geno-citotoksinių efektų skirtumai yra labai 

svarbūs, nes suteikia vertingos informacijos ne tik apie organizmų patiriamą 

genotoksinį ir citotoksinį poveikį, bet ir apie ksenobiotikų metabolizmo, bei 

pažeistos DNR pašalinimo iš ląstelių specifiką. 

Mikrobranduolių susidarymui žuvyse įtakos gali turėti amžius, lytis, 

sveikatos būklė ir pan. Mitybos būdas taip pat gali įtakoti genotoksinių 

junginių metabolinę aktyvaciją (Livingstone, 1991; Al-Sabti, Metcalfe, 1995). 

Įtakos mikrobranduolių susiformavimui gali turėti ir aplinkos veiksniai – metų 

laikas, temperatūrą, deguonies kiekis, o MB įvertinimui – dažymo procedūrą ir 

mikrobranduolių identifikavimo kriterijai (Al-Sabti, Metcalfe, 1995). Apie 

mikroorganizmų įtaką genotoksinio ir citotoksinio poveikio indukcijai taip pat 

nėra duomenų. Literatūroje pateikiami duomenys apie parazitų indukuotą 

biologinį atsaką dreisenose Dreissena polymorpha, bei mikroorganizmais 

užkrėstų individų taikymą ekotoksikologiniuose tyrimuose (Minguez et al., 

2009). Dalies iš išvardytų veiksnių įtaka MB bei kitų branduolio pažaidų 

susiformavimui organizmuose vis dar nėra iki galo ištirta. 

Mūsų gauti tyrimų duomenys parodė, kad in situ bei eksperimentiniai naftos 

industrijos teršalų genotoksinio ir citotoksinio poveikio analizė yra būtina 

siekiant nustatyti galimą genotoksinę riziką vandens aplinkoje gyvenantiems 

organizmams. Ypač, aktualu vykdyti nuolatinius monitoringo tyrimus naftos 

platformų zonose, kadangi jos užterštos žaliavine nafta, be to čia į aplinką 

išmetami dideli kiekiai gamybinių vandenų, kuriuose yra gausu alkilintų 

fenolių, policiklinių aromatinių angliavandenilių, sunkiųjų metalų bei kitų 

teršalų. Duomenys apie mikrobranduolių bei kitų branduolio pažaidų indukciją 

leidžia daryti prielaidas, kad genotoksiškumo bei citotoksiškumo tyrimuose 
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naudojant šiuos parametrus gali būti gaunama vertinga informacija aplinkos 

kokybės nustatymui ar ekologinės rizikos vertimui. 
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IŠVADOS 

 

1. Šiaurės jūros Statfjord B platformos skirtingose zonose palaikius 

midijas (Mytilus edulis) ir Atlantines menkes (Gadus morhua) varžose, 

nustatytas aplinkos genotoksiškumo ir citotoksiškumo lygių gradientas 

priklausantis nuo atstumo iki taršos šaltinio (500 m>1000 m>10000 m). 

2. Šiaurės jūros Ekofisk naftos platformos aplinkoje aukščiausias 

genotoksiškumo ir citotoksiškumo lygis nustatytas moliuskuose M. 

edulis, kurie laikyti varžose arčiausiai gamybinio vandens išleidėjų. 

Statistiškai patikimi branduolio pažaidų skirtumai taip pat rasti 

midijose, kurios buvo laikytos 600 m į PV (P=0,0014), 1100 m į ŠR 

(P=0,0076) ir 1600 m į PV (P=0,0437) atstumais nuo šios naftos 

platformos. 

3. Eksperimentinėmis sąlygomis paveikus Statfjord B 0,5 ppm žaliavine 

nafta, mikrobranduolių indukcija nustatyta otų kraujo ir inkstų 

eritrocituose bei midijų žiaunų ląstelėse. Tuo tarpu, tos pačios naftos 0,5 

ppm, alkilfenolių bei poliaromatinių angliavandenilių mišinys, indukavo 

statistiškai patikimą mikrobranduolių dažnio padidėjimą M. edulis 

žiaunų ląstelėse, paprastųjų otų (Scophthalmus maximus) kraujo ir 

inkstų bei G. morhua inkstų eritrocituose. Taip pat rastas patikimas 

branduolio pumpurų ir fragmentuotų-apoptozinių ląstelių dažnių 

skirtumas nuo kontrolinės grupės midijų žiaunose, dvibranduolių ir 

fragmentuotų-apoptozinių ląstelių – otų inkstų bei branduolio pumpurų 

– otų kraujo eritrocituose. 

4. Statistiškai patikimas mikrobranduolių dažnio didėjimas nustatytas M. 

edulis žiaunų ląstelėse veikiant 1, 2, 4 ir 8 dienas 0,5 ppm Statfjord B 

nafta. Fragmentuotų-apoptozinių ląstelių dažnis patikimai skyrėsi nuo 

kontrolės po 4 dienų, o dvibranduolių ląstelių - po 8 dienų poveikio. 

5. Didžiausias arktinės Barenco jūros naftos genotoksinis poveikis S. 

maximus kepenų eritrocituose nustatytas po 4 savaičių, o citotoksinis – 

po 8 savaičių. 40 ppb šios naftos koncentracija sukėlė didžiausią geno-
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citotoksiškumo indukciją. Arktinė nafta indukavo išskirtinai didelį 

dvibranduolių eritrocitų su nukleoplazmine jungtimi ir branduolio 

pumpurų su nukleoplazmine jungtimi formavimąsi. 

6. Po poveikio 0,5 ppm Statfjord B žaliavine nafta bei naftos, alkilfenolių 

ir poliaromatinių angliavandenilių mišiniu nustatyti tarprūšiniai 

genotoksiškumo lygių skirtumai. M. edulis žiaunų ląstelėse 

mikrobranduolių dažniai buvo 4 kartus aukštesni negu S. maximus ir 10 

kartų negu G. morhua kraujo eritrocituose, branduolio pumpurų dažniai 

– 4 kartus aukštesni negu otų kraujo ir 7,5 kartų negu otų inkstų 

eritrocituose. 

7. Oseberg C platformos gamybiniai vandenys, jų komponentai (AF, PAA) 

ir žaliavinė nafta G. morhua kepenų ir inkstų eritrocituose indukavo iki 

4,5 kartų aukštesnį branduolio pumpurų nei mikrobranduolių dažnį. 

Eksperimentinėse grupėse gauti patikimi branduolio pumpurų ir 

mikrobranduolių skirtumai (P kito nuo 0,01 iki P<0,0001), palyginus su 

kontroline grupe. Statistiškai patikimų citotoksiškumo pokyčių nerasta. 

8. G. morhua kepenų ir inkstų eritrocituose, statistiškai patikimi 

mikrobranduolių dažnių skirtumai nustatyti žuvyse, veiktose 0,2 ppm 

Oseberg C platformos žaliavinės naftos koncentracija bei 0,2 ppm 

naftos, alkilfenolių bei poliaromatinių angliavandenilių mišiniu. 

Aukštesnis mikrobranduolių ir fragmentuotų-apoptozinių eritrocitų 

dažnis rastas G. morhua inkstų eritrocituose, o branduolio pumpurų 

dažniai buvo panašūs abejuose audiniuose.  

9. Sunkiųjų metalų modeliniai mišiniai Oncorhynchus mykiss kraujo 

eritrocituose indukavo genotoksinių pažaidų formavimąsi, o citotoksinio 

poveikio nenustatyta. 
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