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ĮVADAS 
 

Darbo aktualumas 

Nors metalai ir metaloidai1, migruojantys tarp atmosferos, hidrosferos, 

litosferos ir biosferos yra sud÷tin÷ visų ekosistemų dalis (Bargagli, 2000), 

gamtin÷s aplinkos užterštumas žalingais jų kiekiais daugiau kaip du 

dešimtmečius pripažintas pasaulinio masto problema (Salomons and Förstner 

1984; Nriagu and Pacyna,1988), kuri ypač aktuali limnosistemoms, nes ežerų 

dugno nuos÷dų sluoksnyje akumuliuojasi maitinamojo baseino dirvožemio, oro 

bei vandens šaltinių užterštumo sąlygoti teršalų srautai (Salomons and Brils, 

2004; Kilkus, 2005). Šiuose elementų akumuliacijos procesuose išskirtini 

metalai ir metaloidai, kurie aplinkoje natūraliai nesuyra, o gali būti tik 

praskiedžiami, arba įjungiami į laikinus santykinai nepavojingus kompleksus. 

Be to, šie elementai linkę biokoncentruotis mitybos grandin÷se ir pasižymi 

daugiau ar mažiau išreikštu l÷tiniu ar ūminiu toksiniu, kancerogeniniu, 

mutageniniu, genotoksiniu ir kitokio pobūdžio neigiamu poveikiu biotiniams 

ekosistemos komponentams (Nriagu and Pacyna, 1988; Enserink et al., 1991; 

Naimo, 1995; Eggleton and Thomas, 2004). Nors ežerų dugno nuos÷dose 

didžioji dalis metalų ir metaloidų yra imobilizuoti įvairiuose junginiuose ir 

kompleksuose, jie sudaro potencialius antrin÷s taršos židinius, iš kurių 

susikaupę teršalai d÷l fizikinių–cheminių ir gamtinių sąlygų pokyčių (pvz., 

antropogenin÷s resuspensijos, pH, oksidacijos-redukcijos (redokso) potencialo, 

mikrobiologinio aktyvumo) gali patekti į vandens storymę ar dugno nuos÷dų 

vandens frakciją ir tapti pavojingais vandens ekosistemai ir ypač 

hidrobiontams (Linnik and Zubenko, 2000; Salomons and Brils, 2004). 

Kadangi vykstant limnosistemos ontogenezei, dugne kaupiasi vis 

daugiau nuos÷dų, kurios susidaro tiek d÷l medžiagos srautų iš maitinamojo 

baseino ir atmosferos, tiek d÷l did÷jančio sistemos trofiškumo, kiekvienas 

                                                 
1 Metaloidai –  cheminiai elementai, pasižymintys ir metalų, ir nemetalų savyb÷mis. Priešingai nei 
metalams, jiems būdingas didelis elektrinis neigiamumas, blogas elektrinis ir šiluminis laidumas 
(Chemijos terminų aiškinamasis žodynas, 2003) 
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ežeras natūraliai evoliucionuoja sausumos geokomplekso kryptimi (Kilkus, 

2005). Tačiau žmogaus veiklos sąlygota perteklin÷ maisto medžiagų prietaka 

(ypač kartu su klimato pokyčiais, sukeliančiais gruntinio vandens lygio 

pažem÷jimą) sutrikdo natūralią, l÷tą limnosistemos ontogenezę ir sukelia 

trofiškumo sprogimą, d÷l kurio net ir oligotrofin÷ sistema per keletą 

dešimtmečių ar net metų (priklausomai nuo tūrio ir maistmedžiagių apkrovos) 

gali tapti eutrofine. Lietuvos žem÷s ūkio universiteto vandentvarkos katedros 

duomenimis, daugelį Lietuvos ežerų reik÷tų priskirti senatv÷s stadijai, nors 

dažniausiai n÷ra galimybių nustatyti ar ežero eutrofikacijos procesai sąlygoti 

antropogenin÷s veiklos, ar yra natūralios ontogenz÷s dalis. Apibendrinus 

daugiamečius ežerų tyrimo rezultatus, matyti, kad beveik 80% mažesnių kaip 

50 ha ploto šalies ežerų yra uždumbl÷ję (Balevičius et al., 2007). Nors dumblo 

kaupimosi procesus vidutiniškai ar mažai uždumbl÷jusiuose ežeruose galima 

sul÷tinti ar net stabilizuoti nutraukus teršalų prietaką iš baseino, optimizuojant 

baseino žem÷naudą, periodiškai šienaujant antvandeninę augaliją ir pašalinant 

ją iš vandens telkinio, bei taikant kitus mažiau invazinius būdus, seklesniems 

vandens telkiniams dažnai prireikia žymiai radikalesnių priemonių – dalinio 

(arba visiško) nuos÷dų pašalinimo (hidro–)mechanin÷mis priemon÷mis 

(žemsiurbių pagalba). Šis uždumbl÷jusių ežerų valymo metodas Lietuvoje 

taikomas jau nuo 1960-ųjų metų, jis ypač išpopuliar÷jo atsiradus galimybei tam 

panaudoti Europos Sąjungos finansinę paramą. 

Kadangi hidromechaninis ežerų dugno nuos÷dų šalinimas yra pagrįstas 

nuos÷dų sluoksnių struktūros suardymu ir sumaišymu su vandeniu, vyksta 

sąlyginai stabilių metalų ir metaloidų junginių ir kompleksų suardymas, įvairių 

medžiagų vertikalios ir horizontalios migracijos bei resuspensijos procesai. 

Nors sąsajos tarp vandens telkinių dugno nuos÷dų šalinimo darbų ir vandens 

taršos visuotinai pripažįstamos, informacijos apie teršalų elgseną ir jų 

potencialią gr÷smę aplinkai darbų metu bei juos užbaigus yra steb÷tinai mažai. 

Šis informacijos trūkumas dažniausiai siejamas su staigiais fizikiniais bei 

cheminiais vandens ir dugno terpių pokyčiais ir jų kintamumu laike ir erdv÷je 

(Goossens and Zwolsman, 1996). Nors pats dugno suardymas ir jo sąlygojamas 
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nuos÷dų dalelių perskirstymas vienu metu apima 50–100 m pločio poveikio 

zoną ir tetrunka nuo kelių iki keliolikos valandų (Pennekamp and Quaak, 

1990), tačiau dideli ir netolygūs nuos÷dų dalelių koncentracijų gradientai, 

sedimentacijos ir antrin÷s taršos persiskirstymo procesai yra labai sud÷tingi ir 

nepakankamai ištirti (Zwolsman and Van Eck, 1993; Zhuang et al., 1994; 

Singh et al. 2005). 

Autoriaus žiniomis, Lietuvoje ežerų valymo darbų įtakotų dugno 

nuos÷dų sluoksnių užterštumo pokyčiai iki šiol apskritai nebuvo tiriami, tod÷l 

šiame darbe pateikiama informacija yra ypač aktuali vertinant Lietuvos ežerų 

būklę, planuojant ežerų dugno nuos÷dų šalinimo darbus ir nustatant jų 

tikslingumą. 

 

Darbo tikslas ir uždaviniai 

Šio darbo tikslas yra ištirti ir įvertinti hidromechaninio valymo darbų 

sąlygotus metalų ir metaloidų pasiskirstymo pokyčius antropogeninio poveikio 

atžvilgiu skirtingose ežero akvatorijose. Tikslui pasiekti buvo iškelti šie 

uždaviniai: 

1. Taikant geocheminių lauko tyrimų ir laboratorin÷s analiz÷s 

metodus ištirti dviejų priešingų Babruko ežero dalių (šiaurin÷s, 

patyrusios tiesioginį ilgalaikį antropogeninį poveikį – Trakų m. 

komunalinių nuotekų išleidimą ir pietin÷s – labiausiai nutolusi nuo 

buvusio tiesioginio antropogeninio poveikio vietos) dugno 

nuos÷dų užterštumą nagrin÷jamais metalais ir metaloidais. 

2. Iki hidromechaninio valymo darbų pradžios, įvertinti abiejų ežero 

dalių dugno nuos÷dų užterštumą paviršiniame (0–0,6 m) ir 

popaviršiniame (0,6–1,2 m) nuos÷dų sluoksniuose. 

3. Pasibaigus hidromechaninio valymo darbams, įvertinti abiejų ežero 

dalių dugno nuos÷dų užterštumą naujai susiformavusiame 

paviršiniame nuos÷dų sluoksnyje. 
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4. Taikant matematin÷s statistikos metodus, įvertinti valymo darbų 

įtakotų dugno nuos÷dų sluoksnių užterštumo nagrin÷jamais 

metalais ir metaloidais pokyčių reikšmingumą. 

5. Taikant erdvin÷s statistikos metodus, atlikti laboratorinių tyrimų 

rezultatų bei tarpiniuose taškuose prognozuojamų verčių 

interpoliaciją į ištisinį paviršių ir įvertinti valymo darbų įtaką 

nagrin÷jamų metalų ir metaloidų erdviniam pasiskirstymui. 

 

Darbo mokslinis naujumas 

Nors hidromechaninio ežerų valymo darbai vykdomi jau daugelį metų, 

iki šiol n÷ra aišku, kaip pasikeičia ežero aplinkosaugin÷ būkl÷ po jo išvalymo, 

o Lietuvos ir kitų šalių mokslin÷je literatūroje informacijos apie valymo 

sąlygotus metalų ir metaloidų pasiskirstymo dugno nuos÷dose pokyčius yra 

steb÷tinai mažai. Valymo projektų ir ežerų dugno nuos÷dų būkl÷s vertinimo 

metu dažniausiai apsiribojama geocheminiais–laboratoriniais tyrimais, t.y. 

vertinamų cheminių elementų koncentracijų nustatymu pavieniuose taškuose. 

Tod÷l esminis šio darbo naujumas yra kompleksin÷s nagrin÷jamų pokyčių 

vertinimo sistemos sudarymas ir jos pritaikymas, pasitelkiant ne tik išsamius 

geocheminius lauko ir laboratorinius tyrimus, bet ir matematinę statistinę 

analizę bei erdvinę duomenų prognozę ir interpoliaciją. Bet to, autoriaus 

žiniomis, Lietuvoje ežerų valymo darbų įtakotų dugno nuos÷dų sluoksnių 

užterštumo pokyčiai iki šiol apskritai nebuvo tiriami, tod÷l šiame darbe 

pateikiama informacija yra nauja ir ypač aktuali vertinant Lietuvos ežerų 

būklę, planuojant ežerų dugno nuos÷dų šalinimo darbus ir nustatant jų 

tikslingumą. 

 

Mokslin÷ ir praktin÷ darbo reikšm÷ 

Darbe pateikiami rezultatai ne tik papildo mokslinę informaciją ir žinias 

apie antropogenin÷s taršos šaltinių poveikį ežerų dugno nuos÷dų užterštumui, 

metalų ir metaloidų pasiskirstymą antropogeninio poveikio atžvilgiu skirtingų 

ežero akvatorijų dugno nuos÷dose, bet ir suteikia naujos informacijos apie 
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hidromechaninio ežerų valymo darbų įtaką dugno nuos÷dų užterštumui. Ši 

informacija yra ypač aktuali vertinant Lietuvos ežerų būklę, planuojant ežerų 

dugno nuos÷dų šalinimo darbus ir nustatant jų tikslingumą. 

 

Ginamieji darbo teiginiai 

1. Hidromechaninis ežero valymas sąlygoja nagrin÷jamų metalų ir 

metaloidų kiekių pokyčius ir jų persiskirstymą dugno nuos÷dose. 

2. Hidromechaninio ežero valymo įtakotas nagrin÷jamų metalų ir 

metaloidų persiskirstymas yra chaotiškas ir skirtingas atskiriems 

cheminiams elementams, tod÷l siekiant nustatyti valymo darbų įtaką 

būtina naudoti indikatorius, leidžiančius įvertinti bendro, 

kumuliacinio nuos÷dų užterštumo lygio pokyčius visų nagrin÷jamų 

elementų atžvilgiu. 

3.  Vieno iš tokių indikatorių – suminio užterštumo rodiklio Zd verčių 

statistin÷ analiz÷ ir erdvin÷ interpoliacija leidžia ne tik nustatyti 

statistiškai patikimą hidromechaninio ežero valymo įtakotą metalų ir 

metaloidų pokyčių reikšmingumą naujai susiformavusiame 

paviršiniame dugno nuos÷dų sluoksnyje, bet ir  pademonstruoti 

erdvinį šių elementų perskirstymą dugno paviršiaus plote. 

4. Hidromechaninio ežero valymo sąlygoti dugno nuos÷dų užterštumo 

pokyčiai yra statistiškai reikšmingesni antropogeninį poveikį 

patyrusioje ežero dalyje, kurioje stebima tiek tiriamų metalų ir 

metaloidų vertikali migracija į naujai susiformavusį paviršinį 

nuos÷dų sluoksnį, tiek ir bendras jų persiskirstymas visame dugno 

paviršiuje. 

 

Disertacijos struktūra ir apimtis 

Disertacija parašyta lietuvių kalba, ją sudaro įvadas, 4 skyriai 

(literatūros apžvalga, informacija apie tyrimų objektą – Babruko ežerą ir jo 

hidromechaninį valymą, tyrimų medžiaga ir darbo metodai, darbo rezultatai ir 

jų aptarimas), išvados, rekomendacijos, literatūros sąrašas ir autoriaus 
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mokslinių publikacijų sąrašas. Literatūros sąraše cituoti 277 literatūros 

šaltiniai. Disertacijos apimtis – 162 puslapiai, 42 lentel÷s ir 45 paveikslai. 
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1. LITERATŪROS APŽVALGA 
 

1.1. Ežerų hidromechaninis valymas 
Kiekvieno ežero vandens mas÷ telkšo sąlyginai uždarame žem÷s 

paviršiaus duburyje ir yra medžiagas kaupianti sistema. Vykstant 

limnosistemos ontogenezei, dugne kaupiasi vis daugiau nuos÷dų, kurios 

susidaro tiek d÷l medžiagos srautų iš maitinamojo baseino ir atmosferos, tiek 

d÷l did÷jančio sistemos trofiškumo, taigi kiekvienas ežeras evoliucionuoja 

sausumos geokomplekso kryptimi. Dubens geometrinis gylis tolydžio maž÷ja, 

ežere atsiranda periodin÷, v÷liau progresuojamai did÷janti kvaziakvalin÷ 

komponent÷, kuri po tam tikro laikotarpio susilieja su apyežerio sausuma 

(Kilkus, 2005). Tačiau žmogaus veiklos sąlygota perteklin÷ maisto medžiagų 

prietaka (ypač kartu su klimato pokyčiais, sukeliančiais gruntinio vandens 

lygio pažem÷jimą) sutrikdo natūralią, l÷tą limnosistemos ontogenezę ir sukelia 

trofiškumo sprogimą, d÷l kurio net ir oligotrofin÷ sistema per keletą 

dešimtmečių ar net metų (priklausomai nuo tūrio ir maistmedžiagių apkrovos) 

gali tapti eutrofine. Tokie ežerai seklūs, litoral÷ plati, hipolimniono tūris 

mažas, palyginti su epilimnionu, vandens skaidrumas nedidelis, vandenyje 

daug autotrofinių medžiagų, profundal÷je kaupiasi organiniai dumblai, 

hipolimnione susidaro anaerobin÷s sąlygos (stratifikacinių laikotarpiu), 

litoral÷je veši makrofitai (ypač jų monodominantiniai sąžalynai), didel÷ 

fitoplanktono, dumblių, makrofitų biomas÷, tačiau menka rūšin÷ įvairov÷. D÷l 

mažo vandens gylio, deguonies trūkumo žiemos sąlygomis tokiuose ežeruose 

susidaro nepalankios abiotin÷s sąlygos, d÷l kurių išnyksta mažiau 

konkurencingos, siauros ekologin÷s amplitud÷s augalų ir gyvūnų rūšys, 

ekosistemoje vyksta spart÷jantys bioįvairov÷s maž÷jimo ir produkcijos 

did÷jimo procesai (Ciūnys ir Katkevičius, 2008). Ežerų eutrofikacijos procesai 

ypač paliet÷ priedugninius sluoksnius, nes juose susikaupia dideli organinių 

medžiagų kiekiai, o azoto, fosforo ir organin÷s anglies koncentracijos Lietuvos 

ežeruose nuosekliai did÷ja. Nustatyta, kad ežerų dugne vegetacija yra intensyvi 
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net žiemos laikotarpiu po ledu (Kavaliauskien÷, 1997). Pirmin÷s produkcijos 

did÷jimo procesai savo ruožtu skatina organika turtingo dumblo susidarymą, o 

dumblo sankaupos ne tik mažina ežero vandens gylį, bet ir neigiamai įtakoja 

vandens temperatūrinį ir prisotinimo deguonimi režimą, skatina alochtoninių ir 

autochtoninių maistmedžiagių išsiskyrimą iš dugno nuos÷dų (antrinę taršą), 

tod÷l sudaro papildomas sąlygas pertekliniam vandens augalijos augimui, jos 

irimui ir tolesniam dumblo sluoksnio did÷jimui. 

Lietuvos žem÷s ūkio universiteto vandentvarkos katedros duomenimis, 

daugelį Lietuvos ežerų reik÷tų priskirti senatv÷s stadijai, nors dažniausiai n÷ra 

galimybių nustatyti ar ežero eutrofikacijos procesai sąlygoti antropogenin÷s 

veiklos, ar yra natūralios ontogenz÷s dalis. Apibendrinus daugiamečius ežerų 

tyrimo rezultatus, matyti, kad beveik 80 % mažesnių kaip 50 ha ploto šalies 

ežerų yra uždumbl÷ję (žr. 1 lentelę), o juose susikaupęs organinio dumblo 

kiekis siekia 1,47 mlrd. m3 (Balevičius et al., 2007). 

 

1 lentel÷. Lietuvos ežerų uždumbl÷jimas (Balevičius et al., 2007) 
 

Ežerų plotas, 
ha 

Bendras Lietuvos 
ežerų skaičius 

Uždumbl÷jusių ežerų 
  skaičius    ir      % 

Susikaupusių dugno 
nuos÷dų kiekis, mln. m3 

0,5–10 1908 1717 90 330 
10–50 644 450 70 440 

50 –100 138 55 40 185 
100–500 128 26 20 331 
500–1000 18 2 10 72 

>1000 14 2 10 110 
Iš viso: 2850 2252 - 1468 

 

Nors dumblo kaupimosi procesus vidutiniškai ar mažai 

uždumbl÷jusiuose ežeruose galima sul÷tinti ar net stabilizuoti nutraukus teršalų 

prietaką iš baseino, optimizuojant baseino žem÷naudą, periodiškai šienaujant 

antvandeninę augaliją ir pašalinant ją iš vandens telkinio, bei taikant kitus 

mažiau invazinius būdus, seklesniems vandens telkiniams, kurių vandens gylis 

siekia 1,5–2,0 m, o susikaupusio dumblo sluoksnio storis – 5–10 m dažnai 

prireikia žymiai radikalesnių priemonių – dalinio (arba visiško) nuos÷dų 

pašalinimo mechanin÷mis priemon÷mis. Pašalinus (išsiurbus) dugne 
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susikaupusį dumblą, ne tik padidinamas gylis, bet tuo pačiu pašalinamos ir su 

antropogenine tarša patekusios bei iš nunykusių augalinių dalių susidariusios 

maistmedžiagių atsargos, sumaž÷ja antrin÷ tarša ir ekosistemos pirmin÷s 

biomas÷s kiekiai. 

Dažniausiai naudojamas ir efektyviausias yra hidromechaninis dugno 

nuos÷dų šalinimo būdas: hidraulinis grunto ir vandens mišinio (pulpos) 

siurbimas iš po vandens ant plūdurų sumontuotu mechanizmu su grunto 

siurbliu – žemsiurbe (Ciūnys, 1997). Nors žemsiurbių  įvairov÷ labai didel÷ 

(jos gali būti skirstomos pagal energijos gavimo būdą, siurblio našumą, siurblio 

tvirtinimo vietą, valdymo būdą,  čiulpvamzdžio tvirtinimo vietą, plūdurų 

konstrukciją ir t.t.), pagrindin÷s žemsiurb÷s dalys panašios – tai plūdurai 

(ir/arba atraminiai poliai), jud÷jimo įranga, grunto siurblys, čiulpvamzdis su 

purentuvu, pulpovamzdžiai, valdymo įranga. Įvairių rūšių žemsiurbių darbo 

principas iš esm÷s vienodas: čiulpvamzdžio gale įrengtas purentuvas suardo 

dugno nuos÷dų struktūrą, jas išpurena ir sumaišo su vandeniu (susidaro pulpa, 

dumblo ir vandens santykis svyruoja 1–1÷5), siurblys siurbia pulpą ir 

plūduriuojančiais ar dugniniais pulpovamzdžiais pumpuoja į krantą. Krante, 

ant žem÷s paviršiaus sumontuotu vamzdynu (krantiniu pulpovamzdžiu) pulpa 

transportuojama nuo ežero pakrant÷s iki sand÷liavimo vietos – specialiai 

įrengtų aikštelių (s÷sdintuvų) į kuriuos išpilama pulpa (kai kuriais atvejais 

pulpa gali būti pilama tiesiai į rekultivuojamus laukus). S÷sdintuvuose pulpa 

nuskaidr÷ja, dumblo dalel÷s nus÷da į jų dugną, o nuskaidr÷jęs vanduo per 

vandens s÷sdintuvus ir jei to reikia, skendinčių medžiagų filtrus, išleidžiamas 

atgal į valomą vandens telkinį. Išdžiūvęs s÷sdintuvuose dumblas išvežamas į 

galutinio sutvarkymo vietą: dažniausiai jis panaudojamas medelynų ir žem÷s 

ūkio naudmenų tręšimui, pažeistų teritorijų, karjerų ir uždaromų sąvartynų 

rekultivacijai. 

Lietuvoje su laivyba nesusijęs vandens telkinių valymas prad÷tas XX a. 

antroje pus÷je: ežerų valymo pradžia laikomi 1960 metai, kai nedidele 

žemsiurbe buvo siurbiamas dumblas Biržulio ežere. 1968–1971 m. 

eksperimentine mažagabaritine žemsiurbe buvo vykdomi valymo darbai Ilgio 
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ežere (Var÷nos r.). 1971–1974 m. mechaniniu ir hidromechaniniu būdais buvo 

valytas Druskonio ežeras (Druskininkų m.). Druskonio ežero valymui sukurta 

technologija buvo panaudota ir patobulinta restauruojant Mergelių akių ir 

Valdakio (Var÷nos r.), Salot÷s, Musios, Ilgučio (Vilniaus r.) ežerus. Taip pat 

1979 m. prad÷ti L÷no ežero (Ukmerg÷s r.) atnaujinimo darbai. 1980 – 1981 m. 

buvo išvalyti Valdakio, Mergelių akių (Var÷nos r.), Ilgučio, Salot÷s (Vilniaus 

r.), Medžialenk÷s (Mažeikių r.), L÷no (Ukmerg÷s r.) ežerai. 1982 m. buvo 

prad÷ti sapropelio gavybos darbai Ilgučio ežere (Vilniaus r), 2001–2003 m. 

atlikti Vainieko ir Akies ežerų (Trakų r.) valymo darbai (Stučka, 2008; 

Baltrušis, 2009). Šiuo metu visiškai ar dalinai valoma vis daugiau ežerų, 

bandoma renatūralizuoti sovietmečiu kanalizuotų ar reguliuotų upelių vagas, 

rengiami bei įgyvendinami ES visiškai ar dalinai finansuojami antropogeniškai 

pažeistų vandens telkinių atstatymo projektai (Balevičius et al., 2007). 

Panaudojant ES finansinę paramą  2006–2008 m. buvo valomi 7 ežerai: 

Talšos (Šiaulių m.), Gavaičio (Ignalinos r.), Talkšos (Šiaulių m.), Didžiulio bei 

Lentvario (Trakų r.), Masčio (Telšių r.), Didžiosios Dailid÷s (Alytaus m.).; 

2009–2012 m. – 9 ežerai: Babruko (Trakų r.), Dūkšto bei Paplovinio (Ignalinos 

r.), Žiežulio (Var÷nos r.), Talokių (Alytaus r.), Arimaičių (Radviliškio r.), 

Karlonišk÷s (Var÷nos r.), Visagino (Visagino sav.), Širv÷nos (Biržų m.). 

Iki 2014 m. numatoma valyti dar  9 ežerus: Onuškio (Trakų r.), Skryto 

(Visagino sav.), Varležerio (Kupiškio m.), Dailid÷s ežer÷lį (Alytaus m.), 

Draudenių ežerą (Taurag÷s r.), Talkšos (Šiaulių m.), Masčio (Telšių r.), 

Mumlaukio (Klaip÷dos m.) ir Skapiškio (Kupiškio r.) ežerus. 

 

1.2. Metalai ir metaloidai dugno nuos÷dų aplinkoje ir hidromechaninio 
valymo (dugno nuos÷dų šalinimo) įtaka jų elgsenai 

Dugno nuos÷dų aplinkoje metalų sklaida tiesiogiai priklauso nuo jų 

chemin÷s formos ir būsenos (2 lentel÷), kuri įtakoja tirpumą, judrumą, 

toksiškumą, adsorbcijos, desorbcijos ir cheminių junginių susidarymo 

procesus, o priklausomai nuo fizikinių ir cheminių sąlygų metalai iš vienos 

formos ar būsenos gali transformuotis į kitą. 
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Vandens storym÷je ir dugno nuos÷dų vandens frakcijoje ištirpę metalai 

egzistuoja laisvoje formoje, teigiamą arba neigiamą krūvį turinčių jonų 

pavidalu. Laisvoje formoje esantys metalai yra labiausiai toksiški, pasižymi 

aktyviausia dispersija, juos lengviausiai įsisavina gyvi organizmai. Iš laisvos 

formos metalų molekul÷s gali transformuotis į kitas tris formas, kuriose jų 

savyb÷s iš esm÷s pakinta. Kompleksin÷ forma – tai metalo ir kitos medžiagos 

molekul÷s junginys. Tokie kompleksai susidaro su ištirpusios organin÷s 

medžiagos molekul÷mis, kurių dydis nesiekia 0,45 µm (t.y. d÷l mažo dydžio 

jos negali būti vadinamos kietosiomis dalel÷mis) ir su neigiamą krūvi 

turinčiomis molekul÷mis, pvz. karbonatais ar chloridais. Pagal metalų 

chelatinių kompleksų su organine medžiaga patvarumo konstantas Kp yra 

sudaryta Irvingo-Viljamso eil÷ (Harmsen, 1977): Mg2+ < Ca2+ < Cd2+ = Mn2+ < 

Fe2+ < Co2+ < Zn2+ = Ni2+ < Cu2+ < Hg2+. 

Metalų organinių kompleksų stabilumą sąlygoja tirpalo jonin÷ j÷ga ir 

terp÷s pH, kuriai did÷jant, metalų organinių kompleksų stabilumo konstanta 

Kp taip pat did÷ja (Harmsen, 1977). 

 

2 lentel÷. Pagrindin÷s metalų chemin÷s formos ir būsenos vandens telkinio 
dugno nuos÷dų aplinkoje 

BŪSENA 
Tirpi (vandens storym÷je ir dugno 

nuos÷dų vandens frakcijoje) 
Kietųjų dalelių (dugno nuos÷dose 

ir skendinčioje medžiagoje) 

Laisva Adsorbuota 
FORMA 

Kompleksin÷ Nuos÷din÷ 

 

Kietųjų dalelių būsenoje, metalai gali būti adsorbuotoje ar nuos÷din÷je 

formoje. Adsorbcija – tai savaiminis komponentų koncentracijos pakitimas 

fazių sąlyčio paviršiuje (Smorigait÷-Baderien÷, 1970). Metalų sorbcija 

skirstoma į dvi pagrindines rūšis: nespecifinę (katijonų mainų) adsorbciją ir 

specifinę adsorbciją (chemisorbcija). Nespecifin÷ adsorbcija – metalų jonų 

kompleksų susidarymo procesas su nuos÷dų dalelių paviršiaus išorin÷je sferoje 

esančiomis funkcin÷mis grup÷mis (karboksil-, hidroksil-, amino, fenoksi-), prie 

kurių jie prisijungia veikiami elektrostatinių j÷gų. Mainų sorbcija yra vienas 
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svarbiausių procesų, apsprendžiančių metalų pasiskirstymą tarp tirpalo ir 

kietosios faz÷s. Ši sorbcija labai priklauso nuo terp÷s pH, nuo sorbuojamąjį 

kompleksą sudarančių koloidų, organin÷s medžiagos mas÷s dalies, Al, Fe and 

Mn (oksi)hidroksidų koncentracijų, katijonų ir anijonų sud÷ties ir jų sąveikos 

(Motuzas, 1996). Metalų polinkis adsorbuotis ant dalelių paviršiaus aktyviųjų 

centrų did÷ja pagal tokią eksperimentiniais duomenimis patvirtintą eilę 

(Sposito, 1989):  Zn < Cd < Hg < Mg < Ca < Sr < Ba < Li < Na < K < Rb < 

Cs. Specifin÷ adsorbcija (chemisorbcija) apima metalų katijonų ir daugelio 

anijonų mainus su sorbuojamųjų kompleksų paviršiaus ligandais, formuojantis 

dalinai kovalentiniams ryšiams su mineralų gardelių jonais. Specifin÷s 

adsorbcijos stiprumas priklauso nuo metalo jono individualių savybių: jono 

radiuso, jonizacijos potencialo, giminingumo elektronui, geb÷jimo 

hidrolizuotis. Specifinę jonų adsorbciją taip pat apsprendžia adsorbento 

paviršiaus savyb÷s. Didelę įtaką turi organin÷s medžiagos kiekis, o taip pat 

geležies, aliuminio, mangano oksidai (Sabien÷, 2004).  

Nuos÷din÷je formoje metalo jonai egzistuoja sudarydami netirpius 

junginius su Fe ir Mn oksohidroksidais, karbonatais, sulfidais. Ši forma yra 

cheminiu požiūriu stabiliausia ir išlieka kol nesikeičia anoksin÷s aplinkos 

sąlygos. Nuos÷din÷je formoje esantys metalai negali būti tiesiogiai 

pasisavinami gyvų organizmų, tod÷l laikoma, kad ji yra mažiausiai toksiška. 

 Tik labai nedidel÷ dalis metalų dugno nuos÷dose (tiksliau, jų vandens 

frakcijoje) egzistuoja laisvoje formoje: pavyzdžiui, Nyderlandų vandens 

telkiniuose atlikti tyrimai parod÷, kad laisvos formos (ištirpęs) Cd, Cu ir Zn 

sudaro <1% bendro metalų kiekio dumble (Zwolsman and van Eck, 1993). Šis 

teiginys praktiškai visada pasitvirtina d÷l ypač žemo metalų sulfidų tirpumo ir 

anoksinių dugno nuos÷dų sąlygų (Davies-Colley et al., 1985; Moore et al., 

1988). 

Tyrimai rodo, kad aerobin÷se nuos÷dose svarbiausios junginius su 

sunkiaisiais metalais sudarančios medžiagos yra geležies bei mangano oksidai 

(hidroksidai) ir organin÷s bei biologin÷s medžiagos, pvz. bakterijos ir dumbliai 

(Saulnier and Mucci, 2000; Li et al., 2000; Zoumis et al., 2001; Fan et al., 
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2002), o anoksin÷se nuos÷dose dominuoja metalų sulfidai (Di Toro et al., 

1990; Zhuang et al., 1994; Caetano et al., 2002; Calmano et al., 1993). Tačiau 

reikia pažym÷ti, kad kietųjų dalelių būsenoje skirtingų metalų adsorbcijos 

prioritetai yra skirtingi (žr. 3 lentelę). Literatūros šaltiniuose ypač išskiriamas 

chromas (Cr), kuris nors ir nesudaro kompleksų su sulfidais, jo toksiškumas 

ženkliai sumaž÷ja d÷l toksiško Cr(IV) redukcijos į mažiau toksišką ir ne tokį 

judrų Cr(III) (Berry et al., 2004). 

 
3 lentel÷. Kai kurių metalų adsorbcijos prioritetai kietųjų dalelių būsenoje 
(pagal Eggleton and Thomas, 2004) 

Metalas Adsorbentas 
Cu

2+
 Sulfidai 

 Organin÷s medžiagos 

Pb
2+

 Mn oksidai 

Cd
2+

 Fe, Mn oksidai 

 Organin÷s medžiagos 

 Mainų katijonai, karbonatai 

Zn
2+

 Sulfidai 

Cr
2+

 Fe, Mn oksidai 

Ni Liekanin÷ forma 

 

Hidromechaninio vandens telkinių valymo metu, žemsiurb÷s purentuvui 

suardžius dugno struktūrą ir pašalinus paviršinį sluoksnį, vyksta du 

pagrindiniai procesai, susiję su teršalų sklaida: (1) nuos÷dų dispersija į vandens 

storymę ir jų sedimentacija, aplinkiniuose rajonuose suformuojant naują 

nuos÷dų sluoksnį; ir (2) popaviršinio nuos÷dų sluoksnio atidengimas ir šios 

terp÷s aplinkos pokyčiai (pvz. anoksinių sąlygų pasikeitimas į oksidacines). 

Metalų elgsena šių procesų metu yra sud÷tinga ir labai  priklauso nuo sulfidų, 

deguonies ir geležies kiekių aplinkoje (žr. 1 pav.).  

Kadangi dugno nuos÷dų aplinka dažniausiai yra anoksin÷, joje kaip 

min÷ta, dominuoja metalų sulfidų nuos÷din÷s formos. Be to, anoksin÷je dugno 

nuos÷dų vandens frakcijos terp÷je aptinkami dideli ištirpusios geležies (Fe2+) 

kiekiai, kurie apie 100 kartų viršija kitų metalų koncentracijas (Goossens and 

Zwolsman, 1996). Kai dugno nuos÷dos išmaišomos vandens storym÷je, jos 
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perkeliamos iš anoksin÷s terp÷s į oksidacinę, o d÷l šių sąlygų pokyčio vyksta 

dvi pagrindin÷s reakcijos: ištirpusios geležies jonų oksidacija (Fe2+ 
� Fe3+) ir 

kitų metalų sulfidų oksidacija. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

1 pav. Hidromechaninio dugno nuos÷dų šalinimo įtakojamų metalų būsenų ir 
formų pokyčių schema (mod. pagal Goossens and Zwolsman, 1996) 
 

Šių reakcijų pasekm÷s dalinai viena kitą kompensuoja: d÷l sulfidų 

oksidacijos vykstantis nuos÷dinių (netirpių) formų skilimas išlaisvina metalų 

jonus, o d÷l geležies oksidacijos susidaro netirpūs nuos÷diniai geležies 

(oksi)hidroksidai, kurie pasižymi ypač stipriomis paviršiaus adsorbcijos 

savyb÷mis. Tod÷l sulfidų oksidacijos metu išlaisvinti metalų jonai adsorbuojasi 

su naujai susiformavusiais sorbciniais geležies (oksi)hidroksidų paviršiais, o 

šių reakcijų galutinis rezultatas priklauso nuo min÷tų procesų greičio. 

Jei sulfidų oksidacija vyksta greičiau nei geležies oksidacija, kitų metalų 

adsorbcija prie netirpių medžiagų nesp÷ja imobilizuoti visų išlaisvintų metalų 

jonų. Kita vertus, jei geležies oksidacija vyksta sparčiau, imobilizuojami ne tik 

susidarę metalų jonai, bet ir sul÷t÷ja sulfidų oksidacija, nes geležies hidroksidai 

aplink nuos÷dų daleles sudaro deguonį sulaikantį sluoksnį (Millero et al., 1987; 

Ahmad and Nye, 1990). Literatūros šaltiniai teigia (Ough et al., 1984; 
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Goossens and Zwolsman, 1996), kad hidromechaninio dugno nuos÷dų šalinimo 

metu vyrauja metalų nuos÷din÷s formos transformacija į adsorbuotąją. Nors abi 

šios formos yra kietųjų dalelių būsenoje, adsorbuoti sunkieji metalai gali labai 

greitai desorbuotis į laisvą toksišką formą d÷l, pvz. vandens pH sumaž÷jimo, 

tod÷l šie procesai tampa ypač aktualūs jei atidengiamas metalais užterštas 

dugno sluoksnis ar į vandens storymę pakeltos dugno nuos÷dos d÷l 

sedimentacijos sudaro naują užterštą metalais paviršinį sluoksnį. Anoksinių 

dugno nuos÷dų suardymas ne tik padidina vandens sistemos oksidacijos-

redukcijos (redokso) potencialą (Eh), bet ir skatina mikrobiologinį (bakterinį) 

aktyvumą, kuris savo ruožtu d÷l sulfidų oksidacijos mažina pH (Forstner et al., 

1989; Petersen et al., 1997; Simpson et al., 1998). pH sumaž÷jimas priklauso 

nuo sulfidų kiekio nuos÷dose ir oksidacijos intensyvumo (Delaune and Smith, 

1985). Tiek pH, tiek oksidacijos-redukcijos (redokso) potencialo (Eh) pokyčiai 

reikšmingai įtakoja metalų mobilumą. 

 

1.3. Nuos÷dų resuspensija ir jos sąlygojamas teršalų išsiskyrimas iš dugno 
nuos÷dų 

Nuos÷dų resuspensija – įprastinis reiškinys sekliose vandens telkinių 

dalyse, vykstantis kai vandens trinties į dugno paviršių energija yra pakankama 

nuos÷dų dalel÷ms išjudinti ir sąlygoti jų transportavimą vandenyje (Hakansson 

and Jansson, 1983). Resuspensija gali vykti d÷l natūralių gamtinių procesų, 

tokių kaip audros, stiprūs v÷jai, vandens srov÷s, hidrobiontų aktyvumas 

(Bengtson and Hellstrom, 1992; Graf and Rosenberg, 1997) ir d÷l 

antropogenin÷s veiklos, tokios kaip dugno gilinimo darbai, laivyba, pramonin÷ 

žvejyba tralais ar hidroelektrinių eksploatacija (Van den Berg et al.,  2004; 

Ashby et al. 1999; Martin and Calvert 2003; Calles et al., 2007). Nuos÷dų 

resuspensija yra vienas iš svarbiausių veiksnių, įtakojančių paviršinių telkinių 

vandens kokybę, nuos÷dų–vandens frakcijų sąveiką ir maistinių medžiagų, 

metalų bei organinių teršalų cirkuliaciją (Sondergaard, 1990; Martino et al., 

2002; Cozar et al., 2005). Kaip nurodo Salomons and Brils (2004), d÷l 

gamtinių ar antropogeninių veiksnių sukeltos resuspensijos skendinčių dalelių 



 
19 

(SD) kiekiai vandenyje gali padid÷ti iki keliasdešimt kartų, o SD koncentracijai 

vandenyje viršijus 100 mg/l, daugiau nei 90% kiekio vandenyje aptiktų 

toksiškų metalų, tokių kaip Cd, Cu, Cr, Zn ir Pb yra adsorbcin÷je būsenoje, t.y. 

pernešami kartu skendinčiomis dalel÷mis. Pažym÷tina, kad kuo sujudintų 

nuos÷dų dalel÷s mažesn÷s, tuo ilgiau jos išlieka suspenduotos ir tuo didesnį 

atstumą jos gali nukeliauti nuo pradinio šaltinio. Be to, tiek metalai, tiek 

organiniai teršalai linkę adsorbuotis būtent prie mažesnių dalelių (Salomons, 

1995; Finger et al., 2006). 

Nors mokslin÷je literatūroje gausu informacijos apie laboratorin÷mis 

sąlygomis tirtus fizikinius ir cheminius veiksnius, įtakojančius teršalų 

mobilumo ir biologinio įsisavinimo potencialo pokyčius, vykstančius d÷l 

nuos÷dų struktūros suardymo ir nuos÷dų resuspensijos, šių teršalų erdvinio ir 

temporalinio pasiskirstymo tyrimų lauko sąlygomis yra labai nedaug (Roberts, 

2011). 

Kadangi disertacijoje nagrin÷jamas dugno nuos÷dų šalinimo darbų 

sąlygotas teršalų erdvinis pasiskirstymas, žemiau pateikiama informacija apie 

būtent šios antropogenin÷s veiklos sukeliamos resuspensijos tyrimus. 

Resuspensijos sąlygotas teršalų išsiskyrimas iš dugno nuos÷dų įrodytas 

laboratoriniais ir lauko tyrimais, tačiau autoriai nurodo gan skirtingą poveikio 

mastą ir trukmę. Oak Ridge (JAV) atliktų tyrimų metu buvo nustatytas 

reikšmingas metalų ir hidrofobinių organinių teršalų išsiskyrimas (Olsen et al., 

1982), tuo tarpu tyr÷jai Brazilijoje po dugno gilinimo darbų aptiko tik nežymų  

vario, cinko ir arseno kiekių padid÷jimą vandenyje (Urban et al., 2010). Hall 

(1989) teigia, kad gilinimo darbų sukelta dugno nuos÷dų resuspensija sąlygojo 

metalų (ypač švino ir nikelio) koncentracijų padid÷jimą tiek vandenyje, tiek 

suspenduotoje medžiagoje. Panašius rezultatus užfiksavo JAV tyr÷jai dar 1981 

m., tačiau metalų koncentracijų padid÷jimas vandenyje buvo trumpalaikis ir 

truko vos keliolika minučių (Jones et al., 1981). Aplinkos monitoringo Temz÷s 

up÷je (Konektikutas, JAV) duomenimis, dugno nuos÷dų šalinimo darbai 

sąlygojo metalų koncentracijų padid÷jimą tačiau poveikio apr÷ptis siek÷ apie 

10 m aplink vykdomų darbų teritoriją (Tramontano and Bohlen, 1984). JAV 
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aplinkos agentūros užsakymu 1987 m. atliktoje studijoje teigiama, kad metalų 

jonų koncentracijų padid÷jimas vandenyje buvo stebimas apie 400 m plote 

aplink nuos÷dų šalinimo teritoriją, o koncentracijos palaipsniui sumaž÷jo tik po 

keliolikos savaičių nuo darbų pabaigos (Nelson et al., 1987). 

Pažym÷tina, kad Nacionalin÷s JAV tyrimų tarnybos duomenimis 

(National Research Council, 2007), potencialų ekologinį poveikį galintys 

daryti metalų ir kitų teršalų kiekiai dažniausiai aptinkami tais atvejais, kai 

dugno gilinimo ar grunto kasimo darbų metu pašalinamos ne visos, o tik dalis 

užterštų nuos÷dų, t.y. paliekami antrin÷s taršos židiniai (National Research 

Council, 2007). Tokiais atvejais vyksta tęstin÷ metalų (ir kitų teršalų bei 

maistinių medžiagų) remobilizacija iš naujai atidengto anoksinio nuos÷dų 

sluoksnio (National Research Council, 2007; Goossens and Zwolsman, 1996).  

Nors resuspenduotų nuos÷dų ekotoksikologin÷s savyb÷s dažniau 

tiriamos laboratorin÷mis sąlygomis, mokslin÷je literatūroje aptinkama ir 

atvejų, kai buvo dokumentuotas jų poveikis hidrobiontams natūralioje 

aplinkoje. 2009 m., atliekant Kembla uosto (Australija) gilinimo darbus buvo 

nustatytas bendrijų lygmens poveikis vietos ekosistemai. Suardžius metalais 

užterštų dugno nuos÷dų struktūrą, d÷l resuspensijos sukeltos taršos sumaž÷jo 

s÷slių filtracinių bestuburių populiacijos (Knott et al., 2009). Ši studija taip pat 

įrod÷ poveikio ilgalaikiškumą, nes bestuburių populiacijos maž÷jimas prasid÷jo 

tik po 4 m÷nesių nuo uosto gilinimo darbų pabaigos. Iškastų nuos÷dų šalinimo 

metu buvo aptikti genotoksiniai biožymenys suaugusiose žuvyse bei teršalų 

kaupimasis jų audiniuose ir galimas perdavimas palikuonims (Sundberg et al., 

2007). Nustatyta, kad net ir trumpalaikiai resuspensijos procesai gali ne tik 

įtakoti teršalų kaupimąsi dvigeldžių moliuskų audiniuose, bet ir sukelti 

subletalinį atsaką (Bocchetti et al., 2008). Monitoringas ties Long Island sala 

(JAV) esančioje nuos÷dų gramzdinimo teritorijoje pademonstravo pakitusį 

moliuskų dydį palyginus su kontroline grupe, o šis poveikis pasireišk÷ tik po 2 

m÷n. nuo darbų pabaigos (Nelson et al., 1987). Šio monitoringo metu taip pat 

buvo nustatytas ne tik moliuskų, bet ir kirm÷lių polichetų histopatologinis 

atsakas. Panašūs rezultatai polichetų ir dvigeldžių moliuskų atžvilgiu gauti ir 
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kitos 1987 m. atliktos studijos metu: resuspenduotos nuos÷dos suk÷l÷ 

histopatologinius pokyčius, kurie sąlygojo dauginimosi ir kv÷pavimo 

sutrikimus (Yevich et al., 1987). Dvigeldžiai moliuskai yra ypač jautrūs 

užterštų nuos÷dų resuspensijai, nes jie įsisavina ir kaupia tiek tirpius, vandens 

terp÷je esančius teršalus, tiek su nuos÷dų dalel÷mis susidariusius teršalų 

sorbcinius kompleksus (Børretzen and Salbu, 2009; Hedge et al., 2009; Nelson 

et al., 1987). Taigi, dugno nuos÷dų šalinimo sąlygoti metalų biologinio 

įsisavinimo pokyčiai kiekvienu atveju yra skirtingi ir priklauso nuo poveikį 

patiriančių hidrobiontų, taršos laipsnio, resuspenduotų nuos÷dų kiekio, darbų 

trukm÷s ir pan. Šių veiksnių įvairov÷ paaiškina kai kurių tyrimų rezultatų 

prieštaringumą: pvz. Radenac et al. (1997) teigia, kad teritorijoje greta atliktų 

nuos÷dų šalinimo darbų tirtų dvigeldžių moliuskų audiniuose nebuvo nustatyti 

teršalų kiekių padid÷jimai. Kita vertus, kai kurios studijos pademonstravo 

metalų kaupimosi potencialą iškasto grunto gramzdinimo teritorijose 

gyvenančių austrių audiniuose (Hedge et al., 2009). Užterštų nuos÷dų 

resuspensijos poveikis žuvims dažniausiai nagrin÷jamas laboratorinių tyrimų 

metu. Žuvys gali patirti šį poveikį dvejopai: desorbuoti teršalai gali patekti į jų 

organizmą pro žiaunas ar odą arba galimas tiesioginis suspenduotų užterštų 

nuos÷dų poveikis chemosensorin÷ms funkcijoms, d÷l ko gali sutrikti mitybos 

procesai (Voie et al., 2002), prasid÷ti pelekų ar odos erozija (Sved and Roberts, 

1995). Bioakumuliacijos procesai nustatyti ne tik gyvūnuose, bet ir augaluose: 

Sepetiba įlankos (Brazilija) steb÷sena pademonstravo metalų bioakumuliaciją 

jūros dumbliuose, augančiuose įlankos dalyse, kuriose buvo vykdomi nuos÷dų 

šalinimo darbai (Amado Filho et al., 2004).  

Laboratoriniai ekotoksikologiniai tyrimai, panaudojant metalų 

prisotintas nuos÷das pademonstravo, kad polichetos (Spirorbis nordenskjoldi) 

įsisavina tiek vandens terp÷je esančius, tiek su kietosiomis dalel÷mis sorbcinius 

kompleksus sudariusius metalus – buvo stebimas toksikologinis atsakas ir į 

nuos÷dų filtratą, ir į pačias nuos÷das (Hill et al., 2009). Dešimties metų 

trukm÷s studija, atlikta Ispanijoje (Bellas et al., 2011) pademonstravo 

suspenduotų nuos÷dų filtrato toksiškumą jūros ežių (Paracentrotus lividus) 
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embrionams, kuris siejamas su vario, švino ir cinko poveikiu. Panaši studija 

buvo atlikta 1990-1994 metais Didžiojoje Britanijoje, tiriant dugno nuos÷das 

penkiolikos upių žiotyse. Šešiose iš jų nustatytas lengvas, keturiose – vidutinis 

(subletalinis) toksiškumo lygis austrių embrionams (Matthiessen and Law 

2002). Tiesa, pažym÷tina, kad nuos÷dų filtrato ekotoksikologinio poveikio 

tyrimai atspindi „blogiausią galimą scenarijų“, kuris natūraliomis sąlygomis 

įvyksta labai retai, nes tiriama rūšis laboratorin÷mis sąlygomis veikiama apie 

96 val., o vandens telkinyje tiesioginis poveikis trunka žymiai trumpiau. 

 

1.4. Nagrin÷jami metalai ir metaloidai g÷lo vandens ir nuos÷dų aplinkoje 
bei jų ekotoksikologinis poveikis hidrobiontams 

 

As (arsenas) 

Arsenas – cheminis periodin÷s elementų lentel÷s elementas (atomo 

numeris 33), priskiriamas metaloidams (t.y. pasižymi ir metalų, ir nemetalų 

savyb÷mis). Atomin÷ mas÷ – 74,92160 а.m.v., tankis (prie 20ºC) – 5,727 

g/cm3. Vandens ekosistemose aptinkamas įvairiuose neorganiniuose ir 

organiniuose junginiuose; dominuojančios formos – sulfidai (As4S4,) geležies, 

nikelio bei kobalto kompleksai, arsenatai (As5+; AsO4
3-), arsenitai (As3+; 

AsO3
3-), organiniai junginiai (pvz. mono-metil arseno rūgštis, di-metil arseno 

rūgštis) (Eisler, 1989). Kaip atskiras elementas (As0) aptinkamas labai retai, o 

redukuotoje būsenoje (As3-) egzistuoja tik ypač redukcin÷je aplinkoje 

(Ferguson and Gavis, 1972). 

D÷l stiprių sorbcinių savybių (ypač su geležies ir mangano oksidais) 

arsenas linkęs kauptis vandens telkinių dugno nuos÷dose, kur vyksta jo 

chemin÷s ir mikrobiologin÷s oksidacijos bei metilinimo reakcijos (Aggett and 

Roberts, 1986; Eisler 1988). Ežerų dugno nuos÷dose arseno koncentracijos 

gerai koreliuoja su mangano kiekiais – teigiamą krūvį turintys mangano 

hidroksidai sudaro adsorbcinį paviršių arseno jonams (Takamatsu et al., 1985). 

Deguonies prisotintoje terp÷je, aukšto redokso potencialo sąlygomis dominuoja 

penkiavalenčio arseno junginiai, redokso potencialui maž÷jant,  formuojasi 
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trivalenčio arseno junginiai, kurie yra tirpesni, mobilesni ir labiau toksiški 

(Thanabalasingam and Pickering, 1986). Aerobin÷mis sąlygomis, ežerų dugno 

nuos÷dose mikroorganizmai neorganinį arseną oksiduoja nuo As+3 iki As+5 ir 

redukuoja nuo As+5 iki As+3; anaerobin÷mis sąlygomis nustatytos tik 

redukcin÷s mikrobiologin÷s reakcijos (Freeman et al., 1986). 

Į gyvus organizmus arsenas gali patekti oraliniu būdu, įkvepiant, 

prasiskverbiant pro odą ar gleivines. Arseno toksiškumas vandens 

organizmams maž÷ja šia eile: arsinai (As3+) > neorganiniai arsenatai (As5+) > 

organiniai trivalenčio arseno junginiai (arsenoksidai) > neorganiniai arsinai > 

organiniai penkiavalenčio arseno junginiai > elementinis arsenas. Toksiškumo 

eil÷, kaip ir ypač žemas elementinio arseno toksiškumas siejami su tirpumu 

vandenyje ir organizmo skysčiuose – elementinis arsenas praktiškai netirpus, 

tuo tarpu arseno trioksidas – labai tirpus (Hindmarsh and McCurdy, 1986).  

Neigiamas dugno nuos÷dose susikaupusio arseno poveikis pasireiškia 

bentoso bestuburių gausumo sumaž÷jimu, mirtingumo padid÷jimu, elgsenos 

pokyčiais. Pavyzdžiui, bendro As kiekiui viršijus 6,87 mg/kg, buvo stebimas 

chironomidų gausumo sumaž÷jimas, lyginant su tos pačios akvatorijos plotais, 

kuriuose As neviršijo 1.2 mg/kg .1993 m. atlikto tyrimo metu, bendro As 

kiekiui dugno nuos÷dose viršijus 8,17 mg/kg buvo registruojamas jaunų 

šoniplaukų Leptocheirus plumulosus individų mirtingumo padid÷jimas, 

lyginant su 3,4 mg/kg kontroline grupe (McGee et al., 1993). Laboratorinio 

tyrimo metu, Waukegan uosto (JAV) nuos÷dos, kuriose buvo aptikta 47 mg/kg 

arseno suk÷l÷ šoniplaukų Hyalella azteca mirtingumo padid÷jimą 34% (Long 

et al., 1995). Literatūroje gausu pavyzdžių apie vandenyje esančio arseno 

toksiškumą įvairioms žuvų rūšims, bestuburiams ir augalams. Ypač jautrios 

šiam teršalui kai kurios rupūžių rūšys (nustatytas Gastrophryne carolinensis 

embrionų išsigimimų ar mirtingumo atvejų padid÷jimas 50%, kai As+3 

koncentracijos vandenyje septynias paras siek÷ 40 µg/l), g÷lavandeniai  

dumbliai (Scenedesmus  obliquus augimas perpus sumaž÷jo po 14 dienų, kai  

As+5 koncentracija vandenyje siek÷ 48 µg/l). Mažiau jautriems organizmams 

neigiamas poveikis pasireiškia prie aukštesnių koncentracijų: 85–88 µg/l As+5 
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vandenyje suk÷l÷ 10–32% šoniplaukų Gammarus pseudolimnaeus mirtingumo 

padid÷jimą, 100 µg/l As+5 – jūrinių irklakojų v÷žiagyvių mirtį. Vaivorykštinių 

up÷takių  (Salmo gairdneri) maiste As+3 arba As+5 kiekiams padid÷jus iki 120 

mg/kg stebimas augimo sul÷t÷jimas, maitinimosi elgsenos pokyčiai (maisto 

vengimas) ir metabolizmo sutrikimai (Canadian environmental quality 

guidelines, 1999). Literatūroje aprašomi įvairūs arseno poveikiai žuvims:  

pelekų ląstelių apoptoz÷ (Wang et al., 2004), kepenų uždegimas, hiperplazija ir 

nekroz÷ (Pedlar et al., 2002), tulžies pūsl÷s uždegimą, fibrozę ir edemą 

(Cockell et al., 1991), kiaušidžių ląstelių ciklo sutrikimai (Wang et al., 2004), 

spermatogenez÷s sutrikimai (Shukla and Pandey, 1984). Dokumentuotas 

mutageninis poveikis: arsenas sukelia chromosomų pažeidimus, chromosomų 

skaičiaus pokyčius (aneuploidiją) DNR sekos pokyčius ir kt. (Abernathy et al., 

1999; Huang et al., 2004). Kaip taisykl÷, ankstyvesniuose vystymosi etapuose 

individai jautriau reaguoja į taršą arsenu, taip pat nustatyti dideli tarprūšiniai 

jautrumo skirtumai, net tarp taksonomiškai artimų rūšių (Hood, 1985).  

 

Cd (kadmis) 

Kadmis – cheminis periodin÷s elementų lentel÷s elementas (atomo 

numeris 48), priskiriamas metalams. Atomin÷ mas÷ – 112,411 а.m.v., tankis 

(prie 20ºC) – 8,65 g/cm³. Kaip metalas (Cd0) kadmis aptinkamas retai; gamtoje 

dominuoja dvivalenčio kadmio (Cd2+) junginiai. Uolienose dažniausiai 

randamas kaip priemaiša sud÷tinguose mineraliniuose (ypač cinko, švino ir 

vario) sulfiduose ir karbonatuose (Nriagu 1988). Nors kaip metalas kadmis 

netirpus vandenyje, dauguma jo druskų (pvz. CdCl2 ir CdSO4) pasižymi aukštu 

tirpumo laipsniu (Merck Index, 1989). 

Vandens ekosistemose kadmis gali egzistuoti kaip laisvas jonas Cd2+, 

chlorido druskų pavidalu, kompleksuose su neorganiniais ligandais arba 

chelatiniuose kompleksuose su organiniais ligandais. Dugno nuos÷dose, 

skendinčiose ir koloidin÷se dalel÷se esantys hidroksidai, oksidai, silikatai ir 

sulfidai gali sudaryti kompleksus su kadmiu ir įtakoti jo elgseną aplinkoje, 

tačiau pastebima bendra tendencija – vandens aplinkoje kadmio mobilumas ir 
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biologinio įsisavinimo potencialas did÷ja žem÷jant pH reikšmei, maž÷jant 

vandens kietumui ir suspenduotos medžiagos kiekiui bei did÷jant redokso 

potencialui (Environment Canada, 1994). D÷l ryškiai išreikštos tendencijos 

sorbuotis prie neigiamą krūvį turinčių dalelių, kadmio jonai greitai pasišalina iš 

tirpalų ir akumuliuojasi vandens telkinių dugno nuos÷dose, tačiau aplinkos 

sąlygų pokyčiai (taip pat ir vandens telkinių gilinimo darbų įtakoti pH ir 

redokso potencialo pasikeitimai) padidina  cheminį mobilumą ir gali sąlygoti 

biologinio įsisavinimo potencialo padid÷jimą d÷l desorbcijos procesų (Khalid 

et al., 1981). Tuo tarpu anaerobin÷se sąlygose, ežerų hipolimnione 

dokumentuotas tirpiosios kadmio frakcijos sumaž÷jimas vandenyje ir 

atitinkamas jo adsorbcin÷s frakcijos padid÷jimas suspenduotoje medžiagoje 

(Shephard et al., 1980). 

Kadmis yra vienas toksiškiausių metalų hidrobiontams; nors 

nuodingiausia jo forma yra jonin÷, visi kadmio junginiai yra potencialiai 

pavojingi, o g÷lavanden÷se hidrosistemose egzistuoja tiesin÷ priklausomyb÷ 

tarp kadmio toksiškumo ir vandens kietumo (Jenkins, 1981). Įrodyta, kad 

kadmis pasižymi ūmiu ir chroniniu toksiškumu g÷lavandeniams organizmams: 

fitoplanktonui, makrofitams, zooplanktonui, zoobentosui, amfibijoms ir 

žuvims.  Ypač jautrūs smulkieji v÷žiagyviai: kadmio koncentracijai vandenyje 

pasiekus vos 0,17–0,2 µg/l stebimas Holopedium gibberum, D. galeata 

mendotae ir Daphnia magna gausumo sumaž÷jimas 30 ir 39 proc. (Elnabarawy 

et al., 1986; Lawrence and Holoka, 1991). 10 µg/l kadmio koncentracija 

vandenyje sukelia morfologinius pokyčius ir stabdo diatominių dumblių 

Tabellaria flocculosa augimą (Adshead-Simonsen et al., 1981), o 6, 10 ir 9 

µg/l koncentracijos vandenyje neigiamai įtakojo žaliadumblių (Selenastrum 

capricornutum), melsvadumblių  (Spirulina platensis ir Nostoc linckia) ir 

mažųjų plūdenų (Lemna minor) augimą, fotosintezę ir bendrą biomasę (Azeez 

and Banerjee, 1986; Huebert and Shay, 1991; Husaini et al., 1991). Mokslin÷je 

literatūroje išnagrin÷tas kadmio poveikis įvairių rūšių žuvims. Įrodyta, kad 

ypač jautrios yra lašišin÷s žuvys: vaivorykštinio up÷takio (Oncorhynchus 

mykiss) medianin÷ 96-ių val. mirtina kadmio doz÷ (LD50) vandenyje siekia 
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vos 0,5 µg/l (Cusimano et al. 1986), o 0,8–1,4 µg/l koncentracijos sukelia ūmų 

letalinį toksiškumą (10–50%) lašišinių šeimos rūšims Oncorhynchus 

tshawytscha ir Oncorhynchus kisutch (Spehar and Carlson, 1984; Buhl and 

Hamilton, 1991). 12,5 proc. Kadmis taip pat pasižymi teratogeniniu, 

mutageniniu ir karcinogeniniu poveikiu, kuris labiau išreikštas nei švino, 

gyvsidabrio ar arseno. Dokumentuoti karpinių žuvų rūšių jauniklių išsigimimo 

atvejai, varlių embrionų deformacijos, edema, mikrocefalija, sarkomos (Ferm 

& Layton, 1981; Weis and Weis, 1977).  

 

Co (kobaltas) 

Kobaltas – cheminis periodin÷s elementų lentel÷s elementas (atomo 

numeris 27), priskiriamas metalams. Atomin÷ mas÷ – 58,933195 а.m.v., tankis 

(prie 20ºC) – 8,90 g/cm³. Kaip metalas (grynuolis) gamtoje kobaltas 

neaptinkamas, tačiau sudaro daugiau kaip 70 įvairių junginių, dažniausiai 

sulfidų, arsenidų, arsenosulfidų, hidratų ir oksidų. Labiausiai paplitę kobalto 

mineralai – CoAs2–3 (smeltitas), arsenosulfidas CoAsS (kobaltitas), ir sulfidas 

Co3S4 (lineitas). Kaip metalas kobaltas netirpus vandenyje, tačiau jo druskų 

tirpumas labai skirtingas: pvz., kobalto karbonatas (2CaCo3.Co(OH)2.H2O) 

netirpus vandenyje, tačiau kitų kobalto druskų, tokių kaip CoCl2, CoSO4, ir 

CoS tirpumas vandenyje atitinkamai siekia 450 000 mg/l, 362 000 mg/l ir 3,8 

mg/l (IARC, 1991). 

Į vandenį patekęs kobaltas adsorbuojasi prie skendinčių dalelių arba 

tiesiogiai prie dugno nuos÷dų; sorbcinius procesus gali sul÷tinti kompleksacija 

su vandenyje ištirpusiomis organin÷mis medžiagomis (Albrecht, 2003). 

Kobalto mobilumą vandenyje įtakoja ir adsorbcija su mangano ir geležies 

oksidais. Teigiama, kad kobaltas linkęs adsorbuotis su mangano oksidais 

labiau nei kiti dvivalenčiai metalų jonai, tokie kaip Cu, Ni, Zn ar Cd (Smith, 

1999). Kobalto sorbcin÷s savyb÷s tiesiogiai priklauso nuo pH: sorbciniai 

procesai prasideda ties pH ≈ 5, pasiekia maksimumą ties pH ≈ 6,5 ir v÷l 

pradeda silpn÷ti ties pH > 8 (Theis et al., 1988). Pažym÷tina, kad kobalto 

mobilumas yra iki 250 kartų didesnis anaerobin÷se g÷lo vandens – nuos÷dų 
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sistemose, nei aerobin÷se (Mahara and Kudo, 1981), t.y. didžiulę įtaką turi ir 

sistemos redokso potencialas. Kaip min÷ta, svarbi ir organinių ligandų 

funkcija, taip pat anijonų Cl−, OH−, CO3
2−,HCO3− ir SO4

2− kiekiai. G÷lose 

hidrosistemose dominuoja dvivalentis kobaltas (Co2+), kobalto karbonatas, 

hidroksidas, sulfatas ir adsorbuotos bei kompleksin÷s kobalto formos (Moore, 

1991). 

Kobaltas yra mikroelementas, būtinas daugumai gyvų organizmų, jis 

įeina į kobalamino (vitamino B12) sud÷tį, tačiau pernelyg didel÷s jo 

koncentracijos, ypač jonin÷je formoje, yra toksiškos (Mukherjee & Kaviraj, 

2009). Hidrosistemose kobaltui jautriausi yra vandens bestuburiai ir dumbliai, 

po jų – žuvys ir makrofitai. Ūminio toksiškumo tyrimai rodo, kad dafnijoms 

(Daphnia magna) medianin÷ 48-ių val. mirtina kadmio doz÷ (LD50) vandenyje 

siekia 1620 µg/l, o 21 dienos chroninio toksiškumo tyrimas nurodo 21 µg/l 

kadmio LD50 koncentraciją (Biesinger and Christensen, 1972). 96-ių valandų 

efektyvi koncentracija EC50 g÷lavandeniams žaliadumbliams Chlorella 

vulgaris siekia 0,6 mg/l (Rachlin & Grosso, 1993), o g÷lavandeniams 

makrofitams (plūdeninių šeimos Spirodela polyrrhiza ir plūstinių šeimos 

Azolla pinnata) – atitinkamai 0,1 ir 0,2 mg/l (Gaur et al., 1994). Kaip ir 

daugumos metalų atveju, jautriausios kobaltui yra lašišin÷s žuvys: 

vaivorykštinio up÷takio (Oncorhynchus mykiss) embrionams chronin÷ 28 dienų 

medianin÷ mirtina doz÷ (LD50) vandenyje siekia nuo 470 iki 490 µg/l, mailiui 

(6 dienų LD50) – 520 µg/l, ūmaus toksiškumo (96 val.) LD50 – 1406 µg/l 

(Marr et al., 1998). 

 

Cr (chromas) 

Chromas – cheminis periodin÷s elementų lentel÷s elementas (atomo 

numeris 24), priskiriamas metalams. Atomin÷ mas÷ – 51,9961 а.m.v., tankis 

(prie 20ºC) – 7,19 g/cm³. Gamtin÷je aplinkoje oksidacinis chromo būvis gali 

varijuoti nuo -2 iki +6, tačiau labiausiai paplitusios sąlyginai stabilios 

trivalenčio ir šešiavalenčio chromo formos (Langard & Norseth, 1979).  
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Trivalenčio ir šešiavalenčio chromo formos gamtin÷je vandens 

aplinkoje pasižymi skirtingomis tirpumo, mobilumo, biologinio įsisavinimo ir 

ekotoksin÷mis savyb÷mis. Iš vandens storym÷s Cr3+ dažniausiai pasišalina į 

dugno nuos÷das sudarydamas mažo tirpumo oksidus, hidroksidus ir fosfatus 

arba nus÷sdamas su skendinčiomis dalel÷mis, prie kurių adsorbuojasi. Tačiau 

dalis trivalenčio chromo gali likti vandenyje sudarydami stabilius 

kompleksinius junginius su ištirpusiomis ar koloidin÷mis organin÷mis 

medžiagomis bei neorganiniais ligandais, kurie yra atsparesni adsorbciniams ir 

nuos÷dų susidarymo procesams. Pažym÷tina, kad aerobin÷je oksidacin÷je 

nuos÷dų–vandens terp÷je esantys mangano oksidai ir hidroksidai gali oksiduoti 

dalį trivalenčio chromo į šešiavalentį  Cr6+, kuris nepasižymi adsorbcin÷mis 

savyb÷mis ir priklausomai nuo tirpalo pH gali sudaryti kompleksinius anijonus, 

tokius kaip CrO4
-2, HCrO4

-1 ar Cr2O7
-2. Šie šešiavalenčio chromo anijonai yra 

labai tirpūs ir tod÷l labai mobilūs vandenyje (Environment Canada, 1994).  

Trivalentis chromas yra būtinas mikroelementas daugumai gyvyb÷s 

formų, ypač svarbus žinduolių gliukoz÷s, riebalų ir baltymų metabolizmo 

procesuose. D÷l žemo oksidacijos potencialo jo membranin÷ skvarba yra 

menka, kaip ir toksiškumo ir bioakumuliacijos laipsnis. Tačiau šešiavalentis 

chromas d÷l aukšto oksidacijos potencialo pasižymi toksin÷mis savyb÷mis 

g÷lavandeniams dumbliams, makrofitams, bestuburiams ir žuvims. Jautriausių 

dumblių (pvz., žaliadumblių Chlamydomonas reinhardi) augimo sumaž÷jimas 

stebimas Cr6+ koncentracijai vandenyje siekiant 10 µg/l, kitų, ne tokių jautrių 

rūšių dumblių – >45 µg/l (EPA, 1980). Neigiamas poveikis mažųjų plūdenų 

(Lemna minor) augimui taip pat buvo stebimas ties 10 µg/l Cr6+ (Mangi et al., 

1978). Kaip min÷ta, trivalenčio chromo toksiškumas yra gerokai žemesnis: 

plunksnalap÷s Myriophyllum spicatum šaknų svorio sumaž÷jimas buvo 

dokumentuotas Cr6+ koncentracijai vandenyje siekiant 9900 µg/l, o Cr3+ – 1900 

µg/l   (U.S. EPA, 1980). 10 µg/l Cr6+ koncentracijos neigiamai įtakojo dafnijų 

(Daphnia magna) vaisingumą ir sąlygojo mirtingumo padid÷jimą per 32 dienas 

(U.S. EPA 1980), o 100 µg/l koncentracija per 48 val. sutrikd÷ chironomidų 

Chironomus tentans lervų judrumą Catalan 1982). Beje, trivalentis chromas 
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taip pat įtakojo Daphnia magna vaisingumą, kai jo koncentracija pasiek÷ 44 

µg/l (U.S. EPA, 1980). Dokumentuotos Cr3+ ir Cr6+ Daphnia magna 

medianin÷s 48-ių val. mirtinos doz÷s (LD50) Švedijos ežerų dugno nuos÷dose 

siekia atitinkamai 195 mg/kg ir 167 mg/kg (Dave, 1992). Kaip ir daugumos 

kitų metalų atveju, jautriausios chromui yra lašišin÷s žuvys: per 14–16 savaičių 

Oncorhynchus tshawytscha ir Oncorhynchus mykiss jauniklių augimas sul÷t÷jo 

Cr6+ koncentracijoms vandenyje pasiekus atitinkamai 16 ir 21 µg/l, o kraujo 

plazmoje kortizolio metabolizmo pokyčiai buvo stebimi jau po 7 dienų (U.S. 

EPA, 1980). Lašišinių šeimos Oncorhynchus kisutch jauniklių atsparumo 

ligoms ir agliutinino kiekis serume sumaž÷jimas dokumentuotas per 2 savaites, 

Cr6+ koncentracijai vandenyje siekiant vos 0,5 µg/l (Sugatt, 1980). 

 

Cu (varis) 

Varis – cheminis periodin÷s elementų lentel÷s elementas (atomo 

numeris 29), priskiriamas metalams. Atomin÷ mas÷ – 63,546 а.m.v., tankis 

(prie 20ºC) – 8,92 g/cm³. Egzistuoja keturi oksidaciniai vario būviai:  Cu(0), 

Cu(+1), Cu(+2) ir Cu(+3), tačiau gamtin÷je vandens aplinkoje labiausiai 

paplitusios dvivalenčio (ženkliai mažesniais kiekiais – ir vienvalenčio) vario 

formos. Cu(+1) santykis Cu(+2) atžvilgiu did÷ja augant vandens pH ir did÷jant 

bikarbonato koncentracijoms, tačiau sudaro ne daugiau 0,5% (Stiff, 1971). 

G÷lose hidrosistemose dvivalenčio vario formos yra susijusios su 

vandenilio potencialu: pH did÷jant, dominuojanti forma kinta šia eile: Cu2+ > 

CuCO > Cu(CO)2- > Cu(OH)- > Cu(OH)2- (Agency for Toxic Substances and 

Disease Registry, 1990). Tačiau pažym÷tina, kad g÷lame vandenyje organiniai 

ligandai (pvz. amino, karboksilo ir humin÷s rūgštys) yra svarbesni vario 

kompleksų susidarymo atžvilgiu, nei neorganiniai ligandai (pvz. chloridai, 

sulfatai ar fosfatai). Organiniai vario kompleksai gali susidaryti net ir 

vandenyje, kuriame organinių medžiagų kiekis yra palyginti nedidelis, o pH 

maž÷jant, vario kompleksacijos potencialas did÷ja. G÷luose vandenyse, kurių 

pH svyruoja tarp 7 ir 8,0 dominuojanti ištirpusio vario forma (iki 90%) yra 

būtent kompleksai su organiniais ligandais (Nelson et al., 1986; Rogers et al., 
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2005). Varis taip pat linkęs sudaryti sorbcinius junginius su koloidais ir 

skendinčiomis dalel÷mis; varį efektyviai adsorbuoja kitų metalų hidroksidai, 

aukštos molekulin÷s mas÷s organiniai junginiai, molio dalel÷s (Spear and 

Pierce, 1979). Sorbcin÷s savyb÷s intensyv÷ja did÷jant pH, o pH vertei nukritus 

žemiau 6 ir protonams konkuruojant su vario jonais d÷l sorbcinių paviršių, gali 

prasid÷ti desorbcijos procesai (Huang and Yang, 1995). 

Nors varis yra būtinas mikroelementas augalams ir gyvūnams (ypač 

svarbus fotosintez÷s ir kv÷pavimo, kraujotakos sistemos, nervų, imunin÷s 

sistemos ir kaulų formavimosi procesuose), jo kiekiams viršijus biologinį 

poreikį stebimas reikšmingas toksinis poveikis (Demayo and Taylor, 1981). 

Vario toksiškumas hidrobiontams labiausiai susijęs su dvivalenčio vario jonų 

(ir dalinai hidroksilo kompleksų) koncentracija vandenyje. Savo ruožtu, Cu2+ 

koncentracijas įtakoja vandens kietumas, pH, redokso potencialas, skendinčių 

medžiagų kiekiai (Hall et al., 1988). Mokslin÷je literatūroje išsamiai 

išnagrin÷tas ūminis ir l÷tinis toksikologinis vario poveikis dumbliams ir 

makrofitams, bestuburiams hidrobiontams ir žuvims. Kaip min÷ta, d÷l savo 

toksinių savybių, vario junginiai dažnai naudojami dumblių augimo kontrolei; 

varis yra vienas toksiškiausių metalų (pvz., palyginus su Cd, Pb, Cr, Ni) 

vienaląsčiams dumbliams. Varis (pvz., Chlorellaceae šeimos dumbliams jo 

EC50 koncentracijos siekia vos 1,5–35 µg/l, priklausomai nuo vandens 

kietumo) sutrikdo fotosintez÷s ir kv÷pavimo procesus, fermentų aktyvumą, 

pigmentų sintezę ir ląstelių dalijimąsi (Franklin et al., 2002). Vandens 

bestuburiai yra jautresni vario toksiškumui nei žuvys, tačiau stebimos 

tarprūšin÷s variacijos: pvz., dafnijos Daphnia magna yra atspariausios vario 

toksin÷ms savyb÷ms, o Ceriodaphnia dubia – gerokai jautresn÷s (Bossuyt et 

al., 2005). Įvairių rūšių bestuburiams (g÷lavandeniams moliuskams, 

zooplanktonui ir vabzdžiams) žemiausia poveikį sukelianti vario koncentracija 

svyruoja nuo 4,8 iki >100 µg/l. Lašišinių žuvų (Thymallus arcticus) mailiui 

medianin÷ 24 val. mirtina vario doz÷ (LD50) vandenyje siekia 5,93 µg/l, 96 

val. – 2,7  µg/l (Buhl and Hamilton, 1990). L÷tinis vario poveikis žuvims 

pasireiškia vengimo efektu ir plaukimo sutrikimais (Cu konc. 1,6–72 µg/l), 
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ląstelių pažeidimais (Cu konc. 20–25 µg/l), augimo sutrikimais (Cu konc. 

10,8–54 µg/l), elgsenos sutrikimais (Cu konc. 30 µg/l) (Scannell, 2005). 

 

Hg (gyvsidabris) 

Gyvsidabris – cheminis periodin÷s elementų lentel÷s elementas (atomo 

numeris 80), priskiriamas metalams. Atomin÷ mas÷ – 200,59 а.m.v., tankis 

(prie 20ºC) – 13,534 g/cm³. Egzistuoja trys oksidaciniai gyvsidabrio būviai: 

elementinis (Hg(0)) vienvalentis (vandenyje stabilus dimero Hg2
2+ būvyje) ir 

dvivalentis (H(+2)) (U.S. EPA, 1980). 

Gamtin÷je vandens aplinkoje dominuoja elementinis Hg, dvivalenčio ir 

vienvalenčio Hg kompleksai su įvairiais ligandais (chloridais, hidroksidais, 

ištirpusiomis organin÷mis medžiagomis) ir organin÷s Hg formos, dažniausiai 

metilo gyvsidabris ((CH3)2Hg) ir dimetilo gyvsidabris (CH3Hg+) (U.S. EPA, 

1980; Loux, 1998). Iš antropogenin÷s veiklos šaltinių į vandens telkinius 

patekęs gyvsidabris (dažn. elementin÷je ir neorganinio dvivalenčio Hg 

formose, fenilgyvsidabrio ir alkoksialkilo junginiuose) d÷l gamtinių procesų 

(pvz. mikroogranizmų veiklos) gali būti konvertuotas į ypač toksinę ir aukštu 

biologinio įsisavinimo potencialu pasižyminčią metilo gyvsidabrio formą 

(Compeau and Bartha, 1984; Berman and Bartha, 1986; Jackson, 1986). Kai 

kurie literatūros šaltiniai nurodo, kad g÷lose up÷se ir ežeruose metilo 

gyvsidabrio koncentracijos gali sudaryti 30% ir daugiau viso gyvsidabrio 

kiekio (Meili, 1997), o dugno nuos÷dos yra pagrindinis hidrosistemos 

komponentas, kuriame formuojasi metilo gyvsidabris (Kainz et al., 2003; 

Hammerschmidt et al., 2004). 

Net ir nedideli kiekiai gyvsidabrio (o ypač jo organinių junginių, pvz. 

metilo gyvsidabrio) neigiamai įtakoja hidrobiontų dauginimosi, augimo, 

medžiagų apykaitos, osmoreguliacijos, kv÷pavimo procesus, kraujo cheminius 

parametrus ir sukelia elgsenos sutrikimus. Pavyzdžiui, moliuskų Crepidula 

fornicata nerštui ir vaisingumui neigiama įtaka buvo stebima gyvsidabrio 

koncentracijai vandenyje pasiekus vos 0,25 µg/l Hg2+ (Thain, 1984), o 

žemiausia poveikį daranti koncentracija g÷lavandenio dvigeldžio moliusko 
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Villosa iris augimui siek÷ 4 µg Hg/l, tuo tarpu koncentracijai padid÷jus iki 8 µg 

Hg/l buvo stebimas iki 25% augimo sul÷t÷jimas (Valenti et al., 2005). 

Gyvsidabrio koncentracijai vandenyje siekiant 1,6 µg Hg/l, po 28 d. ženkliai 

sumaž÷jo mizidžių Mysidopsis bahia populiacija; atsparesn÷ms bestuburių 

rūšims poveikį dauginimuisi koncentracijos siek÷ nuo 5 iki 71 µg Hg/l (Gentile 

et al., 1983). Žuvims (ypač lašišin÷ms, ir ypač ankstyvesn÷se vystymosi 

stadijose) ūmaus ir l÷tinio apsinuodijimo gyvsidabriu požymiai apima žiaunų 

uždegimus, kv÷pavimo sutrikimus, vangumą, pusiausvyros ir mitybos 

sutrikimus, kataraktas, smegenų pažeidimus, o medianin÷ 96-ių val. mirtina Hg 

doz÷ (LD50) vandenyje siekia nuo 5 iki 42 µg/l (U.S. EPA, 1980).  

 

Ni (nikelis) 

Nikelis – cheminis periodin÷s elementų lentel÷s elementas (atomo 

numeris 28), priskiriamas metalams. Atomin÷ mas÷ – 58,6934 а.m.v., tankis 

(prie 20ºC) – 8,908 g/cm³. Aptinkamas kaip priemaiša įvairiose uolienose, 

ypač turinčiose daug geležies ir mangano. Uolienose, kuriose nikelis sudaro 

pagrindinę dalį, dažniausiai aptinkami jo junginiai su siera (pvz. NiS), arsenu 

(NiAs2, NiAsS) ir stibiu (NiSb, NiSbS) (WHO, 1991). Nors oksidaciniai 

nikelio būviai gali varijuoti nuo 0 iki +4, gamtin÷je vandens aplinkoje 

dominuoja dvivalentis nikelis. 

Natūraliose hidrosistemose, pH svyruojant nuo 5 iki 9, nikelis 

dominuoja heksahidrato jono [Ni(H2O)6]
2+ pavidalu, sudarydamas tirpias 

druskas ir adsorbuodamasis prie arba sudarydamas kompleksinius junginius su 

molio ir organin÷mis dalel÷mis bei kitomis medžiagomis. Nikelio 

heksahidratai yra labai tirpūs – nikelio chlorido ir nikelio sulfato heksahidratų 

tirpumas vandenyje siekia 2400–2500 g/l. Mažiau tirpūs nikelio junginiai 

apima nikelio nitratą (tirpumas – 45g/l), nikelio hidroksidą (0,13 g/l) ir nikelio 

karbonatą (0,09 g/l). Nikelis taip pat sudaro kompleksinius junginius su OH-, 

SO42- ir HCO3-, tačiau šių junginių kiekis yra nežymus, palyginus su 

dvivalenčio nikelio heksahidrato jono frakcija. Nikelio mobilumą ir biologinio 

įsisavinimo potencialą įtakoja pH, redokso potencialas, organinių ir 
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neorganinių ligandų (ypač huminių ir fulvo rūgščių) koncentracijos, adsorbcijai 

tinkamų dalelių (ypač geležies hidroksidų ir mangano oksidų) koncentracijos 

(Coogan et al., 1989; Chau and Kulikovsky-Cordeiro, 1995; WHO, 1991). 

Pažym÷tina, kad šių parametrų pokyčiai (ypač deguonies kiekio pokyčiai, pH 

sumaž÷jimas ir organinių ligandų koncentracijų padid÷jimas) gali sąlygoti 

nikelio desorbciją nuo skendinčių ar nuos÷dų dalelių į vandens storymę 

(DiToro et al., 1986). 

Nors nikelis yra būtinas mikroelementas daugumai augalų ir gyvūnų 

rūšių, jo pertekliniai kiekiai yra toksiški. Hidrobiontų jautrumas nikeliui labai 

priklauso nuo rūšies ir vystymosi stadijos (poveikį sukeliančios koncentracijos 

svyruoja nuo 24 iki 10000 µg/l) tačiau apibendrinant, ūmus ir l÷tinis nikelio 

poveikis bestuburiams ir žuvims pasireiškia audinių pažeidimais (įsk. žiaunų 

pažeidimus ir jų sąlygojamą hipoksiją), konvulsijomis, pusiausvyros 

sutrikimais, augimo sul÷t÷jimu ir genotoksiškumu (EIFAC, 1984; Khangarot 

and Ray, 1990; Ellgaard et al., 1995). Jautriausi g÷lavandeniai organizmai – 

moliuskai Anodonta imbecilis ir sraig÷s Juga plicifera: medianin÷ 96-ių val. 

mirtina Ni doz÷ (LD50) vandenyje siekia 190 µg/l (minkštame vandenyje) ir 

102 µg/l (labai minkštame vandenyje (Keller and Zam, 1991; Nebeker et al., 

1986). L÷tinio toksiškumo tyrimai pademonstravo vaivorykštinio up÷takio 

Oncorhynchus mykiss jautrumą: vengimo reakcija stebima nikelio 

koncentracijai pasiekus 24 µg/l (Giattina et al., 1982). Septynių tirtų Daphnia 

magna kartų vidutin÷ gyvenimo trukm÷ reikšmingai sumaž÷jo Ni 

koncentracijai siekiant 40 µg/l (Münzinger, 1990). Atlikus tyrimus 422-jose 

tyrimo vietose Didžiuosiuose ežeruose (JAV), buvo nustatytas jautrių bentoso 

bestuburių rūšių sumaž÷jimas 5% tose srityse, kuriose nikelio koncentracijai 

nuos÷dose viršijo 16 mg/kg (s.m.) ir net 95% sumaž÷jimas nikelio 

koncentracijai viršijus 75 mg/kg (s.m.) (Jaagumagi, 1993). Tačiau Kanados 

tyr÷jai nustat÷ Ephemeroptera, Plecoptera ir Tricoptera rūšių įvairov÷s 

sumaž÷jimą Ontarijo ežere tik tyrimų vietose, kuriose nikelio koncentracijos 

nuos÷dose viršijo 293 mg/kg (s.m.) (Canadian Council of Ministers of the 

Environment, 1999). 
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Pb (švinas) 

Švinas – cheminis periodin÷s elementų lentel÷s elementas (atomo 

numeris 82), priskiriamas metalams. Atomin÷ mas÷ – 207, 2 а.m.v., tankis 

(prie 20ºC) – 11,34 g/cm³. Egzistuoja keturi oksidaciniai švino būviai: 

elementinis (Pb(0)), vienvalentis (Pb(+1)), dvivalentis (Pb(+2)) ir keturvalentis 

(Pb(+4)). Gamtin÷je aplinkoje svarbiausias ir dažniausiai pasitaikantis yra 

Pb(+2) ir jo neorganiniai junginiai, tačiau organiniuose švino junginiuose 

dominuoja keturvalentis švino būvis (Thornton et al., 2001). Nors žinoma 

daugiau nei 200 organinių švino junginių, svarbiausi ir dažniausiai 

pasitaikantys yra tetraetilo ir tetrametilo švino junginiai, iki 1990-ųjų plačiai 

naudoti kaip kuro priedai (U.S. EPA, 1998). 

Vandenyje švinas ir jo junginiai didžiausiu tirpumu ir biologinio 

įsisavinimo potencialu pasižymi esant žemam pH, mažoms organinių 

medžiagų ir skendinčių dalelių koncentracijoms bei esant mažiems kiekiams 

kalcio, geležies, mangano, cinko ir kadmio (Scoullos, 1986). Natūraliose 

g÷lose hidrosistemose švinas gali egzistuoti tirpioje ir judrioje jonin÷je (Pb2+, 

PbOH+, PBCO3
+), tirpioje-kompleksin÷je ir netirpioje dalelių formose (Benes 

et al., 1985).  Rūgščioje vandens aplinkoje dominuoja tirpios jonin÷s švino 

formos, PbSO4, PbCl4, ir katijonin÷s švino hidroksido formos; did÷jant 

šarmingumui stipr÷ja švino polinkis sudaryti netirpius karbonatinius 

kompleksus (PbCO3). Švinas pasižymi stipriomis sorbcin÷mis savyb÷mis, tod÷l 

labai svarbus jo frakcijų pasiskirstymo faktorius yra kitų ligandų (organinių 

medžiagų, molio ir mineralinių dalelių, geležies hidroksidų ir mangano oksidų) 

kiekiai vandenyje. Ypač lengvai susiformuoja švino ir humuso bei kitų 

organinių dalelių kompleksai, kurie išlieka stabilūs net pH sumaž÷jus iki ~3 

(Denaix et al., 2001). Sorbcin÷s švino savyb÷s stipr÷ja, did÷jant pH reikšmei, 

tod÷l neutralioje ar šarmin÷je aplinkoje didžioji dalis į vandens telkinius 

patekusio švino kaupiasi dugno nuos÷dose 

karbonatinių ir hidroksido kompleksų formoje, tačiau reikšmingi pH ar jonin÷s 

sud÷ties pokyčiai gali sąlygoti desorbcinius procesus (Gao et al., 2003; 
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Thornton et al., 2001). Dugno nuos÷dose, d÷l mikrobin÷s veiklos ir cheminių 

reakcijų dalis Pb2+ gali transformuotis į organinį tetraalkilo šviną, tačiau šio 

junginio koncentracijos dažniausiai nesiekia 10% bendro švino kiekio (Chau et 

al., 1980). 

 Švinas n÷ra gyviems organizmams būtinas mikroelementas; net ir 

nedideli jo kiekiai (ypač organiniai junginiai ir jonin÷ forma) yra toksiški 

hidrobiontams, nors skirtingų rūšių jautrumas labai varijuoja. 

Ekotoksikologinių tyrimų rezultatai rodo, kad švino toksiškumas did÷ja kylant 

aplinkos temperatūrai, maž÷jant pH ir maž÷jant vandens kietumui. Švino 

koncentracijai vandenyje siekiant 207 µg/l, jau po 3 val. g÷lavandeniams 

dumbliams Chlamydomonas reinhardii buvo stebima fotosintez÷s inhibicija, o 

per 24 val. 4140 µg/l koncentracija sąlygojo letalinę baigtį (Irmer et al., 1986). 

Dafnijų Daphnia magna dauginimosi sutrikimai dokumentuoti Pb 

koncentracijai vandenyje pasiekus vos 1 µg/l, o medianin÷ 96-ių val. mirtina 

švino doz÷ (LD50) vandenyje siek÷ 612 µg/l (Berglind et al., 1985). Švino 

koncentracijai vandenyje siekiant 36 µg/l buvo stebimas sraigių Lymnaea 

palustris 50% populiacijos  individų biomas÷s sumaž÷jimas, siekiant 48 µg/l – 

100% individų; 54 µg/l švino koncentracija sąlygojo išsiritimo iš kiaušin÷lių 

sutrikimus ir išsiritusių individų letalinę baigtį po 80 dienų (Borgmann et al., 

1978). Pb koncentracijai vandenyje siekiant 13 µg/l, po 32 sav. buvo stebimas 

poveikis vaivorykštinių up÷takių Salmo gairdneri kraujo sud÷čiai, po 2 sav. – 

jud÷jimo sutrikimai; medianin÷ 96-ių val. mirtina švino doz÷ (LD50) 

vandenyje siek÷ 1395 µg/l (Davies et al., 1976). Tuo tarpu karpinių šeimos 

žuvims Puntius conchonius  medianin÷ mirtina 96-ių val. švino doz÷ (LD50) 

vandenyje siek÷ 379 µg/l (Kumar and Pant, 1984). 

 
Sb (stibis) 

Stibis – cheminis periodin÷s elementų lentel÷s elementas (atomo 

numeris 51), priskiriamas metaloidams (t.y. pasižymi ir metalų, ir nemetalų 

savyb÷mis). Atomin÷ mas÷ – 121,760 а.m.v., tankis (prie 20ºC) – 6,697 g/cm³. 

Nors egzistuoja keturi oksidaciniai stibio būviai: Sb(-3), Sb(0), Sb(+3) ir 
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Sb(+5), stabiliausi ir labiausiai paplitę yra Sb(+3) ir Sb(+5) (Budavari, 1989). 

Pagrindin÷ stibio rūda – distibio trisulfidas (Sb2S3); šio mineralo dūl÷jimas ir 

oksidacija sąlygoja Sb3O6[OH] ir kitų stibio oksidų bei tirpių trivalenčio ir 

penkiavalenčio stibio oksijonų susidarymą. Natūraliai gamtinei vandens 

aplinkai būdingame pH verčių diapazone, oksin÷se sąlygose dominuoja 

Sb(OH)3, anoksin÷se –  Sb(OH)6 (Filella et al., 2002). Stibis sudaro sud÷tingus 

kompleksinius junginius su organin÷mis ir neorganin÷mis rūgštimis ir, 

anoksin÷se sąlygose, stabilius kompleksus su siera (priklausomai nuo pH – 

netirpų Sb2S3 arba tirpų SbS2-). Mokslin÷je literatūroje galima aptikti tik 

pavienes studijas, nagrin÷jančias stibio ir jo junginių elgseną vandens ir 

nuos÷dų aplinkoje. Vienose jų teigiama, kad priešingai nei dauguma kitų 

metalų ir metaloidų, stibis pasižymi silpnomis sorbcin÷mis savyb÷mis ir 

natūraliuose vandenyse beveik nesąveikauja su organin÷mis dalel÷mis (Byrd, 

1990; Pilarski et al., 1995). Tačiau kitų autorių tyrimai (pvz., Deng et al., 2001) 

rodo kad ežeruose reikšmingas bendro stibio kiekis yra asocijuotas su 

organin÷mis medžiagomis. Nedaug informacijos yra ir apie stibio bei metalų 

oksidų sorbciją, tačiau daugumos tyrimų rezultatai rodo, kad prie pH<6 šis 

metaloidas linkęs sudaryti kompleksus su mangano, geležies ir aliuminio 

hidroksidais (Brannon and Patrick, 1985; Leleyter and Probst, 1999). 

Apibendrinant, nors stibis aplinkotyros ir ekotoksikologijos aspektu 

pripažįstamas svarbiu elementu, jo tyrimams iki šiol buvo skiriamas 

nepakankamas d÷mesys (Filella et al., 2002). 

Nors stibio ekotoksikologinis poveikis žmogaus sveikatai yra palyginti 

išsamiai ištirtas ir aprašytas mokslin÷je literatūroje, duomenų apie poveikį 

hidrobiontams yra nedaug. Dokumentuota, kad 96-ių valandų efektyvi stibio 

koncentracija (EC50) žaliadumbliams Selenastrum capricornutum siekia 0,76 

mg/l (U.S. EPA, 1980), o 48 val. EC50 dafnijoms Daphnia magna – 530,0 

mg/l (LeBlanc, 1980). Bukagalv÷ms rain÷ms Pimephales promelas nurodoma 

21,9 mg/l EC50, o vaivorykštiniams up÷takiams Oncorhynchus mykiss – 37,0 

mg/l (LeBlanc and Dean 1984; U.S. EPA, 1980).  
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Sn (alavas) 

Alavas – cheminis periodin÷s elementų lentel÷s elementas (atomo 

numeris 50), priskiriamas metalams. Atomin÷ mas÷ – 118,710 а.m.v., tankis 

(prie 20ºC) – 5,769–7,365 g/cm³. Alavas neorganiniuose junginiuose 

egzistuoja dviejuose oksidaciniuose būviuose: Sn(+2) ir Sn(+4). Gamtin÷je 

aplinkoje alavo junginiai nepasižymi mobilumu ir tirpumu. Vandens 

ekosistemose neorganinis alavas gali egzistuoti kaip dvivalenčiai ir 

keturvalenčiai jonai, kurie linkę adsorbuotis prie nuos÷dų dalelių, kas sumažina 

jų mobilumą. Dvivalentis alavas dominuoja redukcin÷je, anoksin÷je aplinkoje; 

sumaž÷jus rūgštingumui (did÷jant pH vertei) jis iškrenta dvivalenčio alavo 

sulfido arba hidroksido nuos÷domis. Keturvalentis alavas lengvai 

hidrolizuojamas ir gali sudaryti Sn(IV) hidroksidų nuos÷das. Prie žemų alavo 

koncentracijų, Sn(II) gali hidrolizuotis į SnOH+, Sn(OH)2
0 ir Sn(OH)3−, 

koncentracijoms did÷jant, ima dominuoti Sn2(OH)2
2+ ir Sn(OH)4

2+ (Seby et al., 

2001). Iš antropogeninių ar natūralių šaltinių į hidrosistemas patekęs alavas 

dažniausiai suformuoja netirpius hidroksidus, kurie aktyviai adsorbuojasi prie 

skendinčių dalelių ir nus÷dę kaupiasi dugno nuos÷dose. Šioje formoje alavas 

gali sudaryti apie 93% bendro jo kiekio (Langston et al., 1987). Neorganinio 

alavo desorbcijos ir išsilaisvinimo iš dugno nuos÷dų procesai natūralioje 

aplinkoje yra mažai tik÷tini ir galimi tik labai anoksin÷mis sąlygomis (Byrd & 

Andreae, 1982). 

 Alavas, d÷l nedidelio savo natūralių formų tirpumo, žemo absorbcijos 

potencialo, greito pasišalinimo iš organizmo ir žemo akumuliacinio potencialo 

yra laikomas vidutiniškai toksišku metalu. Jautriausi alavui yra dumbliai: 

Skeletonema costatum ir Thalassiosira guillardii 72-jų val. medianin÷ efektyvi 

Sn(II) doz÷ (EC50) siek÷ 0,2 mg/l ir pasireišk÷ augimo sutrikimais (Walsh et 

al., 1985). Ūmin÷ Daphnia magna medianin÷ 48-ių val. mirtina Sn(II) doz÷ 

(LD50) vandenyje siek÷ 19,5 mg/l, 24-ių val. LD50 – 37,0 mg/l (Khangarot et 

al., 1987). Žieduotųjų kirm÷lių Tubifex tubifex medianin÷ 96-ių val. mirtina 

Sn(II) doz÷ (LD50) vandenyje siek÷ 30,0 mg/l, Sn(IV) – 27,5 mg/l; 

chironomidų Chironomus plumosus lervos taip pat gan jautrios padid÷jusioms 
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alavo koncentracijoms: medianin÷ 96-ių val. mirtina Sn(II) doz÷ (LD50) 

vandenyje joms siek÷ 3,6 mg/l, Sn(IV) – 3,0 mg/l (Fargasova, 1994). 

Plekšninių šeimos žuvims Limanda limanda medianin÷ 96-ių val. mirtina 

Sn(II) doz÷ (LD50) vandenyje siek÷ 35 mg/l (Taylor et al., 1985). 

 

V (vanadis) 

Vanadis – cheminis periodin÷s elementų lentel÷s elementas (atomo 

numeris 23), priskiriamas metalams. Atomin÷ mas÷ – 50,9415 а.m.v., tankis 

(prie 20ºC) – 6,0 g/cm³. Vanadis aptinkamas daugiau nei 65-iuose skirtinguose 

mineraluose, rūdose ir organinių kompleksų pavidalu – kai kurių rūšių žalioje 

naftoje. Vanadžio junginių chemin÷s savyb÷s priklauso nuo jo oksidacinio 

būvio, kuris gali būti -1, 0, +2, +3, +4 arba +5, nors gamtin÷je aplinkoje 

labiausiai paplitę būviai yra +3, +4 ir +5. Vandens telkiniuose dominuoja 

tirpiausio, penkiavalenčio vanadžio forma, kuri pasižymi ir katijonų, ir anijonų 

savyb÷mis. Hidrosistemose vanadžio mobilumas ir formos priklauso nuo terp÷s 

pH, redokso potencialo ir skendinčių dalelių koncentracijos. Redukcin÷mis 

sąlygomis g÷lame vandenyje dominuoja keturvalenčio vanadžio jonai (VO2+ ir 

VO(OH)+), oksidacin÷se – penkiavalenčio (H2VO4
- ir HVO4

2-); ir vieni, ir kiti 

jonai pasižymi stipriomis sorbcin÷mis savyb÷mis ir adsorbuojasi arba sudaro 

kompleksus su mineralin÷mis ir organin÷mis skendinčiomis ar nus÷dusiomis 

dalel÷mis. Nuos÷dose vanadis taip pat gali sudaryti mažai tirpius nuos÷dinius 

junginius su įvairiais katijonais (pvz. dvivalenčiu kalciu ir variu) ar geležies 

hidroksidais (Wehrli and Stumm, 1989). 

Nustatyta, kad vanadis yra būtinas mikroelementas kai kuriems 

organizmams: azotą fiksuojančioms bakterijoms, cianobakterijoms, kai 

kuriems dumbliams, kerp÷ms ir grybams (WHO, 1988), tačiau kaip ir kitų 

metalų, pernelyg didel÷s vanadžio koncentracijos yra toksiškos. Tarp 

g÷lavandenių hidrobiontų jautriausios vanadžiui yra dafnijos: Daphnia magna 

medianin÷ 48-ių val. mirtina V doz÷ (LD50) vandenyje siek÷ 3,1 mg/l (Allen et 

al., 1995), tuo tarpu žieduotųjų kirm÷lių Pristina leidyi medianin÷ 48-ių val. 

mirtina V doz÷ (LD50) vandenyje siek÷ 30,8 mg/l (Smith et al., 1991). 
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Lašišinių šeimos žuvims (Oncorhynchus tshawytscha) medianin÷ 96-ių val. 

mirtina vanadžio V doz÷ (LD50) vandenyje siek÷ 16,5 mg/l (Hamilton & Buhl, 

1990), o gupijoms (Poecilia reticulata) – 8,0 mg/l (Beusen & Neven, 1987). 

 

Zn (cinkas) 

Cinkas – cheminis periodin÷s elementų lentel÷s elementas (atomo 

numeris 30), priskiriamas metalams. Atomin÷ cinko mas÷ – 65,38, а.m.v., 

tankis (prie 20ºC) – 7,14 g/cm³. Vandens aplinkoje, pH verčių intervale nuo  

pH >4 iki <7, ištirpęs cinkas dominuoja oktaedrinių dvivalenčio cinko ir šešių 

vandens molekulių jonų (Zn(H2O)6)
2+) pavidalu. Oktaedriniai cinko jonai 

natūraliuose vandenyse sudaro apie 90% viso cinko kiekio; likusius 10% 

dažniausiai sudaro ZnHCO3+, ZnCO3 ir ZnSO4 (Campbell and Stokes, 1985). 

D÷l stipriai išreikštų sorbcinių savybių cinkas linkęs adsorbuotis prie organinių 

junginių (pvz., humuso dalelių), biologinių (pvz., bakterijų, dumblių) ir 

neorganinių sorbentų, tokių kaip mineralin÷s dalel÷s, moliai, geležies, 

mangano ir silicio hidroksidai. D÷l šių savybių, didžioji dalis į vandens 

telkinius patekusio cinko adsorbuotoje formoje nus÷da ir kaupiasi dugno 

nuos÷dose cinko hidroksido, geležies ir mangano oksihidroksidų, netirpių 

organinių kompleksų ir sulfidų pavidalu (U.S. EPA, 1987). Cinko mobilumas 

vandens ekosistemose priklauso nuo skendinčių dalelių ir dugno nuos÷dų 

rūšies ir chemin÷s sud÷ties, ištirpusios ir nuos÷din÷s geležies ir mangano 

koncentracijų, terp÷s pH ir redokso potencialo, kompleksus linkusių sudaryti 

organinių ir neorganinių ligandų kiekių, paties cinko koncentracijų. Cinko 

sorbcines savybes ypač įtakoja terp÷s pH: Gundersen ir Steinnes (2003) atlikti 

tyrimai pademonstravo, kad <10% cinko sudar÷ sorbcinius kompleksus su 

skendinčiomis dalel÷mis ar koloidais natūraliuose g÷lo vandens telkiniuose, 

kurių pH svyravo nuo 3,1 iki 5,1, tuo tarpu sorbuotos cinko formos siek÷ 21% 

telkiniuose, kuriuose vandens pH buvo neutralus. Cinko mobilumo did÷jimą ir 

išsilaisvinimą iš dugno nuos÷dų taip pat sąlygoja redukcinių dugno nuos÷dų 

terp÷s sąlygų pokyčiai į oksidacines (U.S. EPA, 1987). 
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Cinkas yra būtinas mikroelementas gyviems organizmams, jis įeina į 

daugiau kaip 200 fermentų sud÷tį, užtikrina DNR struktūros stabilumą, yra 

svarbus membranų ir ribosomų komponentas, tačiau didel÷s jo koncentracijos 

yra toksiškos. Cinko biologinio įsisavinimo potencialas ir toksiškumas 

hidrobiontams yra didžiausias minkštame vandenyje, žemo pH sąlygomis ir 

esant mažiems ištirpusio deguonies kiekiams. Reikšmingas neigiamas cinko 

poveikis jautrioms hidrobiontų rūšims stebimas Zn koncentracijai vandenyje 

siekiant vos 10-25 µg/l ir pasireiškia augimo sul÷t÷jimu, dauginimosi 

sutrikimais, mirtingumo lygio padid÷jimu. Ūminio poveikio koncentracijos yra 

gerokai aukštesn÷s: g÷lavandeniams moliuskams Lymnaea luteola medianin÷ 

96-ių val. mirtina Zn doz÷ (LD50) vandenyje siek÷ 1680 µg/l (Khangarot and 

Ray, 1988), dafnijoms Daphnia magna jos svyruoja nuo 68 iki 655 µg/l (Attar 

and Maly, 1982). Cinko koncentracijoms vandenyje svyruojant nuo 100 iki 300 

µg/l buvo stebima pilna lašalų Epeorus latifolium lervų augimo inhibicija ir 

letalin÷ baigtis po 2 sav. (Hatakeyama, 1989). D÷lių Erpobdella octoculata 96-

ių valandų medianin÷ mirtina Zn doz÷ (LD50) vandenyje siek÷ 8800 µg/l 

(Willis, 1985), o vaivorykštinio up÷takio Oncorhynchus mykiss mailiaus 96-ių 

val. medianin÷ mirtina cinko doz÷ (LD50) vandenyje siekia 67 µg/l (Buhl and 

Hamilton, 1990). Tilapijos Tilapia zilli žymiai atsparesn÷s padid÷jusioms cinko 

koncentracijoms – suaugusiems individams medianin÷ mirtina cinko doz÷ 

(LD50) vandenyje siekia 13000–21000 µg/l (Hilmy et al., 1987). 

 

1.5. Dugno nuos÷dų užterštumo lygio indikatoriai 

 Dugno nuos÷dų užterštumo lygio nustatymui – metalų ar kitų elementų 

kiekių dugno nuos÷dose įvertinimui ir palyginimui su natūraliais (foniniais) 

kiekiais naudojami įvairūs indikatoriai, indeksai, rodikliai ir faktoriai, kurie 

trumpai apžvelgiami šiame skyriuje. 

 

Geoakumuliacinis indeksas 

Geoakumuliacinis indeksas (angl. Igeo, geoaccumulation index) yra 

vienas seniausių indikatorių, pirmą kartą panaudotas 1969 m., vertinant Reino 
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up÷s nuos÷dų užterštumą sunkiaisiais metalais (Muller, 1969). Šis indikatorius 

yra skaičiuojamas pagal formulę: 

I geo =  log 2 [CM / (1,5 * CF)]  , (1) 

 
čia: CM – tiriamo elemento koncentracija m÷ginyje, CF – vidutin÷ koncentracija 

uolienose (geocheminis fonas), 1,5 – duomenų variaciją koreguojantis 

koeficientas. Užterštumo lygis vertinamas priskiriant apskaičiuotą 

geoakumuliacinio indekso vertę vienai iš septynių kategorijų (4 lentel÷). 

 

4 lentel÷. Geoakumuliacinio indekso I geo kategorijos (Muller, 1969) 

I geo vert÷ I geo kategorija Dugno nuos÷dų užterštumo lygis 
0–0 0 Neužterštas 
0–1 1 Neužterštas – vidutiniškai užterštas 
1–2 2 Vidutiniškai užterštas 
2–3 3 Vidutiniškai – labai užterštas 
3–4 4 Labai užterštas 
4–5 5 Labai užterštas – ypač užterštas 
5–6 >5 Ypač užterštas 

 

 Nors pirmin÷je geoakumuliacinio indekso formul÷je buvo naudojamos 

globalin÷s geocheminio fono vert÷s (standartizuotos koncentracijos Žem÷s 

plutoje), 2000 m. Ispanijos mokslininkai pademonstravo, kad panaudojant 

teršalų regionines fonines koncentracijas gaunami tikslesni ir vietos sąlygas 

labiau atspindintys rezultatai (Rubio et al., 2000). Šis, modifikuotas 

geoakumuliacinio indekso skaičiavimo metodas tapo ypač plačiai naudojamas 

(pvz. Chen et al., 2007; Sayadi et al., 2009; Rodríguez-Barroso et al., 2010; Liu 

et al., 2011; Sarkar et al., 2011). 

 

Sodrumo faktorius 

Sodrumo faktorius (angl. EF, enrichment factor) naudojamas vertinant 

antropogeninį poveikį dugno nuos÷doms ir tuo pačiu siekiant sumažinti 

nuos÷dų heterogeniškumo ir teršalų pasiskirstymo netolygumo įtaką vertinimo 

skaitinei išraiškai. Pastaruoju aspektu sodrumo faktorius skiriasi nuo kitų 

indikatorių: jis apskaičiuojamas panaudojant normalizacijos faktorių – cheminį 
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elementą, kurio pasiskirstymas yra sąlyginai tolygus, arba kurio koncentracijos 

tiriamoje medžiagoje yra pakankamai didel÷s, kad jų variacijos neįtakotų 

tiriamų elementų kiekių netolygumo. 

Dažniausiai normalizuojančiuoju elementu pasirenkami geležis arba 

aliuminis – šių makroelementų koncentracijos vandens telkinių dugno 

nuos÷dose yra ženkliai didesn÷s nei mikroelementų, be to Fe ir Al kiekiai 

dažniausiai yra sąlygojami natūralių faktorių, o ne antropogenin÷s veiklos. 

Sodrumo faktorius skaičiuojamas pagal formulę: 

 

       EF =  (CM / NM) / (CF / NF) , (2) 

 
čia: CM – tiriamo elemento koncentracija m÷ginyje, CF – fonin÷ tiriamo 

elemento koncentracija, NM – normalizuojančio elemento (Fe arba Al) 

koncentracija m÷ginyje, NF – normalizuojančio elemento (Fe arba Al) fonin÷ 

koncentracija. 

Skaičiuojant sodrumo faktorių, galima panaudoti globalines 

normalizuojančio elemento geocheminio fono vertes, regiono fonines 

koncentracijas arba mažiausią tiriamoje medžiagoje aptiktą šio elemento 

koncentraciją (Fang & Hong, 1999; Sutherland, 2000; Abrahim & Parker, 

2008).  

Apskaičiuota sodrumo faktoriaus skaitin÷ vert÷ priskiriama vienai iš 

penkių kategorijų (5 lentel÷), pagal kurias nustatomas sodrumo ir 

antropogeninio poveikio lygis. 

 

5 lentel÷. Sodrumo faktoriaus EF kategorijos (Sutherland, 2000) 

 
EF  kategorija Antropogeninio poveikio lygis 

<2 Minimalus 
2-5 Vidutinis 
5-20 Reikšmingas 
20-40 Labai aukštas 
>40 Ypač aukštas 
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Taršos apkrovos (Tomlinsono) indeksas 

Taršos apkrovos indeksas (angl. PLI, pollution load index), dar 

vadinamas Tomlinsono indeksu, pirmą kartą buvo panaudotas 1980 m. Šis 

indeksas yra skaičiuojamas pagal formulę (Tomlinson et al., 1980):  

 

   PLI =                                                   , (3) 

 

čia: n – vertinamų elementų skaičius, PL1 – apkrova, kuri skaičiuojama 

kiekvienam (n-tajam) elementui pagal formulę: 

 

                                                                                , (4) 

 

čia: CM – tiriamo elemento koncentracija m÷ginyje, CF – fonin÷ elemento 

koncentracija. 

Priešingai aukščiau aprašytiems indikatoriams, šiuo indeksu įvertinamas 

ne tik kiekvieno atskiro elemento santykinis kiekis (lyginant su fonine jo 

koncentracija), bet ir bendras, kumuliacinis tiriamo m÷ginio užterštumo lygis 

visų nagrin÷jamų elementų atžvilgiu. Taršos apkrovos indeksas dažniausiai 

taikomas lyginant tarpusavyje atskirų teritorijų ar vandens telkinių užterštumą 

(Angulo, 1996). 

 

Suminis užterštumo rodiklis 

Suminis užterštumo rodiklis Zd – dar vienas indikatorius, leidžiantis 

įvertinti kumuliacinį tyrimų objekto užterštumo lygį.  Šis rodiklis yra ne tik 

dažniausiai naudojamas Lietuvos tyr÷jų (pvz., Taraškevičius, Gregorauskas, 

1993; Budavičius, 2003; Dumčius et al., 2011), buvo taikytas sudarant 

Lietuvos geocheminį atlasą (Kadūnas et al., 1999), bet ir rekomenduojamas 

visuomen÷s sveikatos apsaugos metodiniuose teis÷s aktuose kaip indikatorius, 

skirtas naudoti tais atvejais, kai tiriamas objektas yra užterštas ne viena 

chemine medžiaga arba cheminiu elementu (metalu), bet keliais (HN 60:2004).  

n
nPLPLPL )...( 21 ∗∗∗

F

M

C
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Suminis užterštumo rodiklis apskaičiuojamas pagal formulę: 

 
                                                                                               , (5) 

 

čia:  n – cheminių elementų (teršalų) skaičius, KK – kiekvieno elemento 

koncentracijos koeficientas, kuris apskaičiuojamas kiekvienam tiriamam 

elementui, pagal formulę: 

 
                                                                                  , (6) 

 

čia: CM – tiriamo elemento koncentracija m÷ginyje, CF – fonin÷ elemento 

koncentracija. 

 

Remiantis apskaičiuotu suminio užterštumo rodiklio Zd dydžiu, 

nustatoma tiriamos medžiagos užterštumo kategorija (laipsnis), pagal kurią 

priskiriamas užterštumo laipsnio pavojingumas ir, atliekant vertinimą žmogaus 

sveikatos atžvilgiu –  sveikatos rodiklių pasikeitimas priklausomai nuo 

užterštumo kategorijos (6 lentel÷). 

 

6 lentel÷. Užterštumo kategorijos (laipsniai) pagal Zd rodiklį (HN 60:2004) 

 
Užterštumo 

kategorija (laipsnis) 
Zd 

Gyventojų sveikatos rodiklių pasikeitimas 
užterštumo vietose 

I. Leistinas nuokrypių 
dažnis 

<16 
Mažiausias vaikų sergamumas ir minimalus 

funkcinių nuokrypių dažnis 

II. Vidutinio 
pavojingumo 

16–32 Did÷ja bendras suaugusiųjų ir vaikų sergamumas 

III. Pavojingas 32–128 

Did÷ja bendras suaugusiųjų ir vaikų sergamumas, 
daug÷ja vaikų, sergančių chroniškomis ligomis, 
turinčių širdies ir kraujagyslių funkcionavimo 

sutrikimų 

IV. Ypač pavojingas >128 

Vaikų sergamumo did÷jimas, moterų reprodukcin÷s 
funkcijos pažeidimai (n÷štumo intoksikacija, 
priešlaikinių gimdymų, negyvų naujagimių, 
naujagimių hipotrofijos skaičiaus did÷jimas) 
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Literatūros apžvalgos ir problematikos apibendrinimas 

Disertacijos 1.1 skyriuje pateiktos literatūros apžvalgos analiz÷ leidžia 

teigti, kad Lietuvos ežerų uždumbl÷jimas yra opi aplinkosaugin÷ problema 

(beveik 80% mažesnių kaip 50 ha ploto Lietuvos ežerų yra uždumbl÷ję), o 

hidromechaninio ežerų dugno nuos÷dų šalinimo projektų Lietuvoje vis 

daug÷ja, ypač atsiradus galimybei tam panaudoti Europos Sąjungos finansinę 

paramą. Tačiau, kaip nurodyta 1.2 ir 1.3 skyriuose, hidromechaninis vandens 

telkinių dugno nuos÷dų šalinimas yra pagrįstas nuos÷dų sluoksnių struktūros 

suardymu ir sumaišymu su vandeniu, tod÷l sąlygoja sąlyginai stabilių metalų ir 

pusmetalių junginių ir kompleksų suardymą, įvairių medžiagų vertikalios ir 

horizontalios migracijos bei resuspensijos procesus. Šie procesai savo ruožtu  

įtakoja nagrin÷jamų metalų ir pusmetalių sklaidą, dugno nuos÷dų aplinkoje 

priklausančią nuo elementų chemin÷s formos ir būsenos, jų tirpumo, judrumo, 

adsorbcijos, desorbcijos ir cheminių junginių susidarymo. Taigi, 

hidromechaninio dugno nuos÷dų šalinimo metu suardžius nuos÷dų sluoksnius, 

nagrin÷jami metalai ir metaloidai gali patekti į dugno nuos÷dų vandens frakciją 

ar vandens storymę, o 1.4 skyriuje pateikta literatūros analiz÷ leidžia teigti, kad 

nors dauguma nagrin÷jamų elementų yra mikroelementai (t.y. mažais kiekiais 

būtini daugumai gyvų organizmų), dugno nuos÷dose susikaupę jų kiekiai gali 

tapti pavojingais vandens ekosistemai ir ypač hidrobiontams. Siekiant įvertinti 

šių kiekių reikšmingumą ir dugno nuos÷dų užterštumo lygį, mokslin÷je 

literatūroje dažniausiai naudojami įvairūs indikatoriai, kurių apžvalga 

pateikiama disertacijos 1.5 skyriuje. Remiantis šia apžvalga, buvo pasirinktas 

vienas iš tokių indikatorių – suminis užterštumo rodiklis Zd, kuris 

panaudojamas kumuliaciniam nagrin÷jamų elementų kiekių ir pasiskirstymo 

vertinimui prieš ir po hidromechaninio ežero valymo. Apibendrinant literatūros 

apžvalgą galima teigti, kad hidromechaninio ežerų valymo darbai vykdomi jau 

daugelį metų, iki šiol n÷ra aišku, kaip pasikeičia ežero aplinkosaugin÷ būkl÷ po 

jo išvalymo, o Lietuvos ir kitų šalių mokslin÷je literatūroje informacijos apie 

valymo sąlygotus metalų ir metaloidų pasiskirstymo dugno nuos÷dose 

pokyčius yra steb÷tinai mažai, o valymo projektų ir ežerų dugno nuos÷dų 
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būkl÷s vertinimo metu dažniausiai apsiribojama geocheminiais–laboratoriniais 

tyrimais, t.y. vertinamų cheminių elementų koncentracijų nustatymu 

pavieniuose taškuose. Tod÷l kituose šios disertacijos skyriuose aprašomas 

tyrimas ir jo rezultatų analiz÷ yra skirta kompleksiniam šios problematikos 

sprendimui, pasitelkiant ne tik išsamius geocheminius lauko ir laboratorinius 

tyrimus, bet ir matematinę statistinę analizę bei erdvinę duomenų prognozę ir 

interpoliaciją. 

 

2. INFORMACIJA APIE TYRIMŲ OBJEKTĄ – BABRUKO EŽERĄ IR JO 

HIDROMECHANINĮ VALYMĄ 
 

Siekiant įvertinti hidromechaninio valymo įtaką nagrin÷jamų metalų ir 

metaloidų pasiskirstymui, buvo svarbu pasirinkti ežerą, kuris atitiktų tris 

pagrindinius reikalavimus: (1) ežere tur÷jo būti susikaupę dugno nuos÷dų 

kiekiai, pakankami pasluoksniniam tyrimui, (2) ežere tur÷jo būti galima išskirti 

antropogeninio poveikio atžvilgiu skirtingas akvatorijas, (3) tyrimų laikotarpiu 

ežere tur÷jo būti atliekami (ir baigti) hidromechaninio ežero valymo darbai. 

Tyrimų objektu pasirinktas Babruko ežeras atitiko visus tris šiuos 

reikalavimus. Informacija apie ežerą pateikiama žemiau. Pažym÷tina, kad nors 

ežeras yra rinin÷s kilm÷s ir pasižymi gan sud÷tinga bendra dugno batimetrija, 

kuri savo ruožtu gali tur÷ti esminę įtaką hidrodinamikai ir nuos÷dų kaupimuisi, 

tiriamų uždumbl÷jusių šiaurin÷s ir pietin÷s ežero akvatorijų batimetrin÷s 

sąlygos yra sąlyginai paprastos ir reprezentatyvios kitų valomų ežerų atžvilgiu, 

ypač tais atvejais, kai valomos ežerų litoralin÷s dalys, o tokių atvejų yra 

absoliuti dauguma. 

Babruko ežeras telkšo Trakų rajone, saugomoje Trakų istorinio 

nacionalinio parko teritorijoje. Artimiausios gyvenamosios vietov÷s – 

Babriškių gyvenviet÷ (132 gyv.) ir Trakų m. (5357 gyv.) ( žr. 2 pav.). Ežero 

identifikavimo kodas – 12030226, kvadrato ir ežero numeris – 57–136, 

geografin÷ pad÷tis (centro koordinat÷s) – X 6054146, Y 559589. Babruko 

ežeras yra priskirtas valstybin÷s reikšm÷s ežerams (LRV nutarimas 2003–10–

12 Nr. 1268, Žin., 2003, Nr. 98–4394; Žin., 2010, Nr. 72–3657). 
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2 pav. Babruko ežero vietov÷s schema 
 

Babruko ežeras priklauso Neries up÷s baseinui; jis telkšo viename iš 

keleto Trakų ežeryną kertančių gilių rininių duburių. Šiauriniai ežero šlaitai 

aukšti ir statūs, aukščių skirtumas tarp aukščiausių takoskyros kalvų 

(absoliutus aukštis 175,8 m) ir ežero vandens paviršiaus altitud÷s (149,8 m) 

siekia 26 m. Ežerą galima priskirti vidutinio gylio ežerų grupei (Taminskas et 

al., 2004). Pagrindiniai Babruko ežero morfometriniai duomenys pateikti 7 

lentel÷je. Babruko dubens forma gana sud÷tinga, ištęsta šiaur÷s–pietų 

kryptimis (žr. 3 pav.). Jo centre iškilusi 0,21 ha ploto sala, į šiaurę–šiaur÷s 

vakarus nuo jos yra didžiausia ežero gelm÷ (17,2 m), į pietryčius nuo salos yra 

dar viena duob÷, kurios gylis viršija 10 m. Babruko prietakos baseinas 

nusidriekęs į vakarus nuo ežero.  
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Lietuvos CORINE žem÷s 

dangos duomenų baz÷s 

duomenimis, Babruko ežero 

baseine didžiąją ploto dalį užima 

dirbamos žem÷s su natūralios 

augalijos plotais – 38%, miškai 

(lapuočiai, spygliuočiai, mišrūs) – 

33%, urbanizuotos teritorijos – 

22% ir vandens telkiniai – 7%. 

Intakų ežeras neturi, 

paviršiniai vandens telkiniai 

baseine – keliolika mažų kūdrų ir 

du pašlapusias daubas sausinantys 

kanalai. Vandens perteklius iš 

Babruko 80 m ilgio užpelk÷jusiu 

upeliu nuteka į šiaur÷je esantį 

nedidelį (~1,21 ha ploto) Olaukos 

ežer÷lį. 

 

3 pav. Babruko ežero batimetrin÷ schema (pagal Taminskas et al., 2004) 
 

Ežero vandens balanse pagrindinis šaltinis yra krituliai (~233,8 tūkst. m3 

per metus). D÷l mažo baseino ploto ir baseine vyraujančių lengvų gruntų, 

skatinančių greitą infiltraciją, paviršin÷ prietaka į Babruko ežerą yra nežymi; 

daug reikšmingesn÷ yra požemin÷ prietaka, siekianti 14,6 tūkst. m³ vandens per 

metus (Zuzevičius, 1996). Kadangi Babruko ežeras neturi nuolatinio paviršinio 

nuot÷kio, vandens balanso išlaidas sudaro garavimas nuo vandens paviršiaus, 

siekiantis ~241,5 tūkst. m3 per metus ir požeminis nuot÷kis, siekiantis ~13,8 

tūkst. m3 vandens per metus (Taminskas et al., 2004). 
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7 lentel÷. Pagrindiniai Babruko ežero morfometriniai duomenys 

 
1964–2002 metais gan reikšmingas Babruko vandens pajamų šaltinis 

buvo į ežerą išleidžiamos Trakų miesto komunalin÷s nuotekos. Nuotekos buvo 

valomos Trakų miesto nuotekų valymo įrenginiuose (NVĮ), pastatytuose 1964 

m. šiaurrytin÷je ežero pakrant÷je (nuotekų išleidimo vieta pažym÷ta 3 pav.). 

1970–1980 m. į ežerą išleidžiamų nuotekų kiekis siekdavo 2000 m³ per parą, 

nuo 1990 m. steb÷tas ryškus išleistų nuotekų sumaž÷jimas iki 500–600 m³ per 

parą (nuotekų išleidimo dinamika pavaizduota 4 pav.).  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

4 pav. 1974–2002 m. iš Trakų m. valymo įrenginių į Babruko ežerą išleistų 
nuotekų kiekiai, tūkst. m3 per metus (pagal Taminskas et al., 2004) 

Prietakos baseino plotas  5,6 km2 
Altitud÷ VVL 149,8 m 
 aukšč. VL 149,7 m 
 žem.VL 150,1 m 
Plotas esant VVL 37,1 ha 
Bendras tūris esant VVL 2459,1 tūkst. m3 
Ežero (esant VVL) Ilgis 1,5 km 
 maksimalus plotis 0,5 km 
 kranto ilgis 3,5 km 
 vidutinis gylis 6,6 m 
 maksimalus gylis 17,2 m 
Vandens apykaita  4,85 proc. per 

metus 
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2002 m. liepos m÷n., pastačius naujus Trakų-Lentvario biologinius 

nuotekų valymo įrenginius, nuotekų išleidimas į Babruką buvo nutrauktas. 

Akivaizdu, kad iš Trakų miesto nuotekų valymo įrenginių išleidžiamos 

nuotekos buvo reikšmingas Babruko ežero taršos šaltinis. 1991 metais Vilniaus 

regiono aplinkos apsaugos departamento atlikto monitoringo duomenys rodo, 

kad, išleidžiamos nuotekos pagal BDS7 parametrą neatitiko DLK reikšmių, d÷l 

šios priežasties ir ežero vandens BDS7 šalia išleistuvo viršijo DLK reikšmę 2,3 

karto, o amonio azoto koncentracija viršijo DLK reikšmę 3,8 karto. Yra 

žinoma (Taminskas et al., 2004), kad su nuotekomis per 1964–2002 m. 

laikotarpį į Babruko ežerą pateko apie 120 tūkst. t bendrojo fosforo (pagal 

UAB Vilniaus vandenys duomenis, išleidžiamose į ežerą nuotekose vidutin÷ 

bendrojo fosforo koncentracija siek÷ 5,7 mg/l) ir apie 680 tūkst. t bendrojo 

azoto (pagal UAB Vilniaus vandenys duomenis, išleidžiamose į ežerą 

nuotekose vidutin÷ bendrojo azoto koncentracija siek÷ 31,64 mg/l). 

Literatūroje gausu informacijos, patvirtinančios, kad iš miestų nuotekų valymo 

įrenginių išleidžiamos nuotekos yra svarbus šiame darbe nagrin÷jamų metalų ir 

metaloidų šaltinis. Šiose nuotekose dažniausiai aptinkami švinas, kadmis, 

vanadis, nikelis, alavas, chromas, varis, cinkas, gyvsidabris, sidabras, 

molibdenas ir arsenas, tačiau konkrečių elementų kiekiai labai priklauso nuo į 

valymo įrenginius patenkančių nevalytų nuotekų užterštumo ir jų šaltinių (ypač 

nuotekas generuojančių ūkin÷s veiklos rūšių) (Nriagu and Pacyna, 1988; 

Lietuvos higienos norma HN 60:2004; Lietuvos Respublikos aplinkos 

ministerija, 2007). Deja, 1964–2002 m. į Babruko ežerą išleidžiamų nuotekų 

kokyb÷s monitoringas neap÷m÷ nagrin÷jamų metalų ir metaloidų, tod÷l 

nustatyti ir įvertinti su nuotekomis į ežerą patekusius šių elementų kiekius ar 

prognozuoti jų šaltinius n÷ra galimyb÷s.  

Tačiau Trakų m. komunalinių nuotekų išleidimo poveikį šių elementų 

kiekiams aiškiai parodo kai kurių metalų kiekių anomalijos, viršijančios 

fonines koncentracijas Lietuvos ežerų dugno nuos÷dose ir dirvožemyje; 

daugiausia šių anomalijų aptikta greta buvusios nuotekų išleidimo vietos 

(Taminskas et al., 2004). 
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Babruko ežero dugno nuos÷dų pasiskirstymas ir ankstesni jų tyrimai 

2004 m. Geografijos ir geologijos instituto darbuotojai, rengdami studiją 

„Babruko ežero būkl÷s tyrimai, skirti ežero sanavimui“ (Taminskas et al., 

2004) atliko Babruko ežero dugno nuos÷dų storio matavimus. Nuos÷dų storis 

buvo išmatuotas 53 

taškuose, 8 profiliuose bei 

keliuose pavieniuose 

taškuose. Remiantis 

matavimų duomenimis, 

buvo apskaičiuotas ežero 

dugno nuos÷dų 

pasiskirstymas ir sudarytas 

Babruko ežero dugno 

nuos÷dų storio žem÷lapis, 

kuris pateikiamas 5 pav. 

Skaičiavimai parod÷, kad 

didžiausi dugno nuos÷dų 

klodai yra susikaupę 

šiaurin÷je ir pietin÷je 

ežero dalyse, kuriose 

nuos÷dų sluoksnio storis 

atitinkamai siekia 4–5 ir 

5,5–6 metrus. Dugno 

nuos÷dų sankaupos taip 

pat aptiktos ir dvejose 

giliausiose ežero dalyse – į 

šiaurę – šiaur÷s vakarus ir 

į pietryčius nuo salos. 

 
5 pav. Babruko ežero dugno nuos÷dų pasiskirstymo žem÷lapis (pagal 
Taminskas et al., 2004) 
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Remiantis ežero dugno nuos÷dų pasiskirstymo žem÷lapiu, pagal ežero 

dugno nuos÷dų sluoksnio storius ir plotus buvo apskaičiuoti jų kiekiai (ši 

informacija pateikta 8 lentel÷je). Remiantis skaičiavimų rezultatais, iš viso 

ežere yra susikaupę apie 972,3 tūkst. kubinių metrų dugno nuos÷dų. 

 

8 lentel÷. Babruko ežero dugno nuos÷dų kiekiai (pagal Taminskas et al., 2004) 

Nuos÷dų sluoksnio storis, m Sluoksnio plotas, m² Sluoksnio tūris, m3 

<0,5 350085 175043 
0,5–1,0 313393 156696 
1,0–1,5 281661 140831 
1,5–2,0 247422 123711 
2,0–2,5 211301 105650 
2,5–3,0 176234 88117 
3,0–3,0 138960 69480 
3,5–4,0 100711 50356 
4,0–4,5 65784 32892 
4,5–5,0 37256 18628 
5,0–5,5 16647 8323 
5,5–6,0 4540 2270 

>6,0 617 308 
Iš viso, m³ 972306 

 

Metalų ir kitų mikro- bei makroelementų kiekių tyrimai Babruko ežero 

dugno nuos÷dose buvo atlikti 2004 m. – Geografijos ir geologijos instituto 

darbuotojų ir 2007 m. – Trakų r. savivaldyb÷s administracijos užsakymu 

rengiant Babruko ežero praeities taršos padarinių šalinimo galimybių studiją 

bei atliekant Planuojamos ūkin÷s veiklos poveikio aplinkai vertinimą. Šių 

tyrimų metu paimtų dugno nuos÷dų ÷mimo taškai pažym÷ti 3 pav. 2004 m. 

dugno nuos÷dų m÷giniai buvo paimti keturiuose taškuose (Nr. 1, Nr. 2, Nr. 3 ir 

Nr. 4), 0–30 cm nuos÷dų sluoksnyje, 5 cm intervalu; iš viso paimta 20 

m÷ginių. 2007 m. dugno nuos÷dų m÷giniai buvo paimti dviejuose (Nr. 5 ir Nr. 

6) taškuose, 0–5 cm nuos÷dų sluoksnyje; iš viso paimti du m÷giniai. 2004–

2007 m. imtų m÷ginių tyrimų rezultatai (aptiktos metalų koncentracijos dugno 

nuos÷dose) ir palyginimas su atitinkamų metalų kiekiais Lietuvos ežerų 

nuos÷dose (Kadūnas ir Radzevičius, 2003) pateikiami 9 lentel÷je. Kaip matyti 
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iš lentel÷je pateiktų duomenų, LR teis÷s aktuose nustatytas didžiausias 

leidžiamas koncentracijas (DLK2 ) 2004–2007 m. tirtuose Babruko ežero 

dugno nuos÷dų taškuose viršijo tik cinkas, kurio maksimalus aptiktas kiekis 

siek÷ 705,48 mg/kg (DLK – 300 mg/kg). 

Medianin÷ cinko koncentracija (95,62 mg/kg) taip pat ženkliai viršijo 

Lietuvos ežerų nuos÷dų medianą (67 mg/kg) ir foninį kiekį Lietuvos 

dirvožemiuose (36 mg/kg), o aptikta maksimali koncentracija buvo net 11 

kartų aukštesn÷ už maksimalią regiono upių nuos÷dų foninę koncentraciją. 

Didžiausi cinko kiekiai buvo aptikti paviršiniame nuos÷dų sluoksnyje (0–15 

cm), ypač dideli – tyrimų taške Nr. 1. Tokios cinko kiekių anomalijos sietinos 

su ilgalaikiu antropogeniniu poveikiu – Trakų m. komunalinių nuotekų 

išleidimu. Tyrimų metu buvo nustatytos ir kai kurių kitų metalų – chromo (Cr), 

vario (Cu), švino (Pb), vanadžio (V) kiekių padid÷jimai, viršijantys medianines 

koncentracijas Lietuvos ežerų dugno nuos÷dose. Didžiausi šių teršalų kiekiai 

buvo aptikti 3 taške, greta buvusios nuotekų išleidimo vietos. 

Nors aukščiau aprašyti tyrimai suteik÷ vertingos informacijos apie 

Babruko ežero nuos÷dų užterštumą, jie buvo atlikti tik pavieniuose taškuose ir 

tik paviršiniame nuos÷dų sluoksnyje, tod÷l šioje disertacijoje aprašomame 

eksperimente juos tiesiogiai panaudoti nebuvo galimybių. 

 

 

 

                                                 
2   DLK – mokslinių žinių pagrindu nustatyti didžiausi chemin÷s medžiagos kiekiai, kurie 
nekenkia žmogaus sveikatai, veikdami jį neribotą laiką arba net visą gyvenimą per augalus, 
vandenį, orą, ir neturi įtakos paveldimumui ateinančioms kartoms tiesiogiai ar netiesiogiai 
(HN 60:2004). 
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9 lentel÷. Metalų kiekiai Babruko ežero dugno nuos÷dose, mg/kg (pagal 
Taminskas et al., 2004; Raulinaitis, 2007) 

M÷g. 
Nr. 

Tšk. 
Nr. 

Sluoksn., cm Cd Co Cr Cu Ni Pb Sn V Zn 

1 0–5 * 6,47 24,69 15,29 12,93 30,57 2,53 37,63 705,48 

2 5–10 * 6,28 20,55 15,98 14,84 26,26 2,00 34,25 376,73 

3 

1 

10–15 * 6,89 25,06 16,29 15,04 21,69 1,88 39,96 319,65 

4 0–5 * 3,29 15,20 31,66 10,76 28,20 1,88 31,33 206,78 

5 5–10 * 3,45 15,35 29,41 11,51 27,49 1,92 39,64 179,03 

6 10–15 * 4,61 19,11 26,36 11,86 34,27 2,31 44,82 125,23 

7 15–20 * 5,48 15,38 15,38 12,04 25,41 2,68 38,79 73,57 

8 20–25 * 5,19 14,91 12,96 9,72 27,87 2,46 36,30 64,82 

9 

2 

25–30 * 7,11 32,31 15,51 14,22 40,06 3,10 47,82 77,54 

10 0–5 * 4,66 26,84 40,97 16,24 46,62 3,96 35,32 254,27 

11 5–10 * 4,63 18,83 26,07 18,10 47,79 2,75 43,45 152,06 

12 10–15 * 7,07 24,74 19,79 14,84 33,93 2,69 36,76 120,17 

13 15–20 * 10,38 34,10 19,27 22,24 35,58 2,96 59,30 88,94 

14 20–25 * 8,14 29,16 18,31 16,96 32,55 3,05 47,47 81,38 

15 

3 

25–30 * 7,33 23,21 15,27 15,88 28,10 3,05 41,54 61,09 

16 0–5 * 3,26 15,65 26,73 10,43 28,04 1,83 27,38 202,12 

17 5–10 * 4,02 20,09 20,09 13,39 41,51 2,21 32,14 93,73 

18 10–15 * 4,70 17,31 12,37 12,98 42,04 2,72 33,39 68,01 

19 15–20 * 5,85 21,94 11,58 14,63 42,67 2,80 40,23 97,52 

20 

4 

20–25 * 6,15 23,21 13,18 13,80 38,90 2,76 41,41 69,01 

21 5 0–5 1,36 ** 15,80 6,20 10,00 29,40 ** ** 37,20 

22 6 0–5 0,20 ** 8,40 3,60 4,80 9,60 ** ** 12,00 

Min. 0,2 3,26 8,4 3,6 4,8 9,6 1,83 27,38 12,0 

Maks. 1,36 10,38 34,1 40,97 22,24 47,79 3,96 59,3 705,48 

Mediana 0,78 5,66 20,32 16,13 13,59 31,56 2,68 39,21 95,62 

Kiekis Lietuvos ežerų 

nuos÷dose 
N.d. 5,1 37,2 10,5 14,5 21,1 2,3 30,0 67 

DLK
***

 3 30 100 100 75 100 10 150 300 

Foninis kiekis Lietuvos 

dirvožemiuose
***

 
0,2 6,4 44 11 18 15 2,3 49 36 

* – žemiau aptikimo ribos 
** – netirta 

*** – pagal HN 60:2004 
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Informacija apie Babruko ežero dugno hidromechaninio valymo darbus 

Babruko ežeras buvo valomas Suomijoje pagaminta daugiafunkcine 

vidutinio našumo žemsiurbe „Watermaster Classic III“ (6 pav.), kuria iš 

vandens telkinio galima pašalinti ne tik susikaupusį dumblą, bet ir perteklinę 

augaliją. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
6 pav. Daugiafunkcin÷ žemsiurb÷ „Watermaster Classic III“ (šaltinis: 
http://sibgms.ru/equipment) 
 

Šios žemsiurb÷s siurbimo našumas – 500 m3 pulpos per valandą, 

maksimalus gamintojo nurodomas siurbimo gylis – 5,4 m. Pulpa 

suformuojama paimant sąlyginai mažai vandens (dumblo ir vandens santykis 

gali siekti 1:3). 

Šalinant Babruko dugno nuos÷das, buvo naudojamas frezinis purentuvas 

(žr. 7 pav.), kuriuo suardoma dugno nuos÷dų struktūra, jos sumaišomos su 

vandeniu, o susiformavusi pulpa siurblio pagalba transportuojama 

pulpovamzdžiais į ant kranto įrengtus laikinus dumblo s÷sdintuvus. 

Nuskaidr÷jęs vanduo pro vandens s÷sdintuvus išleidžiamas atgal į ežerą. 

Išdžiūvęs dumblas buvo išvežtas ir panaudotas Trakų miškų ur÷dijos medelyno 

žem÷ms gerinti, Būdos karjero augalinio sluoksnio pagerinimui ir Papiškių 

sąvartyno atliekų kaupo augalinio sluoksnio įrengimui. 
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7 pav. „Watermaster Classic III“ su freziniu purentuvu (šaltinis: 
http://www.watermaster.fi) 
 

Kaip min÷ta, iš viso Babruko ežere buvo susikaupę apie 972,3 tūkst. 

kubinių metrų dugno nuos÷dų. Kadangi vakarin÷ ežero dalis staigiai gil÷ja iki 

4-6 m prie pat kranto, o maksimalus faktinis šiuolaikin÷s žemsiurb÷s siurbimo 

gylis siekia ~ 4,5 m, projekto rengimo metu buvo nuspręsta valyti šiaurinę, 

pietinę ir rytinę ežero dalis, šalinant dugno  nuos÷das iš pagrindinių sankaupų 

pietin÷je ir šiaurin÷se dalyse ir išilgai rytin÷s kranto linijos. 

Babruko ežero hidromechaninio valymo darbų zonos plotas siek÷ 6,95 

ha (žr. 8 pav.), valomo ežero dalies kranto linijos ilgis – 2,78 km, bendras 

žemsiurbe išsiurbtų  ežero dr÷gnumo (t.y. 65-75 proc.) dugno nuos÷dų kiekis 

sudar÷ 53 tūkst. kubinių metrų. Dugno nuos÷dų siurbimo darbai buvo prad÷ti 

2011 m. liepos m÷n., baigti – 2011 m. lapkričio m÷n. 
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8 pav. Babruko ežero hidromechaninio valymo darbų zona (pagal Girutis et al., 
2009) 
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3. TYRIMŲ MEDŽIAGA IR DARBO METODAI 

3.1. Dugno nuos÷dų ÷minių ÷mimo vietų nustatymas 
Siekiant įvertinti hidromechaninio ežero valymo darbų įtakotą tiriamų 

elementų pasiskirstymą, buvo svarbu užtikrinti, kad pasirinktų ÷minių vietų 

išd÷stymas ir jų skaičius užtikrintų tikslų teršalų paplitimo arealų dydžių 

nustatymą. Be to, kadangi planuojant eksperimentą buvo numatyta ištirti d÷l 

valymo darbų įvykusius dugno nuos÷dų sluoksnių užterštumo metalais 

pokyčius antropogeninio poveikio atžvilgiu skirtingose akvatorijose, buvo 

sudarytos dviejų priešingų ežero dalių dugno nuos÷dų ÷minių ÷mimo vietų 

nustatymo schemos: (1) šiaurin÷s dalies (įlankos), kuri patyr÷ tiesioginį 

ilgalaikį antropogeninį poveikį – Trakų m. komunalinių nuotekų išleidimą; (2) 

pietin÷s dalies (įlankos), kuri yra labiausiai nutolusi nuo buvusio tiesioginio 

antropogeninio poveikio vietos – nuotekų valymo įrenginių išleistuvo. 

Nagrin÷jamos šiaurin÷s ežero dalies plotas sudar÷ apie 4600 m2, joje 

susikaupusių dugno nuos÷dų klodų storis siek÷ iki >6 m. Siekiant tolygaus 

visos nagrin÷jamos šiaurin÷s dalies akvatorijos padengimo, ji buvo suskirstyta į 

lygiakraščius blokus, kurių kraštinių ilgis – 9 m. Kraštinių susikirtimo taškai 

sudar÷ 47-ių potencialių ÷mimo vietų tinklelį (9 pav.). Tinklelį užklojus ant 

dugno nuos÷dų pasiskirstymo žem÷lapio buvo atmestos vietos, kuriose 

nuos÷dų sluoksnio storis nepakankamas ÷miniams paimti ir vietos, kuriose 

ežero gylis viršija 4,5 m (t.y. numatomą maksimalų žemsiurb÷s siurbimo gylį); 

po atmetimo liko 32 faktin÷s ÷minių ÷mimo vietos (10 pav.). Nagrin÷jamos 

pietin÷s ežero dalies plotas sudar÷ apie 5100 m2, joje susikaupusių dugno 

nuos÷dų klodų storis siek÷ 4 m. Pietin÷s dalies akvatorija taip pat buvo 

suskirstyta į lygiakraščius blokus, kurių kiekvienos kraštin÷s ilgis – 8 m. 

Tačiau d÷l labai netolygaus dugno nuos÷dų pasiskirstymo ir šio ežero dalies 

batimetrijos ypatumų (didelio gylio įlankos centre) teko atmesti daugumą 

potencialių ÷mimo vietų ir sutankinti tinklelį iki 4 m intervalo dugno nuos÷dų 

klodo viduryje. Nors sutankinus tinklelį susidar÷ net 86 kraštinių susikirtimo 

taškų (11 pav.), po atmetimo liko 31 faktin÷ ÷minių ÷mimo vieta (12 pav.). 
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9 pav. Šiaurin÷s ežero dalies dugno nuos÷dų ÷minių ÷mimo vietų nustatymo 
schema (potencialių ÷mimo vietų tinklelis) 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
10 pav. Šiaurin÷s ežero dalies dugno nuos÷dų ÷minių ÷mimo vietų nustatymo 
schema (faktinių ÷mimo vietų tinklelis užklotas ant dugno nuos÷dų 
pasiskirstymo žem÷lapio) 
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11 pav. Pietin÷s ežero dalies dugno nuos÷dų ÷minių ÷mimo vietų nustatymo 
schema (sutankintas potencialių ÷mimo vietų tinklelis) 

 

 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

12 pav. Pietin÷s ežero dalies dugno nuos÷dų ÷minių ÷mimo vietų nustatymo 
schema (faktinių ÷mimo vietų tinklelis užklotas ant dugno nuos÷dų 
pasiskirstymo žem÷lapio) 
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3.2. öminių ÷mimo metodika. Informacija apie tiriamų nuos÷dų 
granuliometriją ir amžių 

Dugno nuos÷dų ÷miniai buvo imami prieš pradedant ežero valymo 

darbus – 2011 m. lapkričio m÷n. ir juos baigus – 2012 m. vasario m÷n. Rudenį 

÷minių ÷mimas buvo atliekamas iš valties, žiemą – nuo ledo. Imant ÷minius, 

juos transportuojant ir saugojant buvo vadovaujamasi Lietuvos geologijos 

tarnybos parengtomis Grunto ir dugno nuos÷dų geocheminių m÷ginių ÷mimo 

rekomendacijomis (Kadūnas, 

1999), LST EN ISO 5667-

13:2011 standartu „Vandens 

kokyb÷. M÷ginių ÷mimas. 13 

dalis. Nurodymai, kaip imti 

dumblo m÷ginius“ ir Lietuvos 

geologijos tarnybos direktoriaus 

2008 m. birželio 17 d. įsakymu 

Nr. 1-104  patvirtintu 

Ekogeologinių tyrimų 

reglamentu. öminiams imti buvo 

naudojamas nerūdijančio plieno 

gruntotraukis su apsaugine 

sklende dumblo kolon÷lei 

apsaugoti (pagrindiniai 

gruntotraukio matmenys pateikti 

13 pav.). 

 

13 pav. Gruntotraukis su apsaugine sklende dumblo kolon÷lei paimti 
(Kadūnas, 1999) 

 

Dugno nuos÷dų ÷miniai buvo imami aukščiau aprašytų tinklelių linijų 

susikirtimo taškuose (šiaurin÷je ežero dalyje – 32-juose, pietin÷je – 31-name). 

Iš kiekviename taške paimtos stratifikuotos dugno nuos÷dų kolon÷l÷s 3-jų 

÷minių buvo suformuojamas jungiamasis ÷minys, charakterizuojantis 
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kiekvieno taško dugno nuos÷dų charakteristikas. Jungiamasis ÷minys buvo 

pakuojamas į atskirą vienkartinį hermetinį polietileninį maišelį, kad būtų 

išvengta kryžminio užterštumo. 

Prieš valymą dugno nuos÷dų ÷miniai buvo imami dviejuose dugno 

nuos÷dų sluoksniuose: paviršiniame (0–0,6 m) ir popaviršiniame (0,6–1,2 m). 

Po valymo darbų, dugno nuos÷dų ÷miniai buvo imami tik paviršiniame (0–0,6 

m) sluoksnyje, kuris buvo tiesiogiai paveiktas dugno nuos÷dų šalinimo 

(priimama, kad buvęs paviršinis nuos÷dų sluoksnis buvo pašalintas 

hidromechaninio valymo darbų metu). Paimtų jungiamųjų ÷minių skaičius 

kiekvienoje nagrin÷jamose ežero dalyje pateikiamas 10 lentel÷je. 

 

10 lentel÷. Šiaurin÷je ir pietin÷je ežero dalyse paimtų jungiamųjų ÷minių 
skaičius 

Šiaurin÷ ežero dalis Pietin÷ ežero dalis 
Prieš dugno nuos÷dų šalinimą, 
paviršiniame (0–0,6 m) sluoksnyje 

32 Prieš dugno nuos÷dų šalinimą, 
paviršiniame (0–0,6 m) sluoksnyje 

31 

Prieš dugno nuos÷dų šalinimą, 
popaviršiniame (0,6–1,2 m) sluoksnyje 

32 Prieš dugno nuos÷dų šalinimą, 
popaviršiniame (0,6–1,2 m) 
sluoksnyje 

28 

Po dugno nuos÷dų šalinimo, 
paviršiniame (0–0,6 m) sluoksnyje 

32 Po dugno nuos÷dų šalinimo, 
paviršiniame (0–0,6 m) sluoksnyje 

31 

Iš viso 96 Iš viso 90 
 

Visi tiriamų dugno nuos÷dų m÷giniai (tiek imami prieš, tiek po ežero 

valymo darbų) buvo sudaryti iš smulkiadispersin÷s nuos÷dų frakcijos, tačiau 

pažym÷tina, kad granuliometriniai jų tyrimai nebuvo atliekami.  

Įvertinti tirtų nuos÷dų kilmę ir amžių labai sud÷tinga. 2009 m. dr. 

Balevičiaus ir kolegų rengtoje ataskaitoje „Restauruotinų Lietuvos ežerų 

nustatymas ir preliminaraus restauravimo priemonių parinkimas šiems 

ežerams, siekiant pagerinti jų būklę“ teigiama, kad jų tyrimų duomenimis, 

skirtinguose (Druskonio, Mergelių Akių, Valdakio, Ilgučio) ežeruose per 

metus susikaupiančio dumblo vidutinis sluoksnio storis siekia nuo 0,15 iki 0,44 

cm, o per 20 metų susikaupia iki 8 cm dumblo. Be to, kadangi dauguma tirtųjų 

ežerų buvo nedideli – 7–25 ha ploto, negilūs ir eutrofiniai, daroma prielaida, 

kad didesniuose, iš prietakos baseino taršos bei dirvos erozijos produktų 
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negaunančiuose ir stabiliau funkcionuojančias ekosistemas turinčiuose 

ežeruose dumblas kaupiasi ne didesniu greičiu, arba l÷čiau (Balevičius et al., 

2009). Pietų Švedijos ežerus tyrusiu mokslininkų duomenimis (Eiseltová, 

2010), vidutinis nuos÷dų sedimentacijos greitis negiliuose oligotrofiniuose 

ežeruose siekia 0,2 mm, o negiliuose eutrofiniuose ežeruose –  0,5–1 mm per 

metus. Tačiau ežeruose, į kuriuose išleidžiamos dideles maistmedžiagių 

koncentracijas turinčios nuotekos, sedimentacijos greitis gali padid÷ti iki 1 cm 

per metus. Tačiau remiantis 2008 m. rengtoje mokomojoje Lietuvos žem÷s 

ūkio universiteto knygoje Aplinkosaugos darbai ir jų reglamentavimas 

(Ciūnys, Katkevičius, 2008) pateiktais duomenimis, LŽUŪ Vandentvarkos 

katedros mokslininkų tyrimais nustatyta, kad ežerų vandens gyliui siekiant 

mažiau nei 2 m, per metus vidutiniškai susikaupia 3–8 cm dumblo. 

Tod÷l vienareikšmiškai įvertinti tiriamų dugno nuos÷dų amžių n÷ra 

galimybių: vadovaujantis aukščiau min÷tų Švedijos mokslininkų pateiktais 

duomenimis, dugno nuos÷dų sluoksnis, susidaręs per 1964–2002 metų 

laikotarpį, kai į Babruko ežerą buvo išleidžiamos Trakų miesto komunalin÷s 

nuotekos, gal÷tų siekti apie 40 cm. Tačiau, kadangi tirtose ežero dalyse 

vandens gylis svyruoja nuo 1,5 iki 3,5 m, LŽUŪ Vandentvarkos katedros 

tyr÷jų duomenimis, per 38 metus gal÷jo susidaryti ir 1,14–3,04 m storio 

nuos÷dų sluoksnis. 

Pažym÷tina, kad 2004 m. Geografijos ir geologijos instituto darbuotojai, 

rengdami studiją „Babruko ežero būkl÷s tyrimai, skirti ežero sanavimui“ atliko 

Babruko ežero dugno nuos÷dų datavimą (Taminskas et al., 2004). Tačiau 

m÷giniai buvo paimti giliausioje ežero vietoje, iš 0,1 m, 4 m ir 7 m nuos÷dų 

storym÷s gylio ir neatspindi litoralin÷s dalies dugno nuos÷dų amžiaus. 

M÷giniai buvo analizuoti Geologijos ir geografijos instituto Radioizotopinių 

tyrimų laboratorijoje, taikytas beta spektrometrinis 14C datavimo metodas. 

Datavimo rezultatai parod÷, kad paviršinį nuos÷dų sluoksnį (iki 0,1 m storio) 

sudaro šiuolaikin÷s nuos÷dos (0-50 m. amžiaus), 4 m nuos÷dų storym÷je yra 

5310±210 metų senumo nuos÷dos, o nuos÷dų storym÷s dugne, 7 m gylyje yra 

8500±250 metų senumo nuos÷dos. 
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3.3. Laboratoriniai tyrimai 
Dugno nuos÷dų ÷miniai polietileniniuose maišeliuose per 24 val. buvo 

atvežti į Vilniaus universiteto gamtos mokslų fakulteto ekologijos ir 

aplinkotyros centro laboratoriją ir ruošiami pagal rentgeno spindulių 

fluorescencin÷s spektrometrijos analizei skirtas bandinių paruošimo 

procedūras, pateiktas vadovaujantis JAV aplinkos agentūros parengtoje 

ataskaitoje (National Exposure Research Laboratory of US EPA, 2006). 

Bandinių paruošimą ir m÷ginių analizę atliko autorius. 

Visų pirma, ÷miniai buvo išskirstyti į stiklines Petri l÷kšteles ir 11 val. 

džiovinami džiovinimo spintoje, 110o C temperatūroje iki pastovios mas÷s. 

Išdžiovinti ÷miniai buvo homogenizuoti (susmulkinti) keramin÷s grūstuv÷s 

pagalba ir sijojami pirma 2,00 mm, po to – 250 µm tankumo tinkleliais. Iš 

kiekvieno paruošto ÷minio buvo paimtas jį reprezentuojantis 5 g m÷ginys, 

kuris buvo įpakuojamas specialiame 32 mm diametro matavimo indelyje su 

ypač plonos „Mylar“ RFS pl÷vel÷s (6 µm storio) langu. Įpakuoti m÷giniai buvo 

tiriami Thermo Scientific Niton® XL2 serijos rentgeno spindulių 

fluorescencijos spektrometru. 

 Siekiant užtikrinti rentgeno spindulių fluorescencin÷s spektrometrijos 

kokybę ir patikimumą, buvo taikomos šios priemon÷s:  

1) prieš kiekvieną matavimų seriją atliekamas prietaiso gamintojo 

programin÷je įrangoje numatytas automatinis RFS sistemos 

kalibravimas; 

2) prieš kiekvieną matavimų seriją atliekamas analiz÷s patikimumo 

įvertinimas, panaudojant prietaiso gamintojo pateiktus 

etaloninius m÷ginių pavyzdžius; 

3) naudojama prailginta 480 sekundžių kiekvieno m÷ginio tyrimo 

trukm÷, atliekant 30-ies sekundžių elementų identifikavimo ir 

koncentracijų nustatymo ciklus ir naudojant galutinį RFS 

sistemos apskaičiuotą išvestinį rezultatą. 
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Informacija apie rentgeno spindulių fluorescencinę spektrometriją ir jos 

palyginimas su atomin÷s absorbcijos spektrometrija pateikiamas žemiau. 

 

Rentgeno spindulių fluorescencin÷ spektrometrija 

Rentgeno spindulių fluorescencin÷ (arba bangos ilgio dispersin÷ 

rentgeno spindulių antrin÷s emisijos) spektrometrija yra cheminių elementų 

kokybin÷s bei kiekybin÷s analiz÷s instrumentinis metodas, pagrįstas nustatomų 

elementų antrin÷s emisijos rentgeno spindulių bangos ilgių ir intensyvumų 

matavimu. 

Tiriamas m÷ginys apšviečiamas jonizuojančia spinduliuote iš rentgeno 

spindulių šaltinio. Kai šios spinduliuot÷s energija viršija vidinio sluoksnio 

elektronų energijos absorbcijos ribą, išlaisvinami vienas ar daugiau elektronų, 

o laisvos vietos (vakansijos) užpildomos elektronų, kurie pereina iš išorinių 

(tolesnių) sluoksnių į vidinį. Kadangi išorinių sluoksnių elektronų energetinis 

lygmuo yra aukštesnis nei vidinio sluoksnio, elektronui pereinant iš energijos 

E2 būsenos į mažesn÷s energijos E1 būseną, energijų skirtumas 

išspinduliuojamas fotono (hν = E2 - E1) pavidalu, t. y. sužadinimo energija 

virsta fotono energija (būdingosios rentgeno spinduliuot÷s energijos kvantu). 

Kadangi šis energijų skirtumas yra tiksliai apibr÷žtas, spinduliuojama tiksliai 

apibr÷žto dažnio ν spinduliuot÷s spektro linija, kuri yra unikali kiekvienam 

cheminiam elementui (Poškus, 2008). Antrin÷s cheminio elemento emisijos 

bangos ilgiai naudojami kokybinei, o spektro linijos intensyvumai – kiekybinei 

analizei atlikti. 

Lietuvoje, kaip ir daugelyje Europos šalių dažniausiai taikomas ir 

nacionaliniu lygiu patvirtintas standartinis metalų nustatymo metodas yra 

atomin÷s absorbcijos spektrometrija, pagrįsta elektromagnetin÷s spinduliuot÷s 

srauto atrankine absorbcija analizuojamosios medžiagos nesužadintaisiais 

atomais (Lubyt÷, 2001; Dumčius et al., 2011). Pripažįstama, kad rentgeno 

spindulių fluorescencin÷s spektrometrijos (RFS) metodu n÷ra galimybių 

nustatyti tokių žemų koncentracijų, kokios yra nustatomos atomin÷s 

absorbcijos spektrometrija (AAS), tačiau žemiausios RFS prietaisų analičių 
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vert÷s radimo ribos yra pakankamos daugumos analizinių uždavinių 

sprendimui tokiose srityse, kaip aplinkotyra, aplinkos apsauga, sveikatos 

apsauga, geologija ir mineralogija, metalurgija, kalnakasybos ir chemijos 

pramon÷, maisto pramon÷ ir teismo medicina (Shefsky, 1997; Kalnicky and 

Singhvi, 2001). 

JAV buvo atlikti eksperimentas, RFS ir AAS metodais tiriant švino 

koncentracijas dviejų skirtingų miestų teritorijų dirvožemio ÷miniuose ir 

Nacionalinio JAV standartų ir technologijų instituto standartiniuose 

etaloniniuose pavyzdžiuose (Shefsky, 1997). Eksperimento rezultatai 

pademonstravo puikią RFS rezultatų koreliaciją su AAS rezultatais (14 pav.). 

Lyginant 20-ies tinkamai paruoštų (išdžiovintų, sumaltų ir 0,125 mm tankumo 

tinkleliu sijotų) m÷ginių tyrimų rezultatus abiem metodais, buvo gautas 1,004 

tiesin÷s regresijos nuolydis ir 0,995 koreliacijos koeficiento R2 reikšm÷, 

parodanti glaudžias matavimo rezultatų aibių sąsajas. Eksperimento rezultatai 

taip pat pademonstravo, kad metalų tyrimų RFS metodu patikimumas labai 

priklauso nuo tinkamo m÷ginių paruošimo. Netik÷tai bloga koreliacija su 

atomin÷s absorbcijos spektrometrijos (AAS) rezultatais pasireišk÷ tik tuomet, 

kai nebuvo laikomasi m÷ginių pa÷mimo ir paruošimo rekomendacijų. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

14 pav. RFS (Niton XL 2 serijos prietaisu) ir AAS rezultatų palyginimas 
(šaltinis: Shefsky, 1997) 
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Koreliacijos koeficientas matuojant švino koncentracijas neparuoštame 

ir paruoštame m÷giniuose ženkliai skyr÷si ir kito nuo 0,958 (neparuoštų 

m÷ginių) iki 0,994 (paruoštų m÷ginių). Pagrindiniai reikalavimai RFS m÷ginių 

paruošimui – m÷ginio džiovinimas, malimas ir filtravimas (sijojimas), 

pasiekiant 0,250 mm dalelių dydį. 

Taigi, laikantis rekomenduojamų reikalavimų m÷ginių paruošimui, RFS 

metodu gaunami patikimi duomenys, dauguma atvejų lygintini su atomin÷s 

absorbcijos spektrometrijos rezultatais. RFS metodas yra kur kas pigesnis ir 

greitesnis už AAS analiz÷s metodus, tod÷l suteikia galimybę ištirti didesnį 

skaičių m÷ginių ir gauti detalesnį bei patikimesnį tiriamų analičių 

pasiskirstymą analizuojamoje teritorijoje (National Exposure Research 

Laboratory of US EPA, 2006). Priklausomai nuo siekiamos rezultatų kokyb÷s, 

matavimų rentgeno spindulių fluorescenciniu spektrometru laikas gali svyruoti 

nuo 30 iki 600 sekundžių. Kaip min÷ta, siekiant didesnio rezultatų tikslumo ir 

žemesn÷s analičių vert÷s radimo ribos, tiriant Babruko ežero dugno nuos÷das 

buvo naudojamas 480 sekundžių trukm÷s m÷ginio tyrimo laikas. 

 

3.4. Statistinis duomenų apdorojimas ir suminio užterštumo rodiklio 
skaičiavimas 

Laboratorinių duomenų statistin÷ analiz÷ atlikta panaudojant StatSoft 

STATISTICA v. 9.1 programin÷s įrangos paketą. 

Visų pirma buvo įvertintas gautų duomenų pasiskirstymas: atlikus 

Shapiro–Wilk testą paaišk÷jo, kad duomenys n÷ra pasiskirstę pagal normalųjį 

d÷snį. Tod÷l siekiant palyginti nagrin÷jamas priklausomas imtis (t.y. įvertinti 

įtakos tiriamam kintamajam reikšmingumą) buvo naudojamas Wilcoxon’o 

testas – populiariausias neparametrinis dviejų priklausomų imčių lyginimo 

testas, kuris atsižvelgia ne tik į skirtumo tarp dviejų imčių ženklą, bet ir į to 

skirtumo dydį ir tuo yra pranašesnis už kitą populiarų neparametrinį – ženklų 

testą (Puk÷nas, 2005). Wilcoxon’o testas yra Stjudento porinio t-testo 

neparametrinis analogas. Testo esmę trumpai galima apibūdinti taip: randamas 
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skirtumas tarp abiejų testavimo reikšmių (iš pirmojo testavimo reikšmių 

atimamos atitinkamos antrojo testavimo reikšm÷s) ir absoliučiosios gautų 

skirtumų reikšm÷s yra išd÷stomos pagal rangus, paliekant rangams tur÷tus 

skirtumų ženklus. 

Kriterijaus statistika Z gaunama įvertinant rangų su minuso ir pliuso 

ženklais sumas bei nulinių skirtumų skaičių. Remiantis šia statistika priimamas 

sprendimas d÷l statistin÷s hipotez÷s: 

 
H0: kintamųjų skirstiniai yra vienodi, 

H1: kintamųjų skirstiniai n÷ra vienodi. 

 
Statistin÷s hipotez÷s reikšmingumui nustatyti buvo pasirinktas p<0,05 

patikimumo lygmuo. 

Panaudojant StatSoft STATISTICA paketą, taip pat buvo apskaičiuoti 

pagrindiniai aprašomosios statistikos parametrai (minimumas, maksimumas, 

mediana, standartinis nuokrypis, kvartilin÷s reikšm÷s, kvartilinis plotis) ir 

braižomos lyginamosios statistin÷s diagramos (Box-and-Whisker Plots). 

Nagrin÷jamų metalų ir metaloidų suminis pasiskirstymas dugno 

nuos÷dose prieš ir po hidromechaninio ežero valymo buvo vertinamas pagal 

suminį užterštumo rodiklį Zd, kuris yra ne tik dažniausiai naudojamas Lietuvos 

tyr÷jų (pvz., Taraškevičius, Gregorauskas, 1993; Budavičius, 2003; Dumčius et 

al., 2011), buvo taikytas sudarant Lietuvos geocheminį atlasą (Kadūnas et al., 

1999), bet ir rekomenduojamas visuomen÷s sveikatos apsaugos metodiniuose 

teis÷s aktuose kaip indikatorius, skirtas naudoti tais atvejais, kai tiriamas 

objektas yra užterštas ne viena chemine medžiaga arba cheminiu elementu 

(metalu), bet keliais. Suminis užterštumo rodiklis Zd buvo apskaičiuojamas 

pagal šio darbo 1.5 skyriuje pateiktą formulę, panaudojant foninių nagrin÷jamų 

elementų koncentracijų Lietuvos ežerų dugno nuos÷dose vidurkius (Kadūnas, 

2003); jei informacijos apie elemento foninę koncentraciją ežerų dugno 

nuos÷dose n÷ra, buvo naudojamas šio elemento foninių koncentracijų Lietuvos 

dirvožemiuose vidurkis (Lietuvos higienos norma HN 60:2004). 

{
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3.5. Laboratorinių tyrimų rezultatų interpoliacijos į ištisinį paviršių 
metodika 

Siekiant įvertinti nagrin÷jamų metalų ir metaloidų erdvinį 

pasiskirstymą, buvo panaudoti erdvin÷s statistikos metodai, kurie įgalina 

modeliuoti ir erdvinį trendą, ir erdvinę koreliaciją. Nors atlikto eksperimento 

m÷ginių imtis yra sąlyginai didel÷, ištisiniam erdviniam paviršiui sumodeliuoti 

būtina atlikti duomenų prognozes ir interpoliavimą, t.y. ne tik įvertinti 

išmatuotas vertes, bet ir apskaičiuoti funkcijos reikšmes tarpiniuose taškuose. 

Duomenų prognozei atlikti buvo pasirinktas krigingo metodas, kuris suteikia 

imties duomenims svorius ir prie tam tikrų sąlygų minimizuoja vidutinę 

kvadratinę prognoz÷s klaidą, t.y. pateikia geriausią tiesinę nepaslinktą 

prognozę. Nors imties duomenims svorius, priklausomai nuo jų atstumo iki 

prognozuojamo taško suteikia ir kiti duomenų prognozavimo metodai, tokie 

kaip atvirkščiai proporcingo atstumo, atvirkščiai proporcingo atstumo kvadrato 

ir kt., šiuose metoduose svoriai priklauso tik nuo atstumų iki skaičiuojamos 

vietos ir neatsižvelgiama į duomenų panašumą lyginant su prognozuojamu 

tašku. Tuo tarpu krigingo svoriai vertinami pagal iš pusvariogramę, kuri 

gaunama atsižvelgiant į erdvinį duomenų pobūdį, t.y. erdvin÷ autokoreliacija 

kiekybiškai išreiškiama pusdispers÷mis, tod÷l svoriai priklauso ne tik nuo 

atstumo tarp matuojamų taškų ir skaičiuojamos reikšm÷s vietos, bet ir nuo visų 

matuojamų taškų išsid÷stymo erdv÷je. Be to krigingas atlieka tikslią 

interpoliaciją, t. y. prognozuotos imties stebinių reikšm÷s, kurios buvo 

naudojamos nežinomų reikšmių prognozei, išlieka nepakitusios.  Krigingo 

procedūros metu stebiniams suteikiami svoriai pagal tam tikrą svorinę funkciją, 

kurios pagrindiniai ypatumai yra šie: (1) artimi stebiniai įgauna didesnius 

svorius, nei labiau nutolę; (2) santykin÷ jų proporcija priklauso nuo stebinių 

vietos ir parametrinio semivariogramos modelio; (3) kuo didesn÷ grynuolio 

dispersija, tuo mažesni svoriai stebinių, esančių arčiau prognozuojamų 

reikšmių; (4) grupuotos reikšm÷s turi mažesnius svorius, nei izoliuotos tuo 
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pačiu atstumu (Oliver and Webster, 1990; Ramanitharan et al. 2005, 

Borisenko, 2009). 

Yra įvairių krigingo technikų, kurios pagrįstos įvairiomis prielaidomis, 

tačiau šiame darbe buvo naudotas normalusis (arba ordinarus, angl. ordinary) 

krigingas – paprasčiausias, statistiškai optimalus ir dažniausiai naudojamas 

tiesinis krigingas, kurio prielaidos: duomenyse n÷ra trendo – pastovus vidurkis 

nežinomas ir apskaičiuojamas iš išmatuotų reikšmių; regioninis kintamasis yra 

stacionarus (Tao 1995; Wang et al. 2003).  

Remiantis šiomis prielaidomis bei naudojant stebinius (t.y. išmatuotas 

reikšmes) ( )si
Z  ir tų stebinių svorinį vidurkį, nežinoma duomenų reikšm÷ 

( )s0
Z  prognozuojama pagal formulę: 

 

           ,   (7) 

 

čia ( )s0
Ẑ  – normaliojo krigingo prognoz÷, svoriai λi – i-tojo kintamojo 

stebinio svoris matavimo vietoje si
, ( )si

Z  – i-tojoje vietoje  išmatuota reikšm÷,  

o n – stebinių kiekis (išmatuotų reikšmių skaičius).  

Normaliojo krigingo svoriai λi priklauso nuo išmatuotiems taškams 

pritaikyto modelio, atstumo iki prognoz÷s vietos ir erdvinių ryšių tarp aplink 

prognoz÷s vietą išmatuotų reikšmių. Prognoz÷ skaičiuojama kaip tiesin÷ 

žinomų duomenų reikšmių kombinacija (svertinis vidurkis), t.y. reikšm÷s 

kiekviename taške ( )s0
Z  skaičiuojamos kaip visuose taškuose ( )si

Z  išmatuotų 

reikšmių svertiniai vidurkiai. Normaliojo krigingo metodu gaunama geriausia 

tiesin÷ nepaslinkta sistemin÷s paklaidos prognoz÷ (angl. best linear unbiased 

prediction): žinomuose taškuose apskaičiuotos reikšm÷s yra tikslios, o 

taikomos regioninių kintamųjų teorijos rezultatas yra „optimalus“ 

interpoliavimo metodas siekiant mažiausios prognoz÷s dispersijos. Kitaip 

tariant, kiekvieno skaičiuojamo taško svoris priklauso nuo ne tik nuo taškų 

išsid÷stymo bei variogramos modelio, bet yra taip pat skaičiuojamas pagal 

optimizavimo kriterijų –normaliojo krigingo atveju šis kriterijus yra prognoz÷s 

( ) ( )ss
n

1
0

Ẑ
i

i
i
Z∑

=

= λ
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dispersijos minimizavimas. Praktikoje krigingo rezultatų efektyvumas 

priklauso nuo teisingo pusvariogram÷s pasirinkimo ir trendų modelio  

aprašymo. Tačiau, kadangi krigingas atlieka tikslią interpoliaciją, net ir 

parinkus nelabai tinkamus pusvariagram÷s parametrus, krigingas paviršių 

prognozuos geriau nei kiti interpoliacijos metodai. Be to, krigingo metodas yra 

pranašesnis, lyginant su deterministin÷mis procedūromis, kadangi krigingu 

pateikiamos prognoz÷s paklaidos kiekviename prognozuoto paviršiaus taške 

(Borisenko, 2009). 

Duomenų interpoliacijai į ištisinį paviršių (taikant Krigingo algoritmą) 

ir dugno projekcijos kontūrinių žem÷lapių braižymui buvo naudojamas Golden 

Software Surfer 9.0 programin÷s įrangos paketas.  

Pažym÷tina, kad erdvinio pasiskirstymo analiz÷ buvo atliekama tik tų 

nagrin÷jamų metalų ir metaloidų, kurių tiriamuose dugno nuos÷dų 

sluoksniuose buvo aptikta 4-iuose ar daugiau m÷ginių. 
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4. DARBO REZULTATAI IR JŲ APTARIMAS 
 

4.1. Atskirų nagrin÷jamų metalų ir metaloidų pasiskirstymas dugno 
nuos÷dose sluoksniuose prieš ir po hidromechaninio ežero valymo 

 
As (arsenas) 

Šiaurin÷je Babruko ež. dalyje, prieš atliekant hidromechaninio ežero 

valymo darbus, arseno buvo aptikta 12-oje iš 32 tirtų m÷ginių – paviršiniame 

(0–0,6 m) dugno nuos÷dų sluoksnyje ir  14-oje – popaviršiniame (0,6–1,2 m). 

Pagrindin÷ aprašomoji statistin÷ informacija apie dugno nuos÷dų laboratorinių 

tyrimų metu nustatytas arseno koncentracijas pateikta 11 lentel÷je ir 14 pav. 

Kaip matome, nors prieš valymą arseno koncentracijos paviršiniame 

sluoksnyje svyruoja nuo 6,45 iki 12,35 mg/kg, o popaviršiniame – nuo 6,14 iki 

24,59 mg/kg, medianin÷s koncentracijos abiejuose sluoksniuose yra panašios – 

atitinkamai 8,20 ir 9,74 mg/kg.  

 
11 lentel÷. Informacija apie šiaurin÷s Babruko ež. dalies dugno nuos÷dose 
nustatytas arseno koncentracijas (paviršiniame ir popaviršiniame sluoksniuose 
bei prieš ir po hidromechaninio ežero valymo) 

 

Tačiau pastebimas netolygus arseno kiekių pasiskirstymas 

popaviršiniame sluoksnyje, kurį atspindi didelis standartinis nuokrypis, 

 
0–0,6 m 

sluoksnis, 
pr. valymą 

0,6–1,2 m 
sluoksnis, 
pr. valymą 

0–0,6 m 
sluoksnis, 
po valymo 

Aptikta (m÷g. skaičius) 12/32 14/32 17/32 

Minimali konc., mg/kg 6,45 6,14 4,39 

Maksimali konc., mg/kg 12,35 24,59 8,36 

Medianin÷ konc., mg/kg 8,20 9,74 6,52 

Standartinis nuokrypis 1,71 6,52 1,12 

Fonin÷ konc. (Lietuvos dirv. vid.), mg/kg 3,05 

Siektina konc. (Kanados ež. nuos.), mg/kg 5,90 

Potencialų neig. poveikį sukelianti konc. 
(Kanados ež. nuos.), mg/kg 

17,00 

DLK, mg/kg 10,00 

Median. konc. viršija foninę, kart. 2,69 3,19 2,14 

Maks. konc. viršija DLK, kart. 1,24 2,46 0,84 
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siekiantis 6,52 (paviršiniame sluoksnyje jis tesiekia 1,71). Pažym÷tina, kad 

išskirtinai didel÷s koncentracijos, viršijančios 20 mg/kg, popaviršiniame 

sluoksnyje buvo nustatytos trijuose m÷giniuose. 

Prieš valymą nustatytų arseno koncentracijų lyginamosios analiz÷s 

rezultatai rodo, kad medianin÷s koncentracijos tiek paviršiniame, tiek 

popaviršiniame sluoksniuose viršija vidutinę foninę šio elemento koncentraciją 

Lietuvos dirvožemyje atitinkamai 2,69 ir 3,19 karto, o maksimalios 

koncentracijos viršija DLK 1,24 ir 2,46 karto. Be to, keturiuose popaviršinio 

sluoksnio m÷giniuose arseno koncentracijos viršija 17,00 mg/kg – 

koncentraciją, kuri Kanados ežerų dugno nuos÷dų tyrimuose apibūdinama kaip 

galinti sąlygoti neigiamą poveikį vietos biotai (Canadian Council of Ministers 

of the Environment, 1999). Ženklūs foninių ir didžiausių leidžiamų 

koncentracijų viršijimai aiškiai rodo antropogenin÷s veiklos – 1964-2002 m. 

išleidžiamų komunalinių nuotekų įtaką šio elemento kiekiams dugno 

nuos÷dose.  

 

 

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

14 pav. Šiaurin÷s Babruko ež. dalies dugno nuos÷dose nustatytų arseno 
koncentracijų palyginimas (paviršiniame ir popaviršiniame sluoksniuose bei 
prieš ir po hidromechaninio ežero valymo) 
 

As koncentracijos prieš ir po hidromechaninio valymo, mg/kg

 Median 

 25%-75% 

 Min-Max Konc. pr. val. 0-0,6 m

Konc. pr. val. 0,6-1,2 m

Konc. po val. (0-0,6 m)

2

4

6

8

10

12

14

16
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20

22

24

26
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14 pav. pateiktas arseno koncentracijų palyginimas paviršiniame ir 

popaviršiniame sluoksniuose iliustruoja netolygų arseno kiekių pasiskirstymą 

ir elemento koncentracijų kvartilinio pločio padid÷jimą popaviršiniame dugno 

nuos÷dų sluoksnyje. Tačiau lyginant arseno koncentracijas prieš valymą 

paviršiniame ir popaviršiniame sluoksniuose, Wilcoxon’o suderintųjų porų 

testo rezultatai (12 lentel÷) parod÷, kad šis padid÷jimas (tiksliau, skirtumas tarp 

sluoksnių) n÷ra reikšmingas – P vert÷ siekia 0,895860 (kaip reikšminga 

vertinama P < 0,0500). 

 

12 lentel÷. Wilcoxon’o suderintųjų porų testo rezultatai lyginant arseno 
koncentracijas šiaurin÷s Babruko ež. dalies dugno nuos÷dų paviršiniame ir 
popaviršiniame sluoksniuose bei prieš ir po hidromechaninio ežero valymo 

 

Po hidromechaninio ežero valymo, šiaurin÷je Babruko ežero dalyje 

arseno buvo aptikta 17-oje iš 32 tirtų m÷ginių. Po valymo arseno kiekių 

pasiskirstymas dugno nuos÷dose yra gana tolygus, koncentracijos svyruoja nuo 

4,39 iki 8,36 mg/kg, o standartinis nuokrypis siekia vos 1,12. Be to, po valymo 

nustatyti arseno kiekiai yra mažesni nei prieš valymą: maksimali nustatyta 

koncentracija neviršija DLK, o medianin÷ koncentracija viršija foninę tik 2,14 

karto (žr. 11 lentelę). Reikšmingą skirtumą tarp arseno koncentracijų 

paviršiniame sluoksnyje prieš ir po hidromechaninio valymo parod÷ ir 

Wilcoxon’o suderintųjų porų testo rezultatai – P vert÷ yra vertinama kaip 

reikšminga ir siekia 0,000069 (12 lentel÷). Laboratorinių tyrimų rezultatų 

interpoliacija į ištisinį paviršių leido sumodeliuoti arseno erdvinį pasiskirstymą 

tirtuose sluoksniuose ir įvertinti hidromechaninio ežero valymo įtaką jo kaitai. 

Prieš valymą šiaurin÷s Babruko ež. dalies dugno nuos÷dų paviršiniame (0–0,6 

P < 0,0500 vertinama kaip reikšminga 

Kintamųjų poros N Z kriterijus P vert÷ 

Koncentracijos paviršiniame (0–0,6 m) 
sluoksnyje ir popaviršiniame (0,6–1,2 m) 

sluoksnyje, prieš valymą 
32 0,130893 0,895860 

Koncentracijos paviršiniame (0–0,6 m) 
sluoksnyje prieš valymą ir po valymo 

32 3,978099 0,000069 
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m) sluoksnyje stebimi trys padid÷jusių arseno koncentracijų arealai (žr. 15 pav. 

pateiktą dugno projekcijos kontūrinį žem÷lapį). Didžiausios koncentracijos (iki 

12,35 mg/kg) nustatytos didžiausią plotą užimančiame areale (židinyje), 

išsid÷sčiusiame nagrin÷jamos akvatorijos šiaur÷s–rytų dalyje ir 

besidriekiančiame pietų–šiaur÷s kryptimi, link šiaur÷je esančios protakos į 

Olaukos ežer÷lį. Antrasis, kur kas mažesnio ploto židinys nustatytas 

pietrytin÷je akvatorijos dalyje, nedidel÷je uždumbl÷jusioje įlank÷l÷je.  

Trečiasis, panašaus dydžio arealas išsid÷stęs pietvakarin÷je dalyje. Abu 

pastarieji židiniai skiriasi nuo pirmojo ne tik plotu – juose koncentracijos 

nesiekia maksimalių verčių ir tik šiek tiek viršija medianinę 8,20 mg/kg 

koncentraciją.  

Popaviršiniame (0,6–1,2 m) sluoksnyje (16 pav.) didžiausi arseno 

kiekiai susitelkę šiaurin÷je akvatorijos dalyje esančiame netolygios formos 

židinyje, kuris driekiasi akvatorijos viduriu pietų–šiaur÷s kryptimi, link jau 

min÷tos šiaur÷je esančios protakos. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

15 pav. Arseno koncentracijų pasiskirstymas šiaurin÷s Babruko ež. dalies 
dugno nuos÷dų paviršiniame (0–0,6 m) sluoksnyje (prieš valymą) 
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16 pav. Arseno koncentracijų pasiskirstymas šiaurin÷s Babruko ež. dalies 
dugno nuos÷dų popaviršiniame (0,6–1,2 m) sluoksnyje (prieš valymą) 
 
 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

17 pav. Arseno koncentracijų pasiskirstymas šiaurin÷s Babruko ež. dalies 
dugno nuos÷dų paviršiniame (0–0,6 m) sluoksnyje (po valymo) 
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Maksimalios koncentracijos (iki 24,59 mg/kg) nustatytos šio židinio 

vidurin÷je dalyje, šiaur÷s–vakarų ir šiaur÷s–rytų dalyse arseno koncentracijos 

siekia atitinkamai iki 14,00 ir 20,00 mg/kg. Po hidromechaninio ežero valymo, 

arseno kiekių erdvinis pasiskirstymas šiaurin÷je ežero dalyje yra gana tolygus, 

o maksimalios koncentracijos (mažesn÷s nei prieš valymą ir siekiančios iki 

8,36 mg/kg) nustatytos pavieniuose taškuose, išsibarsčiusiuose po visą tiriamos 

akvatorijos plotą (17 pav.). Šie erdvin÷s analiz÷s rezultatai patvirtina ir papildo 

aukščiau aprašytas statistin÷s analiz÷s rezultatus. 

Pietin÷je Babruko ež. dalyje, prieš atliekant hidromechaninio ežero 

valymo darbus, arseno buvo aptikta šešiuose iš 31 tirto m÷ginio – paviršiniame 

(0–0,6 m) dugno nuos÷dų sluoksnyje ir dvylikoje iš 28 tirtų – popaviršiniame 

(0,6–1,2 m).  

Pagrindin÷ aprašomoji statistin÷ informacija apie pietin÷s Babruko ež. 

dalies dugno nuos÷dose nustatytas arseno koncentracijas pateikta 13 lentel÷je ir 

18 pav.  

 
13 lentel÷. Informacija apie pietin÷s Babruko ež. dalies dugno nuos÷dose 
nustatytas arseno koncentracijas (paviršiniame ir popaviršiniame sluoksniuose 
bei prieš ir po hidromechaninio ežero valymo) 

 

 
0–0,6 m 

sluoksnis, 
pr. valymą 

0,6–1,2 m 
sluoksnis, 
pr. valymą 

0–0,6 m 
sluoksnis, 
po valymo 

Aptikta (m÷g. skaičius) 6/31 12/28 16/31 

Minimali konc., mg/kg 6,72 5,45 4,58 

Maksimali konc., mg/kg 12,37 14,26 14,21 

Medianin÷ konc., mg/kg 8,34 8,77 5,70 

Standartinis nuokrypis 1,92 2,42 2,69 

Fonin÷ konc. (Lietuvos dirv. vid.), mg/kg 3,05 

Siektina konc. (Kanados ež. nuos.), mg/kg 5,90 

Potencialų neig. poveikį sukelianti konc. 
(Kanados ež. nuos.), mg/kg 

17,00 

DLK, mg/kg 10,00 

Median. konc. viršija foninę, kart. 2,73 2,87 1,87 

Maks. konc. viršija DLK, kart. 1,24 1,43 1,42 
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Kaip matome, prieš valymą arseno koncentracijos paviršiniame ir 

popaviršiniame sluoksniuose yra panašios: jos svyruoja atitinkamai nuo 6,72 

iki 12,37 mg/kg ir nuo 5,45 iki 14,26 mg/kg; medianin÷s koncentracijos savo 

ruožtu siekia 8,34 ir 8,77 mg/kg. Koncentracijų sklaida gan tolygi abiejuose 

sluoksniuose: standartinio nuokrypio reikšm÷s paviršiniame ir popaviršiniame 

sluoksniuose atitinkamai siekia 1,92 ir 2,42. Prieš valymą nustatytų arseno 

koncentracijų lyginamosios analiz÷s rezultatai rodo, kad medianin÷s 

koncentracijos tiek paviršiniame, tiek popaviršiniame sluoksniuose viršija 

vidutinę foninę šio elemento koncentraciją Lietuvos dirvožemyje atitinkamai 

2,73 ir 2,87 karto, o maksimalios koncentracijos viršija DLK 1,24 ir 1,43 karto. 

Tačiau, skirtingai nei šiaurin÷je ežero dalyje, arseno koncentracijos neviršija 

potencialų neigiamą poveikį sukeliančios 17,00 mg/kg koncentracijos. 

Sąlyginai mažesn÷s koncentracijos šioje, labiau nuo praeities taršos šaltinio 

nutolusioje ežero dalyje patvirtina aukščiau min÷tą teiginį apie antropogenin÷s 

veiklos įtaką dugno nuos÷dų užterštumui. 

Nors 18 pav. pateiktame grafiniame koncentracijų palyginime matomas 

arseno koncentracijų kvartilinio pločio padid÷jimas popaviršiniame dugno 

nuos÷dų sluoksnyje, Wilcoxon’o suderintųjų porų testo rezultatai (14 lentel÷) 

parod÷, kad arseno koncentracijų skirtumas prieš valymą paviršiniame ir 

popaviršiniame sluoksniuose n÷ra reikšmingas – P vert÷ siekia 0,492790 (kaip 

reikšminga vertinama P < 0,0500).  

Po hidromechaninio ežero valymo, pietin÷je Babruko ež. dalyje arseno 

buvo aptikta 16-oje iš 31 tirto m÷ginio. Minimali ir maksimali arseno 

koncentracijos po valymo siekia atitinkamai 4,58 ir 14,21 mg/kg (t.y. 

maksimali koncentracija beveik identiška popaviršiniame sluoksnyje prieš 

valymą nustatytai koncentracijai);  koncentracijų sklaida po valymo 

(standartinis nuokrypis – 2,69) taip pat panaši į sklaidą popaviršiniame 

sluoksnyje prieš valymą (13 lentel÷.). Tačiau 18 pav. pateiktoje diagramoje 

aiškiai matoma, kad ir arseno medianin÷ koncentracija (5,70 mg/kg, fonin÷s 

konc. viršijimas – tik 1,87 karto), ir koncentracijų kvartilinis plotis po valymo 

yra ženkliai mažesni nei prieš valymą. 



 
79 

 

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

18 pav. Pietin÷s Babruko ež. dalies dugno nuos÷dose nustatytų arseno 
koncentracijų palyginimas (paviršiniame ir popaviršiniame sluoksniuose bei 
prieš ir po hidromechaninio ežero valymo) 

 

Arseno koncentracijų skirtumo reikšmingumą pietin÷s Babruko ež. 

dalies dugno nuos÷dose prieš ir po hidromechaninio ežero valymo patvirtina ir 

Wilcoxon’o suderintųjų porų testo rezultatai: lyginant koncentracijas 

paviršiniame sluoksnyje prieš ir po valymo gaunama reikšminga P vert÷ – 

0,004222 ( žr. 14 lentelę). 

 
14 lentel÷. Wilcoxon’o suderintųjų porų testo rezultatai lyginant arseno 
koncentracijas pietin÷s Babruko ež. dalies dugno nuos÷dų paviršiniame ir 
popaviršiniame sluoksniuose bei prieš ir po hidromechaninio ežero valymo 

 

P < 0,0500 vertinama kaip reikšminga 

Kintamųjų poros N Z kriterijus P vert÷ 

Koncentracijos paviršiniame (0–0,6 m) 
sluoksnyje ir popaviršiniame (0,6–1,2 m) 

sluoksnyje, prieš valymą 
31 0,685879 0,492790 

Koncentracijos paviršiniame (0–0,6 m) 
sluoksnyje prieš valymą ir po valymo 

28 2,861096 0,004222 

As koncentracijos prieš ir po hidromechaninio valymo, mg/kg

 Median 

 25%-75% 

 Min-Max Konc. pr. val. 0-0,6 m

Konc. pr. val. 0,6-1,2 m

Konc. po val. (0-0,6 m)

4

6

8

10

12

14

16
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Arseno koncentracijų interpoliacija į ištisinį paviršių pietin÷s ežero 

dalies dugno plote iliustruojama 19 – 21 pav. pateikiamuose dugno projekcijos 

kontūriniuose žem÷lapiuose. Erdvin÷s sklaidos analiz÷s rezultatai rodo, kad 

prieš valymą, pietin÷s Babruko ež. dalies dugno nuos÷dų paviršiniame (0–0,6 

m) sluoksnyje (19 pav.) arsenas pasiskirstęs šešiuose pavieniuose netolygiai 

išsid÷sčiusiuose židiniuose, o maksimalūs jo kiekiai (iki 14,21 mg/kg) susitelkę 

rytin÷je tirtos akvatorijos dalyje. Popaviršiniame (0,6–1,2 m) sluoksnyje (20 

pav.) išlieka min÷tas rytinis arseno židinys, tačiau matomi dar du anomaliai 

didelių arseno kiekių arealai – pietrytin÷je ir centrin÷je–vakarin÷je akvatorijos 

dalyse.  

Priešingai nei šiaurin÷je ežero dalyje, po hidromechaninio ežero valymo 

(21 pav.) arseno kiekių erdvinis pasiskirstymas pietin÷s dalies paviršiniame 

sluoksnyje labai panašus į popaviršiniame sluoksnyje prieš valymą steb÷tą 

pasiskirstymą: anomalijų išsid÷stymas beveik identiškas, tik vidutin÷s ir 

medianin÷s koncentracijos yra mažesn÷s, o maksimalios koncentracijos 

vyrauja  centrin÷je–vakarin÷je, o ne rytin÷je ir pietrytin÷je srityse. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

19 pav. Arseno koncentracijų pasiskirstymas pietin÷s Babruko ež. dalies dugno 
nuos÷dų paviršiniame (0–0,6 m) sluoksnyje (prieš valymą) 
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20 pav. Arseno koncentracijų pasiskirstymas pietin÷s Babruko ež. dalies dugno 
nuos÷dų popaviršiniame (0,6–1,2 m) sluoksnyje (prieš valymą) 
 
 
 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

21 pav. Arseno koncentracijų pasiskirstymas pietin÷s Babruko ež. dalies dugno 
nuos÷dų paviršiniame (0–0,6 m) sluoksnyje (po valymo) 
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Cd (kadmis) 

Prieš atliekant hidromechaninio ežero valymo darbus, šiaurin÷je 

Babruko ež. dalyje kadmio aptikta tik dviejuose iš 32 tirtų m÷ginių – 

paviršiniame (0–0,6 m) dugno nuos÷dų sluoksnyje ir dešimtyje iš 32 – 

popaviršiniame (0,6–1,2 m). D÷l tokio didelio šio metalo vertikalaus 

pasiskirstymo netolygumo, lyginti jo sklaidą paviršiniame ir popaviršiniame 

sluoksniuose n÷ra prasm÷s. Tačiau būtina pažym÷ti, kad dviejuose paviršinio 

sluoksnio m÷giniuose nustatytos koncentracijos, kurios svyruoja nuo 10,75 iki 

25,56 mg/kg yra anomaliai didel÷s – jų medianin÷ vert÷ (18,16 mg/kg) viršija  

vidutinę foninę kadmio koncentraciją Lietuvos dirvožemyje (0,175 mg/kg) net 

103,74 karto, o maksimali koncentracija viršija didžiausią leidžiamą (3,00 

mg/kg) 8,52 karto (žr. 15 lentelę). Net minimali nustatyta koncentracija 

daugiau kaip tris kartus viršija DLK ir koncentraciją, kuri Kanados ežerų 

dugno nuos÷dų tyrimuose apibūdinama kaip galinti sukelti neigiamą poveikį 

vietos biotai (3,50 mg/kg). 

 
15 lentel÷. Informacija apie šiaurin÷s Babruko ež. dalies dugno nuos÷dose 
nustatytas kadmio koncentracijas (paviršiniame ir popaviršiniame sluoksniuose 
bei prieš ir po hidromechaninio ežero valymo) 

 

Popaviršiniame sluoksnyje nustatytos dar didesn÷s kadmio 

koncentracijos – dešimtyje m÷ginių jos svyruoja nuo 12,10 iki 31,79 mg/kg ir 

 
0–0,6 m 

sluoksnis, 
pr. valymą 

0,6–1,2 m 
sluoksnis, 
pr. valymą 

0–0,6 m 
sluoksnis, 
po valymo 

Aptikta (m÷g. skaičius) 2/32 10/32 1/32 

Minimali konc., mg/kg 10,75 12,10 15,31 

Maksimali konc., mg/kg 25,56 31,79 15,31 

Medianin÷ konc., mg/kg 18,16 14,97 - 

Standartinis nuokrypis 10,47 6,18 - 

Fonin÷ konc. (Lietuvos dirv. vid.), mg/kg 0,175 

Siektina konc. (Kanados ež. nuos.), mg/kg 0,6 

Potencialų neig. poveikį sukelianti konc. 
(Kanados ež. nuos.), mg/kg 

3,50 

DLK, mg/kg 3,00 

Median. konc. viršija foninę, kart. 103,74 85,54 87,49 

Maks. konc. viršija DLK, kart. 8,52 10,60 5,10 
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nors medianin÷ vert÷ yra šiek tiek mažesn÷ – 14,97 mg/kg, ji viršija foninę 

85,54 karto, o maksimali koncentracija viršija DLK net 10,6 karto (15 lentel÷). 

Tokios koncentracijos apibūdinamos kaip ypač pavojingos ir keliančios pavojų 

augalams, gyvūnams ir žmogaus sveikatai (HN 60:2004). 

Po hidromechaninio ežero valymo, šiaurin÷je Babruko ež. dalyje 

kadmio buvo nustatyta tik viename iš 32 tirtų m÷ginių, o nustatyta 

koncentracija siek÷ 15,31 mg/kg. Ši koncentracija yra apie du kartus mažesn÷ 

nei nustatytos maksimalios koncentracijos abiejuose sluoksniuose prieš valymą 

ir artima prieš valymą nustatytai medianinei reikšmei. Nors ji 87,49 karto 

viršija foninę koncentraciją ir 5,10 karto – didžiausią leidžiamą koncentraciją, 

anomalijos plotas yra nedidelis (aplinkiniuose taškuose kadmio koncentracijos 

nesiekia matavimo metodo aptikimo ribos), tod÷l galima teigti, kad pavojaus 

nagrin÷jamos akvatorijos biotai ji nekelia. 

Prieš atliekant hidromechaninio ežero valymo darbus, pietin÷je 

Babruko ež. dalyje kadmio buvo aptikta tik viename iš 31 tirto m÷ginio – 

paviršiniame (0–0,6 m) dugno nuos÷dų sluoksnyje ir nenustatyta nei viename 

iš 28 tirtų m÷ginių – popaviršiniame (0,6–1,2 m). Paviršiniame sluoksnyje 

nustatyta koncentracija siekia 12,97 mg/kg – tai 4,32 karto daugiau nei 

didžiausia leidžiama koncentracija ir 74,11 karto daugiau nei vidutin÷ fonin÷ 

koncentracija Lietuvos dirvožemiuose (16 lentel÷). 

Po hidromechaninio ežero valymo, kadmio buvo aptikta tik viename 

m÷ginyje, o nustatyta koncentracija jame siek÷ 9,20 mg/kg – mažiau nei prieš 

valymą, tačiau 3,06 karto daugiau nei DLK ir 52,57 karto daugiau nei vidutin÷ 

fonin÷ koncentracija Lietuvos dirvožemiuose. 
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16 lentel÷. Informacija apie pietin÷s Babruko ež. dalies dugno nuos÷dose 
nustatytas kadmio koncentracijas (paviršiniame ir popaviršiniame sluoksniuose 
bei prieš ir po hidromechaninio ežero valymo) 

 

Co (kobaltas) 

Prieš atliekant hidromechaninio ežero valymo darbus, šiaurin÷je 

Babruko ež. dalyje kobalto buvo aptikta tik viename iš 32 tirtų m÷ginių – 

paviršiniame (0–0,6 m) dugno nuos÷dų sluoksnyje ir dviejuose iš 32 – 

popaviršiniame (0,6–1,2 m). Kaip ir aukščiau aprašyto kadmio atveju, 

paviršinio sluoksnio m÷ginyje nustatyta kobalto koncentracija – 79,80 mg/kg 

yra anomaliai didel÷ ir viršija vidutinę foninę koncentraciją Lietuvos ežerų 

dugno nuos÷dose (2,9 mg/kg) 25,51 karto, o maksimalią leidžiamą 

koncentraciją  (30,00 mg/kg) –  2,66 karto (žr. 17 lentelę). Popaviršiniame 

sluoksnyje (dviejuose m÷giniuose) nustatytos kobalto koncentracijos svyruoja 

nuo 71,20 iki 228,24 mg/kg, t.y. yra dar didesn÷s nei paviršiniame sluoksnyje. 

Medianin÷ jų vert÷ siekia 149,72 mg/kg ir 51,63 karto viršija vidutinę foninę 

koncentraciją Lietuvos ežerų dugno nuos÷dose, o maksimali nustatyta 

koncentracija viršija DLK (30,00 mg/kg) net 7,61 karto. Po hidromechaninio 

ežero valymo, šiaurin÷je Babruko ež. dalyje kobalto buvo aptikta trijuose iš 32 

tirtų m÷ginių. Medianin÷ nustatytų koncentracijų vert÷ – 69,31 mg/kg 23,90 

karto viršija foninę koncentraciją, o maksimali po valymo nustatyta 

koncentracija viršija DLK (30,00 mg/kg) 2,62 karto. 

 
0–0,6 m 

sluoksnis, 
pr. valymą 

0,6–1,2 m 
sluoksnis, 
pr. valymą 

0–0,6 m 
sluoksnis, 
po valymo 

Aptikta (m÷g. skaičius) 1/31 0/28 1/31 

Minimali konc., mg/kg 12,97 - 9,20 

Maksimali konc., mg/kg 12,97 - 9,20 

Medianin÷ konc., mg/kg - - - 

Standartinis nuokrypis - - - 

Fonin÷ konc. (Lietuvos dirv. vid.), mg/kg 0,175 

Siektina konc. (Kanados ež. nuos.), mg/kg 0,6 

Potencialų neig. poveikį sukelianti konc. 
(Kanados ež. nuos.), mg/kg 

3,50 

DLK, mg/kg 3,00 

Median. konc. viršija foninę, kart. - - - 

Maks. konc. viršija DLK, kart. 4,32 - 3,06 
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17 lentel÷. Informacija apie šiaurin÷s Babruko ež. dalies dugno nuos÷dose 
nustatytas kobalto koncentracijas (paviršiniame ir popaviršiniame sluoksniuose 
bei prieš ir po hidromechaninio ežero valymo) 

 

Apibendrinant, kobalto koncentracijos po valymo yra artimos 

paviršiniame sluoksnyje prieš valymą nustatytoms koncentracijos ir ženkliai 

mažesn÷s už popaviršiniame sluoksnyje prieš valymą nustatytas 

koncentracijas. 

Panašios tendencijos stebimos ir pietin÷je Babruko ež. dalyje. Prieš 

atliekant hidromechaninio ežero valymo darbus, kiekviename iš tiriamų 

sluoksnių kobalto buvo aptikta dviejuose m÷giniuose. Paviršiniame sluoksnyje 

nustatytos koncentracijos abiejuose m÷giniuose beveik identiškos, o jų 

medianin÷ vert÷ viršija vidutinę foninę koncentraciją Lietuvos ežerų dugno 

nuos÷dose 32,84 karto. Maksimali šiame sluoksnyje nustatyta koncentracija 

viršija DLK 3,22 karto (18 lentel÷). 

Popaviršiniame sluoksnyje (dviejuose m÷giniuose) nustatytos kobalto 

koncentracijos yra didesn÷s nei paviršiniame ir svyruoja nuo 117,94 iki 128,33 

mg/kg. Medianin÷ jų vert÷ siekia 123,14 mg/kg ir 42,46 karto viršija vidutinę 

foninę koncentraciją Lietuvos ežerų dugno nuos÷dose, o maksimali nustatyta 

koncentracija viršija DLK (30,00 mg/kg) 4,28 karto.  

 

 
0–0,6 m 

sluoksnis, 
pr. valymą 

0,6–1,2 m 
sluoksnis, 
pr. valymą 

0–0,6 m 
sluoksnis, 
po valymo 

Aptikta (m÷g. skaičius) 1/32 2/32 3/32 

Minimali konc., mg/kg 79,80 71,20 60,92 

Maksimali konc., mg/kg 79,80 228,24 78,64 

Medianin÷ konc., mg/kg - 149,72 69,31 

Standartinis nuokrypis - 111,04 8,86 

Fonin÷ konc. (Lietuvos ež. nuos.), mg/kg 2,9 

Siektina konc. (Kanados ež. nuos.), mg/kg Nenustatyta 

Potencialų neig. poveikį sukelianti konc. 
(Kanados ež. nuos.), mg/kg 

Nenustatyta 

DLK, mg/kg 30,00 

Median. konc. viršija foninę, kart. - 51,63 23,90 

Maks. konc. viršija DLK, kart. 2,66 7,61 2,62 
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18 lentel÷. Informacija apie pietin÷s Babruko ež. dalies dugno nuos÷dose 
nustatytas kobalto koncentracijas (paviršiniame ir popaviršiniame sluoksniuose 
bei prieš ir po hidromechaninio ežero valymo) 

 

Po hidromechaninio ežero valymo, pietin÷je Babruko ež. dalyje kobalto 

buvo aptikta keturiuose iš 31 tirto m÷ginio, o nustatytos koncentracijos 

svyruoja nuo 56,62 iki 103,32 mg/kg (koncentracijų sklaida yra ženkliai 

didesn÷ nei abiejuose sluoksniuose prieš valymą – standartinis nuokrypis siekia 

net 21,93). Nors medianin÷ vert÷ – 61,37 mg/kg 21,16 karto viršija vidutinę 

foninę koncentraciją Lietuvos ežerų dugno nuos÷dose, o maksimali po valymo 

nustatyta koncentracija viršija DLK (30,00 mg/kg) 3,44 karto, kobalto 

koncentracijos po valymo yra artimos paviršiniame sluoksnyje prieš valymą 

nustatytoms koncentracijos ir ženkliai mažesn÷s už popaviršiniame sluoksnyje 

prieš valymą nustatytas koncentracijas (kaip ir šiaurin÷je ežero dalyje). 

 

Cr (chromas) 

Šiaurin÷je Babruko ež. dalyje, prieš atliekant hidromechaninio ežero 

valymo darbus, chromo buvo aptikta šešiuose iš 32 tirtų m÷ginių – 

paviršiniame (0–0,6 m) dugno nuos÷dų sluoksnyje ir  penkiuose – 

popaviršiniame (0,6–1,2 m) sluoksnyje. Pagrindin÷ aprašomoji statistin÷ 

informacija apie dugno nuos÷dų laboratorinių tyrimų metu nustatytas chromo 

koncentracijas pateikta 19 lentel÷je ir 22 pav. Kaip matome, prieš valymą 

 
0–0,6 m 

sluoksnis, 
pr. valymą 

0,6–1,2 m 
sluoksnis, 
pr. valymą 

0–0,6 m 
sluoksnis, 
po valymo 

Aptikta (m÷g. skaičius) 2/31 2/28 4/31 

Minimali konc., mg/kg 93,77 117,94 56,62 

Maksimali konc., mg/kg 96,73 128,33 103,32 

Medianin÷ konc., mg/kg 95,25 123,14 61,37 

Standartinis nuokrypis 2,09 7,35 21,93 

Fonin÷ konc. (Lietuvos ež. nuos.), mg/kg 2,9 

Siektina konc. (Kanados ež. nuos.), mg/kg Nenustatyta 

Potencialų neig. poveikį sukelianti konc. 
(Kanados ež. nuos.), mg/kg 

Nenustatyta 

DLK, mg/kg 30,00 

Median. konc. viršija foninę, kart. 32,84 42,46 21,16 

Maks. konc. viršija DLK, kart. 3,22 4,28 3,44 
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chromo medianin÷s koncentracijos yra labai panašios (atitinkamai 22,37 ir 

24,33 mg/kg), tačiau paviršiniame sluoksnyje stebimas ypač didelis 

koncentracijų netolygumas – standartinis nuokrypis siekia net 22,84, o 

nustatytas maksimumas (76,97 mg/kg) ženkliai viršija popaviršiniame 

sluoksnyje nustatytą maksimalią koncentraciją (56,30 mg/kg). 

 
19 lentel÷. Informacija apie šiaurin÷s Babruko ež. dalies dugno nuos÷dose 
nustatytas chromo koncentracijas (paviršiniame ir popaviršiniame sluoksniuose 
bei prieš ir po hidromechaninio ežero valymo) 

 

Šį netolygumą puikiai iliustruoja 22 pav. pateiktoje diagramoje 

matomas chromo koncentracijų kvartilinio pločio skirtumas ir patvirtina 

Wilcoxon’o suderintųjų porų testo rezultatai (20 lentel÷), kurie rodo 

reikšmingą skirtumą tarp koncentracijų prieš valymą paviršiniame ir 

popaviršiniame sluoksniuose – P vert÷ siekia 0,000998 (kaip reikšminga 

vertinama P < 0,0500). 

Prieš valymą nustatytų chromo koncentracijų lyginamosios analiz÷s 

rezultatai rodo, kad šio metalo kiekiai nagrin÷jamoje Babruko ežero dalyje 

n÷ra anomaliai dideli – medianin÷s koncentracijos tiek paviršiniame, tiek 

popaviršiniame sluoksniuose viršija vidutinę foninę koncentraciją Lietuvos 

ežerų dugno nuos÷dose atitinkamai vos 1,4 ir 1,53 karto, o didžiausios 

leidžiamos koncentracijos neviršijamos nei viename m÷ginyje. 

 
0–0,6 m 

sluoksnis, 
pr. valymą 

0,6–1,2 m 
sluoksnis, 
pr. valymą 

0–0,6 m 
sluoksnis, 
po valymo 

Aptikta (m÷g. skaičius) 6/32 5/32 4/32 

Minimali konc., mg/kg 17,10 16,38 10,79 

Maksimali konc., mg/kg 76,97 56,30 71,54 

Medianin÷ konc., mg/kg 22,37 24,33 40,99 

Standartinis nuokrypis 22,84 17,50 25,67 

Fonin÷ konc. (Lietuvos ež. nuos.), mg/kg 15,95 

Siektina konc. (Kanados ež. nuos.), mg/kg 37,30 

Potencialų neig. poveikį sukelianti konc. 
(Kanados ež. nuos.), mg/kg 

90,00 

DLK, mg/kg 100,00 

Median. konc. viršija foninę, kart. 1,40 1,53 2,57 

Maks. konc. viršija DLK, kart. 0,77 0,56 0,72 
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20 lentel÷. Wilcoxon’o suderintųjų porų testo rezultatai lyginant chromo 
koncentracijas šiaurin÷s Babruko ež. dalies dugno nuos÷dų paviršiniame ir 
popaviršiniame sluoksniuose bei prieš ir po hidromechaninio ežero valymo 

 

 

 

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

22 pav. Šiaurin÷s Babruko ež. dalies dugno nuos÷dose nustatytų chromo 
koncentracijų palyginimas (paviršiniame ir popaviršiniame sluoksniuose bei 
prieš ir po hidromechaninio ežero valymo) 

 

Po hidromechaninio ežero valymo, šiaurin÷je Babruko ežero dalyje 

chromo buvo aptikta keturiuose iš 32 tirtų m÷ginių. Nustatytos koncentracijos 

svyruoja plačiame diapazone – nuo 10,79 iki 71,54 mg/kg  (standartinis 

nuokrypis siekia net 25,76). Priešingai, nei šio skyriaus pradžioje aprašytų 

elementų, medianin÷s chromo koncentracijos po valymo yra beveik dvigubai 

didesn÷s; didesnis ir koncentracijų kvartilinis plotis (22 pav.). Reikšmingą 

P < 0,0500 vertinama kaip reikšminga 

Kintamųjų poros N Z kriterijus P vert÷ 

Koncentracijos paviršiniame (0–0,6 m) 
sluoksnyje ir popaviršiniame (0,6–1,2 m) 

sluoksnyje, prieš valymą 
32 3,291013 0,000998 

Koncentracijos paviršiniame (0–0,6 m) 
sluoksnyje prieš valymą ir po valymo 

32 3,253616 0,001140 

Cr koncentracijos prieš ir po hidromechaninio valymo, mg/kg

 Median 

 25%-75% 

 Min-Max Konc. pr. val. 0-0,6 m

Konc. pr. val. 0,6-1,2 m

Konc. po val. (0-0,6 m)
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skirtumą tarp chromo koncentracijų paviršiniame sluoksnyje prieš ir po 

hidromechaninio valymo rodo ir Wilcoxon’o suderintųjų porų testo rezultatai – 

P vert÷ yra vertinama kaip reikšminga ir siekia 0,001140 (20 lentel÷). Tačiau, 

nors medianin÷ koncentracija po valymo yra ženkliai didesn÷, ji viršija 

vidutinę foninę koncentraciją Lietuvos ežerų dugno nuos÷dose tik 2,57 karto, o 

didžiausios leidžiamos koncentracijos neviršijamos nei viename m÷ginyje.  

Chromo koncentracijų interpoliacijos (žr. 23 pav. pateiktą dugno 

projekcijos kontūrinį žem÷lapį) ir erdvinio pasiskirstymo analiz÷ rodo, kad 

padid÷jusių šio metalo kiekių židiniai prieš valymą šiaurin÷s Babruko ež. 

dalies dugno nuos÷dų paviršiniame (0–0,6 m) sluoksnyje išsid÷stę labai 

panašiai, kaip ir arseno: matomi trys pagrindiniai padid÷jusių koncentracijų 

arealai, didžiausias iš kurių (tiek pagal plotą, tiek pagal koncentracijas, 

pasiekiančias maksimalią 76,97 mg/kg vertę) plyti nagrin÷jamos akvatorijos 

šiaur÷s–rytų dalyje ir susijungia su kur kas mažesnio ploto ir koncentracijų (iki 

30,50 mg/kg) židiniu, esančiu pietrytin÷je akvatorijos dalyje, greta 

uždumbl÷jusios įlank÷l÷s. Trečiasis, tarpinio dydžio arealas išsid÷stęs 

pietvakarin÷je dalyje, jame koncentracijos siekia medianinę vertę – 22,37 

mg/kg. Pamin÷tina ir nedidel÷ chromo anomalija šiaurin÷je akvatorijos dalyje – 

būtent joje susitelkęs pagrindinis šio metalo kiekis (čia nustatyta maksimali 

56,30 mg/kg koncentracija) popaviršiniame (0,6–1,2 m) sluoksnyje (24 pav.). 

Palyginus su paviršiniu sluoksniu, akvatorijos šiaur÷s–rytų dalyje esantis 

židinys išlieka, tačiau jo plotas ir ypač koncentracijos mažesni. Tuo tarpu 

pietrytin÷je akvatorijos dalyje, greta uždumbl÷jusios įlank÷l÷s paviršiniame 

sluoksnyje esantis chromo židinys popaviršiniame sluoksnyje yra labiau 

išreikštas, o koncentracijos jame siekia 45,50 mg/kg ir beveik dvigubai viršija 

medianinę vertę. Priešingai nei arseno atveju, po hidromechaninio ežero 

valymo išliko du aiškiai išreikšti pavieniai chromo židiniai (25 pav.): 

paviršiniame sluoksnyje prieš valymą šiaur÷s–rytų dalyje (jo plotas po valymo 

sumaž÷jo) ir popaviršiniame sluoksnyje prieš valymą pietrytin÷je akvatorijos 

dalyje, greta uždumbl÷jusios įlank÷l÷s (plotas po valymo padid÷jo). 
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23 pav. Chromo koncentracijų pasiskirstymas šiaurin÷s Babruko ež. dalies 
dugno nuos÷dų paviršiniame (0–0,6 m) sluoksnyje (prieš valymą) 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

24 pav. Chromo koncentracijų pasiskirstymas šiaurin÷s Babruko ež. dalies 
dugno nuos÷dų popaviršiniame (0,6–1,2 m) sluoksnyje (prieš valymą) 
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25 pav. Chromo koncentracijų pasiskirstymas šiaurin÷s Babruko ež. dalies 
dugno nuos÷dų paviršiniame (0–0,6 m) sluoksnyje (po valymo) 

 

Prieš atliekant hidromechaninio ežero valymo darbus, pietin÷je 

Babruko ež. dalyje chromo aptikta tik viename iš 31 tirto m÷ginio – 

paviršiniame (0–0,6 m) dugno nuos÷dų sluoksnyje ir viename iš 28 – 

popaviršiniame (0,6–1,2 m). 

Nustatytos koncentracijos – atitinkamai 81,12 ir 23,75 mg/kg n÷ra 

išskirtinai didel÷s ir neviršija didžiausios leidžiamos koncentracijos (100 

mg/kg), tačiau gerokai didesn÷s už vidutinę foninę chromo koncentraciją 

Lietuvos ežerų dugno nuos÷dose (15,95 mg/kg). Laboratorinių chromo tyrimų 

pietin÷s Babruko dalies dugno nuos÷dose rezultatai apibendrinti 21 lentel÷je. 

Po hidromechaninio ežero valymo, pietin÷je Babruko ež. dalyje chromo 

buvo aptikta trijuose iš 31 tirto m÷ginio, o nustatytos koncentracijos svyruoja 

nuo 11,17 iki 62,65 mg/kg. Nei medianin÷, nei maksimali šių koncentracijų 

vert÷ neviršija atitinkamai vidutin÷s fonin÷s chromo koncentracijos Lietuvos 

ežerų dugno nuos÷dose ir didžiausios leidžiamos koncentracijos. 
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21 lentel÷. Informacija apie pietin÷s Babruko ež. dalies dugno nuos÷dose 
nustatytas chromo koncentracijas (paviršiniame ir popaviršiniame sluoksniuose 
bei prieš ir po hidromechaninio ežero valymo) 

 

Cu (varis) 

Šiaurin÷je Babruko ež. dalyje, prieš atliekant hidromechaninio ežero 

valymo darbus, vario buvo aptikta trylikoje iš 32 tirtų m÷ginių – paviršiniame 

(0–0,6 m) dugno nuos÷dų sluoksnyje ir  septyniuose – popaviršiniame (0,6–1,2 

m) sluoksnyje. Pagrindin÷ aprašomoji statistin÷ informacija apie dugno 

nuos÷dų laboratorinių tyrimų metu nustatytas vario koncentracijas pateikta 22 

lentel÷je ir 26 pav. Kaip matome, prieš valymą vario koncentracijos ir jų 

sklaida abiejuose tirtuose sluoksniuose labai panašios: minimali ir maksimali 

koncentracijos paviršiniame ir popaviršiniame sluoksniuose svyruoja 

atitinkamai 17,18 – 32,10 mg/kg ir 18,15 – 32,41 mg/kg, medianin÷s 

koncentracijos ir standartiniai nuokrypiai taip pat beveik identiški – atitinkamai 

23,42 ir 5,00 bei 24,90 ir 5,02.  

Šį panašumą iliustruoja 26 pav. pateiktoje diagramoje matomi vario 

koncentracijų kvartiliniai pločiai ir patvirtina Wilcoxon’o suderintųjų porų 

testo rezultatai (23 lentel÷), kurie patvirtina skirtumo tarp koncentracijų prieš 

valymą paviršiniame ir popaviršiniame sluoksniuose nebuvimą – P vert÷ siekia 

0,793487 (kaip reikšminga vertinama P < 0,0500). 

 
0–0,6 m 

sluoksnis, 
pr. valymą 

0,6–1,2 m 
sluoksnis, 
pr. valymą 

0–0,6 m 
sluoksnis, 
po valymo 

Aptikta (m÷g. skaičius) 1/31 1/28 3/31 

Minimali konc., mg/kg 81,12 23,75 11,17 

Maksimali konc., mg/kg 81,12 23,75 62,65 

Medianin÷ konc., mg/kg - - 11,37 

Standartinis nuokrypis - - 29,66 

Fonin÷ konc. (Lietuvos ež. nuos.), mg/kg 15,95 

Siektina konc. (Kanados ež. nuos.), mg/kg 37,30 

Potencialų neig. poveikį sukelianti konc. 
(Kanados ež. nuos.), mg/kg 

90,00 

DLK, mg/kg 100,00 

Median. konc. viršija foninę, kart. - - 0,71 

Maks. konc. viršija DLK, kart. 0,81 0,24 0,63 
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22 lentel÷. Informacija apie šiaurin÷s Babruko ež. dalies dugno nuos÷dose 
nustatytas vario koncentracijas (paviršiniame ir popaviršiniame sluoksniuose 
bei prieš ir po hidromechaninio ežero valymo) 

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

26 pav. Šiaurin÷s Babruko ež. dalies dugno nuos÷dose nustatytų vario 
koncentracijų palyginimas (paviršiniame ir popaviršiniame sluoksniuose bei 
prieš ir po hidromechaninio ežero valymo) 
 

 
0–0,6 m 

sluoksnis, 
pr. valymą 

0,6–1,2 m 
sluoksnis, 
pr. valymą 

0–0,6 m 
sluoksnis, 
po valymo 

Aptikta (m÷g. skaičius) 13/32 7/32 10/32 

Minimali konc., mg/kg 17,18 18,15 13,45 

Maksimali konc., mg/kg 32,10 32,41 24,07 

Medianin÷ konc., mg/kg 23,42 24,90 16,13 

Standartinis nuokrypis 5,00 5,02 7,43 

Fonin÷ konc. (Lietuvos ež. nuos.), mg/kg 7,90 

Siektina konc. (Kanados ež. nuos.), mg/kg 35,7 

Potencialų neig. poveikį sukelianti konc. 
(Kanados ež. nuos.), mg/kg 

197,00 

DLK, mg/kg 100,00 

Median. konc. viršija foninę, kart. 2,96 3,15 2,04 

Maks. konc. viršija DLK, kart. 0,32 0,32 0,24 

Cu koncentracijos prieš ir po hidromechaninio valymo, mg/kg

 Median 

 25%-75% 

 Min-Max Konc. pr. val. 0-0,6 m

Konc. pr. val. 0,6-1,2 m

Konc. po val. (0-0,6 m)
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Prieš valymą nustatytų vario koncentracijų lyginamosios analiz÷s 

rezultatai rodo, kad šio metalo kiekiai nagrin÷jamoje Babruko ežero dalyje 

n÷ra anomaliai dideli – medianin÷s koncentracijos tiek paviršiniame, tiek 

popaviršiniame sluoksniuose viršija vidutinę foninę koncentraciją Lietuvos 

ežerų dugno nuos÷dose atitinkamai 2,96 ir 3,15 karto, o maksimalios 

nustatytos koncentracijos yra mažesn÷s už didžiausias leidžiamas atitinkamai 

3,11 ir 3,08 karto. 

 
23 lentel÷. Wilcoxon’o suderintųjų porų testo rezultatai lyginant vario 
koncentracijas šiaurin÷s Babruko ež. dalies dugno nuos÷dų paviršiniame ir 
popaviršiniame sluoksniuose bei prieš ir po hidromechaninio ežero valymo 

 

Po hidromechaninio ežero valymo, šiaurin÷je Babruko ežero dalyje 

vario buvo aptikta dešimtyje iš 32 tirtų m÷ginių. Nustatytos koncentracijos 

svyruoja šiek tiek platesniame diapazone nei prieš valymą – nuo 13,45 iki 

24,07 mg/kg  (standartinis nuokrypis siekia 7,43), tačiau kaip ir arseno atveju, 

vario koncentracijos po valymo yra ženkliai mažesn÷s pagal visus 

aprašomosios statistikos parametrus (26 pav.); medianin÷ koncentracija viršija 

vidutinę foninę koncentraciją Lietuvos ežerų dugno nuos÷dose tik 2,04 karto, o 

maksimali nustatyta koncentracija yra mažesn÷ už DLK 3,69 karto. 

Reikšmingą koncentracijų sumaž÷jimą po valymo patvirtina Wilcoxon’o 

suderintųjų porų testo rezultatai (23 lentel÷) – P vert÷ siekia 0,000010 (kaip 

reikšminga vertinama P < 0,0500).  

Vario koncentracijų interpoliacijos rezultatai (žr. 27 – 29 pav. pateiktus 

dugno projekcijos kontūrinius žem÷lapius) ir erdvinio pasiskirstymo analiz÷ 

rodo, kad padid÷jusių šio metalo kiekių židiniai prieš valymą šiaurin÷s 

Babruko ež. dalies dugno nuos÷dų paviršiniame (0–0,6 m) sluoksnyje išsid÷stę 

P < 0,0500 vertinama kaip reikšminga 

Kintamųjų poros N Z kriterijus P vert÷ 

Koncentracijos paviršiniame (0–0,6 m) 
sluoksnyje ir popaviršiniame (0,6–1,2 m) 

sluoksnyje, prieš valymą 
32 0,261785 0,793487 

Koncentracijos paviršiniame (0–0,6 m) 
sluoksnyje prieš valymą ir po valymo 

32 4,412950 0,000010 
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kitaip nei arseno ir chromo: pagrindin÷s vario sankaupos nustatytos 

nagrin÷jamos akvatorijos pietų–centrin÷je ir vakarin÷je dalyse, nors kaip ir kitų 

metalų atveju, stebimas židinys, esantis pietrytin÷je akvatorijos dalyje, greta 

uždumbl÷jusios įlank÷l÷s ir atskiras žemesnių koncentracijų arealas akvatorijos 

šiaur÷s-rytuose.  

Popaviršiniame sluoksnyje šiaurin÷je akvatorijos dalyje vario praktiškai 

neaptikta, o centrin÷je dalyje paviršiuje esantys židiniai išsiskaidę į pietų-

šiaur÷s kryptimi litoral÷je besidriekiančius arealus. Savitas vario erdvinis 

pasiskirstymas stebimas ir po hidromechaninio ežero valymo. Visoje rytin÷je 

nagrin÷jamos akvatorijos pus÷je aptikti tik labai nedideli šio metalo kiekiai, 

ženkliai mažesni už fonines koncentracijas, buvo pašalintas ir  židinys, esantis 

pietrytin÷je akvatorijos dalyje, greta uždumbl÷jusios įlank÷l÷s. Tačiau pietų-

šiaur÷s kryptimi vakarin÷je litoral÷je besidriekiantis arealas išliko, o 

pagrindin÷s vario sankaupos persik÷l÷ į šiaur÷s–rytų nagrin÷jamos akvatorijos 

dalį (čia nustatytos maksimalios, 24,07 mg/kg siekiančios koncentracijos). 
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27 pav. Vario koncentracijų pasiskirstymas šiaurin÷s Babruko ež. dalies dugno 
nuos÷dų paviršiniame (0–0,6 m) sluoksnyje (prieš valymą) 



 
96 

 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
28 pav. Vario koncentracijų pasiskirstymas šiaurin÷s Babruko ež. dalies dugno 
nuos÷dų popaviršiniame (0,6–1,2 m) sluoksnyje (prieš valymą) 
 
 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

29 pav. Vario koncentracijų pasiskirstymas šiaurin÷s Babruko ež. dalies dugno 
nuos÷dų paviršiniame (0–0,6 m) sluoksnyje (po valymo) 
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Prieš atliekant hidromechaninio ežero valymo darbus, pietin÷je 

Babruko ež. dalyje vario aptikta septyniuose iš 31 tirto m÷ginio – paviršiniame 

(0–0,6 m) dugno nuos÷dų sluoksnyje ir tik viename iš 28 – popaviršiniame 

(0,6–1,2 m). Paviršiniame sluoksnyje nustatytos koncentracijos svyruoja nuo 

15,28 iki 25,85 mg/kg, jų sklaida nedidel÷ – standartinis nuokrypis siekia 3,24 

(žr. 24 lentelę). Nustatytos vario koncentracijos paviršiniame sluoksnyje n÷ra 

išskirtinai didel÷s – medianin÷ vert÷ 2,72 karto viršija vidutinę foninę 

koncentraciją Lietuvos ežerų dugno nuos÷dose (7,90 mg/kg), tačiau maksimali 

koncentracija yra 3,87 karto mažesn÷ už DLK. Popaviršiniame sluoksnyje (1 

m÷ginyje) nustatyta koncentracija – 21,39 mg/kg artima medianinei paviršinio 

sluoksnio koncentracijai. 

 
24 lentel÷. Informacija apie pietin÷s Babruko ež. dalies dugno nuos÷dose 
nustatytas vario koncentracijas (paviršiniame ir popaviršiniame sluoksniuose 
bei prieš ir po hidromechaninio ežero valymo) 

 

Po hidromechaninio ežero valymo, pietin÷je Babruko ež. dalyje vario 

buvo aptikta dvylikoje iš 31 tirto m÷ginio, o nustatytos koncentracijos yra 

neženkliai mažesn÷s nei prieš valymą ir svyruoja nuo 12,18 iki 22,76 mg/kg. 

Kaip ir prieš valymą, medianin÷ koncentracija – 17,52 mg/kg yra didesn÷ už 

vidutinę foninę koncentraciją Lietuvos ežerų dugno nuos÷dose (2,22 karto), 

 
0–0,6 m 

sluoksnis, 
pr. valymą 

0,6–1,2 m 
sluoksnis, 
pr. valymą 

0–0,6 m 
sluoksnis, 
po valymo 

Aptikta (m÷g. skaičius) 7/31 1/28 12/31 

Minimali konc., mg/kg 15,28 21,39 12,18 

Maksimali konc., mg/kg 25,85 21,39 22,76 

Medianin÷ konc., mg/kg 21,49 - 17,52 

Standartinis nuokrypis 3,24 - 2,92 

Fonin÷ konc. (Lietuvos ež. nuos.), mg/kg 7,90 

Siektina konc. (Kanados ež. nuos.), mg/kg 35,7 

Potencialų neig. poveikį sukelianti konc. 
(Kanados ež. nuos.), mg/kg 

197,00 

DLK, mg/kg 100,00 

Median. konc. viršija foninę, kart. 2,72 - 2,22 

Maks. konc. viršija DLK, kart. 0,26 0,21 0,23 
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tačiau maksimali nustatyta koncentracija ženkliai mažesn÷ už DLK (4,39 

karto). 

 

Hg (gyvsidabris) 

Prieš atliekant hidromechaninio ežero valymo darbus, šiaurin÷je 

Babruko ež. dalyje paviršiniame (0–0,6 m) dugno nuos÷dų sluoksnyje 

gyvsidabrio nebuvo aptikta nei viename m÷ginyje iš 32, o popaviršiniame 

(0,6–1,2 m) sluoksnyje – aptikta tik viename iš 32 m÷ginių (žr. 25 lentelę). 

Nustatyta gyvsidabrio koncentracija – 10,25 mg/kg yra anomaliai aukšta ir 

viršija foninę gyvsidabrio koncentraciją Lietuvos dirvožemyje (0,0875 mg/kg) 

net 117,14 karto bei 6,83 karto viršija didžiausią leidžiamą koncentraciją (1,50 

mg/kg). Tačiau padid÷jusios koncentracijos anomalijos plotas yra nedidelis 

(aplinkiniuose taškuose gyvsidabrio koncentracijos nesiekia matavimo metodo 

aptikimo ribos), tod÷l galima teigti, kad pavojaus nagrin÷jamos akvatorijos 

biotai ji nekelia. 

 

25 lentel÷. Informacija apie šiaurin÷s Babruko ež. dalies dugno nuos÷dose 
nustatytas gyvsidabrio koncentracijas (paviršiniame ir popaviršiniame 
sluoksniuose bei prieš ir po hidromechaninio ežero valymo) 

 

Po hidromechaninio ežero valymo, šiaurin÷je Babruko ež. dalyje 

gyvsidabrio buvo nustatyta taip pat tik viename iš 32 tirtų m÷ginių. Nors 

 
0–0,6 m 

sluoksnis, 
pr. valymą 

0,6–1,2 m 
sluoksnis, 
pr. valymą 

0–0,6 m 
sluoksnis, 
po valymo 

Aptikta (m÷g. skaičius) 0/32 1/32 1/32 

Minimali konc., mg/kg - 10,25 6,00 

Maksimali konc., mg/kg - 10,25 6,00 

Medianin÷ konc., mg/kg - - - 

Standartinis nuokrypis - - - 

Fonin÷ konc. (Lietuvos dirv. vid.), mg/kg 0,0875 

Siektina konc. (Kanados ež. nuos.), mg/kg 0,18 

Potencialų neig. poveikį sukelianti konc. 
(Kanados ež. nuos.), mg/kg 

0,48 

DLK, mg/kg 1,50 

Median. konc. viršija foninę, kart. - - - 

Maks. konc. viršija DLK, kart. - 6,83 4,00 
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nustatyta koncentracija yra žemesn÷ ir siekia 6,00 mg/kg, ji 4 kartus viršija 

DLK ir yra 68,57 karto didesn÷ už foninę gyvsidabrio koncentraciją Lietuvos 

dirvožemyje.  

Prieš atliekant hidromechaninio ežero valymo darbus, pietin÷je 

Babruko ež. dalyje gyvsidabrio buvo aptikta tik viename iš 31 tirto m÷ginio – 

paviršiniame (0–0,6 m) dugno nuos÷dų sluoksnyje ir nenustatyta nei viename 

iš 28 tirtų m÷ginių – popaviršiniame (0,6–1,2 m). Paviršiniame sluoksnyje 

nustatyta koncentracija siekia 7,70 mg/kg – tai 5,13 karto daugiau nei 

didžiausia leidžiama koncentracija ir 88 kartus daugiau nei vidutin÷ fonin÷ 

koncentracija Lietuvos dirvožemiuose (26 lentel÷). 

 
26 lentel÷. Informacija apie pietin÷s Babruko ež. dalies dugno nuos÷dose 
nustatytas gyvsidabrio koncentracijas (paviršiniame ir popaviršiniame 
sluoksniuose bei prieš ir po hidromechaninio ežero valymo) 

 
Po hidromechaninio ežero valymo, gyvsidabrio buvo aptikta keturiuose 

iš 31 tirto m÷ginio, o nustatytos koncentracijos svyruoja nuo 5,67 iki 6,28 

mg/kg, t.y. sklaida yra tolygi (standartinis nuokrypis – tik 0,27), o maksimali 

koncentracija neženkliai mažesn÷ nei nustatyta prieš valymą paviršiniame 

sluoksnyje, tačiau 4,19 karto viršija DLK. Medianin÷ koncentracijų vert÷ 

(6,14) atitinkamai yra 70,17 karto didesn÷ už foninę gyvsidabrio koncentraciją 

Lietuvos dirvožemyje. 

 
0–0,6 m 

sluoksnis, 
pr. valymą 

0,6–1,2 m 
sluoksnis, 
pr. valymą 

0–0,6 m 
sluoksnis, 
po valymo 

Aptikta (m÷g. skaičius) 1/31 0/28 4/31 

Minimali konc., mg/kg 7,70 - 5,67 

Maksimali konc., mg/kg 7,70 - 6,28 

Medianin÷ konc., mg/kg - - 6,14 

Standartinis nuokrypis - - 0,27 

Fonin÷ konc. (Lietuvos dirv. vid.), mg/kg 0,0875 

Siektina konc. (Kanados ež. nuos.), mg/kg 0,18 

Potencialų neig. poveikį sukelianti konc. 
(Kanados ež. nuos.), mg/kg 

0,48 

DLK, mg/kg 1,50 

Median. konc. viršija foninę, kart. - - 70,17 

Maks. konc. viršija DLK, kart. 5,13 - 4,19 
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Ni (nikelis)  

Prieš atliekant hidromechaninio ežero valymo darbus, šiaurin÷je 

Babruko ež. dalyje paviršiniame (0–0,6 m) dugno nuos÷dų sluoksnyje nikelio 

nebuvo aptikta nei viename m÷ginyje iš 32, o popaviršiniame (0,6–1,2 m) 

sluoksnyje – aptikta tik viename iš 32 m÷ginių. Nustatyta nikelio koncentracija 

– 67,35 mg/kg neviršija didžiausios leidžiamos koncentracijos (75,00 mg/kg), 

tačiau yra 7,6 didesn÷ už vidutinę foninę koncentraciją Lietuvos ežerų dugno 

nuos÷dose. Po hidromechaninio ežero valymo, šiaurin÷je Babruko ež. dalyje 

nikelio neaptikta nei viename m÷ginyje (žr. 27 lentelę). 

 

27 lentel÷. Informacija apie šiaurin÷s Babruko ež. dalies dugno nuos÷dose 
nustatytas nikelio koncentracijas (paviršiniame ir popaviršiniame sluoksniuose 
bei prieš ir po hidromechaninio ežero valymo) 

 
Prieš atliekant hidromechaninio ežero valymo darbus, pietin÷je 

Babruko ež. dalyje nikelio buvo aptikta tik viename iš 31 tirto m÷ginio – 

paviršiniame (0–0,6 m) dugno nuos÷dų sluoksnyje ir nenustatyta nei viename 

iš 28 tirtų m÷ginių – popaviršiniame (0,6–1,2 m). Paviršiniame sluoksnyje 

nustatyta koncentracija siekia 39,05 mg/kg – tai beveik dvigubai mažiau nei 

didžiausia leidžiama koncentracija, tačiau 4,41 karto daugiau nei vidutin÷ 

fonin÷ koncentracija Lietuvos ežerų dugno nuos÷dose (28 lentel÷). 

 

 
0–0,6 m 

sluoksnis, 
pr. valymą 

0,6–1,2 m 
sluoksnis, 
pr. valymą 

0–0,6 m 
sluoksnis, 
po valymo 

Aptikta (m÷g. skaičius) 0/32 1/32 0/32 

Minimali konc., mg/kg - 67,35 - 

Maksimali konc., mg/kg - 67,35 - 

Medianin÷ konc., mg/kg - - - 

Standartinis nuokrypis - - - 

Fonin÷ konc. (Lietuvos ež. nuos.), mg/kg 8,85 

Siektina konc. (Kanados ež. nuos.), mg/kg Nenustatyta 

Potencialų neig. poveikį sukelianti konc. 
(Kanados ež. nuos.), mg/kg 

Nenustatyta 

DLK, mg/kg 75,00 

Median. konc. viršija foninę, kart. - - - 

Maks. konc. viršija DLK, kart. - 0,90 - 
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28 lentel÷. Informacija apie pietin÷s Babruko ež. dalies dugno nuos÷dose 
nustatytas nikelio koncentracijas (paviršiniame ir popaviršiniame sluoksniuose 
bei prieš ir po hidromechaninio ežero valymo) 

 

Po hidromechaninio ežero valymo, pietin÷je ežero dalyje nikelio buvo 

aptikta keturiuose iš 31 tirto m÷ginio, o nustatytos koncentracijos svyruoja nuo 

38,59 iki 43,88 mg/kg, t.y. sklaida yra gan tolygi (standartinis nuokrypis – 

2,41), o maksimali koncentracija beveik dvigubai mažesn÷ nei didžiausia 

leidžiama koncentracija. Medianin÷ koncentracijų vert÷ atitinkamai siekia 

39,56 ir yra 4,47 karto didesn÷ už vidutinę foninę nikelio koncentraciją 

Lietuvos ežerų dugno nuos÷dose. 

 

Pb (švinas) 

Prieš atliekant hidromechaninio ežero valymo darbus, šiaurin÷je 

Babruko ež. dalyje paviršiniame (0–0,6 m) dugno nuos÷dų sluoksnyje švino 

aptikta tik viename iš 32 m÷ginių, o popaviršiniame (0,6–1,2 m) sluoksnyje – 

nei viename m÷ginyje (žr. 29 lentelę). Paviršinio sluoksnio m÷ginyje nustatyta 

švino koncentracija – 7,25 mg/kg yra apie du kartus mažesn÷ už vidutinę 

foninę koncentraciją Lietuvos ežerų dugno nuos÷dose.  

 

 
0–0,6 m 

sluoksnis, 
pr. valymą 

0,6–1,2 m 
sluoksnis, 
pr. valymą 

0–0,6 m 
sluoksnis, 
po valymo 

Aptikta (m÷g. skaičius) 1/31 0/28 4/31 

Minimali konc., mg/kg 39,05 - 38,59 

Maksimali konc., mg/kg 39,05 - 43,88 

Medianin÷ konc., mg/kg - - 39,56 

Standartinis nuokrypis - - 2,41 

Fonin÷ konc. (Lietuvos ež. nuos.), mg/kg 8,85 

Potencialų neig. poveikį sukelianti konc. 
(Kanados ež. nuos.), mg/kg 

Nenustatyta 

DLK, mg/kg 75,00 

Median. konc. viršija foninę, kart. - - 4,47 

Maks. konc. viršija DLK, kart. 0,52 - 0,59 
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29 lentel÷. Informacija apie šiaurin÷s Babruko ež. dalies dugno nuos÷dose 
nustatytas švino koncentracijas (paviršiniame ir popaviršiniame sluoksniuose 
bei prieš ir po hidromechaninio ežero valymo) 

 

Po hidromechaninio ežero valymo, šiaurin÷je Babruko ež. dalyje švino 

buvo aptikta taip pat tik viename iš 32 tirtų m÷ginių, o nustatyta koncentracija 

– 8,99 mg/kg yra artima prieš valymą paviršiniame sluoksnyje nustatytai 

koncentracijai, t.y. maždaug du kartus mažesn÷ už vidutinę foninę 

koncentraciją Lietuvos ežerų dugno nuos÷dose. 

 

Prieš atliekant hidromechaninio ežero valymo darbus, pietin÷je 

Babruko ež. dalyje švino buvo aptikta devyniuose iš 31 tirto m÷ginio – 

paviršiniame (0–0,6 m) dugno nuos÷dų sluoksnyje ir nenustatyta nei viename 

iš 28 tirtų m÷ginių – popaviršiniame (0,6–1,2 m). Paviršiniame sluoksnyje 

nustatytos koncentracijų sklaida didžiul÷ – jos svyruoja nuo 8,74 iki 78,58 

mg/kg (standartinis nuokrypis siekia 28,64), tačiau net ir maksimali nustatyta 

koncentracija neviršija DLK (100,00 mg/kg), o medianin÷ koncentracijų vert÷ 

– 12,62 mg/kg nesiekia vidutin÷s fonin÷s koncentracijos Lietuvos ežerų dugno 

nuos÷dose (30 lentel÷). 

 

 
0–0,6 m 

sluoksnis, 
pr. valymą 

0,6–1,2 m 
sluoksnis, 
pr. valymą 

0–0,6 m 
sluoksnis, 
po valymo 

Aptikta (m÷g. skaičius) 1/32 0/32 1/32 

Minimali konc., mg/kg 7,25 - 8,99 

Maksimali konc., mg/kg 7,25 - 8,99 

Medianin÷ konc., mg/kg - - - 

Standartinis nuokrypis - - - 

Fonin÷ konc. (Lietuvos ež. nuos.), mg/kg 15,9 

Siektina konc. (Kanados ež. nuos.), mg/kg 35,0 

Potencialų neig. poveikį sukelianti konc. 
(Kanados ež. nuos.), mg/kg 

91,30 

DLK, mg/kg 100,00 

Median. konc. viršija foninę, kart. - - - 

Maks. konc. viršija DLK, kart. 0,07 - 0,09 
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30 lentel÷. Informacija apie pietin÷s Babruko ež. dalies dugno nuos÷dose 
nustatytas švino koncentracijas (paviršiniame ir popaviršiniame sluoksniuose 
bei prieš ir po hidromechaninio ežero valymo) 

 

Po hidromechaninio ežero valymo, pietin÷je Babruko ež. dalyje švino 

neaptikta nei viename m÷ginyje. 

 

Sb (stibis) 

Prieš atliekant hidromechaninio ežero valymo darbus, šiaurin÷je 

Babruko ež. dalyje stibio aptikta tik viename iš 32 tirtų m÷ginių – paviršiniame 

(0–0,6 m) dugno nuos÷dų sluoksnyje ir penkiuose iš 32 – popaviršiniame (0,6–

1,2 m). Paviršinio sluoksnio m÷ginyje nustatyta stibio koncentracija – 33,60 

mg/kg yra anomaliai didel÷ ir viršija  vidutinę foninę stibio koncentraciją 

Lietuvos dirvožemyje (1,25 mg/kg) 26,88 karto, o maksimali koncentracija 

viršija didžiausią leidžiamą (10,00 mg/kg) 3,36 karto (žr. 31 lentelę). 

Popaviršiniame sluoksnyje nustatytos didesn÷s stibio koncentracijos – 

penkiuose m÷giniuose jos svyruoja nuo 17,62 iki 59,34 mg/kg, medianin÷ vert÷ 

(14,97 mg/kg) viršija vidutinę foninę stibio koncentraciją Lietuvos 

dirvožemyje 25,33 karto, o maksimali nustatyta koncentracija viršija DLK 5,93 

karto. 

 

 

 
0–0,6 m 

sluoksnis, 
pr. valymą 

0,6–1,2 m 
sluoksnis, 
pr. valymą 

0–0,6 m 
sluoksnis, 
po valymo 

Aptikta (m÷g. skaičius) 9/31 0/28 0/31 

Minimali konc., mg/kg 8,74 - - 

Maksimali konc., mg/kg 78,58 - - 

Medianin÷ konc., mg/kg 12,62 - - 

Standartinis nuokrypis 28,64 - - 

Fonin÷ konc. (Lietuvos ež. nuos.), mg/kg 15,9 

Siektina konc. (Kanados ež. nuos.), mg/kg 35,0 

Potencialų neig. poveikį sukelianti konc. 
(Kanados ež. nuos.), mg/kg 

91,30 

DLK, mg/kg 100,00 

Median. konc. viršija foninę, kart. 0,79 - - 

Maks. konc. viršija DLK, kart. 0,79 - - 
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31 lentel÷. Informacija apie šiaurin÷s Babruko ež. dalies dugno nuos÷dose 
nustatytas stibio koncentracijas (paviršiniame ir popaviršiniame sluoksniuose 
bei prieš ir po hidromechaninio ežero valymo) 

 

Po hidromechaninio ežero valymo, šiaurin÷je Babruko ež. dalyje stibio 

neaptikta nei viename m÷ginyje. 

Pietin÷je Babruko ež. dalyje stibio neaptikta nei viename m÷ginyje, nei 

viename iš tirtų dugno nuos÷dų sluoksnių (nei prieš, nei po hidromechaninio 

ežero valymo). 

 

Sn (alavas) 

Prieš atliekant hidromechaninio ežero valymo darbus, šiaurin÷je 

Babruko ež. dalyje paviršiniame (0–0,6 m) dugno nuos÷dų sluoksnyje alavo 

aptikta tik viename iš 32 m÷ginių, o popaviršiniame (0,6–1,2 m) sluoksnyje – 

dešimtyje iš 32 m÷ginių. Paviršinio sluoksnio m÷ginyje nustatyta alavo 

koncentracija – 45,09 mg/kg yra 23,85 karto didesn÷ už vidutinę foninę 

koncentraciją Lietuvos ežerų dugno nuos÷dose ir 4,51 karto viršija DLK (32 

lentel÷). 

 

 
0–0,6 m 

sluoksnis, 
pr. valymą 

0,6–1,2 m 
sluoksnis, 
pr. valymą 

0–0,6 m 
sluoksnis, 
po valymo 

Aptikta (m÷g. skaičius) 1/32 5/32 0/32 

Minimali konc., mg/kg 33,60 17,62 - 

Maksimali konc., mg/kg 33,60 59,34 - 

Medianin÷ konc., mg/kg - 31,62 - 

Standartinis nuokrypis - 16,13 - 

Fonin÷ konc. (Lietuvos dirv. vid.), mg/kg 1,25 

Siektina konc. (Kanados ež. nuos.), mg/kg Nenustatyta 

Potencialų neig. poveikį sukelianti konc. 
(Kanados ež. nuos.), mg/kg 

Nenustatyta 

DLK, mg/kg 10,00 

Median. konc. viršija foninę, kart. - 25,30 - 

Maks. konc. viršija DLK, kart. 3,36 5,93 - 
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32 lentel÷. Informacija apie šiaurin÷s Babruko ež. dalies dugno nuos÷dose 
nustatytas alavo koncentracijas (paviršiniame ir popaviršiniame sluoksniuose 
bei prieš ir po hidromechaninio ežero valymo) 

 

Popaviršiniame sluoksnyje nustatytos alavo koncentracijos svyruoja gan 

plačiame diapazone – nuo 18,62 iki 70,73 mg/kg, medianin÷ koncentracijų 

vert÷ (31,46 mg/kg) viršija vidutinę foninę alavo koncentraciją Lietuvos ežerų 

dugno nuos÷dose 16,65 karto, o maksimali nustatyta koncentracija viršija DLK 

7,07 karto. 

Po hidromechaninio ežero valymo, šiaurin÷je Babruko ež. dalyje alavo 

buvo aptikta tik viename iš 32 tirtų m÷ginių, o nustatyta koncentracija – 19,90 

mg/kg yra daugiau nei dvigubai mažesn÷ už koncentraciją, nustatytą prieš 

valymą paviršiniame sluoksnyje ir 1,6 karto mažesn÷ už  medianinę 

koncentraciją, nustatytą prieš valymą popaviršiniame sluoksnyje. Tačiau, nors 

ir mažesn÷, ji viršija vidutinę foninę koncentraciją Lietuvos ežerų dugno 

nuos÷dose 10,52 karto ir DLK – 1,99 karto. 

 

Pietin÷je Babruko ež. dalyje alavo neaptikta nei viename m÷ginyje, nei 

viename iš tirtų dugno nuos÷dų sluoksnių (nei prieš, nei po hidromechaninio 

ežero valymo). 

 

 
0–0,6 m 

sluoksnis, 
pr. valymą 

0,6–1,2 m 
sluoksnis, 
pr. valymą 

0–0,6 m 
sluoksnis, 
po valymo 

Aptikta (m÷g. skaičius) 1/32 10/32 1/32 

Minimali konc., mg/kg 45,09 18,62 19,90 

Maksimali konc., mg/kg 45,09 70,73 19,90 

Medianin÷ konc., mg/kg - 31,46 - 

Standartinis nuokrypis - 16,10 - 

Fonin÷ konc. (Lietuvos ež. nuos.), mg/kg 1,89 

Siektina konc. (Kanados ež. nuos.), mg/kg Nenustatyta 

Potencialų neig. poveikį sukelianti konc. 
(Kanados ež. nuos.), mg/kg 

Nenustatyta 

DLK, mg/kg 10,00 

Median. konc. viršija foninę, kart. - 16,65 - 

Maks. konc. viršija DLK, kart. 4,51 7,07 1,99 
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V (vanadis) 

Prieš atliekant hidromechaninio ežero valymo darbus, šiaurin÷je 

Babruko ež. dalyje vanadžio aptikta septyniuose iš 32 tirtų m÷ginių – 

paviršiniame (0–0,6 m) dugno nuos÷dų sluoksnyje ir tik dviejuose iš 32 – 

popaviršiniame (0,6–1,2 m). D÷l tokio didelio šio metalo vertikalaus 

pasiskirstymo netolygumo, lyginti jo sklaidą paviršiniame ir popaviršiniame 

sluoksniuose n÷ra prasm÷s. Septyniuose paviršinio sluoksnio m÷giniuose 

nustatytos koncentracijos svyruoja nuo 21,31 iki 60,07 mg/kg (standartinis 

nuokrypis – 12,53). Maksimali koncentracija n÷ra labai didel÷ ir 2,5 karto 

mažesn÷ už didžiausią leidžiamą koncentraciją, tačiau medianin÷ vert÷ (41,27) 

viršija vidutinę foninę koncentraciją Lietuvos ežerų dugno nuos÷dose (20,40 

mg/kg) 2,02 karto (žr. 33 lentelę). Popaviršiniame sluoksnyje (dviejuose 

m÷giniuose) nustatytos vanadžio koncentracijos taip pat n÷ra anomaliai didel÷s 

ir svyruoja nuo 41,35 iki 62,59 mg/kg, t.y. maksimali nustatyta koncentracija 

yra 2,4 karto mažesn÷ už didžiausią leidžiamą koncentraciją, o medianin÷ 

koncentracija – 51,97 mg/kg viršija vidutinę foninę vanadžio koncentraciją 

Lietuvos ežerų dugno nuos÷dose 2,55 karto. 

 
33 lentel÷. Informacija apie šiaurin÷s Babruko ež. dalies dugno nuos÷dose 
nustatytas vanadžio koncentracijas (paviršiniame ir popaviršiniame 
sluoksniuose bei prieš ir po hidromechaninio ežero valymo) 

 

 
0–0,6 m 

sluoksnis, 
pr. valymą 

0,6–1,2 m 
sluoksnis, 
pr. valymą 

0–0,6 m 
sluoksnis, 
po valymo 

Aptikta (m÷g. skaičius) 7/32 2/32 8/32 

Minimali konc., mg/kg 21,31 41,35 18,92 

Maksimali konc., mg/kg 60,07 62,59 33,18 

Medianin÷ konc., mg/kg 41,27 51,97 26,68 

Standartinis nuokrypis 12,53 15,02 5,73 

Fonin÷ konc. (Lietuvos ež. nuos.), mg/kg 20,40 

Siektina konc. (Kanados ež. nuos.), mg/kg Nenustatyta 

Potencialų neig. poveikį sukelianti konc. 
(Kanados ež. nuos.), mg/kg 

Nenustatyta 

DLK, mg/kg 150,00 

Median. konc. viršija foninę, kart. 2,02 2,55 1,31 

Maks. konc. viršija DLK, kart. 0,40 0,42 0,22 
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Po hidromechaninio ežero valymo, šiaurin÷je Babruko ež. dalyje 

vanadžio nustatyta aštuoniuose iš 32 tirtų m÷ginių. Po valymo vanadžio kiekių 

pasiskirstymas dugno nuos÷dose yra tolygesnis nei tirtuose sluoksniuose prieš 

valymą (standartinis nuokrypis po valymo –  5,73; prieš valymą – 12,53 ir 

15,02), koncentracijos svyruoja nuo 18,92 iki 33,18 mg/kg. Pažym÷tina, kad po 

valymo nustatyti vanadžio kiekiai yra mažesni nei prieš valymą: maksimali 

nustatyta koncentracija 4,5 karto mažesn÷ už DLK, o medianin÷ koncentracija 

viršija foninę tik 1,31 karto (žr. 33 lentelę).  

Prieš atliekant hidromechaninio ežero valymo darbus, pietin÷je 

Babruko ež. dalyje vanadžio buvo aptikta keturiuose iš 31 tirto m÷ginio – 

paviršiniame (0–0,6 m) dugno nuos÷dų sluoksnyje ir trijuose iš 28 tirtų – 

popaviršiniame (0,6–1,2 m). Pagrindin÷ aprašomoji statistin÷ informacija apie 

pietin÷s Babruko ež. dalies dugno nuos÷dose nustatytas vanadžio 

koncentracijas pateikta 34 lentel÷je. Kaip matome, prieš valymą vanadžio 

koncentracijos paviršiniame ir popaviršiniame sluoksniuose yra panašios: jos 

svyruoja atitinkamai nuo 29,13 iki 60,91 mg/kg ir nuo 26,98 iki 53,12 mg/kg; 

medianin÷s koncentracijos savo ruožtu siekia 35,62 ir 36,68 mg/kg. 

Koncentracijų sklaida abiejuose sluoksniuose taip pat labai panaši: standartinio 

nuokrypio reikšm÷s paviršiniame ir popaviršiniame sluoksniuose atitinkamai 

siekia 14,66 ir 13,21.  

Abiejuose sluoksniuose prieš valymą nustatytos vanadžio 

koncentracijos n÷ra anomaliai didel÷s – maksimalios koncentracijos beveik tris 

kartu mažesn÷s už didžiausią leidžiamą koncentraciją, o medianin÷s 

koncentracijos – 36,62 ir 36,68  mg/kg vos 1,75 ir 1,8 karto viršija vidutinę 

foninę vanadžio koncentraciją Lietuvos ežerų dugno nuos÷dose. 

Po hidromechaninio ežero valymo, pietin÷je Babruko ež. dalyje 

vanadžio buvo aptikta šešiuose iš 31 tirto m÷ginio (34 lentel÷). Minimali ir 

maksimali koncentracijos po valymo siekia atitinkamai 24,53 ir 40,84 mg/kg, o 

medianin÷ vert÷ – 28,91 mg/kg, t.y. koncentracijos po valymo yra pastebimai 

mažesn÷s: maksimali koncentracija 3,67 karto mažesn÷ už DLK, o medianin÷s 

koncentracija viršija vidutinę foninę vanadžio koncentraciją Lietuvos ežerų 
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dugno nuos÷dose tik 1,42 karto. Be to, koncentracijų sklaida yra tolygesn÷ nei 

prieš valymą (standartinis nuokrypis sumaž÷jęs nuo 13,21–14,66 iki 6,74). 

 

34 lentel÷. Informacija apie pietin÷s Babruko ež. dalies dugno nuos÷dose 
nustatytas vanadžio koncentracijas (paviršiniame ir popaviršiniame 
sluoksniuose bei prieš ir po hidromechaninio ežero valymo) 

 

Zn (cinkas) 

Šiaurin÷je Babruko ež. dalyje, prieš atliekant hidromechaninio ežero 

valymo darbus, cinko buvo aptikta penkiolikoje iš 32 tirtų m÷ginių – 

paviršiniame (0–0,6 m) dugno nuos÷dų sluoksnyje ir dvylikoje – 

popaviršiniame (0,6–1,2 m). Pagrindin÷ aprašomoji statistin÷ informacija apie 

dugno nuos÷dų laboratorinių tyrimų metu nustatytas cinko koncentracijas 

pateikta 35 lentel÷je ir 30 pav.  

Kaip matome, prieš valymą medianin÷ cinko koncentracija paviršiniame 

sluoksnyje yra šiek tiek didesn÷ nei popaviršiniame (atitinkamai 20,79 ir 15,77 

mg/kg), tačiau šį skirtumą įtakoja viename paviršinio sluoksnio m÷ginyje 

aptikta ypač didel÷ maksimali koncentracija, kuri siekia 261,11 mg/kg. Šis 

koncentracijos šuolis taip pat sąlygoja ypač aukštą paviršiniame sluoksnyje 

nustatytų koncentracijų standartinį nuokrypį, siekiantį 62,40 (popaviršiniame 

sluoksnyje jo vert÷ – 7,18). 

 

 
0–0,6 m 

sluoksnis, 
pr. valymą 

0,6–1,2 m 
sluoksnis, 
pr. valymą 

0–0,6 m 
sluoksnis, 
po valymo 

Aptikta (m÷g. skaičius) 4/31 3/28 6/31 

Minimali konc., mg/kg 29,13 26,98 24,53 

Maksimali konc., mg/kg 60,91 53,12 40,84 

Medianin÷ konc., mg/kg 35,62 36,68 28,91 

Standartinis nuokrypis 14,66 13,21 6,74 

Fonin÷ konc. (Lietuvos ež. nuos.), mg/kg 20,40 

Siektina konc. (Kanados ež. nuos.), mg/kg Nenustatyta 

Potencialų neig. poveikį sukelianti konc. 
(Kanados ež. nuos.), mg/kg 

Nenustatyta 

DLK, mg/kg 150,00 

Median. konc. viršija foninę, kart. 1,75 1,80 1,42 

Maks. konc. viršija DLK, kart. 0,41 0,35 0,27 
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35 lentel÷. Informacija apie šiaurin÷s Babruko ež. dalies dugno nuos÷dose 
nustatytas cinko koncentracijas (paviršiniame ir popaviršiniame sluoksniuose 
bei prieš ir po hidromechaninio ežero valymo) 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 
30 pav. Šiaurin÷s Babruko ež. dalies dugno nuos÷dose nustatytų cinko 
koncentracijų palyginimas (paviršiniame ir popaviršiniame sluoksniuose bei 
prieš ir po hidromechaninio ežero valymo) 

 

 
0–0,6 m 

sluoksnis, 
pr. valymą 

0,6–1,2 m 
sluoksnis, 
pr. valymą 

0–0,6 m 
sluoksnis, 
po valymo 

Aptikta (m÷g. skaičius) 15/32 12/32 21/32 

Minimali konc., mg/kg 11,08 12,80 7,77 

Maksimali konc., mg/kg 261,11 38,47 55,85 

Medianin÷ konc., mg/kg 20,79 15,77 22,63 

Standartinis nuokrypis 62,40 7,18 14,54 

Fonin÷ konc. (Lietuvos ež. nuos.), mg/kg 48,2 

Siektina konc. (Kanados ež. nuos.), mg/kg 123,00 

Potencialų neig. poveikį sukelianti konc. 
(Kanados ež. nuos.), mg/kg 

315,00 

DLK, mg/kg 300,00 

Median. konc. viršija foninę, kart. 0,43 0,33 0,47 

Maks. konc. viršija DLK, kart. 0,87 0,13 0,19 

Zn koncentracijos prieš ir po hidromechaninio valymo, mg/kg

 Median 

 25%-75% 

 Min-Max Konc. pr. val. 0-0,6 m

Konc. pr. val. 0,6-1,2 m

Konc. po val. (0-0,6 m)
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Prieš valymą nustatytų cinko koncentracijų lyginamosios analiz÷s 

rezultatai rodo, kad medianin÷s koncentracijos tiek paviršiniame, tiek 

popaviršiniame sluoksniuose yra nedidel÷s ir daugiau kaip du kartus mažesn÷s 

už vidutinę foninę koncentraciją Lietuvos ežerų dugno nuos÷dose. Aukščiau 

min÷tas koncentracijos šuolis viename paviršinio sluoksnio m÷ginyje vis d÷lto 

nesiekia didžiausios leidžiamos koncentracijos (300 mg/kg), o popaviršiniame 

sluoksnyje nustatyta maksimali koncentracija – 38,47 mg/kg yra net 7,79 karto 

mažesn÷ už DLK. 

 30 pav. pateiktas cinko koncentracijų palyginimas paviršiniame ir 

popaviršiniame sluoksniuose iliustruoja maksimalios koncentracijos šuolį 

paviršiniame sluoksnyje ir panašaus dydžio medianines koncentracijas bei 

koncentracijų kvartilinius pločius. Reikšmingo skirtumo tarp cinko 

koncentracijų prieš valymą paviršiniame ir popaviršiniame sluoksniuose 

neparod÷ ir  Wilcoxon’o suderintųjų porų testo rezultatai (36 lentel÷). 

 
36 lentel÷. Wilcoxon’o suderintųjų porų testo rezultatai lyginant cinko 
koncentracijas šiaurin÷s Babruko ež. dalies dugno nuos÷dų paviršiniame ir 
popaviršiniame sluoksniuose bei prieš ir po hidromechaninio ežero valymo 

 

Po hidromechaninio ežero valymo, šiaurin÷je Babruko ežero dalyje 

cinko buvo aptikta dvidešimt viename iš 32 tirtų m÷ginių. Po valymo cinko 

koncentracijos svyruoja nuo 7,77 iki 55,85 mg/kg (standartinis nuokrypis 

siekia 14,54 ir yra mažesnis nei paviršiniame, bet didesnis nei popaviršiniame 

sluoksnyje), o medianin÷ koncentracijų vert÷ – 22,63 yra šiek tiek didesn÷ nei 

tirtuose sluoksniuose prieš valymą. Šiek tiek didesnis ir koncentracijų 

kvartilinis plotis (žr. 30 pav.), tačiau reikšmingo skirtumo tarp cinko 

koncentracijų paviršiniame sluoksnyje prieš ir po hidromechaninio valymo 

P < 0,0500 vertinama kaip reikšminga 

Kintamųjų poros N Z kriterijus P vert÷ 

Koncentracijos paviršiniame (0–0,6 m) 
sluoksnyje ir popaviršiniame (0,6–1,2 m) 

sluoksnyje, prieš valymą 
32 0,00 1,000000 

Koncentracijos paviršiniame (0–0,6 m) 
sluoksnyje prieš valymą ir po valymo 

32 0,372334 0,709644 
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nenustatyta – Wilcoxon’o suderintųjų porų testo P vert÷ siekia 0,709644 (kaip 

reikšminga vertinama P < 0,0500) (36 lentel÷). Kaip ir prieš valymą, medianin÷ 

cinko koncentracija yra maždaug du kartus mažesn÷ už vidutinę foninę 

koncentraciją Lietuvos ežerų dugno nuos÷dose, o maksimali nustatyta 

koncentracija 5,37 karto mažesn÷ už DLK. 

Laboratorinių tyrimų rezultatų interpoliacija į ištisinį paviršių iliustruoja 

netolygų cinko koncentracijų pasiskirstymą šiaurin÷s Babruko ež. dalies dugno 

nuos÷dų paviršiniame (0–0,6 m) sluoksnyje. Didžiausi cinko kiekiai 

(pasiekiantys maksimalią 261,11 mg/kg koncentraciją) nustatyti pietrytin÷je 

akvatorijos dalyje, nedidel÷je uždumbl÷jusioje įlank÷l÷je ir greta jos (žr. 31 

pav.). 

Popaviršiniame (0,6–1,2 m) sluoksnyje (32 pav.) didžiausi cinko kiekiai 

susitelkę šiaurin÷je akvatorijos dalyje esančiame netolygios formos židinyje, 

kuris driekiasi akvatorijos viduriu pietų–šiaur÷s kryptimi (panašiai kaip ir 

arseno arealai). Taip pat stebimas ir greta uždumbl÷jusios įlank÷l÷s 

paviršiniame sluoksnyje nustatytas židinys, tačiau koncentracijos yra ženkliai 

mažesn÷s ir tik šiek tiek viršija medianinę vertę. Panašios koncentracijos 

nustatytos ir dar viename, pietvakarin÷je nagrin÷jamos akvatorijos dalyje 

esančiame padid÷jusių cinko kiekių židinyje. 

Nors, kaip min÷ta, statistinis Wilcoxon’o suderintųjų porų testas 

neparod÷ reikšmingo skirtumo tarp cinko koncentracijų paviršiniame 

sluoksnyje prieš ir po hidromechaninio valymo, 33 pav. pateikiamame dugno 

projekcijos kontūriniame žem÷lapyje matomas akivaizdus cinko kiekių 

erdvinis persiskirstymas. 

Pietrytin÷je akvatorijos dalyje, greta uždumbl÷jusios įlank÷l÷s buvęs 

židinys išliko, tačiau tiek jo plotas, tiek koncentracijos ženkliai sumaž÷jo. 

Tačiau susiformavo naujas, nei viename iš sluoksnių prieš valymą nenustatytas 

padid÷jusių cinko kiekių arealas, besidriekiantis vakarin÷je nagrin÷jamos 

akvatorijos litoral÷je pietų-šiaur÷s kryptimi, su aiškiai išreikšta koncentracijų 

anomalija vakarin÷je dalyje, kurioje cinko koncentracijos pasiekia maksimalią 

nustatytą 55,85 mg/kg koncentraciją. 
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31 pav. Cinko koncentracijų pasiskirstymas šiaurin÷s Babruko ež. dalies dugno 
nuos÷dų paviršiniame (0–0,6 m) sluoksnyje (prieš valymą) 
 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

32 pav. Cinko koncentracijų pasiskirstymas šiaurin÷s Babruko ež. dalies dugno 
nuos÷dų popaviršiniame (0,6–1,2 m) sluoksnyje (prieš valymą) 
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33 pav. Cinko koncentracijų pasiskirstymas šiaurin÷s Babruko ež. dalies dugno 
nuos÷dų paviršiniame (0–0,6 m) sluoksnyje (po valymo) 
 

Pietin÷je Babruko ež. dalyje, prieš atliekant hidromechaninio ežero 

valymo darbus, cinko buvo aptikta trisdešimtyje iš 31 tirto m÷ginio – 

paviršiniame (0–0,6 m) dugno nuos÷dų sluoksnyje ir  dvidešimt penkiuose iš 

28 tirtų – popaviršiniame (0,6–1,2 m). Pagrindin÷ aprašomoji statistin÷ 

informacija apie pietin÷s Babruko ež. dalies dugno nuos÷dose nustatytas cinko 

koncentracijas pateikta 37 lentel÷je ir 34 pav. 

Kaip ir šiaurin÷je ežero dalyje, prieš valymą medianin÷ cinko 

koncentracija pietin÷s dalies paviršiniame sluoksnyje yra didesn÷ nei 

popaviršiniame (atitinkamai 30,49 ir 23,01 mg/kg), ir šį skirtumą labai įtakoja 

viename paviršinio sluoksnio m÷ginyje aptikta išskirtinai didel÷ maksimali 

koncentracija, kuri siekia 118,22 mg/kg. Šis koncentracijos šuolis taip pat 

sąlygoja didelį paviršiniame sluoksnyje nustatytų koncentracijų standartinį 

nuokrypį, siekiantį 23,17 (popaviršiniame sluoksnyje jo vert÷ – 5,69).  Tačiau 

prieš valymą nustatytų cinko koncentracijų lyginamosios analiz÷s rezultatai 

rodo, kad medianin÷s koncentracijos tiek paviršiniame, tiek popaviršiniame 

sluoksniuose yra sąlyginai nedidel÷s – 1,58 ir 2,09 karto mažesn÷s už vidutinę 
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foninę cinko koncentraciją Lietuvos ežerų dugno nuos÷dose. Net ir aukščiau 

min÷tas koncentracijos šuolis viename paviršinio sluoksnio m÷ginyje yra 2,53 

karto mažesnis už didžiausią leidžiamą koncentraciją (300 mg/kg), o 

popaviršiniame sluoksnyje nustatyta maksimali koncentracija – 33,92 mg/kg 

yra net 8,84 karto mažesn÷ už DLK. 

 
37 lentel÷. Informacija apie pietin÷s Babruko ež. dalies dugno nuos÷dose 
nustatytas cinko koncentracijas (paviršiniame ir popaviršiniame sluoksniuose 
bei prieš ir po hidromechaninio ežero valymo) 

 

34 pav. pateiktame grafiniame koncentracijų palyginime matoma 

išskirtinai didel÷ pavieniame m÷ginyje nustatyta maksimali koncentracija ir 

iliustruojamas mažesnis cinko koncentracijų kvartilinis plotis ir medianin÷ 

vert÷ popaviršiniame dugno nuos÷dų sluoksnyje. Reikšmingą cinko kiekių 

skirtumą prieš valymą paviršiniame ir popaviršiniame sluoksniuose patvirtina 

Wilcoxon’o suderintųjų porų testo rezultatai (38 lentel÷) – P vert÷ siekia 

0,000248 (kaip reikšminga vertinama P < 0,0500). 

Po hidromechaninio ežero valymo, pietin÷je Babruko ež. dalyje cinko 

buvo aptikta trisdešimtyje iš 31 tirto m÷ginio. Minimali ir maksimali cinko 

koncentracijos po valymo siekia atitinkamai 18,95 ir 73,07 mg/kg, medianin÷ 

vert÷ – 29,27, standartinis nuokrypis – 15,00. Pagal visus šiuos parametrus, 

cinko koncentracijos po valymo yra artimos paviršiniame sluoksnyje prieš 

 
0–0,6 m 

sluoksnis, 
pr. valymą 

0,6–1,2 m 
sluoksnis, 
pr. valymą 

0–0,6 m 
sluoksnis, 
po valymo 

Aptikta (m÷g. skaičius) 30/31 25/28 30/31 

Minimali konc., mg/kg 11,78 12,58 18,95 

Maksimali konc., mg/kg 118,22 33,92 73,07 

Medianin÷ konc., mg/kg 30,49 23,01 29,27 

Standartinis nuokrypis 23,17 5,69 15,00 

Fonin÷ konc. (Lietuvos ež. nuos.), mg/kg 48,2 

Siektina konc. (Kanados ež. nuos.), mg/kg 123,00 

Potencialų neig. poveikį sukelianti konc. 
(Kanados ež. nuos.), mg/kg 

315,00 

DLK, mg/kg 300,00 

Median. konc. viršija foninę, kart. 0,63 0,48 0,61 

Maks. konc. viršija DLK, kart. 0,39 0,11 0,24 
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valymą nustatytoms koncentracijoms; šį teiginį iliustruoja 34 pav. pateiktas 

cinko koncentracijų kvartilinių pločių ir medianinių verčių palyginimas ir 

patvirtina Wilcoxon’o suderintųjų porų testo rezultatai: lyginant koncentracijas 

paviršiniame sluoksnyje prieš ir po valymo gaunama nereikšminga P vert÷ – 

0,798912 ( žr. 38 lentelę). 

 

 

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

34 pav. Pietin÷s Babruko ež. dalies dugno nuos÷dose nustatytų cinko 
koncentracijų palyginimas (paviršiniame ir popaviršiniame sluoksniuose bei 
prieš ir po hidromechaninio ežero valymo) 
 

38 lentel÷. Wilcoxon’o suderintųjų porų testo rezultatai lyginant cinko 
koncentracijas pietin÷s Babruko ež. dalies dugno nuos÷dų paviršiniame ir 
popaviršiniame sluoksniuose bei prieš ir po hidromechaninio ežero valymo 

 

P < 0,0500 vertinama kaip reikšminga 

Kintamųjų poros N Z kriterijus P vert÷ 

Koncentracijos paviršiniame (0–0,6 m) 
sluoksnyje ir popaviršiniame (0,6–1,2 m) 

sluoksnyje, prieš valymą 
31 3,664554 0,000248 

Koncentracijos paviršiniame (0–0,6 m) 
sluoksnyje prieš valymą ir po valymo 

28 0,254755 0,798912 

Zn koncentracijos prieš ir po hidromechaninio valymo, mg/kg

 Median 

 25%-75% 

 Min-Max Konc. pr. val. 0-0,6 m

Konc. pr. val. 0,6-1,2 m

Konc. po val. (0-0,6 m)
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Cinko koncentracijų interpoliacija į ištisinį paviršių pietin÷s ežero dalies 

dugno plote iliustruojama 35  – 37 pav. pateikiamuose dugno projekcijos 

kontūriniuose žem÷lapiuose. Erdvin÷s sklaidos analiz÷s rezultatai rodo, kad 

prieš valymą, pietin÷s Babruko ež. dalies dugno nuos÷dų paviršiniame (0–0,6 

m) sluoksnyje cinkas pasiskirstęs po visą nagrin÷jamos akvatorijos plotą, o 

maksimalūs jo kiekiai (iki 118,22 mg/kg) susitelkę pietrytin÷je jos dalyje ir 

didesnio ploto, tačiau mažesnių koncentracijų  židinyje, esančiame centrin÷je-

rytų dalyje. Popaviršiniame (0,6–1,2 m) sluoksnyje išlieka min÷tas pietrytinis 

cinko židinys, tačiau maksimalios koncentracijos vyrauja praktiškai visą 

akvatorijos centrinę dalį apimančiame ir palei vakarinę litoralę 

besidriekiančiame areale. 

Po hidromechaninio ežero valymo (37 pav.), padid÷jusių cinko kiekių  

židiniai dalinai išlaik÷ paviršiniame sluoksnyje prieš valymą steb÷tą 

konfigūraciją (maksimalių kiekių židinys pietrytin÷je dalyje išliko, nors 

koncentracijos jame sumaž÷jo nuo maksimalios 118,22 iki 65,25 mg/kg), 

tačiau matomas ir aiškus cinko kiekių padid÷jimas akvatorijos centrin÷je ir 

pietryčių dalyse. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

35 pav. Cinko koncentracijų pasiskirstymas pietin÷s Babruko ež. dalies dugno 
nuos÷dų paviršiniame (0–0,6 m) sluoksnyje (prieš valymą) 
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36 pav. Cinko koncentracijų pasiskirstymas pietin÷s Babruko ež. dalies dugno 
nuos÷dų popaviršiniame (0,6–1,2 m) sluoksnyje (prieš valymą) 
 
 
 
 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

37 pav. Cinko koncentracijų pasiskirstymas pietin÷s Babruko ež. dalies dugno 
nuos÷dų paviršiniame (0–0,6 m) sluoksnyje (po valymo) 
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4.2. Nagrin÷jamų metalų ir metaloidų pasiskirstymas dugno nuos÷dose 
prieš ir po hidromechaninio ežero valymo pagal suminį užterštumo rodiklį 
Zd 

 

Siekiant įvertinti kumuliacinį Babruko ežero dugno nuos÷dų užterštumo 

lygį nagrin÷jamais metalais ir metaloidais, buvo apskaičiuotos suminio 

užterštumo rodiklio Zd vert÷s, kurių palyginimas leidžia ne tik įvertinti 

nagrin÷jamų elementų kiekius, bet ir jų erdvinį pasiskirstymą atskiruose 

nuos÷dų sluoksniuose prieš ir po hidromechaninio ežero valymo. 

Šiaurin÷je Babruko ež. dalyje, prieš atliekant hidromechaninio ežero 

valymo darbus, paviršiniame dugno nuos÷dų sluoksnyje apskaičiuotos suminio 

užterštumo rodiklio vert÷s svyruoja labai plačiu diapazonu – nuo 0,23 iki 

210,46 (žr. 39 lentelę). Nors maksimali apskaičiuota Zd vert÷ yra anomaliai 

didel÷ (ypač pavojingo užterštumo kategorijai priskiriamos nuos÷dos, kurių Zd 

viršija 128), ji nustatyta tik viename m÷ginyje iš 32, tuo tarpu medianin÷ Zd 

vert÷ siekia vos 4,02, o kvartilinio Zd verčių pločio ribos svyruoja nuo 1 iki 

21,85 (38 pav.). Tačiau pažym÷tina, kad vienuolika iš 32 tirtų m÷ginių negali 

būti priskiriami leistino užterštumo kategorijai, nes jų Zd vert÷s viršija 16.  

Kaip rodo 39 lentel÷je ir 38 pav. pateikti rezultatai, popaviršiniame 

sluoksnyje suminio užterštumo rodiklio vert÷s yra ženkliai didesn÷s: medianin÷ 

Zd vert÷ siekia 27,63, t.y. yra 6,9 karto didesn÷ nei paviršiniame sluoksnyje, o 

maksimali vert÷ – 288,89.  Be to, net penkiuose popaviršinio sluoksnio 

m÷giniuose nuos÷dų Zd viršija 128, tod÷l  jos priskirtinos ypač pavojingo 

užterštumo kategorijai. Kvartilinis Zd verčių plotis popaviršiniame sluoksnyje 

taip pat yra gerokai didesnis – jo ribos svyruoja nuo  4,6 iki 91,8 (38 pav.). 
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39 lentel÷. Informacija apie šiaurin÷s Babruko ež. dalies dugno nuos÷dų Zd 
vertes (paviršiniame ir popaviršiniame sluoksniuose bei prieš ir po 
hidromechaninio ežero valymo) 

 

 

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

38 pav. Šiaurin÷s Babruko ež. dalies dugno nuos÷dų Zd verčių palyginimas 
(paviršiniame ir popaviršiniame sluoksniuose bei prieš ir po hidromechaninio 
ežero valymo) 
 

Reikšmingą suminio užterštumo rodiklio Zd verčių skirtumą prieš 

valymą paviršiniame ir popaviršiniame šiaurin÷s ežero dalies dugno nuos÷dų 

sluoksniuose patvirtina Wilcoxon’o suderintųjų porų testo rezultatai (40 

lentel÷) – P vert÷ siekia 0,001965 (kaip reikšminga vertinama P < 0,0500). 

 

 
0–0,6 m 

sluoksnis, 
pr. valymą 

0,6–1,2 m 
sluoksnis, 
pr. valymą 

0–0,6 m 
sluoksnis, 
po valymo 

Minimali Zd vert÷ 0,23 0,35 0,20 

Maksimali Zd vert÷ 210,46 288,89 114,96 

Medianin÷ Zd vert÷ 4,02 27,63 15,60 

Standartinis nuokrypis 38,18 75,60 22,38 

I. Leistina užterštumo kategorija, Zd <16 

II. Vidutinio pavojingumo užt. kategorija, Zd 16–32 

III. Pavojingo užt. kategorija, Zd 32–128 

IV. Ypač pavojingo užt. kategorija, Zd >128 

Suminis užterštumo rodiklis (Zd) prieš ir po hidromechaninio valymo

 Median 

 25%-75% 

 Min-Max Zd pr. val. 0-0,6 m
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40 lentel÷. Wilcoxon’o suderintųjų porų testo rezultatai lyginant Zd vertes 
šiaurin÷s Babruko ež. dalies dugno nuos÷dų paviršiniame ir popaviršiniame 
sluoksniuose bei prieš ir po hidromechaninio ežero valymo 

 

Nors po hidromechaninio ežero valymo, šiaurin÷je Babruko ežero 

dalyje nustatyta maksimali suminio užterštumo rodiklio Zd vert÷ (114,96) yra 

mažesn÷ nei prieš valymą,  medianin÷ reikšm÷ – 15,60 daugiau kaip tris kartus 

viršija prieš valymą apskaičiuotą paviršinio sluoksnio medianinę Zd reikšmę ir 

art÷ja prie leistinos užterštumo kategorijos viršutin÷s ribos (16). Be to, 

aukštesnių nei prieš valymą Zd verčių sklaida yra tolygesn÷ (standartinis 

nuokrypis sumaž÷jo nuo 38,18 iki 22,38), o kvartilinis plotis, nors ir mažesnis, 

apima didesnių verčių diapazoną: nuo 13,11 iki 18,6. Be to, jei paviršiniame 

sluoksnyje prieš valymą net dvidešimtyje iš 32 tirtų m÷ginių Zd vert÷s svyravo 

diapazone nuo 0,23 iki 6, tai po valymo mažesn÷s už 6 vert÷s buvo nustatytos 

tik keturiuose m÷giniuose. 

Po valymo reikšmingą dugno nuos÷dų suminio užterštumo lygio pagal 

Zd padid÷jimą paviršiniame dugno nuos÷dų sluoksnyje patvirtina ir 

Wilcoxon’o suderintųjų porų testo rezultatai: lyginant koncentracijas 

paviršiniame sluoksnyje prieš ir po valymo gaunama reikšminga P vert÷ – 

0,039698 ( žr. 40 lentelę). 

Suminio užterštumo rodiklio Zd verčių interpoliacija į ištisinį paviršių 

iliustruoja netolygų tiriamų elementų suminių kiekių pasiskirstymą šiaurin÷s 

Babruko ež. dalies dugno nuos÷dų paviršiniame (0–0,6 m) sluoksnyje (prieš 

atliekant ežero hidromechaninio valymo darbus). Kaip pavaizduota 39 pav., 

didžiausi tiriamų elementų kiekiai (pasiekiantys maksimalią suminio 

užterštumo rodiklio vertę – 210,46) nustatyti apie 15 m skersmens ovaliame 

P < 0,0500 vertinama kaip reikšminga 

Kintamųjų poros N Z kriterijus P vert÷ 

Zd vert÷s paviršiniame (0–0,6 m) sluoksnyje ir 
popaviršiniame (0,6–1,2 m) sluoksnyje, prieš 

valymą 
32 3,095535 0,001965 

Zd vert÷s paviršiniame (0–0,6 m) sluoksnyje 
prieš valymą ir po valymo 

32 2,056883 0,039698 
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židinyje, išsid÷sčiusiame nagrin÷jamos akvatorijos šiaur÷s–rytų dalyje, greta 

protakos į Olaukos ežer÷lį. Panašaus ploto, tačiau ženkliai mažesnių Zd verčių 

(iki 60,25) židinys nustatytas akvatorijos centrin÷je-rytin÷je dalyje, jis patenka 

į centrine dalimi besidriekiantį U raid÷s formos arealą, kuriame Zd vert÷s 

svyruoja nuo 10 iki 20. Didžiojoje akvatorijos dalyje paviršiniame sluoksnyje 

prieš valymą vyrauja dugno nuos÷dos, kurių suminis užterštumas pagal Zd 

neviršija 10. 

Popaviršiniame (0,6–1,2 m) sluoksnyje (40 pav.) suminio užterštumo 

rodiklio vert÷s yra ne tik ženkliai didesn÷s, bet ir suformuoja daugiau 

anomaliai didelio užterštumo židinių. Pagrindiniai trys tokie židiniai, kuriuose 

dugno nuos÷dos pagal Zd vertes priskirtinos ypač pavojingo užterštumo 

kategorijai (Zd>128) išsid÷stę nagrin÷jamos akvatorijos vakarin÷je, rytin÷je ir 

šiaurin÷je dalyse, o pastarieji du jungiasi tarpusavyje ir suformuoja išilgai palei 

rytinę akvatorijos litoral÷s zoną besidriekiantį arealą, kuris susijungia su 

ketvirtuoju židiniu, esančiu pietrytin÷je akvatorijos dalyje, greta nedidel÷s 

uždumbl÷jusios įlank÷l÷s. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

39 pav. Zd verčių pasiskirstymas šiaurin÷s Babruko ež. dalies dugno nuos÷dų 
paviršiniame (0–0,6 m) sluoksnyje (prieš valymą) 
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40 pav. Zd verčių pasiskirstymas šiaurin÷s Babruko ež. dalies dugno nuos÷dų 
popaviršiniame (0,6–1,2 m) sluoksnyje (prieš valymą) 
 
 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

41 pav. Zd verčių pasiskirstymas šiaurin÷s Babruko ež. dalies dugno nuos÷dų 
paviršiniame (0–0,6 m) sluoksnyje (po valymo) 
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Kaip min÷ta, statistinis Wilcoxon’o suderintųjų porų testas parod÷ 

reikšmingą skirtumą tarp suminio užterštumo rodiklio verčių paviršiniame 

sluoksnyje prieš ir po hidromechaninio valymo, o 41 pav. pateikiamame dugno 

projekcijos kontūriniame žem÷lapyje matomas ne tik bendras Zd verčių  

padid÷jimas, bet ir aiškus tiriamų elementų suminių kiekių erdvinis 

persiskirstymas. Nors prieš valymą nagrin÷jamos akvatorijos šiaur÷s–rytų 

dalyje aptiktas anomaliai aukštų Zd verčių židinys po valymo nenustatytas, 

centrin÷je ir vakarin÷je dalyse matomos dvi naujos panašaus ploto anomalijos, 

kuriose maksimalios Zd vert÷s siekia 114,96 ir 85,56. Be to, žem÷lapyje aiškiai 

matomas bendras suminio užterštumo rodiklio verčių padid÷jimas, beveik 

visame akvatorijos plote, o ypač centrin÷je dalyje pietų–šiaur÷s kryptimi 

besidriekiančiame areale viršijantis leistinai užterštumo kategorijai nustatytą 

Zd vertę (16). Tod÷l tenka konstatuoti, kad hidromechaninis valymas 

nagrin÷jamoje akvatorijoje sąlygojo ne tik reikšmingą tiriamų metalų ir 

metaloidų erdvinį perskirstymą, bet ir vertikalią jų migraciją į paviršinį dugno 

nuos÷dų sluoksnį bei bendrą kiekių padid÷jimą beveik visame paviršiaus plote. 

Pietin÷je Babruko ež. dalyje, prieš atliekant hidromechaninio ežero 

valymo darbus, paviršiniame dugno nuos÷dų sluoksnyje apskaičiuotos suminio 

užterštumo rodiklio vert÷s svyruoja nuo 0,33 iki 105,09 (žr. 41 lentelę). 

Maksimali apskaičiuota Zd vert÷ (nustatyta tik viename m÷ginyje) yra mažesn÷ 

nei šiaurin÷je ežero dalyje, tačiau priskirtina pavojingo užterštumo kategorijai 

(Zd 32–128). Tačiau pažym÷tina, kad medianin÷ Zd vert÷ – 15,11 yra 3,76 

karto didesn÷ nei šiaurin÷s ežero dalies paviršiname sluoksnyje ir svyruoja ties 

vidutinio pavojingumo užterštumo kategorijos apatine riba (Zd 16–32), o 

kvartilinio Zd verčių pločio ribos kinta nuo 2,5 iki 24,4 (42 pav.). Be to, 

keturiolika iš 31 tirto paviršinio dugno nuos÷dų sluoksnio m÷ginio negali būti 

priskiriami leistino užterštumo kategorijai, nes jų Zd vert÷s viršija 16. 

Priešingai nei šiaurin÷je ežero dalyje, popaviršiniame pietin÷s dalies dugno 

nuos÷dų sluoksnyje apskaičiuotos suminio užterštumo rodiklio vert÷s yra 

mažesn÷s nei paviršiniame: medianin÷ Zd vert÷ siekia 9,18 t.y. yra 40 proc. 



 
124 

mažesn÷, o maksimali vert÷ – 46,58, t.y. 2,26 karto mažesn÷ (žr. 41 lentelę ir 

42 pav.). 

 
41 lentel÷. Informacija apie pietin÷s Babruko ež. dalies dugno nuos÷dų Zd 
vertes (paviršiniame ir popaviršiniame sluoksniuose bei prieš ir po 
hidromechaninio ežero valymo) 

 

Tačiau, panašiai kaip ir paviršiniame sluoksnyje, leistino užterštumo 

kategorijos Zd vert÷ (16) viršijama dvylikoje iš 28 tirtų m÷ginių, o kvartilinio 

Zd verčių pločio ribos kinta tik šiek tiek mažesniame diapazone – nuo 0,68 iki 

20,1. Reikšmingo skirtumo nebuvimą tarp suminio užterštumo rodiklio Zd 

verčių prieš valymą paviršiniame ir popaviršiniame sluoksniuose patvirtina ir 

Wilcoxon’o suderintųjų porų testo rezultatai (42 lentel÷): P vert÷ siekia 

0,350496 (kaip reikšminga vertinama P < 0,0500). 

Nors po hidromechaninio ežero valymo, pietin÷je Babruko ežero dalyje 

nustatyta maksimali suminio užterštumo rodiklio Zd vert÷ siekia 92,31 ir yra  

mažesn÷ nei prieš valymą (105,09), medianin÷ vert÷ – 18,30 yra didesn÷ nei 

prieš valymą apskaičiuota paviršinio sluoksnio medianin÷ Zd reikšm÷ (15,11) 

ir viršija leistinos užterštumo kategorijos viršutinę ribą (16). 

Zd verčių sklaidos tolygumas išliko panašus (standartinis nuokrypis 

paviršiniame sluoksnyje prieš ir po valymo atitinkamai siekia 25,94 ir 26,84), o 

kvartilinio pločio apatin÷ riba pakito nuo 2,5 iki 11,06 (viršutin÷ riba sumaž÷jo 

nuo 24,4 iki 21,64). Tačiau, priešingai nei šiaurin÷je ežero dalyje, šie pokyčiai 

n÷ra reikšmingi – lyginant koncentracijas paviršiniame sluoksnyje prieš ir po 

 
0–0,6 m 

sluoksnis, 
pr. valymą 

0,6–1,2 m 
sluoksnis, 
pr. valymą 

0–0,6 m 
sluoksnis, 
po valymo 

Minimali Zd vert÷ 0,33 0,38 0,45 

Maksimali Zd vert÷ 105,09 46,58 92,31 

Medianin÷ Zd vert÷ 15,11 9,18 18,30 

Standartinis nuokrypis 25,94 12,71 26,84 

I. Leistina užterštumo kategorija, Zd <16 

II. Vidutinio pavojingumo užt. kategorija, Zd 16–32 

III. Pavojingo užt. kategorija, Zd 32–128 

IV. Ypač pavojingo  užt.  kategorija, Zd >128 
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valymo gaunama nereikšminga Wilcoxon’o suderintųjų porų testo P vert÷ – 

0,468408 (žr. 42 lentelę). 

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 
42 pav. Pietin÷s Babruko ež. dalies dugno nuos÷dų Zd verčių palyginimas 
(paviršiniame ir popaviršiniame sluoksniuose bei prieš ir po hidromechaninio 
ežero valymo) 

 

42 lentel÷. Wilcoxon’o suderintųjų porų testo rezultatai lyginant Zd vertes 
pietin÷s Babruko ež. dalies dugno nuos÷dų paviršiniame ir popaviršiniame 
sluoksniuose bei prieš ir po hidromechaninio ežero valymo 

 

Suminio užterštumo rodiklio Zd verčių interpoliacija į ištisinį paviršių 

iliustruoja netolygų tiriamų elementų suminių kiekių pasiskirstymą pietin÷s 

Babruko ež. dalies dugno nuos÷dų paviršiniame sluoksnyje (prieš atliekant 

ežero hidromechaninio valymo darbus). Kaip pavaizduota 43 pav., didžiausi 

P < 0,0500 vertinama kaip reikšminga 

Kintamųjų poros N Z kriterijus P vert÷ 

Zd verčių paviršiniame (0–0,6 m) sluoksnyje ir 
popaviršiniame (0,6–1,2 m) sluoksnyje, prieš 

valymą 
28 0,933628 0,350496 

Zd vert÷s paviršiniame (0–0,6 m) sluoksnyje 
prieš valymą ir po valymo 

31 0,725072 0,468408 

Suminis užterštumo rodiklis (Zd) prieš ir po hidromechaninio valymo

 Median 

 25%-75% 

 Min-Max Zd pr. val. 0-0,6 m
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tiriamų elementų suminiai kiekiai (pasiekiantys maksimalią suminio 

užterštumo rodiklio vertę – 105,09) nustatyti dviejuose apie 15 m skersmens 

ovaliuose židiniuose, išsid÷sčiusiuose nagrin÷jamos akvatorijos vakarin÷je ir 

pietų–centrin÷je dalyse. Pastarasis židinys susijungia su mažesnio ploto ir 

ženkliai mažesnių suminio užterštumo rodiklio verčių (iki 45) židinio, esančio 

pietrytin÷je dalyje.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

43 pav. Zd verčių pasiskirstymas pietin÷s Babruko ež. dalies dugno nuos÷dų 
paviršiniame (0–0,6 m) sluoksnyje (prieš valymą) 
 

Popaviršiniame (0,6–1,2 m) sluoksnyje (44 pav.), padid÷jusių suminio 

užterštumo rodiklio verčių arealai išsid÷stę kitaip: išskiriami trys pagrindiniai 

židiniai, susijungiantys į apskritimo formos anomaliją, kurios centre Zd vert÷ 

yra mažiau  nei 4. Maksimalios vert÷s – iki 46,58 pasiekiamos vakarin÷je ir 

rytin÷je dalyse, o akvatorijos pietuose esančiame židinyje Zd vert÷ siekia 16 

(leistinos užterštumo kategorijos viršutinę ribą). 

Nors kaip min÷ta, statistinis Wilcoxon’o suderintųjų porų testas 

neparod÷ reikšmingo skirtumo tarp suminio užterštumo rodiklio verčių 

paviršiniame sluoksnyje prieš ir po hidromechaninio valymo, 45 pav. 

pateikiamame dugno projekcijos kontūriniame žem÷lapyje matomas po valymo 
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nustatytas tiriamų elementų suminių kiekių erdvinis persiskirstymas šiaur÷s 

vakarų kryptimi. 

 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

44 pav. Zd verčių pasiskirstymas pietin÷s Babruko ež. dalies dugno nuos÷dų 
popaviršiniame (0,6–1,2 m) sluoksnyje (prieš valymą) 
 
 
 
 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

45 pav. Zd verčių pasiskirstymas pietin÷s Babruko ež. dalies dugno nuos÷dų 
paviršiniame (0–0,6 m) sluoksnyje (po valymo) 
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Be to, anomaliai padid÷jusių Zd verčių židinių skaičius padid÷jo iki 

keturių, o trijuose iš jų suminio užterštumo rodiklio vert÷s siekia maksimalią 

92,31 vertę. Be to, Zd verčių interpoliacijos rezultatai rodo ir medianin÷s vert÷s 

padid÷jimą bei bendrą suminio užterštumo rodiklio verčių padid÷jimą iki 

vidutinio pavojingumo užterštumo kategorijos viršutin÷s ribos (Zd=32), ypač 

šiaur÷s vakarų ir šiaurin÷je dalyse. 

Apibendrinant, hidromechaninis valymas nagrin÷jamose akvatorijose 

sąlygojo suminio užterštumo rodiklio (Zd) verčių padid÷jimą. Šis  tyrimų 

rezultatas sietinas su mažiau užteršto paviršinio dugno nuos÷dų sluoksnio 

pašalinimu, ežero valymo metu atidengiant padid÷jusių tiriamų metalų ir 

metaloidų kiekių anomalijas (šiaurin÷je akvatorijoje) ir su vertikalaus nuos÷dų 

sumaišymo, resuspensijos ir resedimentacijos procesais. 
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IŠVADOS 
 

1. Atlikus literatūros apžvalgą nustatyta, kad Lietuvos ežerų uždumbl÷jimas 

yra opi aplinkosaugin÷ problema, o hidromechaninio ežerų dugno 

nuos÷dų šalinimo projektų Lietuvoje vis daug÷ja, ypač atsiradus 

galimybei tam panaudoti Europos Sąjungos finansinę paramą. 

2. Literatūros šaltinių analiz÷ rodo, kad dugno nuos÷dų aplinkoje 

nagrin÷jamų metalų ir metaloidų sklaida priklauso nuo jų chemin÷s 

formos ir būsenos, kuri įtakoja tirpumą, judrumą, toksiškumą, 

adsorbcijos, desorbcijos ir cheminių junginių susidarymo procesus, o 

hidromechaninis dugno nuos÷dų šalinimas, pagrįstas nuos÷dų sluoksnių 

struktūros suardymu ir sumaišymu su vandeniu sąlygoja sąlyginai stabilių 

metalų ir metaloidų junginių ir kompleksų suardymą, įvairių medžiagų 

vertikalios ir horizontalios migracijos bei resuspensijos procesus. 

3. Literatūros apžvalgos rezultatai leidžia teigti, kad nors dauguma 

nagrin÷jamų metalų ir metaloidų yra mikroelementai, būtini daugumai 

gyvų organizmų, pernelyg didel÷s jų koncentracijos yra toksiškos 

hidrobiontams. 

4. Atlikus nagrin÷jamų metalų ir metaloidų tyrimus antropogeninio poveikio 

atžvilgiu skirtingose Babruko ežero akvatorijose, nustatytas reikšmingas 

Trakų m. komunalinių nuotekų išleidimo poveikis ežero šiaurin÷s dalies 

dugno nuos÷doms, kuriose aptiktos daugumos tiriamų elementų kiekių 

anomalijos: kai kurių elementų koncentracijos viršija fonines iki 103,74 

karto, o didžiausias leidžiamas koncentracijas – iki 10,6 karto. 

5. Dugno nuos÷dų paviršiniame (0–0,6 m) ir  popaviršiniame (0,6–1,2 m) 

sluoksniuose tyrimų rezultatai ir jų interpoliacija į ištisinį paviršių prieš ir 

po hidromechaninio ežero valymo darbų rodo dugno nuos÷dų šalinimo 

įtakotą tiriamų metalų ir metaloidų vertikalų ir horizontalų persiskirstymą, 

kuris yra chaotiškas ir skirtingas atskiriems elementams, tod÷l valymo 

darbų įtakos vertinimui būtina naudoti indikatorių, leidžiantį nustatyti 
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bendrą, kumuliacinį tiriamų m÷ginių užterštumo lygį visų nagrin÷jamų 

elementų atžvilgiu. 

6. Apskaičiuotas suminis užterštumo rodiklis Zd ir atlikta jo verčių 

interpoliacija į ištisinį paviršių leidžia įvertinti kumuliacinį nagrin÷jamų 

elementų vertikalų ir horizontalų pasiskirstymą atskiruose nuos÷dų 

sluoksniuose prieš ir po hidromechaninio ežero valymo. 

7. Tiesioginį ilgalaikį antropogeninį poveikį patyrusios šiaurin÷s ežero 

dalies dugno nuos÷dų suminio užterštumo rodiklio Zd verčių statistin÷ 

analiz÷ ir interpoliacija parod÷, kad (1) prieš atliekant hidromechaninio 

valymo darbus, bendras nagrin÷jamų metalų ir metaloidų kiekis buvo 

reikšmingai didesnis popaviršiniame dugno nuos÷dų sluoksnyje; (2) 

hidromechaninis valymas šiaurin÷je akvatorijoje sąlygojo ne tik 

reikšmingą tiriamų metalų ir metaloidų vertikalią migraciją į paviršinį 

dugno nuos÷dų sluoksnį, bet ir erdvinį jų perskirstymą bei bendrą kiekių 

padid÷jimą beveik visame paviršiaus plote. 

8. Pietin÷s ežero dalies, kuri yra labiausiai nutolusi nuo buvusio tiesioginio 

antropogeninio poveikio vietos – nuotekų valymo įrenginių išleistuvo 

dalies dugno nuos÷dų suminio užterštumo rodiklio Zd verčių statistin÷ 

analiz÷ ir interpoliacija parod÷, kad (1) prieš atliekant hidromechaninio 

valymo darbus, bendras nagrin÷jamų metalų ir metaloidų kiekis 

popaviršiniame dugno nuos÷dų sluoksnyje buvo mažesnis nei 

paviršiniame, tačiau šis skirtumas n÷ra statistiškai reikšmingas; (2) nors 

naudotas statistinis testas neparod÷ reikšmingo skirtumo tarp suminio 

užterštumo rodiklio verčių paviršiniame sluoksnyje prieš ir po 

hidromechaninio valymo, interpoliacijos rezultatai rodo aiškų valymo 

darbų įtakotą tiriamų elementų suminių kiekių erdvinį persiskirstymą, 

anomaliai aukštų Zd verčių židinių skaičiaus padid÷jimą ir bendrą 

suminio užterštumo rodiklio verčių padid÷jimą. 
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REKOMENDACIJOS 
 

Atsižvelgiant į tyrimų rezultatus ir disertacijoje pateikiamas išvadas, 

galima suformuluoti tris pagrindines rekomendacijas, taikytinas planuojant 

hidromechaninio ežerų dugno nuos÷dų šalinimo darbus ir nustatant jų 

tikslingumą: 

1. Rengiant ežerų valymo darbų projektinę ir poveikio aplinkai vertinimo 

dokumentaciją, atlikti potencialiai pavojingų cheminių elementų 

koncentracijų nustatymą ne tik paviršiniame (0–0,6 m), bet ir 

popaviršiniame (0,6–1,2 m), o esant galimyb÷ms – dar gilesniuose 

nuos÷dų sluoksniuose. 

2. Disertacijoje pateikiami tyrimų rezultatai rodo didžiulį tiek vertikalaus, 

tiek horizontalaus tiriamų metalų ir metaloidų pasiskirstymo dugno 

nuos÷dose netolygumą, tod÷l numatant dugno nuos÷dų ÷minių ÷mimo 

vietas rekomenduojama siekti, kad jų išd÷stymas ir skaičius užtikrintų 

tolygų valytinos (tiriamos) ežero dalies akvatorijos padengimą. 

3. Nagrin÷jant ežero valymo tikslingumą ir planuojant darbų apimtis, o ypač 

nustačius padid÷jusį dugno nuos÷dų užterštumą popaviršiniame ir (ar) dar 

gilesniuose sluoksniuose, užtikrinti, kad po valymo naujai susiformavusio 

paviršinio dugno nuos÷dų sluoksnio užterštumo lygis nebus didesnis nei 

prieš valymą. Šią rekomendaciją galima įgyvendinti numatant viso 

padid÷jusio užterštumo dugno nuos÷dų sluoksnio pašalinimą ar 

užtikrinant, kad ežeras (ar jo dalis) būtų valoma iki mineralinio grunto 

(dugno). 
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