
A környezetszennyezés az egyik legsúlyosabb fenyegetés bolygónk jövőjére 
nézve. A szennyező anyagok egyre jobban elárasztják a világot, mérgezik a le-
vegőt, a vizeket, a talajokat és egyre növekvő mértékben terhelik az ökoszisz-
témákat, bennük minket, embereket is. A káros hatásokat sokfelé látjuk. Arról 
azonban keveset tudunk, hogy milyen okok bújnak meg az ártalmas jelenségek 
hátterében. Az ökotoxikológusok próbálják megfejteni ezeket a rejtélyeket. Ez a 
könyv az ökotoxikológia eddigi eredményeit foglalja össze és kitekint a jövőbeni 
lehetőségekre is. Átfogó bevezetést ad, és széleskörű képet kínál a tudományág 
minden lényeges területéről, különös tekintettel a populációkban és ökosziszté-
mákban zajló folyamatokra. Igényes áttekintést nyújt a témáról az ökotoxikológia 
és a környezetszennyezés tantárgyakat hallgatók számára, valamint a biológia, 
az ökológia, a környezettudomány, a környezeti hatásvizsgálat, a toxikológia, a 
környezetszennyezés, a gyógyszerészet, az orvostudomány, a vegyészmérnöki 
és kapcsolódó szakok képzései, a hatósági szakemberek számára. A szöveget 
mintegy 630 irodalmi hivatkozás egészíti ki, segítve a részterületeken történő 
további tájékozódást. A fogalmak magyarázatát tartalmazó fejezet és a keresést 
segítő részletes tárgymutató zárja a könyvet. Ideális bevezető mindenkinek, akit 
az ökotoxikológia érdekfeszítő  problémái érdekelnek, vagy aki ökotoxikológiával 
szeretne foglalkozni. 
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A szerző (1949) nyugalmazott egyetemi tanár, az 
MTA doktora. A Gödöllői Agrártudományi Egye-
tem (később Szent István Egyetem) Állattani és 
Ökológiai Tanszék vezetője és az Állattudományi 
Alapok Intézet igazgatója volt. Korszakunkban 
már nem divatos módon az állattannak nagyon 
különböző területeivel foglalkozott. Hazánkban 
elsőként alkalmazta a 15N izotóphígitásos eljárást 
rétek nitrogénáramlásának vizsgálatára, és a jelö-
lés-visszafogásos módszert állatpopuláció becs-
lésére. Szerkesztője és szerzője az Állattan című 
kézikönyvnek. 141 tudományos közleményt írt. 17 
éven keresztül volt az Acta Zoologica Academiae 
Scientiarum Hungaricae folyóirat főszerkesztője. 

Több, mint húsz éve folytat ökotoxikológiai kutatásokat szabadon élő fonálférg ek-
kel és ugróvillásokkal. Megalapította, elindította és vezette a két éves MSc szintű 
ökotoxikológus képzést. Ökotoxikológiai tevékenységéért a Magyar Toxikológusok 
Társaságától megkapta a Cholnoky Eszter Díjat. 
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A környezetszennyezés lassan, fokozatosan növekvő, alattomos veszélyt jelent 
a bioszférára. Egyre több szennyező anyag kerül a környezetünkbe, és az ember 
által előállított, a bioszféra számára ismeretlen anyagok száma is folyamatosan 
nő. A legtöbb szennyező esetében nem tudjuk pontosan merre vándorol a ter­
mészetben, hogyan oszlik meg az ökoszisztémákban, eltűnik-e, mennyire gyor­
san, és közben milyen ökológiai hatásokat vált ki. Az ismerethiány egyik oka, 
hogy az ökológusok csupán néhány évtizede kezdtek foglalkozni toxikológiai 
kérdésekkel. Az ökotoxikológia szó is csak az 1960-as években alakult ki, és a 
célzott ökotoxikológiai kutatások ekkor kezdődtek. Azóta viszont a kérdéskör 
kutatása dinamikusan fejlődik és a szakterület próbál megfelelni a mindenkori, 
sajnos egyre nagyobb, kihívásoknak.

A környezetszennyezés, ami napi tapasztalatunk, egyre jobban terheli a 
bioszférát, és kérdés, e teher mennyire növelhető még. A haváriák, mint egy-
egy olajtanker katasztrófája, a Tisza cianidszennyezése, az óceánokban megje­
lenő hatalmas műanyag szigetek nagy társadalmi figyelmet váltanak ki, de a 
lassan növekvő szennyezések, mint például az antibiotikumok vagy endokrin 
diszruptor anyagok koncentrációinak növekedése a vizekben, legalább ennyire 
veszélyesek, még sincsenek a közfigyelem fókuszában. A lassan növekvő (vagy 
nem látható) veszélyekről hajlandók vagyunk tudomást sem venni, pedig min­
denki egészséges környezetben szeretne élni. Szükség van megbízható tudomá­
nyos eredményekre a hatósági munkában is. A felelősök ezek alapján tudnak 
kellően megalapozott környezetvédelmi döntéseket és intézkedéseket hozni.

E könyv megírására többféle impulzus sarkallt. Érzékeltem az ökotoxikológiai 
ismeretek iránti igényt az oktatásban. Az ország egyre több egyetemén tartanak 
ökotoxikológia kurzusokat. Továbbá, alapítottam egy nappali ökotoxikológus 
MSc szakot, ami nyolc éven át működött, amíg meg nem szüntették. Az ott 
szerzett tapasztalatok, valamint az ökotoxikológus társadalomban szerzett be­
nyomásaim alapján gondoltam arra, hogy a téma iránt érdeklődő hallgatók, ok­
tatók, kutatók, illetve a szakterülettel most ismerkedők számára írok egy átte­
kintést. Szándékom szerint ez a könyv széles körű, sok témát érintő bevezetést 
nyújt ebbe az érdekes témakörbe, segítve a szakterület hazai fejlődését, hiszen 
képzett ökotoxikológusokra nagy munkáltatói igény mutatkozik. Igyekezem át­
fogni a hagyományos és a most kialakuló témaköröket, tág kitekintést nyújtva 
az ökotoxikológiai kérdések ökológiai aspektusairól abban a reményben, hogy 



ezek az információk új gondolatokat fognak elindítani az olvasóban. A toxiko­
lógiai és molekuláris kérdéseket csak annyira érintem, amennyire az ökológiai 
jelenségek megértéséhez szükségesek. Külön nehézséget jelentett a könyv írása 
során, hogy a toxikológia, különösen annak molekuláris ága jelenleg hatalmas 
átalakulásban, fejlődésben van. Komoly feladatot jelentett számomra az új ered­
mények értelmezése és bevonása az ökológiai jelenségek magyarázatába.

A könyvben a fő hangsúlyt arra fektetem, hogy egyes ökológiai jelenségek 
milyen módon és mennyiben változnak szennyezett környezetben a szennye­
zetlenhez viszonyítva. Gondosan kiválasztott példával is szemléltetem a mon­
danivalót, ahol szükségesnek látom. Terjedelmi korlátok miatt viszonylag kevés 
ábrát és táblázatot illesztek a szövegbe. Ha lehet, gyakori jelenségekről írok, és 
azok általánosan elfogadott magyarázatát, esetenként magyarázatait mutatom 
be. Széleskörűen elterjedt nézetek, felfogások, indoklások ismertetésére törek­
szem. Általában tudományterületi áttekintő cikkeket, illetve ismert, nagyléleg­
zetű tanulmányokat idézek. Ezek a cikkek jó kiindulópontul szolgálhatnak a 
kérdések további részleteinek tanulmányozásához. Mivel hazai olvasóknak 
írtam a könyvet, az általam ismert magyar kutatási eredményeket hangsúlyo­
san ismertetem. Teszem ezt egyfelől azért, mert sok területen jelentős hazai 
ökotoxikológiai eredmények születtek, másrészt segítséget jelenthet egymás 
munkájának jobb megismeréséhez az itteni hivatkozás. Tekintettel arra, hogy az 
ökotoxikológia tudománytörténeti értelemben fiatal szakterület a jövőben a mai 
nézeteinket – esetleg jelentősen – módosító sok tudományos újdonság, ismeret 
várható.

A hatósági munka, előírások, döntések hozatala részben ökotoxikológiai ku­
tatásokon alapul. Ezt a témakört nem ismertetem részletesen, mert sok társa­
dalmi, menedzseri, szociológiai, jogi és szakpolitikai kérdéskört is felölel, ame­
lyeknek bemutatása nem ökológusi feladat. Viszont néhány alapvető kérdést 
érintek, mert az ökotoxikológiai kutatásokkal foglalkozóknak is ismerniük kell 
a lényegesebb hatósági rendszereket, és eredményeik hatósági döntéshozatalba 
történő beépítésének alapjairól tudniuk kell. Hiszen azért kutatnak, hogy az em­
beriség környezete biztonságosabb, élhetőbb legyen.

A fontosabb mondandó jobb megértéséért és az ökotoxikológiai gondolko­
dásmód, a kutatások és vizsgálati rendszerek bemutatására, egyes részletek 
szemléltetésére esettanulmányokat illesztek némelyik fejezetbe (szürke színnel 
kiemelt szövegrészek).

Ezidáig különböző terjedelmű és mélységű könyv és jegyzet foglalkozott ma­
gyar nyelven általános ökotoxikológiai kérdéssel (Darvas 2000, Darvas & Szé­
kács 2006, Gruiz et al. 2001, Milinki 2013, Varga 2009). A különbség az említett 
művek és jelen könyv tartalmában az ökotoxikológia szakterületének megköze­
lítésében van. Célom a kifejezett ökológiai jelenségek, szempontok hangsúlyo­
zása. Az ökológiai aspektusok az említett magyar nyelvű és gyakran a hasonló 
témájú külföldi könyvekben sem meghatározók.

A példák túlnyomó többsége állatokkal foglalkozik, bocsássa meg ezt nekem 
a Kedves Olvasó! Oka, hogy pályámat zoológus egyetemi oktatóként folytattam. 



Ez azonban nem jelenti azt, hogy a bemutatott jelenségek, vagy egyes részeik 
nem vonatkoznak értelemszerűen (természetesen a szükséges korrekciókkal) a 
mikroorganizmusokra, növényekre vagy akár az emberre is.

Szeretnék köszönetet mondani mindazoknak, akik különféle módon segí­
tettek a könyv létrejöttében. Az ökotoxikológia témakörére dr. Kiss István kol­
légám irányította rá a figyelmemet. Számos pályázatban dolgoztunk együtt és 
publikáltunk prof. Nagy Péter, dr. Seres Anikó és dr. Szabó Borbála kollégá­
immal. Az Ökotoxikológus MSc képzés 2010–2012. évfolyamainak hallgatói az 
órák során tanúsított lelkes figyelme és visszajelzései inspiráltak, és sokat se­
gítettek abban, hogy bizonyos fogalmakat, témaköröket világosan meg tudjak 
fogalmazni. A könyv megírására Peregovits László többször bíztatott. Gondos 
szerkesztői munkáját külön köszönöm.

Hálás vagyok lektoraim munkájáért. Alapos és gondos véleményük, értékes 
észrevételeik, kritikai megjegyzéseik segítségével számos helyen tudtam téve­
déseimet korrigálni, a szöveget javítani, pontosítani, érthetőbbé tenni.

Remélem, hogy sok hallgató és fiatal kutató figyelmét sikerül felhívnom erre 
az igen izgalmas, fontos és a felfedezések tárházát kínáló tudományágra, amit 
ökotoxikológiának nevezünk.

Budapest, Gödöllő, 2023
Bakonyi Gábor
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1. Alapok 

 
 
1.1. Az ökotoxikológia és rokon területei

A következő tudományterületek természetesen többé-kevésbé átfednek, inter­
akcióban vannak egymással, eredményeiket kölcsönösen hasznosítják, de ere­
detük, céljaik lényege és középpontja, a problémák megközelítési módja a disz­
ciplínára jellemző, sajátos.

A toxikológia, mint önálló tudományág (Langman & Kapur 2006), relatíve 
fiatal. Ugyanakkor, a méregtan ősi tudomány, már az ókorban folytattak „to­
xikológiai” vizsgálódásokat, elsősorban a különböző eredetű (növényi, álla­
ti, ásványi) mérgek szándékos felhasználása és az ellenük történő védekezés 
szempontjából. Hiszen mindig izgatta az embereket például az a kérdés, hogy 
egy mérgező anyagból mekkora mennyiséget kell bejuttatni az ellenfélbe ahhoz, 
hogy csak elkábuljon (és így fogságba ejthessék), vagy halálos legyen. A toxi­
kológia a különböző méreganyagokkal és mérgezésekkel foglalkozik, beleértve 
azok fizikai-kémiai tulajdonságait, méregerősségüket, hatásmechanizmusaikat, 
klinikai és kórbonctani tulajdonságaikat, a gyógykezelés és/vagy megelőzés le­
hetőségeit, kimutatásukat a különböző biológiai mintákból, továbbá a speciális 
egészségkárosító hatásokat (mutáció, karcinogenitás, teratogenitás). Vizsgálja a 
különböző méreganyagok hatásait a célszervezeteken, foglalkozik azokkal a bio­
kémiai és fiziológiai folyamatokkal, amelyek reagálnak a szennyező anyagokra 
és megállapítja azok következményeit. Az egyed alatti szerveződési szintek (sejt, 
szerv, szervrendszer, egyed) a vizsgálatok célterületei, vagyis infraindividuális 
problémákat tárnak fel, ilyen kérdéseket válaszolnak meg.

A stresszökológia új tudományterület (van Straalen & van Gestel 2008). 
Minden olyan szennyező hatás, amelyik hátrányos egy élőlény növekedése 
és szaporodása szempontjából, de nem pusztítja el (legalábbis rövid távon), 
stressznek tekinthető. A stressz enyhíthető viselkedési válaszok alkalmazásával, 
a stresszor elfojtásával vagy genetikai alkalmazkodással. A stressz előfordulhat 
egyszer vagy többször, és kicsi vagy nagymértékben. Mindezeknek a kombi­
nációja is vizsgálandó. Gyakran előfordul, hogy egy szennyezés nagyon káros 
ökológiai szempontból és hatása sokáig megmarad, kimutatható még akkor is, 
mikor a szennyező anyagot kémiai úton már nem lehet detektálni. Gyakori és/
vagy jelentős stressz csökkentheti a populációnagyságot és a fajdiverzitást is, 
illetve a funkcionális csoportok nagyságát. Toxikus stressznek kitett talajállatok 
érzékenysége megváltozik a mérgező anyag által nem érintett élettörténeti (life-
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history) funkciókat tekintve is (Kammenga et al. 2001). Mindezekből következik 
a kulcskérdés a stresszökológiában: egy közösség milyen mértékben képes eze­
ket a hatásokat kompenzálni és mennyire tudja a működését fönntartani?

A környezeti toxikológia egy széles, multidiszciplináris tudományterület. A 
környezetszennyező anyagokkal kapcsolatos toxikológiai problémákat kutatja. 
Vizsgálja a talajban, levegőben és vízben előforduló veszélyes fizikai, kémiai és 
biológiai anyagok hatásait az élő szervezetekre. Az emberre összpontosít és el­
sősorban a szennyező anyagok káros egészségügyi vonatkozásait tanulmányoz­
za. Fontos szerepet játszik a környezetegészségügyi problémák megoldásában 
(Shaw & Chadwick 1998). Az ökotoxikológia a környezeti toxikológia egyik 
aldiszciplínája, amikor a szupraindividuális rendszerek vannak a fókuszban. 
A szupraindividuális, vagyis egyed feletti szerveződési szintek (pl. populációk, 
közösségek, bioszféra) tudományos vizsgálatával a szünbiológia foglalkozik. 
A szünfenobiológia a populációk és közösségek struktúráját, azok mintázatait 
vizsgálja. Az ökológia feladata, hogy megértsük, milyen okok miatt és folya­
matok során alakul ki a populációknak, a közösségeknek, vagy a bioszférának 
az a strukturális vagy funkcionális mintázata, amit megfigyelhetünk (Juhász-
Nagy 1986). Itt kell megjegyezni, hogy az ökológia szót gyakran a szünbiológia 
szinonímájaként használják.

Az ökotoxikológia kifejezést Truhaut a nagy tekintélyű toxikológus és kivá­
ló menedzser használta egy konferencián 1969-ban, ezért őt tartják az ökoto­
xikológia megalapítójának, bár a szó és koncepció kidolgozása tanítványával, 
Jouanyval együtt történt (Vasseur et al. 2020). Ellentétben Truhauttal, Jouany 
kizárólag az ökotoxikológia területén kutatott, és az ökotoxikológia szót tudo­
mányos közleményben ő írta le először mindössze ötven évvel ezelőtt (Jouany 
1971). A környezeti problémák sokasodása és az általuk okozott nehézségek 
megoldása iránti igény növekedése miatt a szakterület ilyen rövid idő alatt ha­
talmas fellendülésnek indult. A fellendülést jelentős mennyiségű kutatási ered­
mény jelzi. Újabbnál újabb gondolatok jelennek meg, illetve kerülnek át más 
tudományterületekről. Friss példaként a precíziós ökotoxikológia koncepciója 
említhető, amit az orvostudományból lehetne átvenni (Brooks 2022). Azonban 
a gyors fellendülés veszélyeket is rejt magában: az újdonság fontosabb lesz a 
szilárd alapoknál. Gondolok itt a dózis-válasz vizsgálatok eredményeinek több­
féle interpretációs lehetőségére, a NOEC, LOEC paraméterek használatával kap­
csolatos vitákra (lásd még mindkét kérdésről az 5.1. fejezetet), vagy a hormézis 
jelenségének eddigi elhanyagolására (lásd még az 5.2. fejezetet).

Az ökotoxikológia fogalmának magyarázatát egy példával vezetem be. Ál­
talában gyorsabban érthető, világosabb lesz a fogalom tényleges tartalma, ha 
részletes leírással, képpel, példával magyarázzuk el, és csak azután következik 
egy szigorú definíció. Nézzük tehát a példát. Ahogy a balatoni turistaszezon­
ban megnő a tó egyes helyein a kábítószerek és bomlástermékeik koncentráci­
ója (Maasz et al. 2021, Molnar et al. 2021), ugyanezt a jelenséget figyelték meg 
korábban Londonban is. A Temze folyóban a kábítószerek és bomlástermékeik 
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koncentrációja egyre magasabb. Amikor angolnákon vizsgálták, hogy a Tem­
zében talált kokainkoncentráció hatással van-e az állatokra, pozitív eredményt 
kaptak (Capaldo et al. 2018). Az angolnák még környezetileg releváns (20 ng/l) 
kokainkoncentráció mellett is hiperaktívak lettek a kontrollhoz viszonyítva, to­
vábbá a vörös és a fehér izomrostjaik is jelentősen duzzadtak és roncsolódtak. 
Az említett jelenségek a normális izomműködésben fontos molekuláris me­
chanizmusok (oxidatív metabolizmus, apoptózisaktiváció, vázizmok normális 
működését jelző szérumfehérjék) szignifikáns változásai miatt következtek be. 
Az angolnáknak a Sargasso-tengerig, ahol ívnak, sok ezer kilométert kell meg­
tenniük. Roncsolt, gyenge izomzattal ez nem lehetséges, tehát kevesebb utód 
lesz, és a populációk létszáma csökkenni fog a Temzében. Ezenkívül számos 
további változás várható a populációk struktúrájában. Probléma még a kokain 
felhalmozódása az angolnák izomszövetében. Mivel az angolnákat fogyasztjuk, 
közegészségügyi problémák jelentkezhetnek (a táplálékhálózatokon keresztül­
gyűrűző következmények). A bemutatott példából kiderül az ökotoxikológus 
feladata. Vizsgálja, hogy az egyed feletti, szupraindividuális rendszerekben (pl. 
populációk, közösségek, ökoszisztémák, bioszféra) mi a szennyező anyagok sor­
sa és hatása (1.1. ábra). Honnan hova jutnak, milyen mennyiségben, változik-e a  

1.1. ábra. A Duna Tahitótfalunál. Ki gondolná, hogy a Duna békés felszíne alatt időnként nö-
vényvédő szerek (acetoklór, metolaklór, glifozát) (Székács et al. 2015), antibiotikumok, fájda­
lomcsillapítók, hormonok, kábítószerek (Kondor et al. 2020) a szennyezettségi határértékek-
nél magasabb koncentrációkban lapulnak. A helyzet nem csak Magyarországra vonatkozik, 
mert folyóvizek egész földre kiterjedő vizsgálata alapján a minták 25,7%-ában volt maga-
sabb legalább egy gyógyszerhatóanyag koncentrációja a megengedettnél (Wilkinson et al. 
2022) és a helyszínek 34,1% tekinthető ökotoxikológiai szempontból aggályosnak (Bouzas-
Monroy et al. 2022).
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szerkezetük és/vagy a mennyiségük az idő múlásával, és mindeközben miként 
befolyásolják a szupraindividuális rendszerek felépítését és működését. Első­
sorban azt igyekszik megérteni és magyarázni egy ökotoxikológus, hogy mi­
lyen mechanizmusok változnak meg a szennyező anyagok hatására az említett 
rendszerekben, és mi lesz ezeknek az eredménye? Mindezt a bioszféra működé­
sének, az embernek és környezetének megóvása érdekében teszi. Tehát az öko­
toxikológia tömör definíciója lehet a következő: szennyező (toxikus) anyagok 
szupraindividuális rendszerekre gyakorolt káros hatásait vizsgáló tudományág 
(Walker et al. 2012).

Végeredményben az említett szakterületen dolgozók célja, hogy egészsége­
sebbé, élhetőbbé tegyék a földet. Ehhez az említett és más tudományterületek 
együttműködése szükséges egységes keretrendszer alapján. Vannak ilyen kez­
deményezések, például az „Egy az egészség” (One Health) koncepció, amely 
szerint az emberek, állatok és az ökoszisztémák egészsége (az egészség szó tar­
talmát itt nem részletezve és definiálva) összefügg egymással. Ez a kezdeménye­
zés a zoonózisos betegségek előfordulása szempontjából vizsgálja a gazdaszer­
vezet, kórokozó, ember és környezetük ökotoxikológiai kérdéseit regionális és 
globális szinten (Destoumieux-Garzón et al. 2018, Bonilla-Aldana et al. 2020).

1.2. ábra. Alapvető szerveződési szintek bonyolultságuk szerint és a vizsgálatukkal nyerhető 
ökotoxikológiai információk relevanciája. Az egyszerűbb és bonyolultabb kifejezések relatíve, 
a rendszereket egymáshoz viszonyítva, értendők.
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Az ökotoxikológiai vizsgálatok relevanciája a populációktól a bioszféráig 
terjed. A jelenségeket meghatározó mechanizmusok feltárásához szükséges a 
sejtekben lejátszódó molekuláris és egyéb infraindividuális jelenségek ismere­
te. Az 1.2. ábra szemlélteti, hogy a sejtektől a bioszféráig terjedő szervezettségi 
szinteken a jelenségek és magyarázatuk egyre bonyolultabb lesz, de ugyanakkor 
a nyert eredmények egyre jobban magyarázzák a természetben zajló, valós fo­
lyamtatokat. Minél komplikáltabb rendszerre vonatkozóan vizsgáljuk a toxikus 
hatást, annál nehezebb a feladat, de annál fontosabbak az eredmények.

A szennyező anyagok hatásai külső és belső tényezők befolyása miatt vál­
toznak, mivel mind a szennyező anyagok, mind az általuk kiváltott folyamatok, 
de a rendszer maga is módosulhat a kölcsönhatások következtében (1.3. ábra). 
A megfigyelt, mért eredményben mindezek eredője jelenik meg. A kísérletek 
tervezésénél és a vizsgálati eredmények értékelésénél figyelembe kell venni az 
említett kapcsolatokat, amennyiben a szennyező anyag hatásmechanizmusait ki 
akarjuk deríteni. Mivel nem lehet egy vizsgálatban minden tényezőt figyelem­
be venni, az adott szituációt kell mindig alaposan átgondolni. Mely tényezők a 
legfontosabbak az szóban forgó probléma esetében. Ezek helytől és a körülmé­
nyektől függően változnak. Az a lényeg, hogy a természetben zajló események 
legyenek szem előtt, és azokat igyekezzenek a lehető legjobban közelíteni.

1.3. ábra. Egy szennyező anyag hatásának és az azt befolyásoló tényezőknek sematikus, 
nagyvonalú bemutatása. A hatást külső és belső tényezők módosítják. A folyamatok az időben 
változnak.
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Nézzük egy kicsit konkrétabban, egy példán keresztül megvilágítva ezt a 
kérdéskört, mert elég fontos, és gyakran nem figyelnek rá. Amikor mondjuk 
valamilyen növényvédő szerrel egy populáció méretét csökkenteni akarják, ak­
kor figyelemmel kell lenni a kijuttatáskori hőmérsékletre, mert ez befolyásol­
hatja a szer hatáserősségét. Ez a környezet módosítása a szennyező anyagra. 
Ha csak gyengén is fúj a szél (teljes szélcsend ritkán van), akkor a szer eloszlása 
térben heterogén lesz. Ezért rendelet szabályozza, hogy egyes növényvédő sze­
rek szántóföldi kijuttatása mekkora szélsebességig engedélyezett. Ha ragadozók 
is vannak a rendszerben, a hatás eredménye akkor is módosulhat (lásd még a 
11. fejezetet). Persze fontosak a belső módosítások is. Nem mindegy, milyen a 
célpopuláció korösszetétele és egészségi állapota, mert a különböző korú vagy 
egészségű egyedekre másként hat a szer, és így tovább. További nehézséget je­
lent, hogy egy rendszer maga is más rendszer(ek) alrendszere, tehát azok hatá­
sai alatt is áll, valamint figyelembe kell venni az időbeni változásokat is.

A Minamata eset

Sok ökotoxikológiával foglalkozó tankönyv részletesen ír a japán Minamatában történt 
higanymérgezésekről, azok okairól és magyarázatairól. Ez egy összetett jelenségsorozat 
volt; a szakirodalom egyik legismertebb példája az ökotoxikológiai folyamatok sokrétűsé-
gére (Newman 2009). Röviden a következőkről van szó. Japánban egy Minamata nevű 
kisvárosban, a tengeröböl partján az 1900-as évek elejétől kezdve a Chisso Minamata 
vegyigyár működött sok évtizeden keresztül. Akkoriban nem voltak még környezetvé-
delmi előírások, így szennyvizét a tengerbe öntötte. Az évek során furcsa események 
jelentkeztek, a hínár nem nőtt, kagylók kezdtek el pusztulni, haltetemek úsztak a víz 
felszínén, és a macskák furcsa, akkor megmagyarázhatatlan módon pusztultak el. Las-
san egyre több emberen jelentkezett látászavar, izomgyengeség, bénulás, végül akár 
halál is. Sok újszülött jött világra fejlődési rendellenességekkel. Végül olyan feltűnővé vált 
a tömeges, hasonló tüneteket produkáló megbetegedéssorozat, hogy alaposan kivizs-
gálták a lehetséges okokat. A gyár szennyvizében sok higanyt találtak, és a tapasztalt 
jelenségeket ennek következményeinek vélték. Ezután részletes vizsgálatokat folytattak. 
Az eredmények szerint a szervetlen higany az iszapban, az ott élő baktériumok segít-
ségével mérgező metil-higannyá ((CH3)2Hg) alakult (Asaduzzaman et al. 2019). Ezután 
a táplálékláncon keresztül, a biomagnifikáció során feldúsult, és a tápláléklánc összes 
tagjában, különösen a Hormomya mutabilis és Ruditapes philippinarum kagylókban és 
az Acanthopagrus schlegelii halakban jelentős koncentrációban volt jelen. A metil-higany 
erősen lipofil és nagyon stabil, nem könnyen metabolizálódik. A biológiai felezési ideje 
a halakban fajtól függően akár nyolc év is lehet. Az ipari szennyezéstől távoli vizekben 
a higany koncentrációja 0,1–0,2 µg/l, és ez az érték az öböl csúcsragadozó halaiban 
akár több százszorosra, 25–35 µg/l értékekre is emelkedett. Mivel az emberek a tenger 
gyümölcseit és a halakat, többek között a higannyal erősen szennyezett fajokat is ették, 
szép lassan megmérgeződtek. Ez az 1950-es években történt. Miután a mérgezés oka 
kiderült, a gyárat beperelték, és a per hosszú ideig folyt. Végül nagy nehezen szennyvíz-
tisztító berendezéseket szereltek fel, és nem jutott több higany a tengeröbölbe, de a gyár 
és a lakosok közötti jogi problémák hosszan elhúzódtak. Részletesebb ökotoxikológiai 
adatok Yokoyama (2018) munkájában találhatók a témáról.
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A savas esők hatásainak bemutatása kapcsán nagyon tanulságos a New York 
államban található Big Moose Lake vizének pH változását tanulmányozni (1.4. 
ábra) (Stigliani 1988). Az 1880-as évektől kezdve a tóba jutó kén mennyisége 
jelentősen nőtt az 1920-as évek elejéig, de a pH nem változott egészen az 1950-es 
évekig, vagyis nagyjából 30 éven keresztül. 30 év! Ez alatt az időszak alatt érvelni 
lehetett azzal, hogy a savas esők nem okoznak problémát a tó életében. Azután 
hirtelen, hatalmasat zuhant a pH. Ennek következményeképpen elkezdődtek a 
halpusztulások és a csökkenő pH egyéb káros következményeit is megfigyelték. 
A kutatások során kiderült, hogy 30 éven keresztül az iszapban levő baktériu­

A Pató Pál jelenség világméretű

A következő példa a Pató Pál-féle viselkedés veszélyére mutat rá. A múlt század második 
felében az egyik legfenyegetőbb környezeti veszély az iparilag fejlett államokban, így Euró-
pában is, a savas eső volt. Hatását szinte véletlenül fedezték fel az Egyesült Államokban egy 
ökológiai kísérleti állomáson, ahol erdei ökoszisztémák anyagforgalmát vizsgálták (John-
son 1979). Vízanalíziseket is végeztek az erdőkben folyó patakokban, és észrevették, hogy 
annak a pataknak a savassága, amely ipari területekről származó esővizet gyűjtött össze, 
sokszorosa volt annak, mint amelyik emberi tevékenységtől mentes területekről származott. 
Az okokat kutatva rájöttek, hogy alapvetően a gyárakból kikerülő kén-dioxid és a nitrogén-
oxidok felelősek ezért a jelenségért, mert a levegőben kénsav és salétromsav lesz belőlük, 
és esőkkel vizekbe, talajba kerülnek. A következmény erősen savas víz és a talajok savaso-
dása lett, amit további kísérőjelenségként mérgező nehézfémek felszabadulása kísért. Nagy 
területeken pusztultak az erdők, a talajok és a vizek élőlényei. Különösen a vizek kémiai 
összetételére, elsősorban a pH-ra érzékeny halfajok, mint például a szivárványos pisztráng 
(Oncorhynchus mykiss) populációk megsemmisülése keltett nagy feltünést és kapott jelen-
tős publicitást. A savas esők nagy anyagi károkat okoztak, elsősorban az erdőgazdaságban, 
de a halászatban, horgászatban, növénytermelésben is (Grennfelt et al. 2020).

1.4. ábra. A Big Moose 
tó pH-változása 100 
év alatt. A szaggatott 
vonal mutatja a pH 
változását, a folyama-
tos vonal az évente a 
vízbe kerülő kén men�-
nyiségét, ami a jobb ol-
dali tengelyen látható. 
Halpusztulás (nyilak): 
annak az időszak­
nak az elejét és végét 
jelzi, amikor jelentős 
mennyiségű elpusztult 
halat találtak a tóban 
(Stigliani 1988 ada-
tai).
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mok megkötötték a ként, de azután telítődött a pufferkapacitásuk, és gyorsan 
elsavasodott a tó vize károsítva az élővilágot. Ekkor az alacsony pH-ra érzé­
keny halfajok, mint például a Micropterus dolomieu és a Catostomus catostomus 
populációk szép lassan eltűntek a tóból, majd az 1960-as évek végén az amerikai 
tavipisztráng (Salvelinus namaycush) populációinak létszáma is vészesen csök­
kent. Nagyon fontos, szemléletformáló az ismertetett példa!

1.2. Mit nevezzünk szennyező anyagnak?

Nem is olyan könnyű erre a kérdésre választ adni. Már Paracelsus (1493–1541) 
óta ismert, hogy egy anyag (elem, vegyület) hatásának mértéke függ a dózis 
nagyságától (Borzelleca 2000). Paracelsus (1.5. ábra) elképzelése a mai napig 
elfogadott. Elgondolása szerint nincs mérgező és nem mérgező anyag, csak mér­
gező dózis létezik. A dózis a szervezetbe jutó szennyező anyag azon mennyisé­
ge, amely az anyagcsere-folyamatokkal kapcsolatba lép.

1.5. ábra. Paracelsus a toxi-
kológia egyik ősatyja. Szüle-
tési nevén Philippus Aureolus 
Theophrastus Bombastus von 
Hohenheim (1493–1541). Pa- 
racelsus toxikológiai mun-
kásságáról Michaleas et al. 
(2021) ír részletesen. (Réz­
metszet, Zsámboky János: 
Icones veterum aliquot ac re­
centium medicorum elegiolis 
suis editae opera I. Sambuci, 
Antwerpen, 1574. könyvéből. 
Országos Széchenyi Könyv-
tár, Régi Nyomtatványok Tára)
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Minden anyag esetében meg kell keresni a mérgező (toxikus) dózist, hogy 
biztosak lehessünk a nem mérgező dózis felső határában. Ezért, ha szükséges 
előállítanak olyan extrém körülményeket, amelyekkel szabadföldi körülmények 
között valószínűleg nem találkozunk. Például vízi toxicitásvizsgálat során a víz­
ben nem oldódó, nagyon hidrofób anyagok esetében oldószereket is adnak a 
vizsgálandó anyaghoz. Ezzel növelik a biológiai hozzáférhetőséget, és így meg­
állapítják a toxicitást (a toxicitás fogalmát lásd a 2.1. fejezetben). A rendkívül 
hidrofób vegyi anyagok esetében lehet alternatív expozíciós utakat is választani, 
mint a táplálékon keresztül történő anyagfelvétel, vagy közvetlen injekció for­
májában történő bejuttatás (Kertész et al. 2006, McCarty et al. 2020).

Az előbbiek alapján elmondható, hogy szennyező anyag sok minden lehet 
(sugárzó anyag, elem, vegyület, nano-méretű szemcse stb.), de csak akkor vá­
lik toxikussá, ha bejut a szervezetbe, és ott káros folyamatokat indít el. Ehhez 
el kell érnie egy bizonyos nagyságú dózist a szervezetben. Például a csontnö­
vekedéshez, a hámszövetek normális működéséhez, a rodopszin felépítéséhez 
és még számos egyéb működéshez nélkülözhetetlen A-vitaminból egy felnőtt 
embernek naponta mintegy 1 mg mennyiségre van szüksége. Ez zsírban oldó­
dó vitamin, ami nehezen ürül a szervezetből, így túladagolás is lehetséges. A 
túladagolás betegségekhez vezethet (bőrhámlás, csontvastagodás stb.) (Bendich 
& Langseth 2018). A cianidok toxikus hatása közismert. Ugyanakkor kis men�­
nyiséget fogyasztva alacsony a dózis, nem jelent egészségügyi kockázatot. A 
sárgabarack magjában amigdalin nevű (cianogén glikozid) anyag található. Egy 
felnőtt néhány magot nyugodtan elrághat még a magas amigdalintartalmú sár­
gabarackfajták magjából is, élvezve a cián keserű ízét, nem lesz tőle baja (Abra­
ham et al. 2016). Szóval bármi lehet mérgező anyag a dózistól függően. Ha csak 
azokat az anyagokat tekintjük szennyezőnek, amelyek természetes módon nem 
fordulnak elő egy szervezetben, akkor xenobiotikumokról beszélünk (Walker 
et al. 2012). Vigyázat! Egy anyag lehet xenobiotikum az egyik szervezetben, de a 
másikban természetes anyag. Gondoljunk például a nikotinra. A dohányban ter­
mészetes anyag, az emberben azonban xenobiotikum. Hasonló a helyzet a szén-
dioxiddal is. A zöld növények számára életfontosságú, az állatok (és az ember) 
viszont nagyobb koncentrációban elpusztulnak tőle. A xenobiotikumok nagy 
része mesterségesen előállított (növényvédő szer, orvosság, ipari termék/mel­
léktermék stb.), de lehetnek természetesek, mint a neemolaj (az indiai neemfa 
magjából sajtolt olaj, amit sokoldalúan alkalmaznak, többek között növényvé­
delmi célokra is), vagy különböző természetes eredetű kábítószerek.

A környezetünkbe kerülő, ember által előállított anyagok száma szakadat­
lanul nő. A gyógyszerek, növényvédő szerek, műanyagok köre egyre széle­
sebb. Azért, hogy az anyagok – beleértve a szennyezőket is – között el lehes­
sen igazodni, az Amerikai Kémiai Társaság kialakított egy rendszert, amelyben 
nyilvántartják a különböző anyagok rendelkezésre álló adatait. Ez a Chemical 
Abstracts Service (CAS) adatbázis (http://www.cas.org/), amelyben mindegyik 
anyagnak (szerves és szervetlen vegyületek, fémek és ötvözetek, ásványok, ele­
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mek, izotópok és atomi részecskék, fehérjék és nukleinsavak, polimerek stb.) 
van saját azonosító száma (CAS Registry Number). A CAS szám lehetővé teszi 
az anyagok egyértelmű azonosítását, mivel ezek a számok egyediek és nem­
zetközileg elismertek. A CAS-számokat számos adatbázisban használják, így az 
adott vegyi anyaggal kapcsolatos releváns információk gyorsan lekérdezhetők.

Jelenleg körülbelül 200 millió szerves és szervetlen anyagot, köztük ötvöze­
teket, ásványokat, keverékeket, polimereket és sókat tartanak nyilván. A lista 
folyamatosan, sok tétellel nő, szóval csak a nagyságrendet érdemes megjegyez­
ni. Számos vegyület közülük potenciális vagy tényleges veszélyt jelent az em­
ber egészségére vagy a bioszféra működésére. Wang et al. (2020) szerint több 
mint 350 000 vegyület és vegyületkeverék van kereskedelmi forgalomban jelen­
leg a világpiacon. Mivel az adatbázisok nem tartalmaznak minden anyagot, a 
tényleges szám minden bizonnyal ennél magasabb. Ráadásul több mint 50 000 
azoknak a vegyületeknek és keverékeknek a száma, amelyek adatai bizalmasok, 
tehát nyilvánosan nem hozzáférhetők, és akár 70 000 is lehet azoké, amelyeknek 
a leírása nem korrekt (Wang et al. 2020). Az előzőek miatt jobban fel kellene tár­
ni a világpiacon forgalmazott vegyi anyagok és a környezetszennyezés közötti 
kapcsolatokat. Ez a cél igen sokféle kutatási és hatósági feladatot jelent. A kor­
mányzati szervek részéről egyre nagyobb erőfeszítéseket kell tenni a veszélyek 
megelőzésére, a szennyező anyagok használatának szabályozására és minde­
nekelőtt, a munka világszintű összehangolására. Ezért építenek adatbázisokat 
is. Közülük a legnagyobb az 1980-as évektől kezdve fejlesztett ECOTOXicology 
Knowledgebase (ECOTOX). Legújabb változatában (www.epa.gov/ecotox) több 
mint 50 000 hivatkozás alapján 1 millió vizsgálati eredménynél is több található 
(Olker et al. 2022).

A szennyező anyagokat sokféleképpen lehet csoportosítani. Ráadásul bármi­
lyen csoportosítást is teszünk, előfordulhat, hogy egy szennyező több csoportba 
is illik, vagy valamelyik anyag nem illik egyik csoportba sem. Itt egy igen egy­
szerű saját rendszert mutatok be. Kiindulásnak és nagyvonalú áttekintésnek jó 
lesz ez a négy csoport is.
1.)	 Vegyi anyagok. Szervetlen és szerves atomok, molekulák, vegyületek, pél­

dául a fémionok, a szén-dioxid, a metil-alkohol vagy a DDT. Ide soroljuk a 
növényvédő szereket, gyógyszereket, amelyek rendszerint sok anyag keve­
rékéből állnak, de közül csak egy a hatóanyag.

2.)	 Biológiai toxinok. Számos szervezet termel mérgező anyagokat. Gondol­
junk a már említett dohánynövény nikotinjára, a nyílméregbékák toxinjára, 
a Clostridium tetani nevű baktériumra, melynek toxinja tetanuszt okoz vagy 
éppenséggel a kokacserje (Erythroxylon coca) leveléből kivont kokainra.

3.)	 Fizikai tulajdonságaikkal ható anyagok. Fizikai jelenlétükkel és tulajdonsá­
gaikkal befolyásolják a biológiai folyamatokat. Az azbeszt finom szálai belé­
legezve tüdőrákot okoznak, ahogy a levegőben szálló nanoméretű porszem­
csék is.
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4.)	 Sugárzás. Mikrohullámú sugarak vagy a gamma sugárzás igen sok biológiai 
folyamatra hathat, ráadásul másféle mechanizmussal, mint például a kémiai 
toxinok. A csernobili és fukusimai atomerőművek robbanás utáni eseményei 
is tanulmányozandók ebben a témakörben. Az UV sugárzás káros hatásai 
közismertek.

Mi az értelme ennek a csoportosításnak? Arra irányítja rá a figyelmet, hogy a 
szennyező anyag viselkedése és az általa kiváltott fiziológiai/ökológiai mecha­
nizmusok nagyon különbözőek lehetnek a csoportok között. Például a vegyi 
anyagok esetében igen fontos lesz a bomlási jelenségek vizsgálata, míg a fizikai 
tulajdonságaikkal ható anyagok esetében ez kevésbé fontos tényező.

Ökotoxikológiai szempontból a legnagyobb probléma a xenobiotikumok 
vagy a hatalmas mennyiségben újabban előállított anyagok (pl. különböző 
perfluor-alkil anyagok, nanoanyagok, genetikailag módosított és a természetbe 
juttatott élőlények) esetében az, hogy a fajok populációinak, a közösségeknek, a 
bioszférának nem volt lehetőségük az evolúció során alkalmazkodni hozzájuk, 
így a szelekció, ami hosszú távon hat, nem működhetett (Walker et al. 2012). 
Az új anyagokat egyre rövidebb időn belül állítják elő, ezért az alkalmazkodás 
lehetőségének egyre kisebb az esélye, különösen a nagy testű élőlények eseté­
ben, ahol hosszú időre van szükség az egymást követő generációk számára az 
új anyagokhoz történő adaptációra. Mindez súlyos negatív ökológiai következ­
ményekkel jár. Hatásait csak nagy nehézségek árán lehet felmérni. Valójában 
sokszor csak futunk az események után.

1.3. Néhány fontos fogalomról röviden

A biomarker fogalom alatt olyan morfológiai, fiziológiai, genetikai, biokémiai 
paramétert értünk, amivel egy szennyező anyag hatását kellő pontossággal le­
het meghatározni egy egyedben vagy produktumában (pl. szőr, vizelet) (van 
Gestel & van Brummelen 1996). Ezek gyakran jól kezelhető, viszonylag egy­
szerűen mérhető dolgok, mint például egy biokémiai jellemző, mondjuk egy 
stresszfehérje szintje a vérben. A szabad prolin és a malon-dialdehid mennyisé­
ge érzékenyen változik a változóvirágú süllőhínár (Myriophyllum alterniflorum) 
környezetének kadmiumkoncentrációja szerint. Ez a két biomarker megbíz­
ható válaszokat ad a kadmium okozta stresszre ebben a növényben (Decou et 
al. 2018). Az a lényeg, hogy a biomarker stabil, megbízható bélyeg legyen, ami 
adott szennyező hatására mindig ugyanúgy reagál. Biomarker elvben bármi­
lyen, jól mérhető paraméter, tulajdonság lehet. A molekuláris biológiai mód­
szerek szédületes sebességgel fejlődnek, egyre szélesebb módszertani választé­
kot kínálnak, csökkenő árakon. Ezért molekuláris biomarkerek keresése egyre 
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gyakoribb az ökotoxikológiai kutatásokban (lásd még a 7. fejezetet). Az ilyen 
vizsgálat akkor tartozik az ökotoxikológia területére, ha a molekuláris jelenség­
nek ökológiai következményei vannak. Ilyen eset lehet például, ha a toxikus 
anyag befolyásolja az ivari hormonok működését, ezzel szaporodásbiológiai za­
varokat okoz (utódszám csökkenése vagy növekedése), ami populációbiológiai 
változásokhoz vezet. Problémát jelent, hogy a molekuláris biomarkerek (pl. a 
metallotioneinek, vegyes funkciójú oxidázok, stresszfehérjék) jelzéseit gyakran 
nem tudják összekötni a populációs szintű vagy közösség szintű jelenségekkel. 
Igaz, ez a terület is gyorsan fejlődik.

A biomarkerek kiválasztása során a következő öt fontos szempontot kell el­
sősorban szem előtt tartani. A választott biomarker legyen:
1.)	 érzékeny egy adott hatásra,
2.)	 specifikus, tehát ismerjük milyen hatást jelez,
3.)	 megbízható, vagyis valóban azt a hatást jelezze, amire kíváncsiak vagyunk,
4.)	 praktikus, ami a vizsgálatok elvégzésének lehetőségeit illeti,
5.)	 lehetőleg olcsó.

A biomarkerek fontosak egy-egy szennyezés korai kimutatásában, felhívják 
a figyelmet a lehetséges veszélyforrásokra, de nem alkalmasak ökológiai kö­
vetkezmények előrejelzésére (Forbes et al. 2006). Gondoljuk csak meg! Nem túl 
magas nehézfémszennyezés ér egy növénypopulációt. Ennek következtében a 
nehézfémeket megkötő metallotionein enzimek szintje megnövekszik (lehet va­
lamelyik speciális metallotionein enzim is). Tehát egy biomarker veszélyt jelez. 
De az egyáltalán nem biztos, hogy a szennyezés következtében ökológiai jelen­
séget, mondjuk populáció létszámcsökkenést is tapasztalunk.

A végpont (endpoint) fogalma összetettebb a biomarkerénél. Mondható, hogy 
a „vég”pont egy „vég”eredmény. Mit okoz a szennyező hatás egy egyedben, a 
populációban vagy az ökoszisztémában, mi a szennyezés végső megjelenési for­
mája? Végpont az egyed megváltozott morfológiája, szaporodása, növekedése 
vagy viselkedése, a populáció növekedési rátájának, vagy az ökoszisztéma pro­
dukciójának, respirációjának, vagy dekompozíciós folyamatainak módosulása. 
Molekuláris szinten egyre elterjedtebben alkalmaznak új végpontokat, példá­
ul mérik az endokrin rendszerben bekövetkező változásokat, a genotoxicitást 
vagy az immunmoduláció mértékét. Hasonlóan nagy, rohamosan fejlődő terü­
let a viselkedéssel kapcsolatos ökotoxikológiai kérdések kutatása. Ki ne látott 
volna már olyan jelenetet, amikor egy állat megijed, és elmenekül valahonnan. 
Kézenfekvő ez a reflex mondjuk akkor is, ha megérzi a permetlé szagát. Ha le­
het, menekül. A reakció laboratóriumi körülmények között is felhasználható 
végpontként (Araújo et al. 2016). A viselkedés igen érzékeny, egyes esetekben 
akár ezerszer érzékenyebb végpontnak bizonyult, mint az LC50 értéke (Hellou 
2011) (LC50 értékről részletek az 5.1. fejezetben találhatók). Tágan értelmezve 
minden élőlény (a mikroorganizmusok és a növények is) viselkedik valahogy, 
de az állatoknál nyilván igen kifejezett, komplikált viselkedésformákat találunk. 
Gyakori a táplálékfogyasztással, a mozgással, a légzéssel, az utódok védelmével 
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vagy a szaporodással kapcsolatos viselkedés megváltozása szennyező anyagok 
hatására. A szennyezések például a kétéltűek viselkedésének széles skáláját be­
folyásolják. Az inszekticidek általában a többi szennyezőnél jelentősebb hatást 
gyakorolnak a viselkedésükre; különösen a rendellenes úszástípusok arányát 
növelik, és csökkentik a menekülésre adott válaszokat (Sievers et al. 2019). A 
változások gyakran koncentrációfüggők, hasonlóan más, jobban ismert vég­
pontokhoz (mortalitás, utódszám). A végpontok széles skálája ismert már, és 
igen sok, a környezeti változásokra reagáló tulajdonságot lehet feltárni. Ahhoz 
azonban, hogy egy végpontot a kutatásban vagy a hatósági munkában használ­
ni lehessen, az ok-okozati viszonyokat alaposan ismerni kell. Például számos 
szennyező anyag (égésgátló, dioxinszerű anyag, peszticid, fém) befolyásolja a 
halak retinájának egyedfejlődését, majd működését. Keresik ezeknek a folyama­
toknak a felhasználhatóságát az ökotoxikológiában, és az eddigi eredményeket 
ígéreteseknek találták. Azonban a vizuális toxicitással és mechanizmusokkal 
kapcsolatos jelenlegi ökotoxikológiai ismeretek elégtelenek ok-okozati kapcso­
latok kimutatására (Chen 2020).

A biomarker és a végpont egymáshoz való viszonya egy orvosi hasonlattal a 
következő. A vérnyomást igen egyszerűen lehet mérni. Ez a biomarker. Akinek 
magas a vérnyomása, az nagyobb valószínűséggel kap stroke-ot (gutaütés, szél­
ütés). A stroke a végpont. A vérnyomásmérés segítségével előre tudjuk jelezni 
a stroke-ot. Persze a magas vérnyomás oka és következménye lehet más is, de a 
stroke az egyik lehetséges eset, lehetséges végpont.

Újabban a jelleg (trait) alapú megközelítés alkalmazhatóságát vizsgálják, il­
letve ajánlják számos kutatásban (Rubach et al. 2011, Schmera et al. 2015). A jel­
leg szerint történő vizsgálatokban a fajokat nem a taxonómiai helyzetük, hanem 
a tulajdonságaik jellemzik. A jelleg valamely egyedi szinten mérhető morfoló­
giai, fiziológiai, fenológiai vagy ökológiai tulajdonság. Vagyis nem az számít, 
hogy melyik fajt teszteljük, hanem az adott jelleg változása, többé-kevésbé füg­
getlenül a faji hovatartozástól. Például jelleg a testméret, a táplálékpreferencia, 
a légzési mód, az élethossz, a mozgás sebessége vagy a test lipidtartalma. Az 
előfeltevés szerint ezeknek a jellegeknek a változása (az egyedek taxonómiai 
helyzetétől függetlenül) hasonló lesz egy adott szennyező anyag hatására. Egy 
vizsgálatban azt találták (Szabó et al. 2018), hogy a Trebon 30EC inszekticid meg­
változtatta a Folsomia candida (Collembola) ugróvillás mozgásintenzitását; kez­
detben hiperaktívak lettek az állatok, majd a mozgásuk lelassult. Megváltozott 
a mozgás mintázata is (egységnyi idő alatt kisebb utat tettek meg az állatok), 
és a változás összefüggésben volt az inszekticid koncentrációjával a talajban. 
Az ökotoxikológiai kutatásokban akkor használható jól egy jelleg, ha az egyed 
fontos tulajdonságával (pl. fitnesz) áll összefüggésben.

Általában igaz, hogy adott szennyező anyag más és más hatást gyakorol a 
különböző fajokra. Egy könnyen megjegyezhető példa a következő. A csoko­
ládé már viszonylag kis mennyiségben is ártalmas a kutyákra (a benne levő 
teobromin- és koffeintartalom miatt), de az emberre nem (Hudd 1997). A fajok 
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érzékenysége közötti különbségeket fel lehet használni például a légszennye­
zettség indikálására. 13 tipikusan az utak mellett élő lágy szárú növényfaj ér­
zékenységét vizsgálták Budapest szálló porának kémiai összetételére a 2,5 µm 
nagyságú (particulate matter: PM2,5) részecskék alapján. A tesztelt fajok mintegy 
harmada jól tűrte a szennyezést (Kováts et al. 2021). Simon et al. (2021) egy deb­
receni vizsgálat alapján kimutatták, hogy a légszennyezés iránt az ezüst juhar 
(Acer saccharinum) mérsékelten, a közönséges platán (Platanus × acerifolia) kö­
zepesen volt toleráns egy index alapján, míg a fehér akác (Robinia pseudoacacia), 
az európai hárs (Tilia europaea), a korai juhar (Acer platanoides), a magas kőris 
(Fraxinus excelsior), a közönséges nyír (Betula pendula) és a nyugati ostorfa (Celtis 
occidentalis) érzékenynek bizonyult. Több más vizsgálatban a közel rokon fajok 
reakcióit általában hasonlónak találták. Endoszulfánnal kezelt ebihalak esetében 
bizonyították, hogy az egy taxonba tartozó fajok érzékenysége erre az inszekticid 
hatóanyagra a Bufonidae, Hylidae és Ranidae családokba sorolt fajok esetében 
hasonló szintű. Ezért a közeli rokon fajok a természetvédelmi szempontból fon­
tos fajok helyettesítőjeként (surrogate species) használhatók (Hammond et al. 
2012), természetesen nem minden esetben (Banks et al. 2019). A helyettesíthető­
ség körének kérdései vitatottak.

Annak mértékét, hogy egyes fajok, ivarok, korosztályok érzékenysége men�­
nyire különböző, a szelektivitási index (SI) segítségével lehet megadni. Az SI két 
toxikus koncentráció hányadosaként határozható meg. Az ökotoxikológiában 
az LC50 értékek összehasonlításával szokták megadni (szelektivitási index = A 
csoport LC50 értéke / B csoport LC50 értéke). Például az antibiotikumok felhasz­
nálásának alapja a szelektív toxicitás. Itt azokat a különbségeket használják ki, 
hogy vannak olyan alkotórészek (pl. sejtfal), amelyek egyes mikroorganizmu­
sokban megtalálhatók, de az emberi szervezetben nincsenek, vagy bizonyos 
folyamatok (pl. fehérjeszintézis) másképp mennek végbe a két szervezetcso­
portban. Ezért a két csoport LC50 értéke nagyban különbözik. A különbséget az 
SI jól szemlélteti. Az urzolsav, olívasav és betulinsav SI értékei jelentősen kü­
lönböznek egymástól. A viszonylag hasonló kémiai szerkezet ellenére a három 
sav különböző antibakteriális aktivitást mutat (Fontanay et al. 2008). Az abio­
tikus tényezők is igen lényegesek. Van olyan tényező, amitől egy adott szituá­
cióban jobban függ a hatás, és van, amitől kevésbé. A hőmérséklet, a pH, a talaj 
nedvességtartalma, a levegő CO2-koncentrációja és egyéb, az adott közegben 
erőteljesen ható paraméter számottevően megváltoztathatja a szennyező anyag 
hatását. Ha például csökken a talaj pH-ja, akkor nehézfémionok szabadulnak 
fel, és fokozódik a toxicitás (Giller et al. 1998). Toxikus vegyületeknek való 
kitettség növelheti az élőlények érzékenységét más életfunkciókat (túlélési va­
lószínűség, növekedés, átlagos peteszám) befolyásoló stresszorokkal szemben 
(Kammenga et al. 2001).

Bioindikátoroknak nevezzük az olyan populációkat (általában populációk­
ról beszélünk, de lehetnek közösségek, ökoszisztémák is, csak ezekről, mint 
bioindikátorokról igen kevés információ áll rendelkezésre), amelyek valamelyik 
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tulajdonsága szoros korrelációt mutat egy környezeti tényezővel (1.6. ábra). A 
bioindikátorok tehát szupraindividuális rendszerek, általában populációk, a 
bioindikáció pedig a szennyező által ezekben a rendszerekben elindított folya­
mat (Csintalan et al. 2007). Egy szemléleti kérdésre hívja fel a figyelmet Gallé 
(2013). Míg az ökológus azt keresi, hogy a populáció adott állapotáért milyen 
háttérváltozók a felelősek, addig a toxikológus az ismert háttérváltozók hatását 
vizsgálja a populációkon. Az ökotoxikológus igyekszik a két szemléletet és az 
abból fakadó feladatokat egyesíteni.

Álljunk meg egy pillanatra, és pontosítsuk a bioindikátor definíciót (van 
Gestel & van Brummelen 1996)! A vizsgálatok tárgyát nem fajok, hanem 
azok populációi képezik. A populációk között jelentős különbségek lehetnek 
azok sérülékenységében (lásd még a 4. fejezetet), mert előfordulhat, hogy az 
egyik populációban az adott szennyezőre érzékenyebb egyedek vannak, mint 
a másikban. Tehát a bioindikátor érték populációs szinten különböző lehet. 
A környezeti tényezők esetében pedig arra kell figyelni, hogy milyen értékek 
között érvényes a dózis-válasz összefüggés. Ha a környezeti tényező valamely 
szennyező anyag toxikus koncentrációja, és erre konzekvensen reagálnak egy 
faj populációi, akkor az ökotoxikológiában felhasználható bioindikátor fajról 
beszélünk. Az általános indikációs elv (Juhász-Nagy 1986) értelmében tudjuk: 
minden populáció (vagy közösség) indikálja a környezetét. Az ökotoxikoló­
gia területén gyakran nem ismerjük az adott populáció reakcióját a legtöbb 

1.6. ábra. Zuzmók, mint a levegőminőség jelzői. Ha a levegő minősége romlik, a zuzmók 
gyorsan eltűnnek a területről. Itt (a Balaton-felvidéken készítettem a képet) szemmel látható-
an remekül érzik magukat (még ha a szennyezésre nem kifejezetten érzékeny zuzmókat is 
ábrázol a kép). A zuzmók felhasználásával végzett biomonitoring-alkalmazások és a kapcso-
lódó tanulmányok száma jelentősen megnőtt az elmúlt években (Abas 2021).
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szennyezőre. Ezt először ki kell deríteni megfelelő tudományos eszközök­
kel. Bioindikáció alatt tehát azt a jelenséget értjük, amikor egy adott szen�­
nyező anyag küszöbérték feletti koncentrációira egy adott faj populációi va­
lamilyen formában konzekvensen reagálnak. Amennyiben adott szennyező 
anyagra érzékenyebben reagálnak, mint más fajok populációi, akkor nevez­
zük bioindikátoroknak. Mindebből talán az is kiderül, hogy a bioindikációt 
mindig nagyon konkrétan, adott faj adott populációira és meghatározott kör­
nyezeti hatásra, esetünkben valamelyik szennyező anyagra, kell értelmezni. 
Az ökotoxikológiában – érthetően – leggyakrabban a bioindikátor populáció 
valamilyen ökológiai szempontból fontos paraméterének szennyező anyag ha­
tására történő változását értik. Populációs szinten ez rendszerint a mortalitás 
(halálozás mértéke), egy szaporodási paraméter vagy a populáció növekedé­
si rátája. A fajok indikációs értéke becsülhető is (Dufrêne & Legendre 1997, 
Podani & Csányi 2010). Az ökotoxikológiában bioindikációra ezt az eljárást 
még kevéssé használják.

Nehézfémterhelés bioindikációs vizsgálatára javasolják a mohákat, mint 
szesszilis szervezeteket. A moháknak nincs vastag sejtfaluk, így könnyen fel­
veszik a kiülepedő nehézfémeket. Helyi és nagy kiterjedésű monitoring céljára 
is alkalmasak (Csintalan et al. 2007). Reményeket fűznek ahhoz, hogy kagy­
ló (Mytilus spp.) segítségével a tengerek mikroműanyag szennyezését tudják 
világszerte indikálni. Az eddigi eredmények szerint a kagylókból kimutatott 
mikroműanyagok fő morfotípusai és polimer összetétele általában összhang­
ban van a környező közegben található összetétellel. Továbbá a kagylókban 
található mikroműanyagok mennyisége és minősége tükrözi a tengerek valós 
szennyezettségi állapotát (Li et al. 2019).

Az ökotoxikológiában bioindikátornak általában olyan fajt választanak, ame­
lyik gazdasági és/vagy ökológiai szempontból fontos. Ha egy adott közösségre 
gyakorolt hatás becslése a cél, akkor egy kulcsfaj (key-species) választása cél­
szerű. Kiemelkedő szempontnak kell tekinteni, hogy a tesztelt faj fontos legyen 
a közösségben, hiszen a fajok szerepei nem egyformák, közöttük különbségek 
vannak. Kevés faj befolyása a rendszerre nagy (ezeket kell tesztelni), és sok faj 
szerepe kisebb az ökoszisztémák működése szempontjából. (Nem felejtendő 
azonban: a szerepek időről-időre változhatnak). A kulcsfajok (pontosabban: 
ezek populációi, mert a természetben nem fajok, hanem azok populációi élnek) 
különösen fontos szerepet töltenek be a közösségekben. Kihalásuk, populációs 
változásaik nagy hatással lesznek a közösségben élő többi faj denzitására (Jor­
dán 2009). Gyakran emlegetik a hódokat, mint kulcsfajokat, hiszen rágásukkal, 
a fák kidöntésével nagyon jelentősen át tudják alakítani a környezetüket, és ez­
zel igen sok más faj életét is befolyásolják (Janiszewski et al. 2014). A hódok­
ra ható szennyezés nyilvánvalóan jelentős lesz az egész közösségre nézve. A 
bioindikációval foglalkozó cikkek tematikai eloszlása nem fedi az élőlények faj­
eloszlásának mintázatát. Egy 1970–2005 közötti adatokat feldolgozó áttekintés 
szerint a bioindikátorokról szóló cikkek több mint 40%-át a növények tették ki, 
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ezeket követték a gerinctelenek és a halak. Az összes cikk kevesebb, mint 2%-a 
vonatkozott üledéklakókra, hüllőkre, kétéltűekre és ökoszisztémákra. Az emlő­
sök és a madarak fajszámukhoz viszonyítva egyértelműen alulreprezentáltak 
voltak. Aránytalanul sok cikk foglalkozott fémek növényekre gyakorolt hatása­
ival (Burger 2006).

A fajegyüttesek ökotoxikológiai vizsgálata nehéz, viszont több valós in­
formációt nyújthat a természetben zajló folyamatokról, mint az egy fajra ala­
pozott tesztek (Clements & Newman 2003). Ennek több oka van. Először is a 
fajok közötti interakciók befolyásolják a szennyező anyagok hatásait. Továbbá 
a fajegyüttesekkel történő vizsgálatok általában drágák, komplikált kísérleti 
beállításokat kívánnak, nehéz szabványokban sztenderdizálni, nagy a kom­
ponensek szórása, míg az ismétlések száma kicsi, és így a hatás kimutatása 
is nehezebb. Schuijt et al. (2021) vízi közösségekben különösen az infra- és a 
szupraindividuális jelenségek összekötésének problémáit emelik ki, de ezt te­
kinthetjük általános megállapításnak is. A mikro- és mezokozmosz vizsgálatok­
hoz az ökotoxikológiában sok lehetőség, módszer áll rendelkezésre vízi és szá­
razföldi ökoszisztémák esetében is (Förster et al. 2004). Ezek segítségével olyan 
jelenségeket lehet feltárni, amiket egy faj vizsgálata esetében – értelemszerűen 
– nem. A makrogerinctelenek közösségi szintű reakciói a felszíni vizekben lévő 
kémiai peszticidek hatására ökológiailag releváns adatokat szolgáltatnak a kör­
nyezeti kockázatértékeléshez (Liess & von der Ohe 2005) és a biomonitorozáshoz 
(Menezes et al. 2010). Ezeknek a módszereknek a használatával nyert eredmé­
nyek alapján lehetett kimutatni, hogy egyes vízipoloska csoportok alkalmasak 
az eutrofizáció, valamint a vizek só- és nitrátszennyeződésének monitorozására 
(Bakonyi et al. 2022). Talajok közösségi szintű tesztelése során figyelembe lehet 
venni többek között a talajállatok és a mikroorganizmusok interakcióit (eseten­
ként a növényekkel való kapcsolatokat is), amikre egyfajos vizsgálatok esetén 
értelemszerűen nincs lehetőség. A módszer lehetővé teszi továbbá olyan fontos 
integráló folyamatok ökotoxikológiai szempontok szerinti vizsgálatát, mint a 
dekompozíció (van Gestel 2012).

1.4. Klasszikus és új megközelítési módok

Az ökotoxikológiai vizsgálatokat régen alapvetően egy vagy néhány fajon, la­
boratóriumban végezték. Ezek eredményei szolgáltak a hatósági szabályozások 
alapjául. A természetben azonban szerteágazók a körülmények, amiket megala­
pozott döntéselőkészítések során figyelembe kell venni. Újabban jelentős erőfe­
szítéseket tesznek, hogy a valós, terepi, bonyolultabb jelenségeket is megértsék 
és a hatósági munkába illesszék (1.7. ábra).
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Az 1.7. ábra segítségével végiggondolható, hogy milyen jelenségek játszód­
hatnak le a természetben (ez csak gondolatkísérlet, az események lehet, nem 
ilyen sorrendben vagy módon bonyolódnak le, de a logikai vezérfonal a lénye­
ges). Mondjuk a kukoricatáblán inszekticidet juttatnak ki egy rovarkártevő ellen. 
A kijuttatás idejében a páratartalom magas, ezért a szer koncentrációja hígul. A 
hőmérséklet folyamatosan emelkedik, ezért a tábla végén már jobban párolog a 
szer, mint az elején. Már egy gyomirtóval is kezelték a területet, ezért kölcsönha­
tások lépnek fel. A ragadozók jobban pusztulnak, mint a növényevő célszerve­
zet, ezért a ragadozó (predációs) nyomás csökken. A területen élő másik kártevő 
faj egyedei kevésbé pusztulnak, tehát a konkurencia (kompetíció) mértéke vál­
tozik. Vannak a kezelésnek olyan következményei, amelyek csak több generáció 
után fognak majd megjelenni. A kezelést egyes egyedek túlélik. Kialakul a re­
zisztencia. Ezért újfajta növényvédő szereket kezdenek alkalmazni. A korszerű 
szemléletmód szerint mindezeket a hatásokat és folyamatokat ökotoxikológiai 
módszerekkel nyomon kell követni, a változásokat megállapítani, hogy a ható­
ságok korrekt intézkedéseket tudjanak hozni.

A kiindulási pont ma is a hagyományos megközelítés, a fajok laboratóriu­
mi vizsgálata és a monotonon növekvő koncentráció/dózis-válasz reakció (de 
Souza Machado et al. 2019). A dózis nagysága kétségkívül fontos, és kiemelten 
kezelendő kérdéskör az ökotoxikológiában. Azonban számos egyéb kérdés is 
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1.7. ábra. Azoknak a fontosabb hatásoknak a sémája, amelyek a populációk szennyező 
anyagokra adott reakcióira természetes körülmények között jelentős befolyást gyakorolnak 
külön-külön és együttesen, időben változó módon.
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felmerül. Figyelni kell az adott anyag hatásának időbeni eloszlására. Egyszeri 
(egy injekcióval beadott gyógyszer) vagy többszöri (egymást követő növényvé­
dő szeres kezelés), folyamatos-e a hatás (nehézfémmel szennyezett talajon élő 
növénypopuláció) és így tovább. Ezért ma már számos új megközelítési szem­
pontot vesznek figyelembe (1.1. táblázat).

A következőkben a táblázatban található témákat részletezem, rendre. A 
mortalitás nagyon kifejezett, jelentős végpont. Azonban mielőtt a toxikus ha­
tásra egy élőlény elpusztul, számos szubletális folyamat hamarabb jelzi a szen�­
nyezést. Ezek a jelenségek gyakran jól mérhetők (Fischer et al. 1997, Manfra et 
al. 2016). A génexpressziós változásoktól kezdve a fiziológiai jelenségeken át, a 
viselkedésmódok megváltozásáig nagyon sok szubletális végpont segítségével 
lehet vizsgálni a toxikus hatásokat. Az ilyen vizsgálatok előnye továbbá az is, 
hogy olyan életszakaszban detektálhatók, mérhetők a változások, amikor még 
működnek a szervezetek, és ezért vizsgálhatók a szervezetben lezajló háttérme­
chanizmusok. Ezzel szemben mortalitáskor a sejtek összeomlása következik be, 
tehát az életfolyamatok már nem tanulmányozhatók. A szubletális végpontok 
közül a viselkedés ökotoxikológiai vonatkozásaival kapcsolatban igen sok vizs­
gálat történt az utóbbi évtizedekben. Dell’Omo (2002) írt egy könyvet a témáról.

A szennyezők hatásait régebben minden egyes anyagra nézve külön-külön 
vizsgálták. Mivel a környezetünkben ezek együtt fordulnak elő és így hatnak az 
élővilágra, nem kérdés, hogy azok közös hatásait és interakcióinak megismerését 
kell a vizsgálatok céljává tenni (Glauch & Escher 2020). Az ökotoxikológiában 
hagyományosan különböző elemek (pl. nehézfémek) vagy vegyületek (pl. mű­
trágyák, peszticidek és hatóanyagaik, gyógyszerek) élőlényekre gyakorolt hatá­
saira voltak kíváncsiak. Mondjuk, milyen összefüggés van a levegő ólomszen�­
nyezettsége és egy madárfaj tojásainak kelési sikere között? Ma már komolyan 
foglalkoznak más típusú szennyezők, mint a mikrobiális szennyezések, mes­
terséges nanoanyagok, nanoméretű légszennyező anyagok, mikroműanyagok, 
fény és hasonlók ökotoxikológiájával is (Kahru & Dubourguier 2010). Egyre 

Hagyományos Új

Végpont Mortalitás Szubletális jelleg (pl. utódszám, viselkedés, 
molekuláris marker)

Teszttípus Egy elem vagy vegyület Elem vagy vegyület-együttes/keverék

Tesztelendő anyag Elem, vegyület (pl. Zn, peszticid) Új anyag (pl. nano, mikroműanyag)

Kezelés Egyszeri Többszöri vagy folyamatos

Környezet Állandó Változó

Adatmennyiség Kevés Sok (big data)

Idő Rövid távú tesztek Hosszú távú tesztek

1.1. táblázat. Néhány jellegzetes terület, amelyeket hagyományosan másképpen közelítettek 
meg, mint jelenleg. Az új megközelítések jobban segítik a szennyező anyagok hatására a 
populációkban és ökoszisztémákban bekövetkező változások megértését.
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nagyobb hangsúlyt kapnak az ismétlődő és a hosszú távú vizsgálatok. Ez érthe­
tő, hiszen ha a mortalitás a végpont nem lehet hosszú távú vizsgálatot végezni 
ugyanazon az egyeden. A tesztelésbe vont egyedek további sorsával nem kell 
és nem lehet foglalkozni. Elég 24, 48 órás vagy néhány hetes teszteket végezni. 
A szubletális jelenségek azonban hosszabb távon is nyomon követhetők ugyan­
azon egyed esetében. A csökkenő peteszám például a populáció növekedésére 
tartósan hat. Ha egy szennyező anyag epigenetikai jelenségeket vált ki, akkor 
azok esetleg csak több generáció után jelentkeznek (Szabó et al. 2020). Figyelem­
mel kell lenni továbbá az egymást követő, periodikus szennyezések következ­
ményeire; arra, hogy ezek egyforma vagy különböző anyagoktól származnak-e, 
átfedik a szennyezések egymást, vagy egymást követik időbeli különbségekkel, 
van idő regenerálódásra, vagy nincs. A problémák korszerű ökotoxikológiai 
megközelítése során figyelembe kell venni a különböző szennyező anyagok (fé­
mek, szerves szennyezők, nanoanyagok stb.) interakcióit, mert ezek egymást is 
befolyásolhatják. Holmstrup et al. (2010) egy kiváló tanulmányban foglalták ös�­
sze a hőmérséklet, a kiszáradás, az oxigénhiány, kórokozók és immunmoduláns 
tényezők együttes hatásait számos, különféle szennyező anyagéval. Kiderült, 
hogy a szinergizmus igen gyakori interakció, de az antagonizmus sem ritka. Le­
hetnek közvetlen, azonnal érvényesülő hatások, de időben később megjelenők 
is (epigenetika), amelyek kiválthatnak tovább gyűrűző folyamatokat (endokrin 
diszruptorok, viselkedésváltozások stb.). Az időbeli dinamika nagyon fontos, 
de gyakran elhanyagolt aspektus az ökotoxikológiai vizsgálatokban (Ares 2003, 
de Souza Machado et al. 2019). A hatások egymástól függetlenek lehetnek, és a 
súlyuk (fontosságuk) sem egyforma. Ez ad lehetőséget bizonyos tényezők elha­
nyagolására egy adott szituációban. Régebben jellemző volt, hogy korlátozott 
számú, helyi szinten magas koncentrációjú, akut és krónikus következményeket 
okozó toxikus anyagot mutattak ki a környezetben. Ezeket a toxikus anyago­
kat gyakran nagyfokú perzisztencia és bioakkumulációs képesség jellemezte. 
Az újabb fejlesztésű növényvédő szerek, gyógyszerek maradványai, testápolá­
si termékekből származó szennyezők vagy endokrin diszruptor anyagok már 
kis koncentrációkban jelentős ökotoxikológiai következményekkel járhatnak 
(Darbre 2019). Ezért a problémák kutatása az egyes mérgező anyagok akut ha­
tásainak kezeléséről a krónikusak vizsgálatára helyeződött át, a molekulakeve­
rékek irányába. A szemlélet is statikusról dinamikusra változott, vagyis igye­
keznek az időbeli és térbeli összefüggéseket figyelembe venni.



2. A toxikokinetika és 
toxikodinamika alapjai

 
2.1. Toxicitás és toxikus hatások

A toxikológia („méregtan”) a mérgező anyagokkal és azoknak az élő szerveze­
tekre gyakorolt ártalmaival foglalkozik (Lehel & Laczay 2011). Egy anyag akkor 
toxikus, ha adott körülmények között egy szervezetet (vagy más szerveződési 
szintet) károsít. A károsítás mértékét (a méregerősséget) a toxicitás fogalma feje­
zi ki. A toxicitást valamelyik végpontnak a kontrollhoz viszonyított szignifikáns 
változásával mérjük. A szennyező anyag toxicitásának következtében az átlag­
hoz viszonyítva megváltozik az adott szerveződési szint (szerv, egyed, populá­
ció, ökoszisztéma stb.) struktúrájának vagy működésének egy vagy több para­
métere. A vizsgált rendszerben a toxikus anyag által kiváltott változásokat, azok 
folyamatát tekintjük toxikus hatásnak. A változás lehet csökkenés (magasság, 
testtömeg, utódszám stb.) vagy növekedés (mortalitás, beteg, deformált egyedek 
száma stb.). A változást akkor nevezzük károsnak, ha negatív következmények­
kel jár az adott rendszer működésére. Drasztikus negatív következmény például 
egy egyed pusztulása egy kis létszámú védett populációban, egy kulcsszerepet 
betöltő populáció kihalása vagy mondjuk a fajdiverzitás szignifikáns csökkené­
se a szennyező anyag miatt, de lehetnek sokkal finomabb módon jelentkező kö­
vetkezmények is, mint megnövekedett/csökkent enzimszint, lassabb növekedés, 
kevesebb utód, és hasonló jelenségek (Young et al. 2020). Fontos észben tartani, 
hogy mire a szennyező anyag kivált valamilyen populációs, közösségi vagy bio­
szféra szintű választ (pl. a populáció szaporodási rátájának vagy a közösség di­
verzitásának csökkenése, globális biogeokémiai ciklus változása), azelőtt számos 
folyamat zajlik már le egyed alatti (infraindividuális) szinten, ami figyelmeztet 
magasabb organizációs szinten bekövetkező változások lehetőségére.

A toxicitást és a toxikus hatásokat számos tényező befolyásolhatja egy adott szi­
tuációban, mint például a hőmérséklet, nedvesség (Szabó et al. 2022), a víz, leve­
gő, talaj minősége, a vegetáció tulajdonságai vagy más fajok jelenléte. A toxicitás 
függ a szennyező anyagok mobilitásától. A mobilitás a közegben (víz, levegő, talaj) 
történő terjedés irányát, mértékét, gyorsaságát jelenti. A mobilitás nagyban függ a 
vízoldékonyságtól (Kov) és a pH értékétől, valamint attól, hogy az adott anyag mi­
lyen mértékben tud megkötődni a környezetben. A vízben jól oldódó anyagok kön�­
nyen kimosódnak a talajvízbe, vagy az élővizekbe kerülve gyorsan és nagy távolsá­
gokba eljutva lehetnek toxikusak. A gyógyszerhatóanyagok közül az acetaminofen, 
az enrofloxacin és a szulfatiozol esetében a víz pH-értékének csökkenése a nagy 
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vízibolha (Daphnia magna) akut mortalitásának növekedéséhez vezetett (Kim et al. 
2010). Ha vizekben vagy a talajban sok a szerves anyag, akkor jelentős a szennyező­
anyag-megkötés, és ezzel csökken a toxicitás (Walker et al. 2012).

A toxicitás és a toxikus hatás és az arra adott válasz lehet akut (rövid ideig 
tartó, heveny) vagy krónikus (hosszú ideig tartó, idült). Rövid ideig, akut mó­
don hat például egy néhány nap alatt lebomló növényvédő szer, és mondjuk 
a növekedést addig gátolja, amíg jelen van a környezetben. Krónikus, hosszú 
ideig fejtik ki hatásukat például a vizekbe, talajokba kerülő nehézfémek, a DDT 
(2.1. táblázat) vagy az újabban egyre nagyobb figyelmet kapó, szintén nagyon 
nehezen bomló, de sokféle módon alkalmazott perfluor-alkil anyagok (Cousins 
et al. 2022). A hosszú távú hatás, mint például az egyedfejlődés elején történt 
változás az egyed egész életére kihat (egy fiatal korban hormonrendszert befo­
lyásoló szennyező anyagnak kitett egyed neme például megváltozhat kifejlett 
korban). Ennek azután komoly strukturális vagy funkcionális változásokban 
jelentkező következményei lehetnek populációs szinten vagy a közösségben. 
Az ökotoxikológiában és a növényvédelemben gyakran beszélnek perzisztens, 
kevéssé bomló vegyületekről, amelyek hosszú ideig megmaradnak, hatnak a 
környezetben és hosszú távú, krónikus változásokat okoznak (Sparling 2018).

2.2. Toxikokinetika és toxikodinamika
Az élőlények (mi emberek is) egyre gyakrabban élnek többé-kevésbé szennye­
zett környezetben. Amennyiben az élőhelyükön egy szennyező anyag mennyi­
sége meghaladja a küszöbértéket (threshold level), annak káros következményei 
lesznek (Aldridge 1995). A küszöbérték az a hozzáférhető szennyezőanyag-kon­
centráció a környezetben vagy az egyedek szervezetében lévő szennyezőanyag-
dózis, ami mellett még nem, de felette toxikus hatás jelenik meg. A küszöbérték 
vagy az alatti koncentrációban a célszervezetet a szennyező anyag statisztikai 
elemzéssel kimutathatóan nem befolyásolja, sem negatív, sem pozitív módon. A 
hatóságok a küszöbértékre alapozva, de más szempontokat is figyelembe véve 
határozzák meg a hivatalos szennyezettségi határértékeket (lásd még a 15.4. fe­
jezetet).

2.1. táblázat. A DDT (diklór-difenil-triklóretán) és bomlástermékeinek (DDE, DDD) felezési 
ideje különböző közegekben. Az adatok igen nagy mértékben szórnak a közeg és a bom-
lástermék szerint (Mansouri et al. 2017 nyomán).

Talaj Iszap Víz Atmoszféra
DDT 4–30 év 1–4 év 26–56 nap 1,5–3 nap

DDE 151–672 nap – 1–6 nap 17 óra–2 nap

DDD 160 nap – 190 év 4 nap
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A következőkben vizsgáljuk meg a szennyező anyagok határfelületen (levél, 
gyökér, kültakaró, bélcsatorna, kopoltyú stb.) történő felvételét és ezután követ­
kező sorsát, valamint a fő történéseket a sejtekben, szervezetekben.

A toxikokinetika a szennyező anyagoknak a szervezetbe történő felvételével, 
eloszlásával, transzformációjával, raktározásával és kiválasztásával kapcsolatos 
folyamatokat vizsgálja. A toxikokinetikai kutatások mutatják meg a szennyezők 
és/vagy metabolitjaik koncentrációjának időbeli változásait az exponált szerve­
zet biológiai mátrixaiban (pl. vér, szövet, vizelet, alveoláris levegő), és azokat 
modellek segítségével kvantitatíve leírják (Krishnan & Peyret 2009). Azokra a 
kérdésekre adnak válaszokat, hogy mikor, mennyi szennyező anyag jut be, illet­
ve hol és mennyi van a szervezetben? Továbbá átalakul-e az anyag, és ha igen 
milyen módon; raktározódik-e, mennyi és hol? Időben változik-e a koncentrá­
ció a szervezet különböző területein, például a vérplazmában vagy valamelyik 
szervben? Tehát a „mi történik a szervezetben a szennyező anyaggal” kérdés 
szerint közelít a problémához (Ashauer & Escher 2010).

A toxikodinamika1 a szennyező anyagok biokémiai és élettani hatásmecha­
nizmusait, interakcióit vizsgálja és a toxicitáshoz vezető reakciókat tárja fel. 
Vagyis azt vizsgálja, hogy a szennyező anyag miként befolyásolja a molekulá­
ris, biokémiai vagy fiziológiai folyamatokat, és ennek milyen következményei 

1	 A magyar nyelvű farmakológiai és toxikológiai szakirodalomban a toxikodinámia kifeje­
zést használják (Lehel & Laczay 2011). Például a gyógyszerek hatásainak alapvető mecha­
nizmusaival foglalkozó szakterület magyar neve farmakodinámia (gyógyszerhatástan), an­
golul pharmacodynamics. Mivel az ökotoxikológiában a toxikodinamika (toxicodynamics) 
szó terjedt el, a továbbiakban ezt használom.

A benzol toxikokinetikája és toxikodinamikája dióhéjban

A benzol jól ismert, a szervezetre erősen mérgező vegyület. A legegyszerűbb aromás 
szénhidrogén. Genotoxikus, leukémiát okozó rákkeltő anyagnak tekintik. Oldó- és hígító-
szernek nagy mennyiségben használják. A gépjárművek kipufogógázai, az ipari kibocsá-
tás, az avar- és faégetés, a benzin és a dohányfüst lehetnek a szennyezés fő forrásai, 
de növényvédő szerekben is előfordul. Benzinkutaknál elkerülhetetlenül belélegezzük. 
Az egységnyi idő alatt belélegzett benzol mennyisége a hatás mértéke. A toxikokinetika 
vizsgálja, hogy a belélegzett benzolból (1) miképpen és mennyi jut a vérbe, majd a májba, 
az agyba, (2) milyen átalakulásokon megy keresztül a szervekben, főleg a májban és a 
csontokban, (3) hol és milyen formában raktározódik, és végül (4) miképpen történik az át 
nem alakult benzol és a keletkező metabolitok kiválasztása a szervezetből (a belélegzett 
benzolból végül csak igen kevés jut a vizeletbe, a legtöbb molekula lebomlik, és főleg 
fenolként választjuk ki) (Snyder & Hedli 1996). A toxikodinamika leírja (1) a benzol és 
metabolitjainak hatásait a vérképző sejtekre, és bemutatja, (2) hogy ennek milyen lépé-
seken keresztül lesz rák (leukémia) az eredménye, beleértve azokat a folyamatokat is, 
amelyek a rák kialakulása ellen hatnak. Ebben az esetben (3) egy betegség az egyedi 
vagy a populációs szinten megjelenő következmény. Ökotoxikológiai mértéke pedig (4) 
a beteg egyedek arányának növekedése a populáción belül, aminek populációs szintű 
leromlás a következménye.
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lesznek a sejtekre, szervekre és az egész szervezetre. Tehát a „milyen módon 
történik” és „mi az eredmény” kérdésköröket érinti (Ashauer & Escher 2010). 
Egy adott szennyező toxikodinamikája az anyag koncentrációjától, hatásmecha­
nizmusától és a célszervezet biológiai folyamatainak változásai között kialakuló 
összefüggésektől függ. A toxikodinamikai vizsgálat célja a szennyező anyag és a 
célsejt közötti fizikai vagy biokémiai jelenségek és kölcsönhatások megértése, a 
hatás sorrendjének, terjedelmének, időbeli lefolyásának és magyarázatának jel­
lemzése, valamint a következmények meghatározása.

A toxikokinetika és toxikodinamika témakörét természetesen nem lehet tel­
jesen elválasztani egymástól (2.1. ábra). Az említett folyamatok a valóságban 
egyszerre, egymás mellett, esetenként interakciókban is zajlanak. A bemutatott 
nagyon egyszerű koncepcionális modell arra jó, hogy a folyamatok szövevénye 
átláthatóbb legyen, és kiemelje azokat a történéseket, amelyeket tovább elemez­
ve a szennyezés hatásait a szervezeten belül fel lehet tárni.

A következőkben kövessük figyelemmel a szennyező anyag útját, amíg egy 
szervezetben káros hatást vált ki, vagyis nézzük a toxikokinetikai és toxiko
dinamikai folyamatokat kicsit részletesebben (Lehel & Laczay 2011). Az élő­
lények felszíne (baktériumok, gombák sejtfala, növények hámszövetei, állatok 
kültakarója, bélhámja) számos, a szennyező anyagok felvételét megakadályozó 
vagy a felvétel mértékét csökkentő funkcióval rendelkezik. Ez egy bonyolult 
területe a toxikológiának. A felvételi folyamatok részletes magyarázata nélkül, 
szemléleti alapon belátható, hogy a környezetben mérhető szennyezőanyag-
koncentrációhoz képest a sejt/testfelszínén zajló folyamatok következtében a 
szervezeten belüli koncentráció általában megváltozik (nő, esetleg csökken). 
Majd a szervezetbe került szennyező anyagnak az a része, amit a szervezet nem 
különít el (mondjuk zárványokba) molekuláris válaszokat vált ki, befolyásolja a 
biokémiai folyamatokat. Ezek közül fontosak a javító (repair) mechanizmusok, 
amelyek segítségével a szervezet egy ideig közömbösíteni tudja a toxikus hatá­
sokat (Escher et al. 1997). Ha a szervezeten belüli koncentráció olyan nagy, hogy 
a szervezet már nem tud kompenzálni, akkor kedvezőtlen folyamatok indulnak 
el. Ehhez nem elég, ha egy szennyező anyag bejut a szervezetbe, ott át kell jutnia 
a sejthártyákon valamilyen transzportfolyamattal (aktív vagy passzív transz­
port, ionpumpa, ioncsatorna, transzportfehérje, endocitózis stb.) segítségével. 
Ha nem működik valamelyik transzportfolyamat, vagy nincs megfelelő recep­
tor, nincs toxicitás. Ha már minden receptort elfoglal egy szennyező molekula, 
hiába nő a koncentráció, a hatás nem lesz nagyobb, csak miután a molekula 
elhagyta a kötőhelyet. Ha más molekula szintén ugyanazon helyhez kötődhet, 
akkor versengés lesz a különböző szennyező anyagok molekulái között (Jager 
et al. 2007). A szennyezők mozgékonysága jelentősen különbözik vízben és zsí­
rokban és a molekulatömegük szerint is változik (kisebb molekulák könnyebben 
jutnak át a sejthártyán). Vannak vízben jól oldódó anyagok, míg mások zsírban 
oldódnak jól. Ennek azért van különös jelentősége, mert a víz-, illetve zsíroldha­
tóságnak megfelelően tudnak bejutni és a szervezeten belül mozogni az anya­
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Kiválasztás Populációs válasz

Toxikokinetika Toxikodinamika

Raktározás

Biotranszformáció

Eloszlás

Hatás csökkentése

Mérgező hatás

Küszöbérték

Szennyező anyag hatása a populációra

Biológiai hozzáférhetőség

Szennyező anyag a környezetben

Molekuláris hatások

Felvétel a határfelületen

Szervezet

2.1. ábra. A toxikokinetikai és toxikodinamikai folyamatok vázlatos áttekintése. A bioló-
giailag hozzáférhető szennyezőanyag-mennyiség átjut a határfelületen, a szervezetben 
toxikokinetikai folyamatok eredményeként részben raktározódik, nagyobb részben pedig át-
alakul és kiválasztódik. A toxikodinamikai hatások eredményei pedig megjelennek egyedi, 
majd populációs szinten. A függőleges szaggatott vonal azt jelzi, hogy a folyamatok egymás 
mellett, bár időben valamennyire eltolódva (hiszen előbb fel kell venni az anyagot, a dinamikai 
jelenségek csak ezután következhetnek), időnként és esetenként kölcsönhatásban zajlanak.
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gok. A vízben oldódók rendszerint nehezen jutnak át a sejtek membránrend­
szerein (kettős lipidréteg), viszont könnyen mozognak a sejtek, szövetek vizes 
fázisaiban. (A kicsi molekulatömegű, vízben oldható anyagok a vízcsatornákon 
keresztül könnyen felvehetők). A zsírban oldódó anyagok a kettős lipidréteg mi­
att könnyebben felvehetők. A szennyező anyagoknak ez a tulajdonsága termé­
szetesen fontos a vízben vagy a talajban történő mozgás szempontjából is.

Van egy egyszerű megoldás a víz-, illetve zsíroldékonyság mértékének meg­
határozására, az oktanol/víz megoszlási hányados (Kov). Ez a szám megmutat­
ja egy szennyező anyag oktanolban és vízben oldódó hányadának arányát (de 
Bruijn et al. 1989). Az oktanol (CH3(CH2)7OH) egyértékű alifás alkohol vízben 
nem oldódik. Ha tehát vizet és oktanolt tartalmazó edénybe szerves anyagot 
helyeznek, alaposan összerázzák az edényt, majd pihentetik, akkor a pihentetés 
után a víz és az oktanol szétválik egymástól, hiszen nem keverednek egymással. 
A vizsgálandó szerves anyag egy része az oktanolban, a másik része a vízben 
marad aszerint, hogy mennyire zsíroldható, illetve vízoldható az anyag. Ezután 
mérhető a vizsgált anyag koncentrációja az oktanolban és a vízben. A két kon­
centráció aránya adja az oktanol/víz megoszlási hányados (Kov) (octanol-water 
partition coefficient; Kow) értékét.

Kov = koncentráció az oktanolban / koncentráció a vízben

A zsírban jól oldódó, lipofil anyagok Kov értéke tehát magas. Az érték nagy­
ságrendekkel különbözhet egyes anyagok esetében. A nagy különbségek miatt 
gyakran logaritmizálják az adatokat és a logKov értékeket adják meg. Ennek csak 
praktikus, áttekinthetőségi oka van (2.2. táblázat).

Sokat beszélnek napjainkban a belső elválasztású mirigyek működését be­
folyásoló, a hormonális szabályozás rendszerét megzavaró anyagok (endokrin 
diszruptorok) hatásairól, mert sokfelé gyakori szennyezők. Vannak közöttük ter­
mészetes eredetűek is, mint a fitoösztrogének. Lehetnek peszticidek, de gyógy­
szerek is, mint például fogamzásgátló szerek vagy fájdalomcsillapítók. Még a 
napi sajtóban is előfordulnak a toxicitásukkal kapcsolatos hírek. Olyan moleku­
láris mechanizmusokat váltanak ki, mint a hormonok, csakhogy a szervezet szá­

2.2. táblázat. Különböző peszticidek logKov értékei (Iancu et al. 2021, Youssef et al. 2017 
nyomán).

Anyag logKov

Imidakloprid 0,57

Klotianidin 0,91

Tiakloprid 1,26

Dieldrin 3,69

Heptaklór 4,4

Aldrin 5,6

p,p’-DDT 6,91
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mára gyakran káros eredménnyel. E szennyező anyagok által kiváltott változá­
sok közül az egyik legismertebb, hogy jelenlétükben interszexuális állategyedek 
alakulhatnak ki. Nézzünk egy közismert példát. Hazai természetes vizeinkben 
és a szennyvizekben gyakran találni ösztrogéneket vagy ösztrogénhatású anya­
gokat (Kondor et al. 2020, Maasz et al. 2019, Maloschik et al. 2007, Székács et al. 
2015, Tóth et al. 2022). Az ösztrogének (és az androgének), szaporodási funk­
ciójuk mellett a halak immunrendszerét is befolyásolják (Milla et al. 2011). A 
témával kapcsolatos egyik első vizsgálat szerint az endokrin diszruptorok jelen­
létében a hímivarszervek női jellegűek lesznek egy sor folyóvízi hal esetében a 
városi vagy ipari szennyvízzel szennyezett területeken (Purdom et al. 1994). Az 
Egyesült Királyságban (és később máshol, más fajokon is) azt találták, hogy a 
szennyvíztisztító telepek mellett élő bodorka (Rutilus rutilus) populációkban az 
interszexualitás (hím és nőstény szöveti szerkezeti jellemzőket egyaránt tartalma­
zó ivarszervek) mértéke összefüggést mutatott a szennyvíz ösztrogénkoncentrá­
ciójával. Továbbá, a szennyezett vizekben élő populációk vérplazmája nagyobb 
koncentrációban tartalmazott vitellogenint (az ikra szikanyagának képzéséhez 
szükséges fehérje), mint a tiszta vízből származó hímeké, de alacsonyabbat, mint 
ami a normális nőstényekre jellemző (Jobling et al. 1998). A jelenség problemati­
kus, mert az interszexuális állatok szaporodási sikere csökken, esetleg egyáltalán 
nem tudnak szaporodni, ami a populáció létszámcsökkenéséhez vezethet (továb­
bi részletek a 8. fejezetben). Végül két speciális területet is érdemes említeni a kér­
déskör kreatív továbbgondolása céljából. Érdekes lehetőség a kaviártermelésben 
az interszexuális halegyedek és hímek nőstényekké alakítása optimális nevelési 
körülményekkel való manipulálással (Müller et al. 2018). Ugyanígy, az ösztro­
gén hatású endokrin diszruptorok fontosak lehetnek a növénytermesztésben, 
mert befolyásolják a csírázást és a növények növekedését (Gubó et al. 2019).

2.2.1. Bioakkumuláció és biokoncentráció

A bioakkumuláció és biokoncentráció fogalmát szerfelett sokszor különbö­
ző értelemben, néha keverve használják a farmakológiai, toxikológiai és öko
toxikológiai szakirodalomban. Különböző szerzőktől a fogalmak eltérő, néha 
homlokegyenes ellentétes definíciója olvasható ugyanabban a szövegben. Rá­
adásul van a vízi ökotoxikológusoknak a talajökotoxikológuséktól kicsit eltérő 
saját nevezéktanuk. A definíciók használatával tehát óvatosnak kell lenni; min­
dig ellenőrizendő azok pontos tartalma. A következőkben egyértelmű definíció
kat adok, és egységes keretrendszerben tárgyalom a bioakkumuláció és a bio
koncentráció fogalmát. A két fogalomhoz kapcsolódó további részletes adatok 
találhatók Darvas és Székács (2006) könyvében.

A két fogalom megértéséhez nyomon kell követni, hogy mi történik akkor, 
ha egy élőlény szennyezett környezetbe kerül, vagy az élőlény környezetében 
szennyező anyag jelenik meg; a szennyező koncentrációja hogyan változik egy 
egyed szervezetében (2.2. ábra). Első lépésként a szennyező bejut a szervezet­
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be. Egy folyamat veszi kezdetét, aminek során az anyag először egyre jobban 
feldúsul, egyre magasabb lesz a koncentrációja. Ezt a folyamatot nevezzük 
bioakkumulációnak (élőlényen belüli felhalmozódásnak). A folyamat rendsze­
rint egy telítési vagy szigmoid (vagy hasonló) görbével írható le. Egy idő után 
a felvett és kiválasztott anyag mennyisége egyforma lesz, a felvétel és a leadás 
egyensúlyba kerül. Ekkor határozható meg a telítési érték. Ha a szennyezés 
megszűnik, a szennyező anyag kiürül a szervezetből (kivéve az állandó helyre, 
zárványokba, csontokba stb. raktározódott mennyiséget).

Vegyük észre, hogy ennek a görbének három, többé-kevésbé jól elkülönít­
hető szakasza van. Az első a felvételi, telítési szakasz. Az anyagfelvétel (F) sok­
kal nagyobb (F >> K) vagy nagyobb (F > K), mint annak kiválasztása (K). Ez 
a bioakkumuláció ideje. Ha folyamatosan tart a szennyezés és az élőlény nem 
pusztul bele, akkor beáll egy egyensúly. Ekkor a szennyező felvételének nagy­
sága egyenlő annak kiválasztásával (F = K). Ez a második szakasz. Végül a har­
madik szakaszban, amennyiben megszűnik a szennyező anyag felvétele, akkor 
a kiürülési szakasz következik be (F < K). Látni kell, hogy ez a modell állandó 
viszonyok között értelmezendő.

Gimbert et al. (2008) cirádás éticsiga (Cornu aspersum; régebben: Helix) zsiger­
zacskójában és lábában határozták meg a Cd és a Pb felhalmozódási és elimi­
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2.2. ábra. A kadmium koncentrációjának dinamikája a rezes gyászfutó (Poecilus cupreus) 
szervezetében a felvétel kezdetétől a (majdnem) kiürülésig. A függőleges szaggatott vonal 
azt az időpontot jelenti, amikor a kadmiummal kezelt táplálék helyett, kadmiummentes táp-
lálékot kezdtek adni a futóbogaraknak. Amíg a szennyező anyag jelen van a környezetben 
telítési görbével jellemezhető a koncentrációváltozás a szervezetben. Amikor megszűnik a 
kadmiumhatás, akkor kiürülés következik be. Ez a folyamat hiperbolával írható le (Kramarz 
1999 nyomán módosítva).
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nációs kinetikáját. 84 napig nehézfémmel szennyezett talajon tartották az álla­
tokat és tanulmányozták a felhalmozódás jellegét, majd szennyezetlen talajra 
helyezve azokat, 168 napig mérték a fémek kiürülését. A láb és zsigerzacskó 
tömegei egyformák voltak. Az expozíciós szakaszban a Cd mennyisége lineári­
san növekedett az idővel az exponált csigákban megközelítőleg 7 µg értékig a 
zsigerzacskóban és 0,7 µg-ig a lábban. Tehát telítési értéket ennyi idő alatt nem 
lehetett megállapítani. A maximálisan felvett érték azután nem változott a kísér­
let végéig, ugyanazon a szinten maradt, vagyis nem történt kiválasztás. Ezzel 
ellentétben a Pb felvétel körülbelül 42 nap után állandósult a zsigerzacskóban 
(telítési érték: 32 µg Pb) és a lábban (telítési érték: 2 µg Pb), majd a tiszta tala­
jon, hiperbolával jellemezhető görbe szerint, történt a kiválasztás. A kísérletben 
tehát lineáris (Cd) és nemlineáris (Pb) felvételi, és eltérő kiválasztási kinetikát 
is tapasztaltak. A bioakkumulációs statisztikai modellezés részleteiről Newman 
(2013) ír részletesebben.

A szennyező anyagok bioakkumulációja tehát az előbb bemutatott folyamat­
nak az első szakasza, amelynek során egy szervezet adott körülmények között 
felveszi a szennyezőket az abiotikus (víz, üledék) és/vagy biotikus (táplálék) 
környezeti elemekből. A bioakkumulációs görbe ennek a felvételnek a jellegét 
írja le. A különböző élőlényekben, szervezeti felépítésük eltéréseinek következ­
tében, eltérő módokon történik a bioakkumuláció. A mikroorganizmusok szer­
vezetébe a sejtfalon/hártyán át, a növényekbe pedig a gyökéren, a kutikulán 
vagy a gázcserenyílásokon keresztül vezet a szennyező anyagok útja. Az állati 
szervezetbe a szennyező anyagok bejuthatnak a táplálékkal, a kültakarón és/
vagy légzőszerven keresztül vagy mindkét úton egyszerre. Természetesen rend­
szerint a két út keverékére kell gondolnunk, csak az arányok mások a különböző 
élőhelyen található fajok esetében. A bioakkumuláció számítása során a mindkét 
módon bejutó anyag mennyiségét veszik figyelembe. Egy vizsgálatban a vöröslő 
földigiliszta (Lumbricus rubellus) esetében a Cu és a Pb felvétele teljes mértékben 
a kültakarón keresztül történt. A Cd- és Zn-felvétel azonban 0–17%, illetve 21–
30%-ban a táplálékból származott (Vijver et al. 2003) (de lásd még a 2.3. fejeze­
tet). A felvétel sebességét a kísérleti adatokhoz illesztett görbe meredekségével 
lehet jellemezni. Kramarz (1999) említett vizsgálatában a Cd felvételi sebessége 
0,28±0,02 mg/nap volt (2.2. ábra).

A görbe második szakaszában a felvétel és leadás egyensúlyban van egy­
mással. Ekkor számítható a testben levő koncentráció és a környezeti kon­
centráció viszonya, vagyis a biokoncentráció mértéke. Az ökotoxikológiában 
a populáció és a környezet koncentrációjának viszonya a központi kérdés. A 
toxikológiában inkább adott szerv és a test koncentrációjának arányát vizs­
gálják. A biokoncentrációs faktort (BKF) (bioconcentration factor; BCF) az 
ökotoxikológiában az alábbi képlettel lehet megadni:

BKF = a szennyező anyag egyensúlyi koncentrációja a szervezetben (mg/kg) /  
a szennyező anyag egyensúlyi koncentrációja a környező közegben (mg/kg)
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A testben levő koncentrációt viszonylag egyszerű megállapítani, ha a vizs­
gálat alanyát nem kell életben tartani. A környezeti koncentráció megállapítása 
már valamivel bonyolultabb. Ha csupán egyetlen felvételi út van (mondjuk az 
összes szennyezőt a vízből veszi fel a hal), akkor egyszerűbb a helyzet, mert csak 
a vízben levő szennyező koncentrációját kell ismerni. Ha több forrásból is juthat 
a szennyező a szervezetbe (pl. a kopoltyún és a tápcsatornán keresztül is), akkor 
arányosítani kell a környezeti koncentrációkat.

A lassan bomló, ezért hosszú ideig szennyező anyagok esetében a biokon
centráció különösen fontos tényező. Egy széles körű áttekintésben Aladesanmi 
et al. (2019) a Cd, Cr, Cu, Pb és a Zn kukoricára vonatkozó BKF-értékeit vizsgál­
ták. Azt találták, hogy a Cd és a Zn biokoncentrációs értékei voltak a legmagasab­
bak, valószínűleg a többi nehézfémhez képest nagyobb mobilitási képességük 
miatt. Az áttekintés szerint a kukorica képes nehézfém-felhalmozásra, amit több 
tényező befolyásol, beleértve a talaj textúráját, a kationcsere-kapacitást (CEC), 
a gyökérváladék-képzést, különösen a talaj pH-értékét és a nehézfémek kémiai 
formáit. A kukoricát tehát nem szabad fémekkel, akár kismértékben szennye­
zett talajra ültetni, mert Cd- és Zn-biokoncentráció előfordulhat. Figyelemmel 
kell lenni továbbá arra, hogy az élőlények képesek szabályozni a szervezetük 
fémkoncentrációját, valamint elzárni a fémeket testük bizonyos szöveteiben 
(rendszerint fémeket tartalmazó granulumok a citoplazmában) a toxikus fémek 
okozta károk minimalizálásának érdekében. Ezért a test teljes fémtartalma nem 
jelzi elég jól a káros hatás várható mértékét (Vijver et al. 2004).

2.2.2. Biotranszformáció

A testbe kerülő szennyező anyagok ellen a szervezet védekezni kezd. Ezeknek 
a mechanizmusoknak a biokémiai lépései igen sokfélék, változatosak. A lényeg 
azonban egyforma: a szennyező anyagok könnyen kiválasztható formába ala­
kulnak több lépésen keresztül, vagy a szervezet elzárja azokat a szervezet egyes 
sejtjeibe, vagy szöveteibe, ahol nem tudják toxikus hatásukat kifejteni. Például 
a berzedt borzasmoha (Rhytidiadelphus squarrosus) sejtmagjában találtak ólom­
szemcséket (Skaar & Ophus 1973); az angolperje (Lolium perenne) gyökérben az 
ólmot fehérjék rögzítik a sejtfalhoz, így stabilizálják (He et al. 2015a); vagy az 
ugróvillások bélhámjában találhatók nehézfémek, amiket azután az állatok ved­
léskor a hámmal együtt eltávolítanak a testből (Dai et al. 2020).

A méregtelenítésnek – érthetően – nincsenek minden szennyező anyagra és 
fajra elfogadható általános sémái. Mégis, állatok esetében két, egymástól eltérő, 
gyakori méregtelenítési sémát szoktak megemlíteni. Az első a szerves szennye­
zők méregtelenítése, a második a fémeké (és a hozzájuk valamennyire hason­
ló mikroelemeké). Lássuk akkor az elterjedt, sok fajban előforduló lépéseket. 
Hangsúlyozni kell, hogy a következőkben erősen egyszerűsített módon, az ál­
latokra vonatkozóan, Lehel & Laczay (2011), valamint Walker et al. (2012) nyo­
mán mutatom be a toxikológiai szempontból fontos folyamatokat.
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A szerves szennyezők biotranszformációs folyamatait két lépésre, az I. és a 
II. fázisra szokták tagolni. A méregtelenítés első lépésében (I. fázis) oxidáció, 
hidrolízis, dehalogenizáció, izomerizáció, redukció történik az esetek többségé­
ben. Ezek a folyamatok általában hidroxilcsoportot (vagy -NH2, -COOH, -SH 
csoportot) tartalmazó metabolitok keletkezéséhez vezetnek (2.3. ábra). Az emlí­
tett funkciós csoportokra van szükség a legtöbb későbbi konjugációs reakcióhoz. 
Egyes szennyezők (különösen, ha már rendelkeznek hidroxilcsoportokkal) köz­
vetlenül is konjugálódhatnak (Walker et al. 2012).

Az első (I.) fázisban zajló folyamatokért gerincesekben főleg a máj citokróm 
P-450 monooxigenáz rendszere, gerinctelenekben a középbéli mirigy, a zsír­
testek és a bél endoplazmatikus retikulumainak enzimei felelősek, amik rend­
szerint vegyes funkciójú oxidázok. Elsősorban a hidroxilcsoportok, esetenként 
a többi említett funkciós csoport jelenléte szükséges ahhoz, hogy a következő 
fázisban (II. fázis) a konjugáció végbemehessen. A második fázisban a konju­
gációért felelős enzimek közül a glükuronil-transzferázok (nagyrészt a memb­
ránokhoz kötődnek) katalizálják a lipofil szerves molekulák (xenobiotikus és 
endogén) labilis hidrogénatomokkal (általában a hidroxilcsoportok) történő 
glükuronsavas konjugációját. A glutation-S-transzferázok számos formája is­
mert gerincesekben és gerinctelenekben egyaránt. Ezek az enzimek katalizál­
ják sok elektrofil xenobiotikum glutationnal való konjugációját. A konjugáció 
az enzimek hiányában természetes módon is végbemegy, de nagyon lassan. A 
folyamatokhoz szükséges segédanyagok és kofaktorok jelenléte, valamint az en­
zimek aktivitása határozza meg a folyamatok sebességét. A konjugált vegyüle­
tek rendszerint vízben jól oldódnak, tehát könnyen kiválaszthatók. Általában a 
szennyező biológiai felezési idejét jelentős mértékben csökkentő és a kiválasztá­
sát elősegítő metabolikus változások történnek. Bonyolítja a képet, hogy néha a 

Szerves szennyező anyagok felvétele Kiválasztás

Oxidáció/

Redukció/

Hidrolízis

stb.

Metabolitok Konjugáció

Vízoldhatóság nő

I. fázis II. fázis

2.3. ábra. Szerves xenobiotikumok sorsa egy állat szervezetében. Felvétel, főbb biotransz­
formációs lépések, és a végtermékek kiválasztása. A szaggatott nyíl jelzi a folyamatok ered-
ményének lényegét.
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metabolitok mérgezőbbek, mint maga a szennyező anyag. Például az emberben 
egyes szerves foszforsav-észtert tartalmazó peszticidek (pl. dimetoát, parathion, 
klórpirifosz) az első fázisban oxidálódnak és ennek következtében reaktív, mér­
gező metabolitok, úgynevezett oxonok keletkeznek és gátolják az acetilkolin-
észteráz, ezen keresztül az idegrendszer normális működését. A dimetoxon, 
paraoxon, klórpirifosz-oxon tízszer, esetleg több százszor is hatásosabb, mint 
maga az eredeti hatóanyag (lásd még a 3.1. fejezetet).

A toxikus fémek és mikroelemek hatásait az állatok alapvetően két fő módon, 
biomineralizáció és ligandumokhoz történő kötődés segítségével semlegesítik. A 
biomineralizáció (Boskey 2003) az a folyamat, amelynek során a különböző szer­
vezetek sejtjeiben vagy azokon kívül ásványi anyagok rakódnak le. Ennek során 
az anyagok a vázrendszerbe vagy egyéb szervekbe épülnek be, és ott elraktáro­
zódnak vagy időről időre eltávoznak a szervezetből (pl., ha egy többször vedlő 
rovarlárva kültakarójában történik a raktározás). A második detoxifikációs mód 
a ligandumokhoz történő kötődés. Erre jó példa a következő. Specifikus, kis tö­
megű, sok ciszteint tartalmazó fehérjék a metallotioneinek. Elsősorban a májban 
és a vesében termelődnek. Fontos szerepük van a szervezet fémion (pl. Cu2+, 
Zn2+, Fe2+) koncentrációjának szabályozásában. Képesek megkötni a különböző 
fémionokat, segítik azok transzportját és detoxifikációját (Amiard et al. 2006).

2.2.3. Szennyező anyagok kiválasztása

A szennyező anyagok kiválasztásának igen sokféle módja lehet, ezeket itt nem 
lehet mind felsorolni, csupán néhány példa következik. A növények felszínéről 
lemosódhatnak a kiválasztott anyagok, eltávozhatnak evaporáció segítségével 
vagy elszáradt növényi részekkel. Az állatokból vizelettel, ürülékkel, a bőrön, 
kopoltyún át, vedléssel és számos más módon távozhatnak a szennyező anya­
gok vagy azok metabolitjai. Tekintettel a lehetőségek nagy tárházára, a lehetsé­
ges mechanizmust mindig egy konkrét esetben kell alaposan áttekinteni.

2.2.4. Toxikokinetikai-toxikodinamikai modellezés

Ebben a fejezetben egy rövid figyelemfelhívás olvasható a modellezés szük­
ségességére, két jelenleg elterjedt módszer példájával kiegészítve. A toxikus 
hatások időfüggésének értelmezéséhez, valamint az időben változó expozí­
ció következményeinek értelmezéséhez és előrejelzéséhez a toxikokinetikai-
toxikodinamikai modellezés komoly segítséget jelent. Továbbá szükséges a mo­
dellezés az értékelendő anyagok számának nagysága és azok sokfélesége miatt 
is. Az ökotoxikológiai jelenségeket jól leíró modellekre nagy szükség van. Azon­
ban még egy olyan látszólag egyszerű végpont viselkedésének leírására, mint a 
túlélés, számos különböző toxikokinetikai-toxikodinamikai modell létezik. Ezek 
eltérnek egymástól a mögöttes hipotézisek, feltételezések és következésképpen 
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a kimenetek, vagyis a végeredmény tekintetében (Jager et al. 2011). Szükség van 
tehát a modellek elemzésére és értékelésére, a meglévők tesztelésére és egysé­
ges keretrendszer kialakítására (Jager & Ashauer 2018). A toxicitási végpontok 
becslésére használt klasszikus dózis-válasz modellek egyik nagy problémája, 
hogy az eredmény függ a vizsgálati idő hosszától (5.8. ábra). Problematikus to­
vábbá, hogy a dózis-válasz modellek nem tükröznek időbeli dinamikát.

Az említett nehézségek kiküszöbölését és lehetséges megoldását jelenti a kö­
vetkező eljárás, ami a dinamikus energiaelosztás (dynamic energy budget; DEB) 
elméletén alapul (Jager et al. 2014, Baas et al. 2018). Ez a modell (igazából modell­
család) számos szubletális hatásra vonatkozik és keretet biztosít mind az idő-, 
mind a koncentrációfüggő adatok elemzéséhez. A DEBtox modell segítségével 
cél az időben változó expozíciós kitettségek melletti toxikus jelenségek megér­
tése. A modell a szubsztrátok (táplálék, tápanyagok, fény) szervezetek általi fel­
vételét és felhasználását, valamint az anyagcsere-fenntartásra, a növekedésre, 
fejlődésre és szaporodásra való felhasználásának jellemzőit írja le. Alapfeltétele­
zése a következő: a legfontosabb fiziológiai és energiamegoszlási folyamatok az 
élővilágban hasonlóak, ezért a modell minden szervezetre (mikroorganizmusok, 
állatok, növények) egyaránt vonatkoztatható (van der Meer 2006). Az elsődle­
ges hangsúly az egyedek szintjén van, de populációs szinten is értelmezhetők 
az eredmények. Kvantitatív magyarázatot ad az olyan életmenet-tulajdonságok 
időbeli mintázatára, mint a növekedés, az ivarérés és a szaporodás akár a teljes 

Hogyan választják ki az ugróvillások a nehézfémeket?

Az ugróvillások (Collembola), hasonlóan más gerinctelenekhez, képesek arra, hogy a 
testükbe jutott nehézfémionokat asszimilálják. A táplálékkal felvett nehézfémek egy része 
a bélcsatornából a két vedlés közötti időben a középbél egyrétegű hámsejtjeibe kerül, 
és ott szabad vagy vezikulába zárt granulátumok formájában raktározódik (Pawert et 
al. 1996). A vedlés közeledtekor a középbél sejtjeinek permeabilitása növekedik, majd 
a sejtek degenerálódnak, tartalmuk és maradványuk a bélcsatornába kerül. Az állatok 
minden vedlésnél kiürítik magukból a középbél hámját a granulátumokkal együtt. Mivel 
a vedlés egész életük során folyamatos, ez az exkréciós mechanizmus hatékony a ne-
hézfémek eltávolítására. A középbélnek ugyan minden vedlés után regenerálódnia kell, 
ami energiaköltséget jelent, de hosszú távon mégis megéri, mert a nehézfémek káros 
hatásai kisebbek lesznek az állat számára, mint amekkorát a külső koncentráció, de akár 
a teljes szervezetben, a vedlés előtt mérhető nehézfém-koncentráció alapján várnánk. Az 
ismertetett mechanizmus további részleteit derítették ki a fenyőerdők aljnövényzetében 
gyakori Orchesella cincta faj esetében. Amikor kadmiummal szennyezett algával etették 
az egyedeket, azok minden vedléskor képesek voltak az asszimilált kadmium egy ré-
szét kiválasztani a régi hám levedlésével és a bélhám megújításával. Érdekes eredmény, 
hogy bár az állatok testében lévő kadmium 99%-a a bélben van jelen, vedléskor ennek 
csak 35%-a kerül az ürülékbe. Következésképpen a kadmium nagy része vagy nem a 
hámrétegben, hanem a bazális membránban található, vagy az állat a kadmiumot a régi 
bélhámból az új bélhámba reszorbeálja (Hensbergen et al. 2000).
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életciklus során. A DEBtox több mint 40 éve folyamatosan továbbfejlesztett mo­
dellcsalád. Jól használható eredményeket ad a szennyező anyagok hatásainak 
becslésére és előrejelzésére (Kooijman 2020). Ilyen modellek segítségével mutat­
ták ki például, hogy a házi méh (Apis mellifera) ökotoxikológiai tesztelési idejét 
a hatósági vizsgálatokban 96 órára feltétlenül ki kell kiterjeszteni, de a 240 órás 
expozíció tovább javíthatja a teszt realitását (Hesketh et al. 2016).

Egy másik elterjedt toxikokinetikai-toxikodinamikai modell(család) a túlélés 
általános egységesített küszöbmodellje (general unified threshold model for 
survival; GUTS) (Jager et al. 2011). A GUTS modell csak a túléléssel foglalkozik. 
Emellett figyelembe veszi az egyéni tolerancia, valamint az egyéni tolerancia és 
a sztochaszticitás hipotézis kombinációit (lásd az 5.1. fejezetet). Kvantifikálja a 
szennyezők koncentrációjának időbeli lefolyását a szervezetekben a szennyezők 
felvételi és eliminációs rátái alapján. Leírja a mortalitáshoz vezető folyamatokat. 
Például sikeresen egyesítették egy GUTS modellben a házi méh (Apis mellifera) 
akut és krónikus orális, valamint az akut kontakt peszticid expozíció által kivál­
tott hatásokat (Baas et al. 2022).

2.3. Toxikokinetikai és toxikodinamikai összefoglaló
Szellemes képben Ashauer et al. (2011) így foglalják össze a toxikokinetikai-
toxikodinamikai folyamatok lényegét: a toxikokinetika azt vizsgálja, hogy mit 
tesz a szervezet a szennyező anyaggal, a toxikodinamika pedig azt vizsgálja, hogy 
mit tesz az anyag a szervezettel. Tehát a szennyező anyag valamilyen úton bejut 
a szervezetbe. Ott különböző biokémiai folyamatok során átalakul, raktározódik 
vagy kiválasztódik. A toxikokinetikának tehát négy fő lépése van: felszívódás, el­
oszlás, metabolizmus és kiválasztás (az angol szakirodalomban gyakran használ­
ják az ADME rövidítést (absorption, distribution, metabolism, excretion). Ezeket 
a folyamatokat sorolják a toxikokinetika témakörébe. A toxikokinetika a toxikus 
anyag felvételének, belső eloszlásának, biotranszformációjának és eliminációjá­
nak időbeli lefolyását írja le egy szervezetben. A toxikokinetika összekapcsolja a 
külső expozíciós koncentrációt a koncentrációval a célpontban. A felvétel módja, 
a sejtekben lezajló mechanizmusok, a toxicitás sejt-, szövet-, szervszintű leírása, a 
káros folyamatokat csökkentő biokémiai változások feltárása és leírása, végül az 
egyedi, illetve populációszintű hatások bemutatása a toxikodinamika feladata. A 
toxikodinamika leírja a célponton kifejtett toxikus hatás időbeli lefolyását, az azt 
követő fiziológiai károsodást, valamint az esetleges kompenzáló mechanizmu­
sokat és végül a toxicitás kialakulását a szervezet szintjén (pl. mortalitás). Mind­
ezeket a folyamatokat a környezeti kockázatbecslés hatékonyságát növelő, egyre 
jobb modellekkel lehet vizsgálni és segítségükkel előrejelzéseket tenni.
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2.4. A biológiai hozzáférhetőség
Egy szennyező anyag biológiai hozzáférhetőségét (bioavailability) az ökotoxi
kológiában sokféle módon értelmezik. Ezeket az értelmezéseket Kim et al. (2015) 
áttekintik több szempontból is. A következőkben a biológiai hozzáférhetőséget 
Ortega-Calvo et al. (2015) nyomán háromszakaszos folyamatnak tekintjük. Az 
expozíció, a felvétel és a toxicitás azok az alapvető folyamatok, amelyek az egyes 
szakaszokat alkotják. Kvantitative a biológiailag hozzáférhető mennyiség a kör­
nyezetben levő szennyező anyagnak az a hányada, amennyi a változásokat a cél­
sejtekben kiváltja. A részfolyamatok térben különböző helyeken történhetnek, 
és mindegyik folyamatnak megvan a maga dinamikája (2.4. ábra).

A környezetben található szennyező anyagnak csak egy része járul hozzá a 
célszervezet expozíciójához, kisebb vagy nagyobb hányada a közeg szerves vagy 
szervetlen összetevőihez kötődik. A biológiai hozzáférhetőség vizsgálata során 
először meg kell állapítani a környezetben található szennyező anyagnak azt a 

Környezet Határfelület
Organizmus belső

struktúrái és funkciói

Szennyező kötött
formában

Szennyező szabad
formában

Sejt-
membrán

Külső,
belső
test-

felszín

Toxikus hatás

Eloszlás a sejtben,
szervezetben;
metabolizmus

Felhalmozódás

Kiválasztás

Levegő, víz talaj Sejt, szervezet

1 2

2.4. ábra. Általános vázlat, amely megmutatja, hogy a prokarióták, valamint az egy- és sok-
sejtűek esetében a környezetben található szennyező anyag milyen fő lépéseken keresztül 
fejti ki hatását. 1: felvehető szennyező anyag mennyisége, 2: a sejtbe, szervezetbe bejutott 
mennyiség. Mindegyik lépés esetében a rendelkezésre álló anyagnak csak egy adott hánya-
da jut tovább, ezt jelzik a különböző vastagságú számozott nyilak.
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A biológiai hozzáférhetőség problémái egy példán keresztül

Vegyünk egy relatíve egyszerű példát. A nehézfémek kémiai szempontból egyszerűbb fel-
építésűek, mint mondjuk a szerves molekulák, így várhatóan ökotoxikológiai viselkedésük 
kevésbé bonyolult. Nem bomlanak, tehát a bomlástermékeik hatásaival sem kell számol-
ni. Legyen tehát az a kérdés, hogy a talajban található cink biológiai hozzáférhetősége 
mekkora egy földigiliszta számára. A 2.5. ábrán Hobbelen et al. (2006) alapján láthatók 
a legfontosabb szempontok, amiket figyelembe kell venni a kérdés megválaszolásához.
Vegyük sorra a lezajló folyamatokat onnan kezdve, hogy egy cinkkel szennyezett ta-
lajba földigilisztát helyezünk. A talajban található cinkionok egy része egyáltalán nem 
hozzáférhető (inert) a földigiliszták számára, mert bonthatatlanul kötött valamelyik talaj-
részecskéhez vagy elzárt abban. Így még akkor sem jut a giliszta szervezetébe, ha a 
talajszemcse végighalad a giliszta bélcsatornáján, ahol még savas közegben sem tudnak 
leválni ionok. A cinkionok második része szervetlen vagy szerves anyagokhoz kötötten 
található. Ezekből az ionokból a bélcsatornában egy hányad felvehető, mert a kötés meg-
bontható. A harmadik rész a pórusvízben, oldottan található. Ez utóbbi mennyiségnek egy 
hányada a pórusvíz szerves vagy szervetlen komplexeihez kötődik, ezért nem vehető 
fel a kültakarón keresztül. A másik hányada található könnyen felvehető szabadionok 
formájában. A talajban lévő fémek biológiai hozzáférhetősége függ a talaj típusától, a fém 
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2.5. ábra. A cinkionok biológiai hozzáférhetősége egy földigiliszta számára. Az állatot 
körülvevő pórusvízben levő cinkionok a kültakarón keresztül, az agyagásványok felszí-
nén megkötött, illetve a bomló szerves anyagban található cinkionok pedig a szájnyí-
láson át juthatnak a testbe (folyamatos nyilak). A szaggatott nyilak a talaj három nagy 
kompartmentje közötti cinkion kicserélődést mutatják. Más nehézfémionok is hasonlóan 
viselkednek a talajban (Hobbelen et al. 2006 alapján).



472. A toxikokinetika és toxikodinamika alapjai

hányadát, ami hatást fejt ki az adott szervezetre. A tényleges, biológiai, ökológiai 
hatást nem a teljes koncentráció, hanem a hozzáférhető (gyakran az oldott) men�­
nyiség gyakorolja; a környezetben megkötött vagy a fizikailag elzárt helyen levő 
szennyező anyag pedig nem. A közeg fizikai, kémiai és biológiai tulajdonságai 
megszabják azokat az utakat, lehetőségeket, amelyeken keresztül egy szennye­
ző anyag toxikus lehet a szervezetre. A levegő, a víztér összetétele vagy a talaj 
típusa megszabja a szennyező anyag eloszlását, mozgását és koncentrációját a 
környezet elemeiben. A közeg kémiai tulajdonságai (pH, vízkeménység, savas­
ság, szabadionok mennyisége stb.) gyakran döntőek abban, hogy a szennyező 
anyag koncentrációjának mekkora része hat ténylegesen a szervezetre (Erickson 
et al. 1996, van Gestel 2008). A biológiai hozzáférhetőséget korlátozzák a szen�­

fajtájától, kinetikájától és attól, mióta van a talajban. A talaj paraméterei között meghatá-
rozó az agyagásvány (Owojori et al. 2009), pH és szervesanyag-tartalom (Heggelund 
et al. 2014, Spurgeon & Hopkin 1996). A hosszú távú szervestrágyázás általában a cink 
hozzáférhetőségét csökkenti a mezőgazdasági talajokban, a földigiliszták bioturbációja 
(a földigiliszták mechanikai tevékenysége, amellyel a talaj szerkezetét, fizikai, kémiai és 
biológiai tulajdonságait megváltoztatják) viszont ellenkező hatású (Laurent et al. 2022). 
Bonyolítja a helyzetet, hogy ez egy dinamikus rendszer, vagyis az ionok folyamatosan 
kötődnek meg és válnak le a kötés helyéről, ezért a vizsgálatok alkalmával meg kell várni, 
míg egyensúly áll be a kötés és az oldás között. A földigilisztákra gyakorolt hatás két úton 
következhet be: a kültakarón keresztül és a táplálékkal bélcsatornán át. A közönséges föl-
digiliszta (Lumbricus terrestris) esetében a kültakarón keresztül történő cinkfelvétel ará-
nyát 79%-nak (Vijver et al. 2003), a trágyagiliszta (Eisenia fetida1) esetében pedig 82%-
nak (Laurent et al. 2022) becsülték, továbbá Reinecke et al. (1997) szerint a kültakarón 
keresztül történik az Eudrilus eugeniae faj cinkfelvételének nagyrésze. Becquer et al. 
(2005) viszont a táplálékon keresztül történő cinkfelvétel jelentőségét hangsúlyozzák két 
fajnál (Aporrectodea caliginosa, Lumbricus rubellus). Ugyanakkor Laycock et al. (2016) 
stabil izotópos vizsgálattal azt állapították meg, hogy a cinkfelvétel 95%-a a Lumbricus 
rubellus kültakaróján keresztül történt. Az előbbiek alapján valószínű, hogy a kísérleti 
módszerek és körülmények eltérései, valamint a fajok közötti különbségek jelentősen 
befolyásolják a felvételi utakat, azok relatív fontosságát. A közegben található cinkionok 
közül a pórusvízben levők átjutnak a kültakarón keresztül, de a komplexekhez kötöttek 
nem. A bélcsatornában viszont a szervesanyag-komplexekhez kötött fémionok egy része 
(pl. a bél pH-ja, vagy emésztő enzimek hatására) felszabadul és átjut a bélcsatorna falán 
(Smith et al. 2010). Egy toxikokinetikai vizsgálat a trágyagiliszta (Eisenia fetida) esetében 
azt mutatta, hogy a cink testen belüli koncentrációjának legnagyobb része a citoszolban 
található (60–70%), kisebb része a centrifugálás után keletkező sejttörmelékben (cellular 
debris), legkevesebb pedig a fémekben gazdag szemcsékben. Tehát a cink legfontosabb 
helye a szervezeten belül a citoszol (Wang et al. 2022). Ez az eredmény magyarázhatja, 
miért tudja ez a faj gyors felvétel és leadás révén hatékonyan szabályozni a test cinkkon-
centrációját (González-Alcaraz et al. 2018).

1	 Ökotoxikológiai probléma, hogy rendszerint nem lehet tudni, hogy az Eisenia fetida/
andrei fajkomplex melyik vonalával végezték a vizsgálatot.
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nyező anyagok szorpciós folyamatai különböző szilárd vagy humusz anyago­
kon, az oldott szerves anyagokon, ásványi anyagokon (Wijdeveld et al. 2022). 
A szennyezők átalakulása, transzportja vagy párolgása függ a közeg hőmérsék­
letétől vagy más fizikai és kémiai paraméterétől (Nardi et al. 2017). Egy össze­
tett, komplex élőhelyen, mint amilyen például egy élő víztest vagy egy szerves 
anyagban gazdag talaj jelentős mennyiségű szennyező anyag kötődhet meg. A 
szennyezők térbeli eloszlását meghatározza egy táj struktúrája (pl. pufferzónák 
az élőhelyek között), és jelentősen befolyásolhatja átjutásukat egyik élőhelyről a 
másikra. A térbeli heterogenitás következtében mozaikosan fordulnak elő erő­
sebben és kevésbé szennyezett élőhelyrészletek. Ez utóbbiak fontosak lehetnek 
az élőlények túlélése szempontjából. A helyspecifikus biológiai hozzáférhetősé­
get terepvizsgálatok esetében mindig figyelembe kell venni (Caussy et al. 2003).

A biológiai hozzáférhetőséggel kapcsolatos folyamatok második szakasza, 
amikor a szennyező anyag felvétele történik a határfelületen. Egy toxikus anyag 
képessége, hogy átjusson a határfelületeken, különböző a mikroorganizmusok, 
növények és állatok esetében. Néhány összefoglalóból a folyamatok részletei 
is megismerhetők adott anyagokra és élőlényekre vonatkozóan. A prokarióta 
vagy egysejtű szervezeteknél a vegyület felvétele kevesebb lépésből álló folya­
mat, mint a soksejtűeknél, mivel csak a sejtfalon kell átjutnia a szennyező anyag­
nak. A szerves molekulák hozzáférhetőségét a baktériumok számára Smułek 
& Kaczorek (2022) tárgyalják részletesen. Összetettebb szervezetekben a vég­
ső toxicitási helyek (szervek, szövetek, egyes sejtek) rendszerint elkülönülnek 
a toxin bejutási helyeitől (növényi bőrszövet, kültakaró, légzőszervek, emész­
tőrendszer). A réz hozzáférhetőségét növények esetében Kumar et al. (2021), a 
nanoanyagokét gerinctelenek és halak vonatkozásában Lead et al. (2018) tekintik 
át. A harmadik szakaszban a szennyező anyag eloszlását kell figyelemmel kísér­
ni, amíg a kötőhelyekhez jut, majd biokémiai és fiziológiai változásokat vált ki 
(2.2. fejezet, toxikokinetika és toxikodinamika).

2.4.1. A biotikus ligandummodell

Ez egy speciális modelltípus, amit a nehézfémek halakra gyakorolt hatásainak 
vizsgálatára fejlesztettek ki. Észrevették: a vizek összes nehézfém-tartalma nem 
vagy csak nagyon gyengén korrelál a halakon kifejeződő toxikus jelenségekkel. 
Ez úgy ötven éve történt. Kezdetben mérési hibára gyanakodtak, de tévedtek, 
mert más okok vannak a háttérben (Paquin et al. 2002). Elkezdték a háttérme­
chanizmusokat feltárni és a következők derültek ki. Di-Toro et al. (2001) meg­
állapították, hogy a nehézfémek toxicitása csökken, ha több kalciumion és több 
szerves anyag van a vízben, és amikor emelkedik a pH. Számít az is, hogy a ne­
hézfém mekkora hányada van ionos és mennyi valamilyen komplex formában 
(pl. klorid- vagy hidroxil-gyökökhöz, szulfidokhoz vagy karbonátokhoz kötve). 
Fontos az egyéb nehézfém jelenléte a vízben, mert ezek ionok közötti versen­
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gést okoznak. Kiszorítják egymást a kötőhelyeken, ott ahol a felvétel történik, 
döntően a halak kopoltyújának hámsejtjei felszínén. Bár a nehézfémek felvétele 
elsősorban a kopoltyún keresztül történik, de azért van felvétel a kültakarón ke­
resztül, és a táplálékkal bekerült nehézfémek a bélcsatorna hámján keresztül is a 
szervezetbe juthatnak (Deforest & Meyer 2015). A nehézfémek leadása pedig a 
vizelettel és a kültakarón keresztül történik.

A mozaikokból lassan összeállt a kép a nehézfémek toxicitásának modelle­
zésére (De Schamphelaere et al. 2005). Egy koncepcionális modell is kikereke­
dett (2.6. ábra). Mivel a felvétel kitüntetett fontosságú lépése, hogy a kopoltyún 
lévő kötőhelyeken mennyi nehézfém tud átlépni és milyen módon, ezért bioló­
giai ligandummodellnek (biotic ligand model; BLM) nevezték el a módszert. (A 
biokémiában ligandumnak nevezik azt a molekulát, ami egy meghatározott fe­
hérjéhez, például egy sejtfelszíni receptorhoz tud kötődni. A fématomhoz vagy 
ionhoz kötődő molekulákat is ligandumnak nevezik.) A BLM most már alkal­
mas lett arra, hogy megfelelő kísérletek segítségével meghatározzák a víztér io­
nos, felvehető formájú nehézfém-koncentrációjának részarányát akkor, ha adott 
mennyiségű szerves anyag, kalciumion, másik nehézfém vagy egyéb versengő 
ion van a vízben meghatározott pH mellett (figyelembe kell venni a folyamatok 
hőmérsékletfüggését is). Ezeknek a paramétereknek alapján becsülni lehet a hal­
ba jutó nehézfém mennyiséget és az általa kiváltott hatásokat.

Az egyes nehézfémek felvételi mechanizmusai között különbségek vannak. 
Továbbá, a nehézfémkötőhelyek sűrűsége különbözik halfajonként, és ez be­
folyásolja két nehézfém versengésének mértékét. Nem mindegy azután a hal 
testén belül probléma nélkül raktározódó fém mennyisége sem, mert csak a sej­
tekig eljutó ionok lehetnek toxikusak. Mindezeket figyelembe véve készítettek 
számítógépes programokat a modellek megoldására.1 A konkrét modellt termé­

1	 Például: https://www.windwardenv.com/biotic-ligand-model/
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2.6. ábra. Egy fémion (pl. Cu2+ vagy Zn2+) biotikus ligandummodelljének vázlata a főbb folya-
matok feltüntetésével.
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szetesen úgy kell elképzelni, hogy van egy, amelyik a réz toxicitását becsüli a 
pontyra és egy másik (elvi felépítésében hasonló, de a részleteiben eltérő mo­
dell), amelyik a cink hatását becsüli a csukára. Mivel a BLM elve hasznosnak bi­
zonyult vizekben, adoptálták talajra és a halakon kívül más állatok nehézfémek 
által kiváltott toxicitásának becslésére is (Ardestani et al. 2014). Ugyanakkor a 
modelleket folyamatosan fejlesztik, figyelemmel más paraméterekre, mint a nö­
vényi és állati szervezetek különbségeire a biológiai hozzáférhetőség szempont­
jából, a ligandumok különbözőségeire, a környezet és a viselkedés befolyására 
(Mebane et al. 2020).



3. A szennyező anyagok sorsa 
a környezetben – alapvető 
jelenségek

3.1. Átalakulás (degradáció, aktiváció)

A szennyező anyagok toxikus hatásai nagyban függnek molekuláris stabilitá­
suktól. Ha stabilak a molekulák, nagy távolságokra juthatnak el, illetve felhal­
mozódhatnak a környezetben. Vannak olyan esetek, amikor egyes szennyezők 
nagyon lassan vagy egyáltalán nem bomlanak az idő múlásával. Ilyenek például 
a nehézfémek, a DDT vagy egyes műanyagok. Koncentrációjukat csak hígítás­
sal vagy a közegből történő kivonással lehet csökkenteni (persze ez utóbbi eset­
ben kérdés, hogy a kivont anyaggal mi lesz később). Remediációjuk nehéz és 
rendszerint drága feladat. Gyárak közelében például a folyamatos kibocsátás 
következtében a nehézfémek az idők során felhalmozódnak, ha nem tökéletes a 
szűrésük (a világban sok esetben látjuk, nem az).

Gyakran figyelhető meg a környezetben a szennyezők lebomlása (degradá­
ció). A lebomlás igen sokszor hidrolizáció, oxidáció vagy fotodegradáció miatt 
következik be. A lebontás folyamatát a hőmérséklet, a pH, a napsugárzás, az ad­
szorbeáló felületek jelenléte és hasonló tényezők jelentősen befolyásolhatják. A 
biodegradáció mikroorganizmusok tevékenységének következtében is létrejöhet. 
Lehet, hogy csak egy faj, de a természetben rendszerint inkább egész mikrobiális 
közösségek képesek a szennyező anyagok lebontására (van Ginkel 1996). A 
mikroorganizmusok segítségével történő két legfontosabb biodegradációs fo­
lyamat a detoxifikáció és mineralizáció. A detoxifikáció során egyszerűbb, már 
nem toxikus anyagok keletkeznek. Ezek rendszerint kisebb molekulatömegűek, 
mint az eredeti anyag volt. A mineralizáció esetében a szennyező anyag telje­
sen lebomlik elemekre (pl. nitrogén, szén) vagy nagyon egyszerű vegyületekre 
(pl. szén-dioxid, víz). A bontási folyamatokat mesterségesen is elő lehet állítani. 
Például egy volt lőszergyár területéről származó szennyezett talaj anaerob ke­
zelését végezték laboratóriumi iszapreaktorban. A glükóz etanollá, acetáttá és 
propionáttá történő erjesztése során az anaerob baktériumok teljesen redukál­
ták a 2,4,6-trinitrotoluol (TNT) és az amino-dinitrotoluol nitrocsoportjait, ami a 
redukált termékek talajhoz való irreverzibilis kötődéséhez vezetett. A bomlási 
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termékek mineralizációjához egy későbbi aerob kezelésre volt még szükség a 
bioremediációs folyamat befejezéséhez (Lenke et al. 1998).

Az aktiváció során keletkező anyagok toxikusabbak, mint a kiindulási anyag 
volt. Előfordulhat, hogy egy anyag önmagában még nem vagy kevéssé toxikus, 
de vagy környezeti hatásra, vagy a szervezetbe kerülve mérgezővé válik (lásd 
még a 2.2.2. fejezetet). Ezt a folyamatot aktivációnak nevezzük. Sok policiklikus 
aromás szénhidrogén (PAH) jól ismert ebből a szempontból. Dízelben, korom­
ban, cigarettafüstben, elégetett élelmiszerekben gyakran vannak jelen PAH 
anyagok. E vegyületek közül például a benzo(a)pirén önmagában nem reaktív 
vagy mérgező, de a citokróm P450 enzimek aktiválják rendkívül reaktív mole­
kulákká, például igen karcinogén anyaggá, benzo(a)pirén-diol-epoxiddá, amely 
könnyen kötődik a DNS-hez, különösen a guanin szabad aminocsoportjához, 
a kettős spirált megbontja, és ez gyakran tumor kialakulásához vezet (Sims et 
al. 1974). A parathion (két formája a metil-parathion, C8H10NO5PS és az etil-
parathion, C10H14NO5PS), rovarok és atkák ellen széles körben használt mező­
gazdasági növényvédőszer-hatóanyag. A szerves foszforsav-észterek csoportjá­
ba tartoznak. Ezek a vegyületek képesek gátolni az acetilkolin-észteráz enzim 
aktivitását. A parathiont hazánkban már 1980-ban betiltották (Darvas 2000), 
mert maga is toxikus az emberre. A májban enzimatikus úton vagy a környezet­
ben fény hatására oxidálódik és paraoxonná alakul, és még toxikusabbá válik. 
A metil-paraoxon, a metil-parathion aktív metabolitja, az enzim aktív helyének 
foszforilálásával inaktiválja az acetilkolin-észterázt, ezért toxikusabb, mint az 
eredeti anyag (Edwards & Tchounwou 2005). A Caenorhabditis elegans fonálféreg 
faj mozgását vizsgálva azt találták, hogy a parathion EC50 értéke 65,3 µg/ml volt, 
míg a paraoxoné 1,1 µg/ml (Saffih-Hdadi et al. 2005). Vagyis a paraoxon mint­
egy hatvanszor toxikusabb volt a parathionnál.

3.2. Biomagnifikáció

A bioakkumuláció és biokoncentráció mellett ökológiai szempontból különösen 
fontos a biomagnifikáció jelensége. A biomagnifikáció az a folyamat, amikor egy 
szennyező koncentrációja a táplálékláncokban, a táplálkozási szinteken felfelé 
haladva a csúcsragadozókig növekszik. Ez legtöbbször azért történik, mert sok 
szennyező anyag zsírban oldódik, a zsírszövetekben raktározódik, nem kerül ki 
az állatok szervezetéből, így a magasabb táplálkozási szinten levő populációk 
egyedeiben felhalmozódhat.

A biomagnifikáció nagyságát a biomagnifikációs faktorral (BMF) (biomagni
fication factor; BMF) szokták mérni. Ezt az értéket a következő képlettel számítják:

BMF = a tápláléklánc magasabb szintjén levő (fogyasztó) populációban mért 
szennyező anyag koncentrációja (mg/kg) / az alatta levő szinten található (táplá­
lék) populációban mért koncentráció (mg/kg)
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Ez a jelenség különösen az erősen perzisztens szennyező anyagok esetében 
lehet veszélyes, mint például a poliklórozott bifenilek (PCB), policiklusos aromás 
szénhidrogének (PAH), perfluor-alkil anyagok. Ezek rosszul bomló, hidrofób 
anyagok, melyek igen jól oldódnak zsírokban. A mérgezés nagyságát erősen nö­
veli, ha valamelyik élőlénynek kevéssé fejlett a detoxifikáló rendszere egy adott 
szennyező anyaggal szemben. Tehát növeli a hatást ha: 1. perzisztens a szen�­
nyező, 2. zsírban jól oldódik (Kov értéke magas), 3. gyenge a szennyezett élőlény 
antioxidáns rendszere.

A biomagnifikáció elsősorban a magasabb táplálkozási szinten található fajo­
kat, különösen a nagy testű, hosszú életű csúcsragadozókat veszélyezteti, hiszen 
ezek sok táplálékot fogyasztanak és hosszú ideig ki vannak téve a szennyezés­
nek. A ragadozó madarakban felhalmozódott DDT káros hatásai nem véletlenül 
kaptak nagy publicitást, hiszen ha pusztulnak, az szembetűnő (Carson 1995). Jól 
ismert példa a témakörben a következő. A DDT inszekticidet egykor széleskö­
rűen használták (néhány országban még napjainkban is alkalmazzák). Kiderült 
azonban, hogy a DDT és bomlástermékei sok táplálékláncban biomagnifikációra 
képesek. Ahogy egy norfolki (Anglia) gyümölcsösben végzett vizsgálat mutatta, 
a DDT fő metabolitja a p,p´-DDE a talajban 0,5–1,1 ppm, a földigilisztákban 1,4–
4,2 ppm és a rigókban (Turdus spp.) 24–192 ppm koncentrációban fordult elő. A 
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3.1. ábra. A p,p′-DDE és p,p′-DDT biomagnifikációja. A vegyületek koncentrációja a talaj-
ban, a Lumbricus terrestris, L. rubellus, Aporrectodea spp. földigilisztákban és a vándorrigó 
(Turdus migratorius) tojásában. A körben a biomagnifikáció (BMF) értéke. Folyamatos vonal: 
p,p′-DDE; szaggatott vonal: p,p′-DDT. Ugyanabban a rendszerben a DDT nem halmozódik 
fel, míg bomlásterméke a DDE felhalmozódása jelentős mértékű (Kesic et al. 2021 adatai).
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rigók a gyümölcsösökben földigilisztákkal és csigákkal táplálkoztak. Az ered­
mények világosan mutatták a jelentős biomagnifikációt ebben a táplálékláncban 
(Walker 2014). Hasonló eredményre jutottak egy igen hasonló recens vizsgá­
latban, ahol a csúcsragadozó a vándorrigó (Turdus migratorius) volt (3.1. ábra) 
(Kesic et al. 2021).

Ugyanakkor a biomagnifikáció esetében is látni kell az esetről esetre tör­
ténő vizsgálat fontosságát. A látványos jelenségek mellett sok esetben nincs 
biomagnifikáció (Ratte 1999). Mire gondolok? A Cd, Cu, Ni, Pb és Zn biomag
nifikációját tekintették át különböző vizekben (Cardwell et al. 2013). Az öt fém 
közül három (Cu, Zn és Ni) esszenciális, kettő (Cd, Pb) nem esszenciális elem. 
A Cd, Cu, Pb és Zn biomagnifikációja általában, a legtöbb táplálékláncban nem 
fordult elő. Kivétel volt, amikor az anyagcsere számára szükséges mennyiségnél 
kevesebb cink állt rendelkezése. A Cd, Cu, Ni és Zn biomagnifikációját csak olyan 
tengeri táplálékláncokban figyelték meg, amelyeket kagylók, növényevő csigák, 
kacslábú rákok és a legfelső táplálkozási szinten ragadozó csigák alkották. Tehát 
számít az, hogy melyik fémről, milyen körülményekről és konkrétan melyik táp­
lálékláncról van szó. Figyelemmel kell lenni arra is, hogy a metallotioneinekhez 
kötött vagy a szövetekben levő nehézfémet képesek abszorbeálni a következő 
táplálkozási szint fogyasztói, de a sejtekben elzárt helyeken, granulumokban 
vagy kémiailag erősen kötötten találhatókat nem (Wallace & Luoma 2003).



4. Populációk  
ökotoxikológiája –  
bevezetés

Ennek a könyvnek a fő feladata általános ökológiai jelenségek (Gallé 2013, 
Majer 2004, Pásztor & Oborny 2007, Szentesi & Török 2008) összekapcsolá­
sa toxikológiai ismeretekkel. Mielőtt hozzákezdenék a témakörök részletes 
tárgyalásához, idekívánkozik egy rövid, de fontos megjegyzés: a populációk 
ökotoxikológiája jelenleg sokkal jobban ismert, mint a magasabb szerveződési 
szinteké (közösségek, ökoszisztémák, bioszféra). Sajnos. Persze van ennek oka: 
ez utóbbi rendszerek annyira bonyolultak, hogy vizsgálatuk nehéz, komoly ki­
hívásokat jelentenek, és tekintettel az ökotoxikológia szakterület aránylag rövid 
történetére, általánosításra alkalmas eredmény még nem sok született.

Ha valamelyik szennyezőnek egy természetben élő populációra gyako­
rolt hatását kívánjuk körüljárni, akkor először a populációk sérülékenységét 
(vulnerability) kell megvizsgálni. Sérülékenyek azok a populációk, amelyek 
nagy valószínűséggel ki vannak téve olyan toxikus veszélynek, amelyre érzé­
kenyek és amelynek hatásai ellen nem tudnak jól védekezni. A sérülékenység 
három fő komponensből áll. Ezeket érdemes megfontolni és hasznos végiggon­
dolni Rubach et al. (2011) nyomán:
1.	 Kitettség (exposure): milyen mértékben védtelen egy populáció a szennyező 

anyag hatásával szemben?
2.	 Érzékenység (sensitivity): milyen mértékben reagál a populáció a hatás­

ra? Vannak-e a szennyezőnek megfelelő biokémiai célpontok vagy detoxi
fikációs rendszerek, vagy hiányoznak? A populáció azon sajátosságai, ame­
lyek meghatározzák, hogy egy szennyező mennyire képes befolyásolni a 
túlélési, fejlődési és szaporodási képességet. A toxikokinetika és toxikodina­
mika jelenségeinek megvalósulásáról van szó populációs szinten.

3.	 Fenntarthatóság (sustainability): egy populáció potenciálisan miként tud fel­
épülni valamely toxikus hatásból. Mennyiben tudja visszaállítani az eredeti 
demográfia jellemzőit és mennyire tudja újból benépesíteni a területet, ahol 
a szennyezés miatt a denzitása lecsökkent (megszűnt). A fenntarthatóság ha­
sonlít az ökológiából ismert rugalmasság (reziliencia) (Pásztor & Oborny 
2007) fogalmához.

A kitettség a populációk szempontjából a következőket jelenti. Ha szennyező 
anyag kerül a környezetbe, akkor annak eloszlása, a környezetben mérhető kon­
centrációja térben és időben heterogén. A különböző fizikai, kémiai és biológiai 
folyamatok eltérő koncentrációkat eredményeznek a potenciális élőhelyeken. 



56 Bakonyi Gábor: Ökotoxikológia szupraindividuális megközelítésben

Ezek a koncentrációk előre becsülhetők az anyag tulajdonságainak és a táj jel­
lemzőinek ismeretében, modellek segítségével (Rubach et al. 2011). A gyárké­
ményből kikerülő szennyező anyag a kémény környékén nagyobb mennyiség­
ben rakódik le, mondjuk a talajba. A kéménytől távolodva a lerakódás mértéke 
egyre kisebb lesz. Ha van uralkodó szélirány, akkor annak mentén nagyobb lesz 
a lerakódás, ha pedig közben egy kis folyóba kerül az anyag, akkor az elviszi tá­
volabbra, és mindezek közben hígulás történik. Annak valószínűsége, hogy egy 
populáció (illetve annak egyede) toxikus hatást szenvedjen, nagyban függ olyan 
jellegzetességektől, mint a mozgékonyság, testnagyság, kor, egészségi állapot 
stb. Általában, ha a hatás a kültakarón keresztül történik, akkor egy vékony, 
egyszerű kültakarójú rovarlárva jobban veszélyeztetett lesz, mint egy vastag 
kitinpálcélzatú imágó. Vagy egy mozgékony állat, ha érzékelni képes a szen�­
nyező anyag megjelenését, könnyen eltávozhat a szennyezés helyétől, míg egy 
fa ezt nem teheti meg.

Vizsgálandó a populáció egyedeinek kapcsolata a szennyező anyag olyan 
koncentrációjával, ami számukra már toxikus. Ebből a szempontból két kérdés 
a lényeges, az élőhely- (habitat) és a táplálékválasztás (Rubach et al. 2011). Az 
élőhelyválasztás a szennyező anyaggal való kontaktus lehetőségét, illetve an­
nak mértékét szabja meg. Például a szennyezett talaj nyilvánvalóan nem befo­
lyásolja közvetlenül a leveleken élő ragadozó rovarokat. Figyelembe kell venni 
azt a tényt is, hogy a különböző életszakaszokban a fajok eltérő közegben él­
hetnek. Sok rovarfaj (pl. bogarak, kétszárnyúak) lárvája a talajban fejlődik, de 
az imágó a föld felett él, ami befolyásolja a populációszintű kitettség mértékét. 
Az aktív helyváltoztatásra képes élőlények felismerhetik és ezáltal elkerülik a 
szennyezett helyeket. Réz esetében ezt mutatták ki ugróvillások (Collembola) 
vizsgálata során (Filser et al. 2000). Amennyiben nem tudja elhagyni a szen�­
nyezett területet egy élőlény, még mindig elképzelhető az adaptáció. Így maga­
sabb szennyezettségi szintet is elviselő populációk jöhetnek létre, amelyek túl­
élnek amikor a nem szennyezett területről származó egyedek már elpusztulnak 
(Posthuma & Van Straalen 1993).

A szennyező anyagok felismerésének képessége nélkülözhetetlen a túlélés 
szempontjából. Igen sok állatfaj képes elkerülni a szennyezett élőhelyet vagy 
táplálékot. A patkányok például gyorsan megtanulják, hogy ha rosszul lesznek 
valamilyen élelemtől, akkor legközelebb már nem fogyasztják azt (rendszerint 
egy öreg, tapasztalt példány kóstolja meg elsőként az ismeretlen táplálékot és 
nem eszik sokat belőle). Ráadásul nem kell közvetlenül saját tapasztalat. Ha 
a populáció valamelyik egyede rosszul lesz a táplálkozás után, mint az előbbi 
példában az öreg patkány, akkor a többiek sem fognak már enni belőle (Galef 
& Clark 1971). Ezért is nehéz hatékony, táplálékba kevert patkánymérget ki­
fejleszteni, mint ezt a ma már harmadik generációs rodenticidek kifejlesztésén 
dolgozó kutatók is igazolják (Damin-Pernik et al. 2017).

A kitettség függ a populációra ható szennyező anyag mennyiségétől, az idő­
tartamtól és módjától (folyamatosan, időszakosan, pulzálva). A kitettség időben 
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lehet akut és krónikus. Krónikus veszélyük lehet például a vizekben található 
mikroműanyagoknak. Egy, a mikroműanyagok ökotoxikológiai hatásait kör­
nyezeti kockázatok szempontjából áttekintő tanulmány szerint jelenleg nincs 
közvetlen veszély, de egy kis kockázatot Ázsiában már pillanatnyilag sem lehet 
kizárni. A megállapításokat torzítja, hogy az európai adatok nem reprezentatí­
vak, mert csak 80 μm-nél nagyobb szemcsékre vonatkoznak, valamint a világ 
legszennyezettebb folyói, mint például az Amazonas és a Gangesz esetében nem 
állnak rendelkezésre adatok (Adam et al. 2019). A vizsgálat alapja a környezet­
ben pillanatnyilag található mikroműanyagok koncentrációja volt.

Érzékenység szempontjából a populációk igen különbözőek lehetnek. Az ér­
zékenység függhet a populáció egyedeinek korától, nemétől, tömegétől, egész­
ségi állapotától, adaptációs történetüktől (milyen módokon alkalmazkodtak a 
környezetükben található szennyező anyagok koncentrációihoz). Régóta ismert, 
hogy a cérnatippan (Agrostis tenuis) nehézfémmel szennyezett területeken élő 
populációi (toleráns ökotípus) toleránsabbak a rézre, mint a szennyezetlen terü­
letekről származók (intoleráns ökotípus). Egy tápoldatos kísérletben vizsgálták 
rézzel szennyezett és szennyezetlen tápoldatban a réz-toleráns és nem toleráns 
populációk egyedeinek a gyökérhosszát. Megállapították, hogy a nem toleráns 
egyedek gyökérhossza csak 5–30%-a volt a szennyezetlen tápoldatban nevelt 
növényekéhez képest. Ezzel szemben a szennyezett területekről származók gyö­
kérhossza a rézzel szennyezett tápoldatban sokkal jobban, a kontrollhoz képest 
40–80%-ra nőtt (McNeilly & Bradshaw 1968).

A fenntarthatóság függ a populáció érzékenységétől az adott szennyezőre, 
de attól is, hogy milyen folyamatok történnek a populációk és a közösségek 
szintjein. Milyen mértékben változnak meg a populációs paraméterek, kitün­
tetetten a populációnagyság? Regenerálódik-e a populáció és ha igen, milyen 
gyorsan? Ha kipusztul egy élőhelyről a populáció, akkor a szennyezés elmúltá­
val képesnek kell lenni az élőhely újbóli elérésére és benépesítésére (lásd még a 
9. fejezetet). Ezt olyan szempontok határozzák meg, mint a terjedési kapacitás 
(kissé vagy nagymértékben mozgékony-e egy populáció) és a terjedési mód (ak­
tív vagy passzív módon terjednek-e az egyedek). Az élőhelyre érve azután létre 
kell hozni a populációt. A populáció felépülése függ a szaporodási módtól és 
más demográfiai jellemzőktől (életmenet-paraméterek) (Rubach et al. 2011).





5. Szennyező anyagok  
és populációk

 
5.1. Dózis-válasz modellek

Ezek a modellek az ökotoxikológiában (és persze a toxikológiában is) központi 
helyet foglalnak el, ezért részletes tárgyalásukra van szükség. Kezdjük először 
az ökotoxikológiában leggyakrabban használt fogalmakkal, amelyek eltérhet­
nek, esetenként jelentősen különböznek a farmakológiai, toxikológiai, orvosi, 
állatorvosi irodalomban foglaltaktól, de a tartalmuk azonos (majd említek erre 
példát). A koncentráció és dózis szavak korántsem egyforma jelentésűek, mint 
arról már volt szó. Viszont sok szerző félrevezető és hibás módon csereszabato­
san használja a két fogalmat. A legtöbb ökotoxikológiai vizsgálatban a szennye­
ző anyag koncentrációját az élőlény környezetében (talajban, vízben, levegőben) 
mérik. Ekkor korrekt a koncentráció szó használata. A dózis szót akkor hasz­
nálják megfelelően, ha az adott szennyező anyag koncentrációját azokon a kö­
tőhelyeken mérik, ahol azok a prokariótákba, az egysejtűekbe vagy a soksejtűek 
célsejtjeibe juthatnak, tehát ahol hatást fejtenek ki. Sajnos az ökotoxikológiában 
nagyon ritkán becslik vagy mérik meg a dózist, mert ez komplikált feladat, és 
sok faj esetében a toxikus anyagok kötőhelyei ismeretlenek. A gyakorlatban ezért 
a szervezetben mért átlagos koncentrációt tekintik helyettesítő (proxy) értéknek 
(Ma 2005). A külső expozíciós koncentráció, a test (és/vagy a szövetek) és a toxi­
kus hatás helyein lévő koncentráció közötti kapcsolatok általában bonyolultak 
és kevéssé tisztázottak (McCarty et al. 2011). A szakirodalomban rendszeresen 
dózis-válasz görbéről írnak azoknak a kísérleteknek az esetében is, amikor a 
tesztelt élőlények szervezetében nem mérték meg a szennyező anyagok kon­
centrációját, csak a tesztelt közegben, tehát valójában koncentráció-válasz gör­
béről van szó. A toxikológusok nagyon figyelnek erre a különbségre, mert ott 
kevés fajon (főleg egereken és patkányokon) végzik a vizsgálatokat és esetük­
ben a felvételi viszonyok már többé-kevésbé tisztázottak. Az ökotoxikológiában 
komplikáltabb a helyzet, mert sokkal több faj és gyakran mikroorganizmusok, 
apró növények, férgek, rovarok a tesztek alanyai. Ilyenkor sokkal nehezebb a 
dózisokat megállapítani. Ennek ellenére olyan kicsiny állatokban is, mint a ta­
lajban szabadon élő Xiphinema vuittenezi és a Panagrellus redivivus fonálférgek, 
lehet korrekt dózis-válasz vizsgálatot végezni, mert ma már rendelkezésre áll­
nak a szükséges mérőeszközök (Hrács et al. 2018). Miért fontos különbséget ten­
ni a koncentráció és a dózis között? Azért, mert a szennyező anyagok felvételi 
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Érzékeny egyedek Toleráns egyedek

5.1. ábra. Különböző mértékben érzékeny egyedek számának eloszlása egy populációban. 
Az oszlopok az elpusztult egyedek számát jelentik adott dózis esetén. A nagy dózisokat csak 
kevesen élik túl. A szaggatott vonal szabadkézi görbeillesztés eredménye.

mechanizmusai jelentősen megváltoztathatják a felvett anyag mennyiségét, és 
az így kialakuló dózist a szervezetben (lásd még a 2.4. fejezetet). A koncentrá­
ció nem feltétlenül lineárisan függ össze a dózissal (vagyis a kötőhelyeken lévő 
koncentrációval). Változhat például telítési görbe szerint (Hrács et al. 2018, 5.B. 
ábra). Következésképpen hiába van egy szépen növekvő koncentrációgradiens 
a tesztközegben, nem kapunk dózis-választ, ha már a görbének a telítési szaka­
szát teszteljük. Ilyenkor a különböző koncentrációkból is egyforma mennyiséget 
vesz fel a tesztelt élőlény (egy adott koncentrációnál nagyobb nem tud a szerve­
zetbe bejutni vagy ott nagyobb hatást kifejteni).

Mivel a toxikus hatásokat leggyakrabban dózis-válasz modellekkel írják le, 
ezért ez a kérdéskör megér egy részletesebb tárgyalást. A modellcsalád neve az 
ökotoxikológiai irodalomban többnyire dózis-válasz összefüggés (dose-response 
relationship), de nevezik még ekvivalens kifejezésekkel, úgymint „dose-effect 
relationship”, „exposure-response relationship”, „concentration-response rela
tionship”. Fontos már elöljáróban jelezni, hogy állandó és nem változó koncent­
rációk hatásainak bemutatásáról lesz szó. A klasszikus dózis-válasz modellekkel 
a tesztalanyok mortalitását vizsgálták a növekvő szennyezőanyag-koncentráció 
függvényében. A modell alapfeltételezése szerint egy populáció egyedei nem egy­
formán érzékenyek egy adott szennyező anyagra (egyéni tolerancia hipotézis). 
Vannak az adott szennyező anyagra nagyon érzékeny egyedektől kezdve a ke­
véssé érzékenyekig sokfélék, egy folytonos skála mentén. Az egyedek toleranciája 
tehát az adott szennyező anyaggal szemben különböző. A különböző toleranciájú 
egyedek gyakoriságának eloszlása (5.1. ábra) egy populáción belül rendszerint 
lognormális, vagy log-logisztikus függvénnyel írható le (Newman 2014).
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Ha az 5.1. ábrán található mortalitási adatokat a növekvő dózis szerint ös�­
szegezzük (adott dózisig mekkora az összes elpusztult egyed száma), akkor egy 
szigmoid (vagy ahhoz hasonló alakú) görbét kapunk. A görbe szigmoid függvé­
nyekkel jellemezhető (5.2. ábra). Amikor a görbéből különböző értékeket számo­
lunk (pl. LC50), akkor a legjobban illeszkedő görbe a megfelelő választás, hacsak 
nincs külön szakmai indok másik görbe választásra.

Az 5.2. ábrán bemutatott pontsorhoz illeszthető egy szigmoid görbe. A gör­
be paramétereivel jellemezhető a szennyező anyag hatása az adott populációra. 
Továbbá a különböző kísérletek eredményei egymással egzakt módon hason­
líthatók össze abban az esetben, ha ugyanolyan görbetípust illesztettek az ada­
tokhoz. Amennyiben az egyes dózisokhoz tartozó kísérleti ismétlések adatait is 
feltüntetjük, akkor az 5.3. ábrát kapjuk. Mivel itt minden koncentrációhoz több 
mérési pont tartozik (tehát vannak a szórás számításához megfelelő adatok), 
konfidencia-intervallumok is számíthatók.
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5.2. ábra. Egy általános dózis-válasz görbe. Minél nagyobb a dózis, annál több az elpusz-
tult egyed a populációban. A rövidítések gyakran számolt koncentrációkat jelentenek (NOEC, 
LOEC, LC50, LC90). Az ábra adataihoz szigmoid görbéket illesztve azt kapjuk, hogy a legjob-
ban illeszkedő görbe (r = 0,998) egyenlete a következő: y = 219,2 / (1+134,01*exp(–0,775x)). 
A görbe számított telítési (legnagyobb) értéke 219 egyed. A valóságban természetesen el-
pusztul minden egyed egy bizonyos dózis felett, a számítás szerint azonban három nem. 
A különbséget becslési hibának nevezzük. A valóság és a modellezés eredménye közötti 
eltérés ebben a példában 1,4%. Hogy alacsony vagy magas az érték, az a kísérletező dönté-
sén múlik. Például megegyezhetnek a szakemberek egy általánosan elfogadott hibahatárban.
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Egy szigmoid görbének van néhány fontos tulajdonsága. Nem állapítható 
meg matematikai pontossággal az a dózis (koncentráció), amelyik esetében 0 
vagy 100%-os a válasz. Ez érthető, hiszen egzakt módon nem lehet megmon­
dani, hogy a görbe melyik pontja az, amelyik már elválik a 0 értéktől és melyik, 
amikor már biztosan 100%-os hatást okoz. Egyértelműen meghatározható pon­
tot kell választani. Leggyakrabban a telítési érték feléhez tartozó dózisértékkel 
jellemzik a hatást. Megállapodás alapján ez az a dózis, ami 50%-os választ vált 
ki, vagyis – mortalitás esetén – ahol a populáció fele elpusztul. A dózis neve a fél 
letális dózis, vagyis az LD50 (lethal dose 50) vagy ha koncentrációról beszélünk, 
akkor a fél letális koncentráció az LC50 (lethal concentration 50). Ezentúl szükség 
szerint természetesen lehet 5, 10, 99 stb. %-os értéket is számolni (LD5/LC5, LD10/
LC10, LD99/LC99) bármit, csak 0 és 100%-os értéket nem.

Az LC50/LD50 érték mellett fontos információforrás a görbe alakja is. Ez az 
adott szennyező anyaggal szembeni toleranciahatárok jellemzője lehet. Ha gyor­
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5.3. ábra. Egy hipotetikus dózis-válasz kísérlet eredményeinek részletes ábrája a konfi
denciaintervallumokkal. Adott koncentrációhoz tartozó ismétlések eredményei is láthatók. Ha 
a konfidenciaintervallumok közel esnek a mért pontokhoz, az a kísérlet megbízhatóságát jelzi, 
míg ha távol vannak azoktól, akkor a bizonytalanságra hívják fel a figyelmet. Minél szűkeb-
bek a konfidenciaintervallumok, annál megbízhatóbb az illesztés. A konfidenciaintervallumok 
vizsgálata és értékelése igen fontos szempont a kísérlet megbízhatósága szempontjából 
(Newman 2008).
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san emelkedik a görbe, az szűk toleranciát, gyors választ jelent, mert egységnyi 
dózis növekedésre nagy hatás következik be. Ha lassan emelkedik, elnyújtott a 
görbe alakja, az tág toleranciát, lassabb választ jelent, mert egységnyi dózis nö­
vekedésre kisebb hatás következik be. A hasonló LC50 értékekkel rendelkező 
szennyező anyagok eltérő toxicitási mintázatot mutathatnak az alacsonyabb és 
a magasabb koncentrációtartományban (5.4. ábra). Ez az információ kimarad a 
szabványokból, pedig jelentős tartalommal rendelkezik. Az előző megfontolás 
alapján a szennyező anyagok veszélyességi kategóriába történő besorolása, ki­
zárólag a LC50 értékek alapján nem kielégítő információ az anyag toxicitásáról 
(Pillai et al. 2021).

Ellentétben a mortalitással, amikor az elpusztult egyedek száma a koncentrá­
ció növekedésével csak nőhet, szubletális végpontok esetében csökkenés is meg­
figyelhető. Kevesebb utód lesz, a növekedési ráta vagy például az Aliivibrio fi-
scheri baktérium lumineszcenciaintenzitása csökken stb. Ezt nevezik reverz vagy 
inverz dózis-válasz görbének (5.5. ábra). A juvenilis szám dózis-válasz görbéjé­
nek alakja ellentétes a mortalitásgörbe alakjával, az elv, a statisztikai számítások 
módszere azonban megegyező.

Mennyire ismételhetők a dózis-válasz kísérletek? Ez fontos kérdés. Mielőtt 
egy szabványt bevezetnek, feleletet keresnek erre is az úgynevezett körteszt 
(ring-test) segítségével. Körtesztnek nevezik azt az eljárást, amivel egy módszer 
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5.4. ábra. Apró békalencse (Lemna minor) növekedési rátájának gátlása különböző toxikus 
anyagok (kromát és nikkel) koncentrációi mellett. Teli háromszög: kromát, üres háromszög: 
nikkel. A kromát görbéje az alacsony koncentrációk esetében mutat magasabb gátlást, a nik-
kelé pedig a magasabbak esetében. Bár az LC50 értékük igen hasonló, hatásuk mégis jelen-
tősen különbözik a koncentráció függvényében (Naumann et al. 2007 adatai).
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laboratóriumok közötti eltéréseit derítik ki. Ilyenkor felkérnek több, az adott 
módszert már alkalmazó, megbízható kutatóhelyet, hogy egy központilag ki­
adott módszertani leírás és a tesztet szervezőktől kapott eszközök, élőlények 
segítségével, a leírásnak megfelelően, a lehető legpontosabban végezzék el a 
szóban forgó vizsgálatot. Elvben egyforma eredményeknek kellene kijönni, de 
a helyi kísérleti feltételek, a laboratóriumi berendezések, az emberek munka­
stílusának különbségei és egyéb körülmények miatt mégis lehetnek eltérések. 
Ha nem túl nagy az eredmények szórása, akkor javasolják a módszer hivatalos 
bevezetését. A nemzetközi szabványok (OECD, ISO stb.) kidolgozása esetében 
így győződtek meg arról, hogy a különböző helyeken végzett vizsgálatok ered­
ményei összehasonlíthatók-e és ha igen mennyire. A Folsomia candida ugróvillás 
fajjal folytatott körtesztben 14 laboratóriumban végeztek vizsgálatokat teljesen 
azonos módszerek szerint. Például a réz-kloriddal történő koncentráció-válasz 
kísérletekben az LC50 értéke 346 és 2799 mg/kg szélsőértékek között változott 
(Krogh et al. 2008). Pedig a kutatók igyekeztek mindent tökéletesen egyformán 
csinálni! Mégis az emberek, a laboratóriumok, a mikroklíma és egyéb tényezők 
miatt nem kaptak egyforma eredményeket, hiszen a két szélsőérték nyolcszo­
ros(!) különbséget mutatott. Hasonló különbséget mértek a dimetoát esetében is.

Gyakran adnak meg két adatot az ökotoxikológiában, a hatást még nem oko­
zó koncentráció (no observed effect concentration; NOEC) és a már hatást oko­

5.5. ábra. Na-szelenát hatása közönséges televényféreg (Enchytraeus albidus) adultak mor-
talitására (szaggatott vonal) és juvenilisek számára (folytonos vonal). A juvenilisek számának 
változását reverz dózis-válasz görbe írja le (Somogyi et al. 2012 adatai).
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zó koncentráció (lowest observed effect concentration; LOEC, amit például a 
toxikológiában Dosis Letalis Minima néven neveznek; Lehel & Laczay 2011) 
értékeket. A NOEC az a legmagasabb koncentrációérték egy adott kísérletben, 
amelyiknél még nem, míg a LOEC az a legkisebb érték az adott kísérletben, 
amelyiknél már mutatkozik válasz. A NOEC és a LOEC használatát számos kri­
tika érte (Laskowski 1995, van Dam et al. 2012). Elméleti szempontból ez jogos 
is, hiszen a kontrollhoz viszonyítják, hogy melyik koncentráció esetében követ­
kezik be az első szignifikáns hatás. Mivel a tesztelt koncentrációk diszkrétek és 
nem folytonosak, a koncentrációválasztás befolyásolja az eredményt. Például, 
ha nagy a szórás, mert kevés az ismétlés, akkor csak nagyobb koncentrációnál 
fognak szignifikáns különbséget kapni a kontrollhoz képest, pedig a valóság­
ban az már – esetleg – jóval hamarabb jelentkezik. Továbbá, ha nagyok a tesz­
telt koncentrációk közötti különbségek, akkor szintén bizonytalan a tényleges 
NOEC érték becslése. Mivel a hatósági döntésekben a nagyon egyszerűen kezel­
hető NOEC érték a mai napig központi helyet foglal el, ezért az engedélyekért 
folyamodók esetleg saját szempontjaik szerint választják meg a tesztelendő kon­
centrációkat. A hatóságok megpróbálták korlátozni a NOEC és a LOEC értékek 
manipulálásának lehetőségét a koncentrációk közötti maximális különbségek 
korlátozásával. Az OECD a nagy vízibolha (Daphnia magna) reprodukciós teszt­
ben legfeljebb 3,2-es tényezőt, a Folsomia candida reprodukciós tesztben pedig 
1,8-as tényezőt javasol a NOEC/LOEC értékek meghatározására végzett kísérle­
tekben. Határt kell szabni a variabilitás értékeinek is (Warne & Dam 2008).

Newman (2008) javaslata szerint a szignifikanciaszámítás módszereit, ha 
lehet, konfidenciaintervallum-alapú, vagyis regressziós módszerekkel kellene 
felváltani (lásd még a 17.1. fejezetet). A NOEC név is félreérthető, hiszen két, 
egyforma céllal és anyagon végzett vizsgálatban különböző NOEC értékeket 
lehet megállapítani. További problémát jelent, ha két (vagy több) fázisú vá­
laszgörbét kell elemezni. Erről a hormézis tárgyalásánál lesz szó (lásd még az 
5.2. fejezetet). Viszont, ha sok kísérletet végeznek hasonló módon, akkor ezek 
az értékek mégis adnak támpontot a választ még nem és a már kiváltó kon­
centráció tartományáról. Ekkor a legnagyobb NOEC és a legkisebb LOEC érték 
valószínűleg jól közelíti azt az intervallumot, ahol a szennyező hanyag hatása 
ténylegesen megjelenik. Ezért a NOEC és LOEC értékeket, főleg a hatósági mun­
kában széleskörűen használják. (Vegyük észre, hogy arról a problémáról van 
szó, miszerint a szigmoid görbe alapján nem lehet matematikai pontossággal 
megállapítani a hatás kezdetét jelző koncentrációt). Bevezettek egy új számítá­
si módszert (closure principle computational approach test; CPCAT), amivel a 
hagyományos eljárásokhoz (pl. Dunnett-teszt) képest javult a statisztikai erő (a 
kontroll és a kezelések közötti statisztikailag szignifikáns különbségek kisebb 
eltérések esetén is kimutathatók) (Lehmann et al. 2018). Az eljárást a valóságos­
hoz közel álló NOEC érték megállapítására Daniels et al. (2021) alkalmasnak 
találták szántóföldi földigiliszta-együttesek peszticidekkel történő dózis-válasz 
vizsgálata során. Ugyanakkor megjegyezték, hogy a NOEC adatok helyes ér­
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tékeléséhez a tapasztalt terepi ökológusok szakértői ismeretei vagy megfelelő 
hosszú távú tanulmányok szükségesek.

Az egyéni tolerancia hipotézis mellett létezik másfajta, ám kevésbé elterjedt 
magyarázat is a dózis-válasz görbék kialakulásának mechanizmusára, amit 
sztochaszticitás hipotézisnek neveznek (Newman & McCloskey 2000). Eszerint 
az egyedek nem rendelkeznek meghatározott nagyságú, egymástól különböző 
toleranciával, hanem egy bizonyos koncentráció felett nincs különbség az egye­
dek adott szennyező anyagra vonatkozó érzékenysége között. Csupán a pillanat­
nyi fiziológiás állapottól és a körülményektől függ, hogy melyik egyed pusztul 
el és melyik nem. A két hipotézis alapján merőben eltérő következtetéseket lehet 
levonni a szennyező anyagok hatásairól az egymást követő populációkban. A 
két hipotézis különbségét szemlélteti a következő elvi példa. Az egyéni toleran­
cia hipotézis szerint az LC50 koncentrációértékkel kezelve a populáció érzékeny 
egyedeinek 50%-a elpusztul. Ha ugyanennek a populációnak maradék egyedét, 
a túlélő 50%-ot megint ugyanezzel a koncentrációval kezeljük, akkor már nem 
pusztul el több egyed, hiszen az érzékenyek már nincsenek a populációban. Vi­
szont, ha a sztochaszticitás hipotézis érvényes az adott esetben, akkor az eredeti 
populáció regenerálódott egyedeit újra az LC50 koncentráció értékkel kezelve 
a maradék populáció fele megint elpusztul. Ezt a folyamatot megismételve te­
hát egyre csökkenő populációlétszámot kapunk (100%, 50%, 25%, 12,5% stb.). A 
sztochaszticitás hipotézis alátámasztására vannak kísérleti eredmények is. Egy 
vizsgálatban Newman és McCloskey (2000) pentaklórfenollal kezelt szúnyogir­
tó fogaspontyot (Gambusia affinis). A halakat 200 g/l (szubletális expozíció) vagy 
500 g/l (letális expozíció) pentaklórfenol koncentrációval kezelték. Amint a le­
tális expozíciót okozó medencében a mortalitás megközelítette a 30%-ot, tisz­
ta vizet juttattak mindegyik medencébe. A túlélő halakat mindkét kezelésből 
egy hónapig így tartották, hogy fiziológiásan regenerálódjanak. Ezután mind a 
szubletális, mind a letális előzetes kezelésből túlélő halak felét szubletális, másik 
felét letális koncentrációnak tették ki az első kezelés szerint. Az egyéni toleran­
cia hipotézis szerint az első kezelés letális koncentrációját túlélők nem pusztul­
hattak volna tovább a szubletális kezelésben (hiszen a magas toleranciaszintű 
egyedek maradtak meg). Azonban nem ezt az eredményt kapták, mert az első 
kezelésben letális dózist túlélő halak mortalitása a második kezelésben nem volt 
kisebb, még a szubletális kezelésben sem, mint a letális kezelésben (5.6. ábra).

A sztochaszticitás hipotézis érvényességét nehéz tesztelni. A vizsgálatokat 
ugyanazon populáció egyedein kell elvégezni többször. Ez az eljárás komplikált, 
nem rutinszerű. Érdemes azonban a hipotézissel tovább foglalkozni, mert ha 
legalább bizonyos szituációkban helyesnek bizonyul, annak jelentős következ­
ményei vannak (Ashauer et al. 2015), hiszen az ismételt, lökésszerű expozíció, 
amikor ugyanazon populáció egyedei vannak időről időre kitéve a szennyezés­
nek, nagyon elterjedt jelenség a természetben. Gondoljunk például az ismételt 
növényvédő szeres kezelések gyakorlatára. Tehát sem ökotoxikológiai, sem pe­
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dig gazdasági szempontból nem mindegy, hogy állandósuló vagy csökkenő po­
pulációnagyságra kell számítani a kezelések következményeként.

A szennyező anyagok hatását régóta mérik az elpusztult egyedek számával 
(mortalitás), illetve azzal az aránnyal, amekkora mortalitást egy adott szennye­
zőanyag-koncentráció (dózis) a populációban okoz. Érthető, hiszen a mortalitás 
mértéke nagyon fontos információ egy anyag toxicitásának nagyságáról (bár 
sokszor nem könnyű megállapítani a mortalitást). Kiderült azonban, hogy más 
végpontok már kisebb koncentráció mellett jelzik a szennyezést, mint a morta­
litás. Például egy szaporodási vagy növekedési jellemző jóval hamarabb csök­
ken, még mielőtt a populáció egyedei pusztulni kezdenének. Újabban a toxi­
kus hatásokat érzékenyen, már kis koncentrációk esetén indikáló molekuláris 
folyamatokban, viselkedésformákban találnak jelzőparamétereket, molekuláris 
biomarkereket. Ha nem a mortalitást mérik, akkor hatásról vagy effektusról (E) 
beszélnek. Tehát a letális koncentráció (LC) és a letális dózis (LD) mellett, ha nem 
mortalitásról van szó, az effektív koncentráció (EC) és az effektív dózis (ED) kife­
jezéseket kell használni. Az ökotoxikológiában gyakori még a gátló koncentráció 
(inhibitory concentration; IC) vizsgálata is, amikor a szennyező anyag valami­
lyen mérhető funkciójának gátlását mérik. Elterjedt például az Aliivibrio fische-
ri baktériumteszt, amelyben a szennyező anyag a biolumineszcencia mértékét 

5.6. ábra. Szúnyogirtó fogasponty (Gambusia affinis) populációk mortalitása szubletális (A) 
és letális (B) kezelések hatására. A második alkalommal szubletális kezelést kapott halaknak 
(-Δ- B szubletális) az egyéni tolerancia hipotézis alapján nem lett volna szabad pusztulniuk 
(Newman & McCloskey 2000 adatai).

0

20

40

60

80

100

80

M
o

rt
a

li
tá

s
(%

)

Idő (óra)

A szubletális

A letális

B szubletális
B letális

10 20 30 40 50 600 70



68 Bakonyi Gábor: Ökotoxikológia szupraindividuális megközelítésben

csökkenti (Abbas et al. 2018). Amennyiben nem mortalitást, hanem bármely más 
végpontot vizsgálnak, meg kell jelölni ennek mibenlétét is (pl. ha az utódszám a 
végpont, akkor az EC50utódszám a helyes jelölés; megadja azt a koncentrációt, ahol 
a kontrollhoz képest 50%-al kevesebb utód jött létre).

A klasszikus, szigmoid alakú dózis-válasz összefüggés mellett másfélék is lé­
teznek. Sokáig úgy gondolták, hogy az emberi szervezetben a sugárzás mértéke 
és az általa okozott genetikai mutációk és teratogén következmények összefüg­
gése egyenessel közelíthető helyesen. A koncepció szerint a sugárzási dózis nö­
vekedése a rákos betegségek megnövekedett kockázatát jelenti az ember számá­
ra. A hatásokat a célpont-elmélet (linear no-threshold hypothesis; LNT) alapján 
magyarázták. Az elmélet szerint a sugárzás okozta károsodást (pl. sejthalál, mu­
tációk) a sugárzás által közvetített energia és az ionizációs jelenségek okozzák. 
Feltételezték, hogy ezek a hatások a sejten belül igen kis helyeken jelennek meg 
(DNS, mitokondrium, sejthártya), és csak azokban a sejtekben okoznak változá­
sokat, amelyeket a sugár eltalál. Következésképpen a sugárzás növekedésével 
egyenes arányban fog nőni az elpusztult sejtek száma (Calabrese 2013b). Ezt 
a hipotézist a magasabb dózisok esetén kapott eredményeket az alacsony dó­
zistartományokra extrapolálva állították fel. Felmerült azonban néhány, ebbe a 
paradigmába nem illeszkedő bizonyíték. Későbbi eredmények szerint a sugár­
zás nyilvánvalóan befolyásolja azokat a sejteket is, amelyek nincsenek közvetle­
nül kitéve a sugárzásnak, de kölcsönhatásban állnak kitett társaikkal (bystander 
effect), különösen alacsony dózisok esetén (Little et al. 2002). Kiderült, hogy a 
stresszválaszjelek terjedhetnek a sejtek között, esetleg nagy távolságokra is, mert 
a sejtek közötti jelátvitel különböző formái közvetítik a sugárzás okozta biofizi­
kai, biokémiai változásokat; és ezzel más, szomszédos sejtek reakcióit befolyá­
solják, és így azok is stresszes állapotba kerülhetnek. Ezért ma már a nem célzott 
hatások (non targeted effects; NTE) elméletét támogatják, miszerint alacsony dó­
zisok esetében a sugárzás következményeinek átterjedése a szomszédos sejtekre 
domináns jelenség. Tehát az alacsony dózisú tartományban az epidemiológiai és 
sugárbiológiai eredmények az LNT hipotézist nem támasztják alá. Fontos meg­
jegyezni, hogy nincs hiteles bizonyíték az alacsony dózisú sugárterhelés jelentős 
toxicitására (Siegel et al. 2019). Epidemiológiai adatok alapján nem találtak bizo­
nyítékot az alacsony, 100 mSv alatti sugárzás egészségkárosítására, sőt számos 
tanulmány kedvező (hormetikus) jelenséget tárt fel (Vaiserman et al. 2018). An­
nak ellenére, hogy az ionizáló sugárzás biológiai hatásait több évtizede kutatják, 
még mindig sok a bizonytalanság a dózis-válasz összefüggések jellegét illetően 
(Lowe et al. 2022). Bár az ökotoxikológiában kevesebbet foglalkoznak a sugárzás 
hatásaival, mint az orvostudományban, balesetek esetén ez a kérdéskör fontos 
lehet (Csernobil, Fukusima).
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5.2. A hormézis

Számos, igen különböző farmakológiai, fiziológiai, toxikológiai, ökotoxikológiai 
dózis-válasz vizsgálat esetben figyelték már meg, hogy egyes szennyező anya­
gok koncentrációjának növelésével kezdetben, alacsony koncentrációk esetében, 
szignifikáns pozitív hatás jelentkezik a célszervezetek válaszreakcióiban; és csak 
ezután, magasabb koncentrációnál tapasztalható a szokásos negatív hatás. Ezt a 
dózis-válasz típust hormézisnek nevezik. A hormézis jelenségéről és annak ma­
gyarázatáról már számos területről állnak rendelkezésre összegző értékelések 
a sejtbiológiától kezdve, a mikrobiológián és mezőgazdasági területeken át az 
orvostudományig (Agathokleous & Calabrese 2019). Továbbá jó összefoglalót 
írt a jelenségről Agathokleous (2018), aki elsősorban növényekkel foglalkozik, 
valamint Guedes és Cutler (2014) aki a növényvédő szerek által ízeltlábúakban 
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5.7. ábra. A hormézis jelenségének bemutatása hipotetikus adatokkal. Üres háromszög: 
szokásos számú minta tesztelésének eredményei (6 koncentráció), teli kör: a sűrített min-
taszám tesztelésének eredményei (20 koncentráció). Sűrített mintaszámú kísérlet eseté-
ben a hormetikus zóna itt stimulációt jelez, a 2–4. mérési pontok szignifikánsan magasabb 
hatást mutatnak a kontrollhoz képest. Ha csak a szokásos alacsony mintaszámú vizsgálat 
eredményeit veszik figyelembe, a hormézis nem látható; az alacsony mintanagyság elfedi a 
hormetikus választ, ezért a szennyezés következményeit tévesen értékelik.
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kiváltott hormézisről írt remek áttekintést. Rix & Cutler (2022) összefoglalta a 
stressz által kiváltott hormézis hátterében levő molekuláris és biokémiai vála­
szokat a rovarokban.

A hormézis ökológiai szempontból fontos jelenség, mert egy egyébként toxikus 
anyag jelenléte nem csupán negatív, hanem pozitív is lehet. Pontosabban: a ma­
gasabb koncentrációknál megfigyelhető hatás ellenkezője jelentkezhet alacsony 
koncentrációtartományban. Elősegítheti például egy populáció növekedését, 
vagy előnyös irányba változtathat egy populációs paramétert. Ez is szép példája 
a paracelsusi elvnek, miszerint a toxicitás a dózistól függ. Serkentés és gátlás egy­
aránt előfordulhat ugyanabban a kísérletben, koncentrációtól függően. Mortalitá­
si adatok esetében természetesen nem lehet hormézisről beszélni, de szubletális 
végpontok (szaporodás, növekedés, mag- vagy peteszám stb.) esetében igen. Ta­
lán azért nem került előtérbe régebben a hormézis jelensége, mert a mortalitás 
volt a kutatók figyelmének középpontjában. A szennyező anyagok hatására adott 
hormetikus dózis-válasz görbe tehát két szakaszból áll (biphasic dose-response 
curve), és a két szakaszban a hatások ellentétesek (5.7. ábra). Gyakori a hormézis 
jelensége, amikor az alacsony dózisok előnyösek, a szervezet teljesítményének ja­
vulásához vezetnek és elősegítik az adaptációt, míg a nagy dózisok toxikusak és 
csökkentik az egyedek teljesítményét és fitneszét (Mattson 2008).

Röviden meg kell említeni azokat a ritkának tűnő eseteket, amikor a 
hormetikus határoknál kisebb koncentrációkban is lehet dózis-válasz összefüg­
gést megfigyelni. Ilyenkor háromfázisú görbével írható le a jelenség (triphasic 
dose-response curve). Egészen alacsony koncentrációk (dózisok) esetén negatív, 
a hormetikus szakaszban pozitív, utána megint negatív a hatás. Halembriók szív­
frekvenciájának szennyező anyagokra való reakciói már több százszor kisebb 
dózisok mellett is jelentkezhetnek, mint a hagyományos módszerekkel meg­
állapított NOEC koncentráció. Az összefüggés háromfázisú görbével írható le 
(Agathokleous 2022). A szívfrekvencia szennyező anyagokra adott polifázisos 
válasza azt sugallja, hogy biomarkerként használható, mert integrálja a stresszt 
kiváltó tényezőkre adott válaszokat. Az eukarióta szervezetekben a jelenség hát­
terében valószínűleg egy transzkripciós faktor (Nrf2; nukleáris faktor eritroid 
2-vel összefüggő faktor 2) áll. A vegyület fokozza a gyulladáscsökkentő és 
antioxidáns rendszerek működését és növeli a szervezet ellenállóképességét 
(Agathokleous 2022). Ez az eredmény alátámasztja azoknak az ökotoxikológiai 
kutatásoknak a fontosságát, amikben szennyezésre következő szívfrekvencia-
változásokat vizsgáltak (Gazsi et al. 2021, Svigruha et al. 2021). Háromfázisú 
dózis-válasz kapcsolatot tártak fel a Caenorhabditis elegans fonálféreg aktivitása 
és kemotaxisa, valamint a fluoxetinnel (antidepresszáns) való expozíció között 
(Most et al. 2023).

A hormézis jelenségének hátteréről egyre többet tudunk, de a magyarázat 
még nem teljesen tisztázott (Calabrese 2013a). Általában két fő mechanizmust 
tételeznek fel a hormézis hátterében, a kompenzációs és a direkt stimulációs 
magyarázatot. A kompenzációs magyarázat szerint a szervezet homeosztázisát 
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zavarja meg a szennyező anyag kis koncentrációja és ennek kompenzálására je­
lenik meg a pozitív hatás. Tehát arról van szó, hogy alacsony expozíció esetén 
a szervezetek a homeosztázis megzavarására túlkompenzációval (erőforrások 
átcsoportosítása) reagálnak, intenzívebben kezdenek működni, több energiát 
vesznek fel, mozgósítják a tartalékaikat vagy hatékonyan javítják az átmeneti 
károsodásokat és közben a korábbinál (kontrollnál) kedvezőbb állapotba kerül­
nek (Agathokleous 2018). A redox- és stressz-szignálok központi szerepet ját­
szanak a legtöbb hormézises válaszban. Például az antioxidánsok kifejeződésé­
ért felelős redox-szignálokhoz kapcsolódó gének szerepe az oxidatív károsodás 
megelőzése/csökkentése miatt szinte minden vizsgálatban jelentős volt. A DNS-
javításban és az apoptózisban részt vevő génekkel együtt a stresszgének lehet­
nek felelősek legtöbbször a hormetikus jelenségekért. A kompenzáció mecha­
nizmusa megvalósulhat egy minimális stressz következményeképpen. Például a 
protoporfirinogén-oxidáz gátló herbicidek nagyon alacsony, nem toxikus szintje 
indukálhatja a gazdanövény védekezőképességét a kórokozókkal szemben. A 
védekező reakció a reaktív oxigéngyököket (ROS) kiváltó herbicid hatásmód­
jához kapcsolódik (Belz & Duke 2014). A reaktív oxigéngyökök alacsony, nem 
citotoxikus koncentrációi jelként szolgálhatnak a mitokondriális és antioxidáns 
jelátviteli utak számára és elősegíthetik az antioxidáns védekezési rendszer mű­
ködését, mint például a szuperoxid-dizmutáz, a kataláz és a peroxidáz termelő­
dését. Ezt az élővilágban szélesen elterjedt jelenséget mitohormézisnek nevezik 
(Palmeira et al. 2019). A mitohormézis az egészségmegőrzést is segíti, különösen 
az anyagcserét és az immunrendszert javítja. Egyéb, a stressz következményeit 
kivédő mechanizmusok, mint például a mitokinek expressziójának növekedése 
szintén összefüggésbe hozható a mitohormézis által kifejtett pozitív előnyökkel. 
A hormetikus folyamatok költségei a szülők és a következő generációk számára 
nehezen kvantifikálhatók (Berry & López-Martínez 2020).

A hormézis jelenségének másik mechanizmusa a kis dózis mellett bekö­
vetkező közvetlen stimuláció lehet. Az alacsony dózisú stimuláció a biológiai 
rendszerek azon képességét jelenti, hogy a környezeti stresszt bizonyos fokig ki 
tudják védeni. Természetesen ez csak egy határig lehetséges, ezért a magasabb 
dózisok tényleges kárt okozhatnak. A dózisfüggő stimuláló válaszok gyakran 
az adaptív hormonok felülszabályozása (upregulation) vagy alulszabályozása 
(downregulation) következményei. A molekuláris mechanizmusokat tekintve is 
található magyarázat a jelenségre (Calabrese 2013a). A sejt receptoraihoz kötődő 
egyes anyagok (agonisták), mint például a hormonok vagy a hormonmoduláns 
szennyező anyagok, a sejtben valamilyen hatást váltanak ki. Vannak olyan ro­
kon szerepű receptorok, amelyekhez egy meghatározott agonista tud kötődni 
(az adrenalin például képes kötődni az α- és a β-adrenerg receptorokhoz is). 
Egyes agonisták erőteljesebben kötődnek a β-, mint az α-adrenerg receptorok­
hoz. Ezért, kisebb koncentráció esetén az adrenerg agonisták serkentők lehet­
nek. A noradrenalin kis koncentrációban serkenti a renin (hormonhatású, vér­
nyomást szabályozó anyag) termelést, mert aktiválja a β-adrenerg receptorokat. 
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Nagyobb koncentrációban azonban az α-adrenerg receptorok aktiválásával a 
noradrenalin már gátolja a renintermelést. A cink nagy koncentrációban toxi­
kus. Viszont kis koncentráció esetében serkentheti egyes enzimrendszerek mű­
ködését, hiszen számos metalloenzim alkotórésze. A cinkhiány rontja például az 
alkalikus foszfatáz és alkohol-dehidrogenáz működését a növényben. Csekély 
felvett cink mennyisége hormézist vált ki és hasznos a búza csíranövény számá­
ra (Wei et al. 2022).

A természetben sokszor fordulnak elő szennyező anyagok alacsony kon­
centrációi, amelyek következménye hormézis lehet. A hormetikus görbékkel 
leírható dózis-válasz jelenségek azonban még nem épültek be a környezeti koc­
kázatelemzés rutinjába. A döntéshozók jelenleg a szigmoid alakú dózis-válasz 
görbékből meghatározható adatokra támaszkodnak, és rendszerint a NOEC 
(vagy LC5, LC10 stb.) értékeket veszik figyelembe. Viszont problémát jelent­
het, ha a hormetikus jelenségeket figyelmen kívül hagyják. Az egyfázisú, ha­
gyományos dózis-válasz görbén alapuló határérték túlságosan szigorú lesz, ha 
nincsenek tekintettel a kedvező következményekre, és ez erőforrás-pazarlással 
jár. Ugyanakkor túl megengedő a hagyományos szabályozás, amikor figyelmen 
kívül hagyja a küszöbérték alatti szennyezőanyag-dózisok negatív hatásait (a 
fitopatogén mikrobák virulenciájának fokozása, fertőző állati/emberi kórokozók 
fejlődése, rezisztencia kialakulása stb.). Ezért alternatív megoldásként új kocká­
zatkezelési megközelítést kell kialakítani a hormézis figyelembevételével, mert 
akár pozitív, akár negatív irányban befolyásolja egy szennyező anyag alacsony 
koncentrációja a populációkat, a döntéshozóknak teljeskörűen kell értékelniük 
az eredményeket (Zhang & Lin 2020).

5.3. A dózis-válasz vizsgálatok időfüggése

A kísérlet időtartama fontos tényező az ökotoxikológiai eredmények valósághű 
értékelése szempontjából, mert egy adott szennyező hatása a kitettség idejével 
változik. Elvben a tesztek idejének olyan hosszúnak kellene lenni, amíg a maxi­
mális válasz meg nem jelenik. Ez a gyakorlatban kivitelezhetetlenül sok munkát 
jelentene. Ezért a laboratóriumokban megállapodás szerint, meghatározott idő­
tartamú teszteket végeznek (24, 96 órás, 28, 90 napos stb.). A tesztek kielégítő 
időtartamát előzetes vizsgálatokkal állapítják meg. Az LC50 (és a többi dózis-
válasz görbe paraméter) értéke függ a kísérlet időtartamától, mert az időtartam 
növelésével az LC50 értéke kezdetben gyorsabban, majd lassulva csökken, amíg 
el nem ér egy állandó értéket. A jelenség azért fontos, mert ha túl rövid ideig tart 
a kísérlet, akkor a ténylegesnél kisebb (ha nagyon rövid az idő, akkor jelentősen 
kisebb) hatás mérhető, ami alulbecsléshez vezet (5.8. ábra). A vizsgálat idejének 
növelésével egy idő után már nem változik az érték.
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Tovább bonyolítja a helyzetet, ha nem a mortalitás a végpont, mert a szubletális 
ECx értékek még növekedhetnek is az idő múlásával. Jager (2011) eredményei 
szerint az EC50testhossz és EC50testtérfogat érték kadmiummal kezelt Acrobeloides nanus 
fonálféregtesztben nőtt. Hasonlóképpen a Caenorhabditis elegans fonálféreg test­
hossz és teljes szaporodás EC10 értékei egy pentaklór-benzollal végzett vizsgá­
latban az idővel nőttek (Baas et al. 2010).
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5.8. ábra. Kálium-
kromát hatásának 
időbeli változása Xi
phinema vuittenezi 
fonálféreg nősté 
nyeinek mortalitá-
sára, laboratóriumi 
tesztben. A kísérlet 
első két napja alatt 
a toxicitás jelentő-
sen nő, majd hat 
napután az LC50  = 
9 mg/l értékhez 
kezd közelíteni. A 
toxicitás növekedé-
sét legjobban leíró 
görbe egyenlete: 
y = 9,2*exp(4,6/x); a 
kapcsolat erőssége: 
r = 0,977 (Nagy Pé-
ter adatai).





6. A szennyező anyagok 
interakcióinak hatása 
populációkra 

A szennyező anyagok ritkán fordulnak elő önmagukban a környezetünkben. 
Rendszerint több anyag együttesen van jelen, különösen üzemek, intenzíven 
kezelt mezőgazdasági területek, utakkal, egyéb kibocsátókkal sűrűn telepített 
területek, illetve ezek környékén, nagyvárosokban vagy szennyezett vizekben. 
Hasonló a helyzet a talajokba jutó szennyvizek, a levegőből kiülepedő többféle 
szennyező vagy a mezőgazdaságban használt vegyszerek esetében. A szennye­
zőknek komoly jelentőségük lehet olyankor is, amikor külön-külön nem vagy 
alig toxikusak, de együttes hatásuk már számottevő. Az együttes hatások mo­
dellezése nehéz, különösen, ha kettőnél több anyag van jelen a közegben (… és 
nem ritkán ez a helyzet). Már viszonylag kevés különböző anyag esetén is igen 
nehéz kibogozni, hogy ezek egybevéve miként hatnak majd egy populációra 
(nem beszélve bonyolultabb szupraindividuális rendszerekről). Egy gondolat­
kísérlet erejéig mondjuk azt, hogy a világon legnagyobb mennyiségben gyártott 
és szabad földre kijuttatott 100 szennyező anyag együttes hatásaira vagyunk kí­
váncsiak. Tételezzük fel továbbá, hogy hármasával választjuk ki az anyagokat. 
Ekkor a lehetséges kombinációk száma 161 700. Ennyiféle módon lehet három 
anyagot kiválasztani a százból, tehát ennyi esetet kellene ebből a szempontból is 
alaposan végigvizsgálni, ami nyilvánvalóan lehetetlen feladat. Ráadásul ma már 
száznál lényegesen több fontos potenciális szennyező anyag létezik (Wang et al. 
2020). Továbbá nem csak három, hanem több is hathat egyszerre ránk vagy az 
élővilág bármely tagjára. Az anyagok arányai szintén fontosak és nagyon válto­
zatosak lehetnek. Továbbá az idő figyelembevétele ebben az esetben is kötelező. 
Joggal tekinthetjük tehát az együtt előforduló vegyületek hatásainak elemzését 
az ökotoxikológia egyik legnagyobb kihívásának.

A szennyező anyagok kölcsönhatásai gyakran a toxicitás változásához vezet­
nek (szinergizmus, antagonizmus, potenciáció). Kisszámú komponens és nagy 
koncentráció esetében feltűnő következmények jelentkeznek. Ha sok kompo­
nens van egyszerre jelen és ha a komponensek többsége nagyon alacsony kon­
centrációban fordul elő, akkor kevés az interakció és a következmények alig ér­
zékelhetők (Cedergreen 2014). Számos új elképzelés létezik az együttes hatások 
vizsgálatára és számítására nem csupán két, hanem több szennyező jelenléte 
esetén (Tanaka & Tada 2017, Chou 2018, Liess et al. 2020). Ezek bemutatását 
csak érintem, mert alapos ismertetésük külön könyvet igényelne. Részleteseb­
ben kizárólag két szennyező anyag interakcióiról lesz szó, két klasszikus modell 
alapján. Megjegyzendő továbbá, hogy mindössze néhány nagyon leegyszerűsí­
tett alapelvet mutatok be, ebből az igen bonyolult kérdéskörből.
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Az ökotoxikológiában az interakciókat elsősorban a gyógyszertanból (farma­
kológiából) átvett elvek alapján vizsgálják. Hagyományosan két alapvető lehe­
tőség szerint csoportosítják a hatásokat: (1) a koncentrációk összeadódásának, 
illetve az összeadódás hiányának vagy (2) a szennyező anyagok függő/függet­
len hatásnak a megléte, illetve hiánya szerint (Plackett & Hewlett 1952). Az 
első vizsgálandó kérdés a következő: a két, egyszerre fellépő szennyező anyag 
között van-e kapcsolat, vagyis befolyásolja-e az egyik a másik hatását? Más sza­
vakkal: van-e interakció a vegyületek között? A második vizsgálandó kérdés: 
ugyanazon a helyen fejtik-e ki hatásukat az anyagok a szervezetben (ugyanab­
ban a szervben, a célsejt ugyanazon receptorán), vagy nem? A harmadik kérdés: 
azonos/hasonló-e az általuk kiváltott molekuláris mechanizmus, vagy sem? Ha 
nincs interakció, akkor egymást nem befolyásolják, akkor sem, ha a hatásmecha­
nizmusuk azonos. Ha van interakció, akkor előfordulhatnak hasonló (komplex, 
hasonló hatás), vagy különböző (komplex, különböző hatás) mechanizmusok. 
Így összesen négy fő típus értelmezhető (6.1. táblázat).

A különböző interakciók modellezése eltérően fejlett, és ebből következő­
en a prediktálható következményeket különböző biztonsággal lehet becsülni. 
Viszonylag jó modellek állnak rendelkezésre azokra az esetekre, amikor nincs 
interakció, viszont amikor van interakció (komplex hatások), a modellezés még 
kezdetleges stádiumban van, illetve új típusú modellek fejlesztésén dolgoznak. A 
következőkben ezért azokról a gyakran használt modellekről lesz szó, amelyek­
ben a két anyag között nincs interakció. Az egyszerű hasonló hatás (EH) elve a 
következő: a két szennyező anyag hasonló helyen hat (a receptor vagy célszerv 
ugyanaz); és a mechanizmusuk is ugyanaz, de egymás hatását nem befolyásol­
ják. Az interakció tehát a dózisok összegének felel meg (concentration addition; 
CA). A modell szerint a komponensek az interakcióban arányuknak megfelelően 
vesznek részt (a relatív toxicitás minden koncentráció esetén állandó) (Loewe & 
Muischnek 1926, Altenburger et al. 2000). Az egyszerű, különböző hatás (EK) 
az előzőtől eltérő elven alapul. Ebben az esetben a szennyező anyagok támadási 
pontjai (általában) és mechanizmusai különbözők (independent action; IA). Ez 
azt jelenti, hogy a két anyag nem befolyásolja egymást, az általuk kiváltott bioké­
miai folyamatokat (Bliss 1939, Backhaus et al. 2000). Mindezekből következően 

6.1. táblázat. Lehetséges interakciók abban az esetben, ha két vegyület egy időben hat egy 
populációra. EH: egyszerű, hasonló hatás, CA: koncentrációk összeadása modellje, KH: 
komplex, hasonló hatás, EK: egyszerű, különböző hatás, IA: független hatás modellje, KK: 
komplex, különböző hatás.

Nincs interakció Van interakció
Hatás ugyanazon a helyen 

(hasonló mechanizmus)
egyszerű, hasonló hatás (EH) 

modell: CA 
komplex, hasonló hatás (KH)

Hatás különböző helyen  
(különböző mechanizmus)

egyszerű, különböző hatás (EK) 
modell: IA

komplex, különböző hatás (KK)
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az EH esetében az együttes hatás toxikus lesz már akkor is, ha mindkettő toxi­
citása önmagában a küszöbérték alatt van (külön-külön nem lenne szennyező). 
Ezzel szemben az EK esetében a két, de a toxikus küszöbérték alatt lévő szennye­
ző együttesen sem lesz toxikus. Az interakciók lehetnek kémiai, toxikokinetikus 
vagy toxikodinamikus természetűek (Walker et al. 2001). A direkt kémiai hatás 
esetén egy vegyület közvetlenül egy másik vegyületre hat, aminek következmé­
nye a toxicitásban történő változás. A toxikokinetikus interakció esetén a hatás 
az abszorció, szervezetbeli eloszlás, metabolizmus vagy kiválasztás befolyásán 
alapul. Ilyen interakcióról van szó akkor, ha a szervezeten belüli dózis növeke­
dése vagy csökkenése fordul elő egy másik anyag jelenlétében. Toxikodinamikus 
interakció akkor fordul elő, amikor a szennyező anyagok miatt módosul a szer­
vezet válasza anélkül, hogy a ható vegyületek dózisa változna.

6.1. Grafikus bevezetés

Két toxikus anyag interakcióját szemléletes módon az izobol diagram módszere 
segítségével lehet bemutatni. Az izobol szó esetünkben egyforma hatású pon­
tokat összekötő vonalat jelent. Itt két szennyező anyag összes olyan lehetséges 
arányáról van szó, ami azonos hatást vált ki (6.1. ábra). Ha a két vegyület kü­
lön-külön mért hatásainak összege akkora, mint együttesen, akkor összeadódás­
ról, addícióról beszélünk. Amennyiben a hatás nagyobb, mint addíció esetén, 
akkor szinergizmusról, vagyis egymás erősítéséről van szó. Abban az esetben 
pedig, ha az együttes hatás kisebb, mint az addíciónál, az antagonizmust, egy­
mást gyengítő hatást jelent. Adódik olyan eset, amikor két anyag közül az egyik 
toxikus, de a másik nem. Viszont az együttes toxicitásuk nagyobb lesz, mint az 
eredetileg is toxikus komponensé önmagában. Ez a jelenség a potenciáció. Egyes 
szerzők a szinergizmus kifejezést nevezik potenciációnak (Walker et al. 2001).

Előfordul, hogy különböző szennyező anyagok hatását egymással össze­
hasonlíthatóvá kell alakítani. Ilyenkor a koncentrációt normalizálni kell. Erre 
van egy egyszerű eljárás, az egységnyi toxicitás (toxic unit; TU) koncepciója. 
A koncepció szerint az egyforma nagyságú hatást kell egy egységnek tekinteni 
az összehasonlíthatóság érdekében (Sprague 1970). Egységnyi toxicitásnak lehet 
venni például az LC50 értékhez tartozó koncentrációt vagy dózist. Ilyenkor a két 
különböző anyag LC50 koncentrációjának egyforma nagyságú a hatása, hiszen a 
célzott populáció egyedeinek felét pusztítja el; ezért minden LC50 koncentráció 
egy TU egységnek felel meg. Azért egységnyi a toxicitás mértéke, mert a ha­
tásuk egységnyi. Természetesen bármely más végpont is hasonlóan kezelhető. 
Mondhatjuk például azt, hogy egy TU az a koncentráció, amitől egy egyed/po­
puláció növekedési sebessége a felére csökken.
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Additivitás esetén a következő egyenletnek kell teljesülnie:

cA/CA + cB/CB = 1

ahol cA és cB az A és a B szennyező anyag koncentrációját jelenti, CA és CB pedig az 
A és B vegyületnek azt a koncentrációját, ami az ugyanolyan hatást eléréséhez szük­
séges, mint ha egyedül alkalmaznánk valamelyik vegyületet. Amennyiben cA/CA 
+ cB/CB < 1 szinergizmusról van szó, míg cA/CA + cB/CB > 1 esetében antagoniz­
musról beszélünk, persze csak akkor, ha a görbék adott pontjainak távolsága szig­
nifikánsan különbözik egymástól. És itt jön a nehézség, mert a grafikus módszer 
hátránya, hogy problematikus szignifikáns különbségeket megállapítani, vagyis 
kimutatni azt a távolságot, amikor a szinergista vagy antagonista izobol szignifi­
kánsan különbözik az additivitástól. Azért vannak próbálkozások és eredmények a 
kérdés egzakt kezelésére (pl. Sørensen et al. 2007), de ezek nem terjedtek el.

„A” vegyület egységnyi toxicitása (TU) a keverékben
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6.1. ábra. Két szennyező, A és B vegyület interakciói. A lehetséges kimenetek három példája 
a három izobol. Addíció esetén ugyanakkora lesz a végponton megfigyelhető (mérhető) ha-
tás (pl. az LC50 érték) az egyenes vonalra eső egységnyi toxicitáskombinációk bármelyikén. 
Mindkét vegyület 0,5 TU értékének megfelelő anyagmennyiséget tesztelve a fekete körrel 
jelölt LC50 értéket kapunk. Vagyis a két vegyület külön-külön mérhető hatása összeadódik. 
Szinergizmus esetén ugyanekkora hatást érünk el, ha az A vegyület 0,5 TU, a B pedig 0,1 TU 
koncentrációban van jelen (fekete ötszög), antagonizmus esetén a B vegyületből 0,95 TU-ra 
van szükség (fekete háromszög).
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6.2. A koncentrációhatások összeadódása (CA) 
és a független hatás (IA) modell

A koncentrációhatások összeadódásának modelljét (CA) az egyszerű, hasonló 
hatást (EH) feltételező esetben használják. Ekkor két szennyező anyag toxicitá­
sát a következő egyenlet segítségével lehet becsülni (Faust et al. 2000):

ECmix = Σ (pi / ECi )–1

ECmix: a két szennyező anyag azon koncentrációja, amelyik X nagyságú hatást 
okoz; pi: az i-edik vegyület aránya; ECi: az i-edik vegyület azon koncentrációja, 
amelyik X nagyságú hatást okoz, ha egyedül hat.

Az egyszerű, de különböző helyen történő hatást (EK) feltételező esetben a 
független hatás (IA) modell használható. A két szennyező anyag mechanizmusa, 
a célszervek és a receptorok teljesen eltérnek, csak a hatás azonos. A módszernél 
a vegyületek dózis-válasz görbéiből indulnak ki. Ennek alapján tudják, hogy 
egy adott koncentrációnál mekkora lesz a végpont változása (mondjuk, mekko­
ra a mortalitás aránya – ez az érték 0 és 1 között változhat). Az IA modell alapján 
két szennyező anyag jelenléte esetén a toxicitást a következő egyenlet segítségé­
vel lehet becsülni (Faust et al. 2000):

ECmix = 1 – (1 – EC1) * (1 – EC2)

ECmix: a két szennyező együttes hatása; EC1 és EC2: az a hatás, amit az 1. és a 2. 
vegyület vált ki egymaga, ha c koncentrációban alkalmazzák. Az Ecmix értéke 
0 és 1 között változhat. Ebben az eljárásban tehát az egyes szennyező anyagok 
részhatásainak együtteséből becsülik meg a teljes toxicitást.

Minek alapján lehet választani a két modell között? A környezetben előfor­
duló szennyezések rendszerint hasonlóan és különbözően ható szennyezőket 
is tartalmaznak. Tapasztalat szerint sokszor a CA modell a megfelelő választás. 
Cedergreen et al. (2008) a CA modellt javasolják konzervatív kockázati becslés­
hez, de megállapítják, hogy az IA eljárás jó eredményt ad, ha valóban különböző 
módon ható anyagokat teszteltek algákon és baktériumokon. Kis koncentrációk 
esetében is jól használható a CA modell (Escher et al. 2020).

Bonyolítsuk egy kicsit a helyzetet és egy konkrét vizsgálat eredményei alap­
ján lássunk néhány komplikációt is. Nagy vízibolhával (Daphnia magna) 48 órás 
immobilizációs tesztet végeztek (Syberg et al. 2008). Három szennyező anyag 
szerepelt a kísérletben: dimetoát, pirimikarb és a lineáris alkil-benzén-szulfonát 
(LAS). A három mérgező anyag toxicitását külön-külön és együttesen is vizsgál­
ták, kettős és hármas keverékekben. A dimetoát egy szerves foszforsav-észter, a 
pirimikarb karbamát típusú inszekticid. Mindkettő gátolja az acetilkolin-észteráz 
enzim működését és így fokozza az idegi működést. A LAS a mosogatószerek 
gyakran használt alkotója. Hatására megváltozik a kalciumion transzport a 
sejtmembránon keresztül. Befolyásolhatja az ozmoregulációt is, mivel megvál­
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toztatja a sejtmembrán permeabilitását. Ennek következményeként a hidrofób 
szennyezők átjutnak a sejthártyán és toxikusak lesznek. A kísérletek eredmé­
nyei több esetben világosan mutattak szinergizmust vagy antagonizmust. A két 
acetilkolin-észterázt gátló vegyület közös alkalmazása esetén az eredményeket 
jól leírta a CA modell, de az IA is elég jól magyarázta az eredményeket. Viszont 
kérdés az, hogy az acetilkolin-észteráz gátlása valóban egyforma módon törté­
nik-e mindkét vegyület hatására, vagy sem? Feltételezhetően ebben a kísérletben 
a két növényvédő szer ugyanazon a helyen befolyásolta az acetilkolin-észteráz 
molekula működését. Szükséges azonban a folyamatban megjelenő egyéb anya­
gokra is figyelemmel lenni, mert részt vesznek a gátló mechanizmusokban és 
befolyásolják azokat. Látható tehát, hogy nehéz a vegyületeket egyformán vagy 
különböző módon ható csoportokba sorolni, mivel az azonos módon hatók is 
gyakran különböznek kisebb részletekben. A szerves foszforsav-észtereknek 
különböző hatásmódjaik vannak (Casida & Quistad 2004). A karbamátok kötő­
dése a receptorhoz reverzibilis (Sánchez-Bayo 2012), valamint a lizoszóma funk­
cióit és a mitokondriumok integritását is károsítják (José Ruiz et al. 2006). Ha az 
inszekticidet a LAS-sal hasonlítjuk össze, akkor különböző hatásmódú anyagok 
interakciójáról van szó. A kísérletben szinergizmust lehetett megfigyelni. Ez 
várható volt, hiszen a LAS a sejtmembránt változtatta meg és így elősegítette 
az inszekticidek bejutását a sejtbe. Az inszekticideknek és a LAS-nak különböző 
támadási helyük van, mégis kérdés: egymástól függetlenül hatnak-e egy olyan 

Ha összetett anyagot tesztelünk, bármelyik komponense lehet toxikus

Egy kísérletben (Bongers et al. 2004) dózis-válasz vizsgálatot végeztek kadmium és cink 
nehézfémeknek kitett Folsomia candida ugróvillással sztenderd laboratóriumi talajon, kü-
lön-külön és együttesen is alkalmazva a fémeket. Az együttes hatás antagonista volt, ha a 
növekedést, viszont additív, ha a szaporodást (utódszám) nézték. Fontos eredmény, mert 
mutatja a végpont kiválasztásának jelentőségét az értelmezéskor. Javasolt tehát több 
végpont mérése ugyanabban a vizsgálatban. Egy adott kísérletben alkalmazott vegyszer 
összetétele is befolyásolhatja az eredményeket, például az, hogy egy mérgező nehézfém 
milyen vegyületben található. Az említett vizsgálatban az ólom hatását is vizsgálták az 
ugróvilláson. Különböző eredményeket kaptak az ólom-klorid és az ólom-nitrát tesztelése 
során. Az utóbbi bizonyult toxikusabbnak. További kísérletek alapján kiderült ennek az 
oka: a kloridionokhoz képest a nitrátionok toxikusabbak voltak a vizsgált fajra nézve (6.2. 
táblázat. Arra a körülményre, hogy egy hatóanyag mellett milyen egyéb komponensen 
találhatók még a tesztelt anyagban régebben kevés figyelmet fordítottak, napjainkban 
azonban ezzel a kérdéssel jobban törődnek.

6.2. táblázat. F. candida faj LC50 értékeinek mediánjai (Pb mg/g száraz talaj) ólomvegyületekkel 
kezelt talajokon (zárójelben a 95%-os konfidencia-intervallumok).

PbCl2 Pb(NO3)2

Eredeti talaj 2,9 (-) 0,98 (0,88–1,1)

Átmosott talaj 2,9 (2,3–3,5) 2,2 (1,9–2,5)
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komplex szervezetre, mint a nagy vízibolha. Teljes függetlenséget csak nagyon 
egyszerű kísérletekben tételezhetünk föl, mondjuk abban az esetben, ha homo­
gén sejtkultúrában történik a vizsgálat. Soksejtes élőlényekkel végzett kísérle­
tekben azonban legalább áttételes következményekre is számítani kell. Megvál­
tozhat például az energiaallokáció jellege, ami befolyásolja az interakciókat a 
szervezetben (Syberg et al. 2008).

6.3. Újabb irányzatok  
az interakciók vizsgálatára

Az eddig tárgyalt, régóta ismert és alkalmazott modellek csak két anyag bizo­
nyos típusú interakcióját tudják kezelni. Nagy igény van több anyag interakci­
óit előre jelző modellekre. Chou (2006) gyógyszerek interakcióinak értékelésé­
hez fejlesztett egy új mérőszámot, és szoftvert is készített hozzá. A mérőszám 
neve kombinációs index (combination index; CI). Az eljárás lehetővé teszi a 
szinergizmus, az additív hatás, illetve az antagonizmus meghatározását kettő­
nél több anyag együttes hatása esetén is. A módszert azóta az ökotoxikológusok 
is átvették (pl. Tóth et al. 2019). Zhang et al. (2021) a klóramfenikol, a tiamfenikol 
és a florfenikol nagy vízibolhára (Daphnia magna) gyakorolt akut toxicitását vizs­
gálta. Az együttes hatásokat CA, IA és CI modellekkel elemezve a CI modellt 
találta legmegfelelőbbnek a toxicitás becslésére. Ugyan vannak hasonló eredmé­
nyek, de a kombinációs index átfogó ökotoxikológiai értékelése, kellő adatmen�­
nyiség hiányában még várat magára.

Az előbb bemutatott eljárások eredményei arra a kérdésre adnak választ, 
hogy adott koncentrációk mellett van-e kölcsönhatás az anyagok között, de nem 
mutatják meg az interakciók időbeli dinamikáját. Nem képesek előrejelzéseket 
adni a jövőbeli változásokra és nem tudják kezelni azokat a helyzeteket, amikor 
az expozíció nagysága időben változik, pedig a természetben legtöbbször ez a 
helyzet. A probléma megoldására a GUTS keretrendszert (lásd a 2.2.4. fejezetet) 
sikeresen kiterjesztették a keverékek toxicitásának értékelésére, a toxicitáshoz 
vezető folyamatok időbeli lefolyásának vizsgálatára (Bart et al. 2021, 2022). A 
keretrendszer modelljeit egyre szélesebb körben alkalmazzák.

Fel kell hívni a figyelmet egy, az interakciókkal összefüggő fontos kérdés­
re, ami a hatósági munkával kapcsolatos. Hosszú ideig, közmegegyezés alap­
ján, egy formázott növényvédő szer tesztelésekor is csak a hatóanyagot jelölték 
meg az eredmények okaként, mert az általános felfogás szerint a termékekben 
a hatóanyagokon kívül található vegyületeket biológiailag inerteknek tekintet­
ték. Gyakran elhanyagolták vagy jelentéktelennek tartották a szerben találha­
tó egyéb összetevők saját, illetve esetleges interakcióit a hatóanyaggal; és nem 
fordítottak figyelmet a lehetséges kombinált hatásokra. Egy lehetséges példát 
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említve a sok közül: Amorim et al. (2005) cikkének címében a fenmedifám her­
bicid tesztelését ígérték. Valójában viszont a Betosyp (Betanal) készítményt 
vizsgálták, aminek csak a hatóanyaga volt a fenmedifám. Vagyis valójában egy 
keveréket vizsgáltak. Természetesen, a formázott szer tesztelése nem kifogásol­
ható, hiszen a természetbe ez kerül. A tiszta hatóanyaggal végzett vizsgálatok 
eredményeinek extrapolálása a formulázott szerére szintén kritizálható, hiszen 
bizonyítani kell előbb, hogy a két hatás – legalább nagy vonalakban – megfe­
leltethető egymásnak. Továbbá a gyakorlatban nem tiszta hatóanyagot, hanem 
formulázott szert használnak. A probléma valós és széles körű. Egy ismert pél­
dát idézve, az utóbbi időben jelentős figyelmet kapott eredmény szerint a leg­
nagyobb mennyiségben forgalmazott, glifozáttartalmú herbicidek vivőanyaga a 
polietoxilált faggyúamin (POEA) toxikusabb, mint maga a glifozát (Székács et al. 
2014, Ujhegyi et al. 2021). Ezért az POEA segédanyagot tartalmazó készítmények 
forgalmazását az Európai Unióban már nem engedélyezik. További nehézséget 
jelent a több vegyületet tartalmazó anyagok (pl. növényvédő szerek) vizsgálatá­
nak tervezésekor, hogy a gyártó gyakran nem adja meg, vagy nem pontosan, a 
formázáshoz használt anyagok nevét és arányát, csak a hatóanyagét. Ezért a for­
mázáshoz használt anyagokat a gyártón kívülálló, független kutató nem tudja 
tesztelni. Nagy et al. (2020) szerint 36 peszticidből 24 esetében a formázott készít­
mény toxikusabb volt, mint a hatóanyag önmagában. A formázó anyagoknak 
vagy szinergizmusuknak is lehet a következménye a megnövekedett toxicitás. 
Az eredmény abból a szempontból torzított, hogy a legtöbb eredmény a glifozát 
alapú herbicidekre, főleg a Roundup készítményre vonatkozott. Nyolc esetben a 
formulázott szer kevésbé volt toxikus, mint a hatóanyag, ami antagonista hatás 
jelenlétét igazolta. Ez az eredmény is bizonyítja az interakciók fontosságát. A 
peszticidek (és valószínűleg más formázott anyagok) toxikológiai profiljában a 
jövőben szükséges lenne a formázó anyagok, valamint a közös hatás feltüntetése 
is. Kiemeli ezt a szempontot Straw (2022) az ökoszisztéma-szolgáltatások szem­
pontjából különösen jelentős pollinátorokra vonatkozóan, mert ezek az állatok 
nagy mennyiségben találkozhatnak formázóanyagokkal, ezért több kutatást és 
szabályozást sürget velük kapcsolatban.



7. Molekuláris ökotoxikológia

Mit keres a csizma az asztalon? Miért kerülnek molekuláris kérdések tárgyalás­
ra egy olyan ökotoxikológia könyvben, ahol a szupraindividuális szempontok 
kidomborítása a cél? A magyarázat egyszerű. A környezetben lévő szennyező 
anyagok a biológiai szerveződés minden szintjén toxikusak lehetnek. Ez egy 
ökotoxikológus számára is lényegi szempont, hiszen a molekuláris kutatások 
a populációkat és közösségeket ért szennyező hatások infraindividuális háttér
mechanizmusait tárják fel (Zhang et al. 2018, Prat & Degli-Esposti 2019). A kö­
vetkező hipotetikus példa megvilágítja a lényeget. Egy tóban elpusztul a ponty­
populáció nagy része. Megvizsgálják a lehetséges okokat és kiderül: jelentős 
mennyiségű peszticid jutott a tóba. A halak genomjában is változások figyelhe­
tők meg. Mitől pusztultak el a halak? Kézenfekvő válasz: a vízszennyezés direkt 
hatásától, a vízbe került peszticidmaradéktól. Előfordulhat ez az eset is, de nem 
biztos. A szennyező anyag okozott változást a genomban, de lehet, hogy a ha­
lak mégsem ettől, hanem a szennyezés következtében fellépő táplálékhiánytól 
pusztultak el, mert a peszticid a táplálékforrásukat szüntette meg.

Az elmúlt évtizedekben forradalmi technológiai fejlődés ment végbe a sejt­
biológiában. Ezeket az eljárásokat az angol szóvégződésük alapján „-omics” 
technikáknak nevezik (Dai & Shen 2022). Igen sokféle „-omics” technika léte­
zik (Veenstra 2021). Ezek közül négyet, a genomikát, a transzkriptomikát, a 
proteomikát és a metabolomikát kiterjedten használják már az ökotoxikológiai 
kutatásokban is. A genomika egy élőlény teljes örökítő anyagának, genomjá­
nak szerkezetével és működésével foglalkozik, és ezért látszólag távol van a 
szupraindividuális szerveződési szintektől. A kapcsolat a genomika és az öko­
toxikológia között mégis kézenfekvő. A genomika egy új részterülete, a funk­
cionális genomika ugyanis éppen azzal foglalkozik, hogy megmagyarázza: 
a genomika mennyiben és miként határozza meg a populációk tulajdonsága­
it (Fedorenkova et al. 2010). A transzkriptomika a sejtekben termelődő RNS-
ek (Schirmer et al. 2010), a proteomika a fehérjék (Calzolai et al. 2007) és a 
metabolomika a molekuláris reakciók során keletkező metabolitok (Bedia 2022) 
meghatározásával, vizsgálatával, bioinformatikai elemzésével és a jelenségek 
magyarázatával foglalkozik (Dumas et al. 2022).

A molekuláris ökotoxikológia legfontosabb feladata a molekuláris szinten 
megfigyelhető toxicitási jelenségek összekötése a populációs változásokkal. Más 
szóval: a toxikus hatásokra bekövetkező populációs változások genomikai hátte­
rének kiderítése. A molekuláris ökotoxikológia új módszereinek fejlesztése tette 
lehetővé, hogy a toxikus anyagok hatásmechanizmusait molekuláris szinten is 
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jobban megértsük. Ilyen módszer többek között a transzkriptomika területén a 
DNS-csip, biocsip (DNA microarray) és a mikroRNS (mRNS) vizsgálat (RNA-seq 
módszer), a proteomika és a metabolomika területén a folyadék-kromatográffal 
összekötött tömegspektrométer alkalmazása (LC-MS/MS), valamint a mágneses 
magrezonancia-spektroszkópia (NMR) alkalmazása a metabolomikában. Segít­
ségükkel gyorsan, nagy mennyiségű vizsgálatot lehet elvégezni. Komoly feladat 
azonban a folyamatokban bekövetkező változások ökológiai jelentőségének – ha 
van – megállapítása és így a jelenség szupraindividuális szintű magyarázata. Le­
hetséges továbbá specifikus környezeti stresszorokra reagáló élőlényeket, „mes­
terséges bioindikátorokat” kreálni. Ezek az élőlények jelzik valamely szennyező 
vagy szennyező csoport jelenlétét. Előállítottak például egy olyan transzgénikus 
zebradánió (Danio rerio) vonalat, amelyik környezeti szempontból releváns ala­
csony koncentrációban jelen levő ösztrogén hatására vörös fluoreszcens fehérjét 
termel az embriók májában (Bakos et al. 2019). Fejlesztenek továbbá olyan mód­
szertani eljárásokat, amelyek képesek ökotoxikológiai adatok automatizált gyűj­
tésére (high-throughput screening), ezáltal a szokásosnál nagyságrendileg több 
adatmennyiség („big data”) áll rendelkezésre egy vizsgálat végén. Az adattöme­
get új eljárásokkal, többek között mesterséges intelligencia segítségével analizál­
ják. Ez az új metodológia azonban, főleg a szárazföldi állatok vonatkozásában, 
még gyerekcipőben jár, nem kis mértékben azért, mert jelenleg meglehetősen 
drága technológiai feltételekhez kötött (Wlodkowic & Jansen 2022).

A molekuláris ökotoxikológiai módszerek egy alkalmazási lehetőségét mutat­
ják be Bundy et al. (2008). Laboratóriumi kísérletben vöröslő gilisztát (Lumbricus 
rubellus) rézzel mérsékelten szennyezett talajon tenyésztettek (10–480 mg Cu/kg 
talaj). DNS-csip és mágneses magrezonancia módszerekkel vizsgálták az egyes 
anyagcsere utakat. Mérték továbbá az állatok reprodukciós rátáját és tömegvál­
tozásait. A pusztulást még nem okozó (szubletális) rézkoncentráció változást 
okozott az állatok energiafelhasználásában és anyagcseréjében. Egyes szén­
hidrát-anyagcserében részt vevő enzimek (maltáz-glükoamiláz, mannozidáz) 
transzkriptjeinek növekedése a kis molekulájú metabolitok (glükóz, mannóz) 
csökkenésével járt együtt, aminek következtében megbomlott az állatok 
energia-egyensúlya. Nagyobb lett a szervezet energiafelhasználása, mint az 
energiafelvétele. Ez az eredmény magyarázatott adott arra, hogy magasabb réz­
koncentráció (40 mg/kg talaj és afeletti koncentrációk) esetében miért csökkent 
két olyan fontos populációs paraméter, mint a reprodukciós ráta és a testtömeg.

Mielőtt egy molekuláris változást biomarkerként lehetne alkalmazni, meg kell 
győződni az ok-okozati kapcsolatokról. Talajállatok ökotoxikológiai vizsgálatai 
során gyakran vizsgálják a földigiliszták metallotionein (MT) és hősokkfehérje 
(HSP70) expressziójának mértékét. Egy metaanalízis eredménye szerint (Swart 
et al. 2022) a földigiliszták metallotionein génexpressziója mindig jó korrelációt 
mutat a kadmiummal. Tehát ennek a fémnek biomarkere az MT expresszió mér­
téke. Arany, ezüst, cink és réz esetében határozott összefüggést nem mutattak ki. 
Ami a szerves szennyező anyagok földigilisztákra gyakorolt hatásainak kimu­
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tatását illeti a HSP70 génexpresszióját nem találták erre alkalmas biomarkernek 
(Swart et al. 2022).

A jelenlegi elképzelések és remények szerint a molekuláris módszerek lehető­
séget kínálnak arra, hogy a hagyományos ökotoxikológiai teszteknél gyorsabb, 
érzékenyebb, hatóanyag-specifikus, olcsóbb és informatívabb eljárásokat fejles�­
szünk ki (Van Straalen & Roelofs 2008), és ezek segítségével jobban megértsük 
a szennyezők és az ökológiai változások közötti ok-okozati összefüggéseket. Az 
ok-okozati összefüggések tanulmányozásához érdemes kiindulásként Hill oksá­
gi kritériumait (Hill’s criteria) (Hill 1965), illetve azoknak újragondolását (Cox 
2018) elolvasni. A kritériumokra adott válaszok egy adott szituációban hozzá­
segítenek annak megállapításához, hogy a vizsgált szennyező miért azt a hatást 
(pl. az utódszám csökkenését) fejti ki, amit a populáció szintjén tapasztalunk. Az 
ökotoxikológiai folyamatok hátterében levő oksági kapcsolatok felderítése igen 
dinamikusan fejlődő, szerteágazó terület. Egyik ága a humán toxikológiától in­
dul. Az úgynevezett expozomika (exposomics) magában foglalja az egész életen 
át tartó környezeti expozíció következményeinek vizsgálatát az emberi szerve­
zetre, beleértve az embrionális szakaszt és az életmódbeli tényezőket (Haddad 
et al. 2019). A koncepciót megkísérelik ökotoxikológiai kontextusba helyezni 
(Scholz et al. 2022), de tekintettel a fajok számára és fiziológiai, életmódbeli kü­
lönbségeire a sikert tekintve szkeptikus vagyok. Legfeljebb néhány fajon kivi­
telezhető az elképzelés, de ekkor felmerül a biodiverzitás és a reprezentativitás 
problémája. Egy másik fontos ága az ok-okozati összefüggések vizsgálatának a 
káros hatások útvonala (adverse outcome pathway; AOP) modell. A modell a 
molekuláris interakcióktól kezdve próbálja a xenobiotikumok hatásait a populá­
ciós, illetve közösségi szintig vezetni (lásd még a 15.4. fejezetet).

Újabban jelentős figyelmet kap az ökotoxikológiában az epigenetika is, hiszen 
a szennyezéseknek számos epigenetikai következménye lehet (Bakonyi & Szabó 
2016, Vandegehuchte & Janssen 2014). Az epigenetika azokkal a génexpresszió 
során bekövetkező öröklődő változásokkal foglalkozik, amelyek nem járnak a 
DNS-szekvencia megváltozásával. Gyakran előfordul a természetben, hogy egy 
szülőpopulációt stressz ér mondjuk egy peszticides kezelés formájában, de a 
stressz nem túl erős, nem okoz jelentős változást az egyedek, a populáció életé­
ben és a DNS-szekvenciát sem érinti. Talán következmény sem tapasztalható az 
első vagy a második utódgenerációban sem. Viszont a harmadik (vagy egy ké­
sőbbi) generációban változások észlelhetők azért, mert az epigenetikai módosu­
lások befolyása ennyi generáció után erősödött fel annyira, hogy meg is jelenjen 
populációs szinten. Ezt a jelenséget eddig nem vették figyelembe a környezeti 
kockázatbecslés során.

Az epigenetikai kérdéskör ökotoxikológiai jelentőségét jól megvilágítja a kö­
vetkező vizsgálat. Egy piretroid (etofenprox hatóanyagú) rovarölő szer, a Trebon 
30EC készítmény transzgenerációs hatásait kívánták kideríteni a hasznos talaj­
lakó ugróvillás Folsomia candida (Collembola) túlélésére és szaporodására (Sza­
bó et al. 2019). A szerrel csak a szülőgenerációt kezelték egy dózis-válasz kísér­
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letben, az utódgenerációkat már nem. Egyebek mellett megállapították, hogy a 
HSP70 hősokkfehérje expressziója a szülő (P) generációhoz hasonlóan felfelé, a 
citokróm-oxidáz 6N4v1 expressziója pedig attól eltérően, lefelé szabályozódott, 
dózisfüggő módon az F2 generációban (7.1. ábra). Mivel az F2 generációt már 
biztosan nem érhette közvetlenül DNS-változást okozó toxikus hatás, az ered­
ményt epigenetikus öröklődés következményének kell tekinteni.

Jelenlegi tudásunk szerint az epigenetikai jelenségek közül egyes transzkrip­
ciós (DNS-metiláció, hisztonmodifikáció) és transzlációs (mikroRNS-ek mű­
ködése) folyamatoknak, valamint a kromatinmodifikációnak van komolyabb 
szerepe az ökotoxikológiában. A következőkben röviden tekintsük át ezen folya­
matok lényegét. A legjobban tanulmányozott kérdéskör a DNS-metiláció. Ami­
kor a DNS-szálhoz, rendszerint a citozin-guanin bázispárhoz, egy metilcsoport 
kötődik, akkor az adott gén nem fejeződik ki vagy csak csökkent mértékben és a 
DNS-szál helyzete a nukleoszómákhoz képest megváltozik. Ez a hipermetiláció 
jelensége. Ellentéte, a hipometiláció. Ekkor egyes DNS-szakaszokon, ahol szük­
séges lenne, nincs metiláció és ezért szükségtelen vagy káros génexpresszió 
történik. A gerinctelen állatok genomjai többnyire ritkábban metiláltak, mint a 
gerinceseké, sőt egyeseknek nincs is metilációs mintázatuk, mint sok kétszár­
nyú (Diptera) fajnak vagy a Caenorhabditis elegans fonálféregnek (Schübeler 
2015), míg a szivacsoknál igen jelentős a mintázat nagysága. Az eddig vizsgált 
gerinctelenek esetében a metilációs szint 2–15% között volt (Šrut 2021). A DNS-
metilációs módosítások stabilak és öröklődnek a sejtosztódások és a generációk 
között. A szennyező anyagok hatására a DNS hiper- vagy hipometilációja kö­
vetkezhet be. Ez az ismeret új irányokat ad az ökotoxikológiában. A hisztonok 
globuláris fehérjék, és mindegyik fehérjéhez két-két aminosavlánc kapcsolódik. 
Nyolc hiszton alkot egy nukleoszómát, amire a DNS egy szakasza feltekeredik. 
Az aminosavláncokon különböző enzimek reverzibilis módosításokat végez­
hetnek. Az acetiláció és a metiláció, a legfontosabb hisztonmódosítási esemé­

7.1. ábra. A HSP70 hősokkfehérje (A) és a citokróm-oxidáz 6N4v1 (B) expressziója egy koncent-
ráció-válasz kísérletben, a szülő- és a második utódgenerációban (Szabó et al. 2019 adatai).
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nyek, de foszforilációs, ubiquitinilációs vagy egyéb folyamatok is történhetnek. 
Ennek következtében a DNS-molekula kötődése a nukleoszómához szorosabb 
vagy lazább lesz. A hisztonkódok változásai szorosan kapcsolódnak a környe­
zeti stresszorokhoz. Egy, a kipufogógázokban, a cigarettafüstben, a faszénen 
sült élelmiszerekben, a koromfüstben található rákkeltő anyaggal a benzo(a)
pirénnel kezelt humán hörgőhámsejtek esetében kimutatták: az arilhidrogén-
receptor (környezeti toxinokat érzékel, és méregtelenítő enzimeket indukál) 
expressziója a hisztonmódosításon keresztül szabályozódik (Liu et al. 2015). Az 
mRNS-molekulák 17–22 nukleotid hosszú nem kódoló RNS-ek, amelyek sza­
bályozhatják a DNS-metilációt, a hisztonműködéseket, az mRNS-transzlációt, 
más molekuláris útvonalakat. Igen sok mRNS létezik és szerepük is rendkí­
vül szerteágazó. Az mRNS-ek részt vesznek a toxikus expozícióhoz kapcsoló­
dó génexpresszióban bekövetkező változásokban és igen gyorsan reagálnak a 
szennyezésekre (Burgos-Aceves et al. 2018). A kromatinmodifikáció lehetővé 
teszi a transzkripciós faktorok vagy más DNS-kötő fehérjék számára, hogy hoz­
záférjenek a DNS-hez és szabályozzák a gének expresszióját. Ez a mechaniz­
mus nagymértékben korrelál más epigenetikai eseményekkel, például a DNS-
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7.2. ábra. Szennyező anyagok főbb genetikai hatásai, valamint a genom és az epigenom 
együttműködése és befolyása az egyedeken keresztül a szupraindividuális rendszerekre (se-
matikusan). A szaggatott vonalak a kevésbé ismert utakat jelentik. A genom és epigenom szo-
ros kapcsolatban van egymással (kétirányba mutató vízszintes nyíl) (Bakonyi & Szabó 2016).
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metilációval, a hiszton-metilációval és az acetilációval. Környezeti tényezők, 
mint például a benzol és az aldehidek is megváltoztathatják az említett módon 
a kromatin szerkezetét (Bariar et al. 2013). A genetikai és epigenetikai jelensé­
gek együttesen hatnak és közösen befolyásolják a szupraindividuális jelensé­
geket (7.2. ábra). Míg a genetikai folyamatok régóta viszonylag jól ismertek, az 
epigenetikai folyamatokat nemrég kezdték el vizsgálni az ökotoxikológiában.

Számos környezeti tényező válthat ki epigenetikai jelenséget ökotoxikológiai 
következményekkel. Ma már biztosnak látszik, hogy a táplálék minősége és 
mennyisége (Vanden Berghe 2012), a stressz (Ou et al. 2012) és a környezet­
szennyező anyagok (Collotta et al. 2013) epigenetikus hatásokkal is járnak. A 
kiváltott változások fenotípusos és populációbiológiai módosulásokat indukál­
nak. Az epigenetikusan öröklődő hormetikus jelenségeket is be kell majd építeni 
a hatósági szabályozási rendszerekbe (Agathokleous et al. 2022).

Az epigenetikai jelenségeknek számottevő következményei vannak a hatósá­
gi munkára is. Eddig elég volt, ha a környezeti hatásokat a szülőpopulációkon 
tesztelték. Feltételezték, hogy ha az utódgeneráció közvetlenül nem érintett, ak­
kor nincs szükség annak vizsgálatára. Az új epigenetikai eredmények azonban 
változásokat sürgetnek. A környezeti kockázatbecsléskor a hatásvizsgálat ter­
jedelmét ki kell terjeszteni, és az utódgenerációkat is be kell vonni a vizsgála­
tokba, hiszen változások a közvetlen érintettség hiányában is megjelenhetnek 
(Vandegehuchte & Janssen 2014). Van, aki amellett érvel, hogy az epigenetikai 
folyamatok nagyon bonyolultak és a kutatások eredményei még nem elégsé­

Tigrisszúnyog epigenetika

Az ázsiai tigrisszúnyog (Aedes albopictus), a legkülönbözőbb élőhelyekhez remekül alkal-
mazkodó faj világszerte, így Magyarországon is egyre jobban terjed (Miranda et al. 2022, 
Trájer & Padisák 2019). A természetes tenyészőhelyeken kívül az emberi lakóhelyek kö-
zelében található víztartályokban, hordókban, pocsolyákban is ki tud fejlődni. Számos be-
tegséget terjeszt, például a dengue lázat, sárgalázat, különböző agyhártyagyulladásokat. 
Rendszerint vegyszerekkel védekeznek a szúnyog ellen. Gyakran alkalmazott hatóanyag 
az imidakloprid nevű neonikotinoid, ami a posztszinaptikus acetilkolin-receptorokat stimu-
lálja. Oppold et al. (2015) kimutatták, hogy ha a szülő szúnyoggenerációt egy ösztrogén-
hatású anyaggal (genistein) vagy egy gombaölő szerrel (vinclozolin) kezelték (de az utó-
dokat nem), akkor az F1 és F2 generáció imidakloprid iránti érzékenysége csökkent, ami az 
emberek szempontjából nyilvánvalóan kedvezőtlen, epigenetikai következmény. A DNS-
metilációs mintázat vizsgálata alapján a vinclozolin miatt bekövetkező hipermetilációt ál-
lapítottak meg. A változás nem bizonyult stabilnak, mert az F3 generációban már nem volt 
megfigyelhető. Az említett kísérletben kimutatott gyors epigenetikus változások részben 
magyarázhatják az ázsiai tigrisszúnyog rohamos és nagyarányú elterjedését a világon. A 
kísérlet eredményei rámutatnak arra is, hogy az epigenetikai változások a környezethez 
való gyors alkalmazkodást teszik lehetővé, ellentétben a DNS-szekvencia-változásokon 
alapuló mechanizmusokkal, amelyek sokkal lassabban alakulnak ki. A két folyamat kiegé-
szíti egymást és egy populáció sikeres túlélését segíti.
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gesek megalapozott hatósági döntésekhez (Shaw et al. 2017). Ezt az érvet Hu 
és Yu (2019) is elismeri, de szorgalmaz olyan további vizsgálatokat, amik az 
epigenetikai eredményeket a hatósági munkában felhasználhatóvá teszik, meg­
felelő végpontok azonosításával, modellek kidolgozásával, megbízható szabvá­
nyok alapján. Ugyanakkor látni kell, hogy ez a témakör még gyerekcipőben jár 
(Chatterjee et al. 2018).

A transzgenerációs jelenségek beépítése a hatósági munkába alapvető válto­
zásokat jelent majd. Lényegesen megnő a vizsgálatok időszükséglete és költsége, 
ha nem egy, hanem több generációt kell tesztelni (Müller 2018). A transzgene­
rációs mechanizmusok anyai (ritkábban apai) hatásokban (Moore et al. 2019) és 
epigenetikai változásokban fejeződnek ki (Vandegehuchte & Janssen 2014). Az 
anyai hatás azt jelenti, hogy az anya környezete, valamint az ivarsejtjeiben levő 
egyes anyagok is befolyásolják az utódok sorsát, legjobban az utódok morfoló­
giáját és fenológiáját, különösen a fiatalkori életszakaszban (Moore et al. 2019). 
Ezért a szülői generáció mellett az F1 generáció vizsgálata is szükséges lenne. 
Azonban az anyai hatás ökotoxikológiai vonatkozásait eddig kevéssé kutatták 
(Bagni et al. 2020).

Csak akkor beszélhetünk epigenetikai eseményről, ha a szülői befolyás az 
adott utódgenerációban már biztosan nem jelentkezhet. Az emlősök esetében 
például minimum a szülő és az F3 (és későbbi) generációt kell tesztelni egy kor­
rekt epigenetikai vizsgálatban, mert a szülőt ért toxikus hatás közvetlenül érint­
hette a benne levő utódot és annak ivarsejtjeit (7.3. ábra). Ezért emlősök esetében 
csak az F3 (és a további) generációban lehetünk biztosak abban, hogy a szülőt 
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7.3. ábra. A szennyező anyag generációkat átívelő lehetséges hatása. Egy emlős szülőge-
neráció nőstényét (P) ért szennyezés közvetlenül érintheti és befolyásolhatja még a fejlődő 
embriót (F1 generáció) és annak petesejtjeit is (F2 generáció). Csak a későbbi generációk 
esetében biztos, hogy közvetlen hatás nem érvényesül. A nyilak az embrióban fejlődő pete-
sejtekre mutatnak.
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(nőstényt) ért szennyező anyag közvetlenül már nem befolyásolja ezt az utód­
generációt.

Intenzíven folynak a molekuláris ökotoxikológia gyakorlati alkalmazá­
sát célzó kutatások. Bár még nincs elég ismételt vizsgálat ezen a területen, de 
vannak ígéretes eredmények. Az egyik ilyen kutatási kérdéskör a bioindikáció 
alkalmazása molekuláris módszerekkel. A kérdés az, hogy szennyezett terüle­
tekről begyűjtött élőlények valamely molekuláris mintázata alapján meg lehet-e 
állapítani (becsülni) a szennyező anyag minőségét, koncentrációját és a kivál­
tott eseményeket egy populációban? Ilyen vizsgálatok végzésére a szubletális 
szennyezések hatására működésbe lépő védekező mechanizmusok kimutatása 
lehetőséget ad. Sok változatuk ismert már, mint például nehézfémszennyezés 
hatására a sejtszintű javítómechanizmusok és antioxidáns enzimek indukciója, 
valamint a szennyezők felvételének vagy a sejtekbe történő bejutásának változá­
sa, a bioakkumuláció módosulása (Vellinger et al. 2013, Gismondi et al. 2017). 
Továbbá a szennyezések funkcionális és energetikai költséget okoznak az egye­
dek számára, így megváltoztatják azok energia-háztartását, ami szintén vizs­
gálható és felhasználható a hatások mérésére (Jager et al. 2014). Franciaország­
ban például régóta tanulmányozzák azt a kérdést, hogy a közönséges bolharák 
(Gammarus fossarum) molekuláris ökotoxikológiai vizsgálata segítségével lehet-e 
folyók nehézfémszennyezését indikálni? Egy vizsgálatban azt kívánták meg­
állapítani, hogy környezeti szempontból releváns koncentrációjú Cd, Cu és Pb 
fémeknek történő krónikus kitettség a közönséges bolharák fehérjeexpresszióját 
miként változtatja meg (Gismondi et al. 2017). 23 olyan fehérjét azonosítottak, 
amelyek esetében a fémexpozíció szignifikánsan deregulált volt, és a deregulá
ciós profilok minden egyes fémet specifikusan jellemeztek. A fehérjeszabályo­
záshoz, immunválaszhoz, energia-anyagcseréhez, stresszválaszhoz és a transz­
kripció/transzláció folyamataiban jelen levő fehérjékhez volt köthető a legtöbb 
hatás. Mivel számos, az anyagcserével kapcsolatos fehérje regulációja is csök­
kent, az energiaátviteli utak is megváltoztak, ami kihatott a populáció dinami­
kájára. Az eredmények azt mutatják, hogy a molekuláris bioindikációs vizsgá­
latok az ökotoxikológia területén új biomarkerek kifejlesztéséhez vezethetnek 
(Gismondi et al. 2017, Zare et al. 2018).

Közösségi szinten is hoztak új lehetőségeket a molekuláris ökotoxikológiai 
kutatások. A közösségek kutatásának, történjenek azok bármilyen módsze­
rekkel, nagy problémája a populációk reprezentatív gyűjtése és határozása. 
Mivel egy közösség összes fajpopulációjának begyűjtése, hacsak nem valami­
lyen egyszerű közösségről van szó igen nehéz, ezért a közösségeket rendsze­
rint populációegyüttesek alapján jellemzik. A klasszikus, morfológiai alapon 
történő határozás nagy szakértelmet és tapasztalatot kíván. Amennyiben sok 
anyagról van szó, lassú és drága folyamat. Ráadásul a képzett, klasszikus (alfa)
taxonómusok száma a világon és hazánkban is csökken. Ezért a fajok kimutatása 
a környezetben található eDNS (environmental DNA; eDNA) segítségével az 
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egyik legfontosabb technikai előrelépés az ökotoxikológiában az elmúlt évek­
ben. Az eDNS a környezeti mintákból, talajból, üledékből, vízből vagy levegő­
ből, dúsítás nélkül kinyerhető. Ez egy nem invazív eszköz egyes fajok kimuta­
tására. Ma már, a még meglévő technikai problémák ellenére (PCR-primerek 
torzítása, DNS-bomlás eltérései különböző környezetben, módszerek szabvá­
nyosítása stb.) sokfelé rutinszerűen alkalmazzák (Zhang 2019). A fajok azo­
nosítása referenciakönyvtárakban elhelyezett DNS-szakaszok alapján történik 
(ismertebbek: NCBI GenBank és Barcode of Life Database), és vonalkódot ren­
delnek hozzájuk (DNS barcoding), hasonlóan a vonalkóddal ellátott műszaki, 
élelmiszeripari és egyéb termékekhez.

Az utóbbi évtizedekben jelent meg a DNS-vonalkódolásnak (DNA meta
barcoding) nevezett módszer. Mivel a legújabb, nagy áteresztőképességű 
szekvenálási eljárások sok faj (mikroorganizmusoktól a gerincesekig) egyidejű 
azonosítását teszik lehetővé, ez az eljárás ideális lehet környezetszennyező ha­
tások közösségi szintű detektálására (Yang et al. 2017). A DNS-vonalkódolás 
lépései vázlatosan a következők (Ruppert et al. 2019). Először is ki kell válasz­
tani a célnak legmegfelelőbb DNS-régiókat, a markereket. Az állatok esetében 
a leggyakrabban használt DNS-régió a mitokondriális DNS citokróm-oxidáz 
I (CO 1-es alegység) szakasza. Ez a lókusz nagy szekvenciavariációt biztosít 
a fajok között, de viszonylag kicsi a variációja a fajokon belül. Az állatok faj­
azonosítására használt más, gyakran használt régiók a riboszómális RNS-en 
találhatók, mint például a 16S, 18S és 12S, valamint a mitokondriális régiók, 
mint például a citokróm B. (A pontos fajmeghatározáshoz, különösen a kö­
zeli rokonok megkülönböztetéséhez gyakran hosszabb, azaz legalább 600 
bp hosszú vonalkódtartományokra van szükség.) Egy referencia-adatbázist, 
vonalkódkönyvtárat kell létrehozni a vizsgálat során előforduló összes eDNS-
vonalkódból. Ezeket a vonalkódokat jól meghatározott, ellenőrzött, legtöbb­
ször múzeumi példányok DNS-mintázatához kell hasonlítani, hogy az azo­
nosítás megbízható legyen. A referencia-adatbázisban kellő mennyiségű és 
megbízható szekvenciának kell lenni a korrekt analízishez. Sajnos pillanatnyi­
lag a legtöbb, különösen a trópusi területeken, még nem ez a helyzet. Gyakori 
fajok esetében már sokszor rendelkezünk elegendő szekvenciával, de tekintet­
tel a fajok nagy számára igen sok még a hiány a nyilvános genetikai adatbá­
zisokban. Ez a módszer alkalmazhatóságának egyik korlátja. Erőfeszítéseket 
kell tenni a meglévő vonalkódreferencia-adatbázisok jelentős bővítésére, kü­
lönösen a kevésbé vizsgált földrajzi régiókban. Nagyok a különbségek a szek­
venciák ismeretében a taxonok között (Marques et al. 2021), és gyakran kicsi a 
lefedettség, vagyis az ismert szekvenciák száma valamelyik marker esetében. 
Például 627 európai édesvízi halfaj 64%-nál hiányzott a genetikai lefedettség a 
12S mitokondriális marker esetében (Weigand et al. 2019). Nem véletlenül sür­
getik a halak teljes mitokondriális 12S referencia adatbázisainak létrehozását 
(Xiong et al. 2022). A referencia-adatbázis létesítése után mintát kell venni a 
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környezetből. A szervezetek nyomaiban lévő eDNS – például ürülék, szőrszá­
lak, szövetdarabok, vízben található maradványok – általában alacsony mi­
nőségű és mennyiségű mintát adnak, ezért ezekben az esetekben rövidebb, 
körülbelül 100 bp hosszúságú vonalkódokat használnak. Majd a DNS-t tartal­
mazó sejteket fel kell bontani, és a DNS-t feltárni. A mintákat amplifikálni kell, 
majd szekvenálni és jöhet a bioinformatikai elemzés, amikor a megbízhatat­
lan szakaszokat, felesleges duplikátumokat, alacsony minőségű leolvasásokat 
kiszűrik; és végül a fajokat azonosítják, ha rendelkezésre áll megfelelő refe­
rencia-adatbázis. A DNS-vonalkódolás megfelelő módszer a fajok azonosítá­
sára (Deiner et al. 2017), azonban a denzitásviszonyok kiderítésére még nem 
(Bohmann et al. 2014).

Magyarországi vizek ökológiai állapotát értékelték kovaalgák morfológiai 
taxonómiájával és a DNS-vonalkódolás eljárással. A két módszerrel kapott 
eredmények jól korreláltak a közösségek összetételét, a kovaalgaindexeket 
és a környezeti változókat illetően. Viszont jelentős eltéréseket találtak a két 
módszerrel kimutatott fajok összetételében. A folyóvízi minták jelentős ré­
szénél az eDNS-alapú indexek közepes, míg a morfológiai alapú indexek jó 
állapotot jeleztek, ezért a DNS-vonalkódolást jelenlegi formájában még nem 
ajánlják ökológiai állapotértékelésre alkalmazni a morfológiai alapú módszer 
helyett (Duleba et al. 2021). Az egyik fő problémának a kovaalgákra vonat­
kozó megfelelő vonalkódkönyvtárak hiányát tartják. Weigand et al. (2019) a 
vízi szervezetekre vonatkozó vonalkódkönyvtárakban meglévő hiányosságok 
pótlását a jövő egyik legfontosabb feladatának tekintik. Ehhez a molekuláris 
ökotoxikológusok és a klasszikus (alfa)taxonómusok közötti szoros együttmű­
ködésre van szükség.

Az eDNS-vonalkódolás módszer ökotoxikológiai alkalmazására is vannak 
már példák. Egy kísérletben Beentjes et al. (2022) megvizsgálták két mező­
gazdasági stresszor (egy neonikotinoid inszekticid, a tiakloprid, valamint egy 
nitrogén, foszfor, kálium (NPK) keverék műtrágya) hatását szabadföldi mezo
kozmoszban három trofikus csoport (baktériumok, fitoplankton, árvaszúnyogok 
(Chironomidae) képviselőire vonatkoztatva eDNS-vonalkód módszer segítsé­
gével. Az eredmények azt mutatták, hogy az inszekticid- és a műtrágyakeze­
lés is befolyásolja a vizsgált csoportok összetételét. A műtrágya és a tiakloprid 
additivitását állapították meg (7.4. ábra). Az eredményeket összehasonlították 
az ugyanabból a vizsgálatból származó, de hagyományos taxonómiai módszer­
rel történt elemzésekkel (Barmentlo et al. 2019). A két módszer hasonló ered­
ményeket adott, de az eDNS-elemzés már kevesebb ismétlés esetében jelezte a 
hatásokat és több részletre világított rá, elsősorban az árvaszúnyogfajok össze­
tételét illetően.

Az előnyök mellett a DNS-vonalkódolásos kutatásokkal kapcsolatban ter­
mészetesen számos új probléma is felmerül. Van, amikor az amplifikáció nem 
működik egyformán minden faj esetében, szekvenálási hibák fordulnak elő, az 
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7.4. ábra. Hagyományos taxonómiai módszerrel és eDNS-el végzett vizsgálatok eredményei. 
Az Y-tengelyen a kezelt közösségek főkordináta (PCoA) centroid távolsága található a kontroll 
centroidjához képest. Kezelések: M: NPK műtrágya, T: tiakloprid, M+T: műtrágya és tiakloprid 
együtt. Az első három oszlopdiagram csoport (1–3) a DNS-vonalkódolás módszerrel, míg az 
utolsó (4) a hagyományos morfológiai határozáson alapuló eredményeket mutatja. 1: bakté-
riumok, 2: fitoplankton, 3: Chironomidae, 4: makrogerinctelenek hagyományos, morfológián 
alapuló determinációja szerint (Barmentlo et al. 2019 adatai).

adatbázisok hiányosak, az egyedi (nem, kor stb.) és környezeti (hőmérséklet, pH 
stb.) változókat is figyelembe kell venni, de ezek sokszor nem állnak rendelke­
zésre. A reprodukálhatóság és a variabilitás még mindig nehéz kihívást jelent, 
tekintettel a műszerek és a minta-előkészítések különböző módjaira. Egy labora­
tóriumok közötti összehasonlítás szerint a legnagyobb variabilitást a konzerváló 
puffer típusa, a minták többszörös kiolvasztása, a templát DNS koncentrációja, 
a PCR során használt DNS-polimeráz és a PCR erősítő reagensek eredményez­
ték (Zaiko et al. 2022). Ahhoz, hogy a DNS-vonalkódolásos módszert a hatósági 
munkában is fel lehessen használni az eljárások sztenderdizálására a jövőben 
nagy hangsúlyt kell helyezni.

Egy közösség eDNS-alapú rekonstrukciója valószínűleg sosem fog teljesen 
egyezni a gyűjtött egyedalapú monitorozó módszerek eredményeivel, de a két 
megközelítés hasonló választ adhat az ökotoxikológiailag fontos kérdésekre. Az 
eDNS-vonalkódolás jóval gyorsabb, kevésbé függ a képzett taxonómusoktól, és 
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belátható időn belül, várhatóan olcsóbb lesz a gyűjtésalapú monitorozásnál. Az 
említett okok miatt hamarosan fontossá válhat a döntéshozók számára. A DNS-
vonalkódolás előnye ökológiai szempontból, hogy lehetővé teszi a korai életsza­
kaszok és a részben elpusztult vagy töredékes példányok azonosítását, továbbá 
a ritka taxonómiai csoportok kimutatását, amelyek érzékenyek lehetnek bizo­
nyos stresszorokkal szemben, de nehezen gyűjthetők; és kimutatja az endemi­
kus, veszélyeztetett, valamint korai szakaszban az invazív fajokat (Pawlowski 
et al. 2018).



8. Populációk  
szennyezett környezetben

Lépjünk ki a laboratóriumból a terepre! Néhány populációs jelenségről lesz szó 
a következőkben, amiket szennyezett talajban, levegőben, vízben lehet tapasz­
talni. Ezeket a jelenségeket már jóval nehezebb megmagyarázni, mint a labora­
tóriumban tapasztaltakat, mert terepen sok hatás érvényesül egyszerre, időben 
változó módon (lásd még az 1.3. ábrát). Nagyon körültekintőnek kell tehát lenni, 
ha ok-okozati összefüggéseket keresünk (Hill 1965).

Természetes körülmények között a populációk létszáma az időben kisebb-
nagyobb mértékben egy átlagérték körül ingadozik. Szennyező anyagok jelen­
létében különböző módokon megváltozhat a populáció átlagos nagysága és a 
létszámingadozás mértéke, dinamikája (8.1. ábra).

8.1. ábra. Folyamatos és időszakos szennyezés következményei populációkra, vázlatosan. Fo-
lyamatos szennyezés: tételezzük fel, hogy egy gyár folyamatosan juttat ki nehézfémet a környező 
talajba. A hatás a gyár közvetlen közelében a legerősebb, majd a gyártól távolodva a szennyező 
koncentráció folyamatosan csökken. Időszakos szennyezés: szántóföldi táblán növényvédelmi 
beavatkozást folytatnak. A kijuttatott növényvédő szer egy hét alatt teljesen lebomlik, hatása 
megszűnik. Ilyen körülmények között kell értelmezni a lehetséges felsorolt jelenségeket.
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A populációk demográfiájának, vagyis valamely adott területen élő egyed­
számának, szerkezeti sajátosságainak (denzitás, ivararány, koreloszlás stb.), 
ezek változásainak, valamint e változásokat meghatározó tényezőknek tanul­
mányozása az ökológia egyik központi kérdése. A sok lehetséges probléma 
közül kiemelve a populációnövekedés, a denzitás, az ivararány és a kormeg­
oszlás kérdéseinek tárgyalása következik ökotoxikológiai szempontok szerint. 
Életmenetüket tekintve sokféle populáció van. Tekintsünk egy fiktív példát egy 
folyamatosan szaporodó populáció esetére. Ha egy területre betelepül valame­
lyik, mondjuk rovarfajból néhány egyed, akkor – kedvező környezeti feltételek 
esetén – valamilyen szigmoid görbével lesz leírható a populáció növekedése. 
Ennek alapján lehet kiszámolni a populáció pillanatnyi növekedési rátáját (r), 
ami az ökológusok számára igen fontos paraméter. (Az időszakosan szaporodó 
populációk esetében bruttó növekedési rátát számolnak, jele: λ.) A pillanatnyi 
növekedési ráta a görbe adott pontjának meredekségével fejezhető ki. Értéke 
abban a pontban a legnagyobb, ahol az exponenciális növekedés véget ér és a 
görbe telítési szakaszba megy át (inflexiós pont) (8.2. ábra).

8.2. ábra. Egy folyamatosan szaporodó populáció létszámnövekedésének sémája, néhány 
fontos jellemzővel. A nagyság először exponenciálisan, majd az inflexiós pont elérése után 
telítési görbe szerint nő. Az egyensúlyi populációnagyság átlagérték. Az egyensúly elérése 
után a populációnagyság értékei az átlag körül ingadoznak.
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A görbe folyamatosan szaporodó populációk esetén a következő egyenlettel 
írható le:

dN/dt = rN ((K – N)/K)

ahol: r: pillanatnyi növekedési ráta; N: a populáció nagysága az adott időpont­
ban; K: egyensúlyi populációnagyság.

Az ökotoxikológiában a mortalitás és/vagy a szaporodási paraméterek he­
lyett/mellett a populáció növekedési rátáját javasolják a szennyező anyagok ha­
tásainak mérésére, mert a populáció növekedési rátája integrálja az életmenet-
jellemzők válaszait populációs szinten (Forbes & Calow 1999). Forbes & Calow 
(1999) megvizsgálták, hogy a pillanatnyi növekedési ráta és bizonyos jellegek 
(akut és krónikus mortalitás, peteszám) közül melyik jelzi jobban a szennyezé­
sek populációs szintű következményeit. Megállapításuk szerint a populáció pil­
lanatnyi növekedési rátája ökológiai szempontból relevánsabb információt ad, 
mint a vizsgált jellegek. Emellett azonban több potenciális probléma merül fel 
a pillanatnyi növekedési ráta ökotoxikológiai végpontként való használatával 
kapcsolatban. Az ilyen célú vizsgálatok munka- és időigényesek. Hosszú élet­
tartamú fajok esetében szakmai és adminisztrációs okokból nehezen kivitelez­
hetők. Denzitásfüggő kísérletek alig vannak, pedig a természetben a folyamatok 
eszerint zajlanak. Így a populációnövekedés modellezése az ökotoxikológiában 
még mindig viszonylag fejletlen terület ahhoz, hogy megfelelően lehessen ér­
tékelni például a szennyező anyagok veszélyeztetett fajokra gyakorolt hatását 
(Köhler & Triebskorn 2013). Van azért ígéretes eredmény is. A nano-Cu és a 
CuCl2 magasabb koncentrációk esetén csökkentette az Eisenia fetida földigiliszta-
populáció pillanatnyi növekedési rátáját (Scott-Fordsmand et al. 2022).

A populáció létszámváltozásával módosul annak denzitása is, feltéve, hogy a 
populáció által elfoglalt terület nagysága állandó. Ha az egy egyedre jutó utód­
számot nézzük, akkor a legnagyobb értéket a legkisebb denzitás esetében várjuk 
(hiszen akkor bőségesen jut táplálék, élőhely, egyéb forrás, bár ivaros populáci­
ók esetében a másik nem megtalálása nehezebb lehet). A populáció denzitásának 
növekedésével az egy egyedre jutó források mennyisége csökken, ezért az egy 
egyedre jutó utódszám is csökken, egészen az egyensúlyi egyedszámig (a görbe 
telítési értéke; eltartóképességnek is nevezik), amikor már az r = 0. A növekedési 
ráta lehet negatív értékű. Ekkor a populációnagyság csökken (8.3. ábra).

A legtöbb laboratóriumi kísérletet, amely a populáció toxikus hatásra 
adott válaszreakcióját vizsgálja, alacsony denzitás és/vagy magas (optimális) 
táplálékszint mellett végzik. Ez azért problematikus eljárás, mert a növekvő 
denzitás és a táplálék elérhetőségének csökkenése fokozza a táplálékért és 
más erőforrásokért folyó versenyt, így az egyedek kevesebb táplálékhoz jut­
nak, kevesebb erőforrás áll rendelkezésükre a környezeti stressz elleni véde­
kezésre, következésképpen fogékonyabbak a toxikus stresszre. Ezért a labora­
tóriumi kísérletekben az alacsony denzitás és optimális táplálékellátás miatt 
súlyosan alábecsülhetik a populációnak a toxikus stresszre a természetben 
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8.3. ábra. Egy norvégiai kísérletben a kelet-európai pocok (Microtus levis) pillanatnyi növeke-
dési rátája (r) a téli (szeptembertől júliusig terjedő időszak) havi populációdenzitás függvényé-
ben. A hibasávok a 95%-os konfidencia-intervallumot jelentik. A vízszintes szaggatott vonal 
mutatja, mikor nincs változás a populáció méretében (r = 0). A populációsűrűség növekedé-
sével a pillanatnyi növekedési ráta csökken (Fauteux et al. 2021 adatai).
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A denzitás hatása sokrétű

A toxikus hatások denzitásfüggését egy nagyon elegáns kísérlet eredményeivel érde-
mes szemléltetni (Noël et al. 2006). A kérdés az volt, hogy miként változik a külön-
böző cinkkoncentrációknak kitett Folsomia candida ugróvillás populáció növekedé-
si rátája a populációdenzitástól függően. Egy laboratóriumi kísérletben az egyforma 
tenyészedényekbe különböző számú állatot tettek és a táplálékukhoz különböző men�-
nyiségben adtak cink-nitrátot. Lássuk először a cink hatását egy adott populációdenzitás 
mellett (8.4. ábra).
A hormetikus hatást jelző nyíl mutatja, hogy 6 állat/mikrokozmosz körüli denzitás mellett 
mintegy 1800 µg Zn/g koncentrációig nő a pillanatnyi növekedési ráta, vagyis kedvező a 
hatás. 1800 µg Zn/g koncentráció felett már kis további koncentrációnövekedés esetén 
is drasztikusan csökken a ráta. Az ábra felső részén található szaggatott vízszintes vonal 
(egyensúlyi populációnagyság) jelzi, hogy kb. 2000 µg Zn/g koncentrációig az egyensúlyi 
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populációnagyság hasonló, alig változik (majdnem 100 egyed/mikrokozmosz), de ezután 
gyorsan csökken, mert a növekedési ráta értéke negatív lesz. Az eddigi jelenségek nem 
függtek a denzitástól. Viszont a denzitás hatásait vizsgálva a következőket lehet megfi-
gyelni. Kis denzitás esetén (az igen magas koncentrációkat kivéve a cink koncentráció-
jától függetlenül) nő a növekedési ráta (ezt nevezik demográfiai Alle-hatásnak). Ennek 
oka nem világos. Egy lehetséges hipotézis szerint az alacsony, de növekvő denzitás 
esetén az egyre több ürülék kiváló szaporodási feltétel biztosít a gombáknak, az adult F. 
candida fő táplálékforrásának. Ezért szaporodnak jobban ilyen körülmények között az ál-
latok. Nagyobb denzitás esetén azonban már a populációk növekedési rátáját csökkentő, 
táplálékért való versengés folyik. Érdemes végiggondolni, hogy egy ilyen, a természetes 
viszonyokhoz képest egyszerű helyzetben, amikor csak két tényező (denzitás, cinkkon-
centráció) változik, milyen sokféle kimenetele lehetett a toxicitásnak. Mindenesetre óva-
tosságra inthetnek ezek az eredmények a bonyolult természetes szituációkban megfi-
gyelt toxikus hatások okainak interpretálásakor.

8.4. ábra. A cinkkoncentráció növekedésének sűrűségfüggő hatása. Az rmax: a maximá-
lis pillanatnyi növekedési ráta értéke (itt –0,1-től +0,5-ig terjedő értékek). A –0,1 – +0,5 
számok alatti szaggatott vonalak (izoklinek) az azonos mértékű maximális pillanatnyi nö-
vekedési rátát jelentik különböző populációdenzitás és Zn-koncentrációk esetében (mo-
dellszámítás eredményei). A két irányba mutató nyilakon az alattuk levő denzitás és/vagy 
Zn-koncentráció esetén megfigyelhető jelenségek nevei láthatók (Noël et al. 2006 adatai).
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adott reakcióit (Sibly 1999). Rövid élettartamú fajok esetében mindenképpen 
javasolt a denzitásfüggés figyelembevétele, mondjuk kiegészítő kísérletek se­
gítségével. Hosszabb élettartamú, illetve laboratóriumi vizsgálatokra nem al­
kalmas (pl. védett) fajok esetében modellek alkalmazása javasolt (Raimondo 
2013).

A váltivarú élőlények esetében a szennyező anyagok morfológiára, fizioló­
giára, viselkedésre, szaporodási sikerre és végső soron a populáció dinamikájá­
ra gyakorolt hatása nemek szerint különböző (Burger et al. 2007). A szennyező 
anyagok nagyobb hatással lehetnek az egyik nemre, mint a másikra; és így tor­
zíthatják az ivararányt, aminek azután következményei lehetnek a növekedési 
rátára, a populáció életképességére, a szelekcióra és a párválasztási folyamatokra 
(Jenouvrier et al. 2010). Az európai anyaangolna (Zoarces viviparus) populációi a 
Balti-tenger mellett működő nagy cellulózgyár közelében jelentős mértékben hí­
mekből álltak. A vizsgálatok eredményei szerint a szennyvízben lévő endokrin 
diszruptorok befolyásolták az embriók ivarszerveinek differenciálódását, és en­
nek következménye volt a hímek túlsúlya (Larsson & Förlin 2002). Antropogén 
szennyezőkkel terhelt környezetben élő erdei béka (Rana dalmatina) populációk­
ban a hímek megnövekedett arányát találták (Nemesházi et al. 2020), ellentét­
ben a barna varangyéval (Bufo bufo), ahol az arányváltozás elhanyagolható volt 
(Nemesházi et al. 2022). Az ivararány szelektív megváltoztatását elvben fel lehet 
használni környezetvédelmi célok elérése érdekében is. Invazív vagy kártevő 
populációk növekedését esetleg gátolni lehet ilyen módszerrel. Szúnyogok el­
leni védekezés céljából folyamatosan sokféle eljárást, technikát fejlesztenek. Az 
egyik kidolgozás alatt álló ígéretes stratégia az RNS-interferencián (RNSi) ala­
pul. Szúnyoglárvákat rövid interferáló RNS-eket (siRNS) termelő élesztőgom­
bával etettek és hatékonyan némították el a gamma-glutamil-transzpeptidáz 
(GGT1) gént. A GGT1 gén több fontos vektor szúnyogfajban (Aedes aegypti, Ae. 
albopictus, Anopheles gambiae, Culex pipiens, C. quinquefasciatus) jól konzerváló­
dott és részt vesz a nem kialakításában. A módosított gomba etetése a nőstény 
lárvák elpusztulását eredményezte, de nem volt szignifikáns hatással a hímek 
túlélésére. Mivel a nőstény szúnyogok szívnak vért, a hímek nem, a nőstény 
lárvák irtása az említett módon elősegítheti a fertőzések terjesztésének csökken­
tését. A módszer továbbfejlesztése szükséges, mert a nőstények pusztulása nem 
100%-os, és a szántóföldi alkalmazás technikai feltételeit is meg kell teremteni 
(Mysore et al. 2021, 2022).

A szennyező anyagok megváltoztathatják a populáció korösszetételét. Ezért 
a szabványokban a tesztelendő objektumok korát is előírják, nem csupán az ál­
latok, de a növények esetében is. A fiatal egyedek rendszerint érzékenyebbek a 
szennyező anyagokra, mint a kifejlettek, azután az idős egyedek megint érzéke­
nyebbek lehetnek (Muyssen & Janssen 2007, García et al. 2010). A jelenségnek 
köze lehet a még nem teljesen kialakult védekező mechanizmusokhoz vagy a 
fiatal egyedek nagyobb felület-térfogat arányához. Az említett gyakori mintá­
zatnál van bonyolultabb is. A japán medaka (Oryzias latipes) akut réztoxicitása 
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8.5. ábra. Akut 225 µg/kg CuSO4-expozíció hatása különböző korú japán medaka (Oryzias 
latipes) halakra. A: 168 órás expozíció során túlélő halak aránya. B: Túlélési idő a korcsopor-
tok esetében 168 órás expozíció során. A halak életkora (a kikelés utáni hónapok száma) je-
lentősen befolyásolja a túlélési időt (F = 3,19, p = 0,001). A szaggatott görbe a kéttagú mozgó 
átlagot mutatja (Mason & Parrott 2022 nyomán).
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bimodális toleranciát mutat (8.5. ábra). A tolerancia a 2–3 hónapos, valamint a 
10–11 hónapos halaknál a legnagyobb, a szaporodó (5–6 hónapos) és az öreg 
(14–16 hónapos) halaknál a legalacsonyabb. A szaporodási korban a reprodukci­
óba történő befektetés jelentősen csökkenti a réztoleranciát, míg öregkorban már 
kevés energia jut a stressz okozta káros folyamatok kiküszöbölésére (Mason & 
Parrott 2022).

Az életkor befolyásolja a zebradánió (Danio rerio) spermiumainak motilitását 
(Pataki et al. 2021). A kormegoszlás, illetve annak változásai informatívak lehet­
nek abból a szempontból, hogy milyen irányban várható a populációnagyság/
denzitás változása a jövőben. Ha a fiatal egyedek jobban pusztulnak, mint az 
öregek, akkor várható a populációnagyság csökkenése. A csökkenés a kártevők 
elleni védekezés esetében előnyös, hasznos populációk (pl. a biológiai véde­
kezésben hasznos ragadozók) esetében káros. Van már olyan modell, amely a 
stresszoroknak a halak nemi arányára gyakorolt hatásait összekapcsolja a popu­
lációkban bekövetkező eseményekkel (Miller et al. 2022).

További nehézség a terepvizsgálatokban, hogy a populációk egyedei csak 
részben hasonlóak egymáshoz. A laboratóriumban igyekeznek geno- és feno
típus szempontjából is minél homogénebb vonalakat létrehozni (ilyenek például 
a laboratóriumi egér- és patkányvonalak). A terepen azonban különböző korú, 
nemű, tápláltságú, változatos egészségű (a sor még folytatható egy konkrét po­
puláció esetében), tehát sok szempontból különböző egyedek alkotják a populá­
ciókat. Ezek az eltérések mind befolyásolják a toxikus hatások mértékét, jellegét 
és megnehezítik a laboratóriumi kísérletek eredményeinek terepviszonyok közé 
történő extrapolálását. (Vannak törekvések arra, hogy a laboratóriumi vizsgála­
tok feltételeit is diverzifikálják, változatosabbá tegyék és ezzel az előbb említett 
probléma nagyságát csökkentsék; továbbiak a 13.1. fejezetben.)

A populációk létszámváltozásait jelentősen befolyásolja, hogy a szennye­
zés folyamatosan vagy időszakosan történik-e. Ha a szennyezés folyamatosan 
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éri az egymást követő generációkat, akkor multigenerációs hatásról beszélünk. 
Ha csak a szülőgenerációt éri a hatás, de a következő generációkat már nem, 
de mégis tapasztalható a szennyezésnek valamilyen következménye, akkor az 
utódgenerációk esetében transzgenerációs hatásról van szó (Szabó et al. 2020). 
Ez a definíció fontos, mert a multigenerációs kifejezést sok szerző egyszerűen 
csak a több generációs kísérletre alkalmazza, függetlenül attól, hogy a szennye­
zés egy vagy többgenerációt érint. Különösen a rövid generációs idejű populá
ciók esetében jelentősek a folyamatos szennyezések, mert rövid időn belül vált­
ják egymást a generációk; és ezért a változások egységnyi idő alatt gyorsabban 
történnek, mint a hosszú generációs idejű fajok esetében.

Folyamatos szennyezés esetén a populációk létszáma három irányba változ­
hat (8.1. ábra). Az első esetben a populáció a szennyezés miatt kipusztul. Ez 
előfordulhat azért, mert még a legtoleránsabb egyedek sem képesek túlélni vagy 
adaptálódni az adott a környezetben, olyan erős a szennyező anyag toxicitá­
sa. A második és talán leggyakoribb hatás esetén a szennyezés következtében 
a populáció nagysága lecsökken, de kisebb létszámban továbbra is élni tud a 
szennyezett területen a toleráns egyedek miatt. Érdekes a harmadik eset, amikor 
egy populáció létszáma megnő egy területen a szennyezés következtében. Itt 
leggyakrabban arról lehet szó, hogy a kompetícióban álló populációk közül a 
szennyezésre érzékenyebb versenytárs népességének nagysága lecsökken vagy 
a populáció kipusztul, és ennek következtében a kevésbé érzékeny versenytárs 
populációja elszaporodik. Ekkor tehát a szennyező közvetett hatása tapasztal­
ható. Amennyiben a szennyezés időszakos, akkor annak múltával nőhet a po­
pulációk egyedszáma. Két formája kézenfekvő ennek a helyzetnek (8.1. ábra). 
Az első esetben maradtak túlélő egyedek a területen, és ezekből kialakulhat egy 
új populáció. Persze ez nagyságát, szerkezetét tekintve jó eséllyel el fog térni a 
szennyezést megelőző populációtól aszerint, hogy mely egyedek voltak a sze­
rencsés túlélők, és miért; nagyobb toleranciájuk volt, sikeresebben bújtak el, 
vagy egyéb okok miatt maradtak meg. A második és szintén gyakori lehetőség, 
hogy máshonnan települnek be egyedek (metapopulációs mechanizmusok). 
Ilyenkor gyakran fordul elő a populációgenetikában palacknyak (bottleneck) 
hatásnak nevezett eset.



9. Szennyező anyagok  
a metapopulációkban

 
A metapopulációk alegységekből, helyi populációkból állnak. A helyi popu­
lációk kisebb-nagyobb élőhelyfoltokat foglalnak el. A helyi populációk a szá­
mukra többé-kevésbé kedvező élőhelyfoltokban fordulnak elő, amelyeket ke­
vésbé kedvező területek választanak el egymástól. A helyi populációk között 
az állategyedek vándorolnak vagy vándorolhatnak, növények esetében a sza­
porító anyagok kerülnek egyikből a másikba és így helyi populációk hálóza­
ta, vagyis egy metapopuláció jön létre (Gallé 2013, Pásztor & Oborny 2007). 
Előfordulhatnak olyan jó élőhelyek is, ahol a helyi populációk még nem alakul­
tak ki vagy már kihaltak. A metapopuláción belüli kapcsolatok miatt a szen�­
nyező anyagok hatással lehetnek a helyi populációkra a nem szennyezett terü­
leteken is. Többféle metapopulációs modell létezik. Egy lehetséges, klasszikus 
metapopulációs mintázatot mutat a 9.1. ábra. A helyi populációk közötti ván­
dorlás, az élőhelyfoltok mérete, elszigeteltsége a többi folttól és minősége meg­
szabja a teljes metapopuláció dinamikáját.

9.1. ábra. Egy egyszerű, klasszikus, öt helyi populációból álló metapopulációs modell mintá-
zata. Nyíllal nem érintett ellipszis: élőhelyfolt, terület, ahol élhetne egy helyi populáció, mert 
a környezeti feltételek megfelelőek lennének, de pillanatnyilag – különböző okok miatt, mint 
például lokális kihalás – nem él. Nyíllal érintett ellipszis: élőhelyfolt, ahol él a helyi populáció. 
Nyíl: a populációk egyedeinek vándorlása (a nyilak vastagsága az egységnyi idő alatt az 
egyik helyi populációból a másikba átkerülő egyedek számával arányos). A vándorlás lehet 
egy vagy kétirányú.
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A metapopulációk ökotoxikológiájával kapcsolatban kevés eredmény ismert, 
ezért általános vagy általánosítható megállapítások még nem tehetők. Néhány 
nagyobb lélegzetű ökotoxikológiai kutatás eredményei állnak rendelkezésre a 
metapopulációkkal kapcsolatban. A szennyező anyagok hatására a helyi popu­
lációk forrásként vagy nyelőként szerepelhetnek más helyi populációk számá­
ra. Ha egy szennyező anyag miatt egy helyi populáció denzitása csökken vagy 
kipusztul, akkor a szennyeződés megszűnte után a szomszédos, kapcsolatban 
levő helyi populációkból kerülhetnek egyedek a kipusztultak helyére. Abban 
az esetben, ha a forráspopulációból túl sok egyed vándorol át arra a terület­
re, ahol a szennyezés és kipusztulás történt, a forráspopulációban is csökken 
a denzitás. Következésképpen a szennyezett helyeken lévő helyi populációk a 
metapopuláción belüli más populációk számára nyelőként működhetnek, ez­
által a szennyező anyagoknak a lokálisnál sokkal szélesebb körű hatása lehet. 
Ezzel szemben, ha a szennyező anyag terhelése nem krónikus, a metapopuláció 
dinamikája enyhítheti a helyi populáció terhelését. A szomszédos helyi po­
pulációk egyedeinek beáramlása potenciálisan visszaállíthatja a stressz előt­
ti denzitást. Ez a helyreállítás a helyi populációkra gyakorolt szennyező hatás 
mértékétől és időtartamától, valamint a többi populáció azon képességétől függ, 
hogy képes-e pótolni az érintett populáció denzitáscsökkenését (Newman 2013). 
Nem mindegyik alkalmas élőhelyen találunk populációt, de ezeknek az üres 
helyeknek a száma/aránya is fontos, mert be- vagy újranépesülhetnek. A helyi 
populációk közötti kapcsolatok erőssége (átkerülő egyedek száma) nem egy­
forma. A helyi populációk nagysága, az átkerülő egyedek száma és a kapcso­
latok rendszere (melyik helyi populáció melyikkel áll kapcsolatban) az időben 
változó. Metapopulációs ökológiai modellek bőven állnak rendelkezésre. Az 
ökotoxikológiában azonban ritka a metapopulációs megközelítés, pedig a helyi 
populációk közötti összeköttetés és a szennyezetlen területek jelenléte alapvető 
fontosságú a szennyezett és szennyezetlen területeken élő helyi populációk és az 
egész metapopulációs rendszer dinamikája szempontjából. A helyi populációk 
közötti kapcsolat hiánya a szennyező anyagoknak való folyamatos kitettséghez 
(esetleg kipusztuláshoz) vezethet azokban a helyi populációkban, amelyeket 
a szennyezés ér (Araújo & Blasco 2019). Laboratóriumban metapopulációs 
struktúrához hasonló 18 edényt tartalmazó kísérleti berendezést készítettek 
zebradánió (Danio rerio) halak tesztelésére. Mindegyik edény a szomszédjával 
kapcsolódott egy nyíláson keresztül, amin a halak át tudtak úszni. Rézkoncent­
ráció-gradienst hoztak létre és kimutatták, hogy a halak koncentráció-válasz 
módon mutattak elkerülő viselkedést. A rendszer alkalmasnak bizonyult réz 
által kiváltott metapopulációs dinamika, a migrációs folyamatok és a szennye­
zetlen területek benépesülése modellezésére (Araújo et al. 2018a). Egy másik 
kísérletben, laboratóriumi körülmények között az atrazinnal szennyezett víz 
megakadályozta két guppi (Poecilia reticulata) csoport egyedeinek (kvázi helyi 
populációk) keveredését (Araújo et al. 2018b). Ez a kísérlet a szennyező anya­
goknak a helyi populációkat elválasztó, keveredésüket gátló szerepére példa.
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A metapopulációk térben és időben erősen struktúráltak és változékonyak. 
Ezért a toxikus anyagok által kiváltott stressz hatása csak alapos vizsgálatok és 
jó modellek segítségével jelezhető előre. Az antropogén zavarások megváltoz­
tatják az egyes élőhelyfoltok minőségét, az élőhelyhálózatok szerkezetét és így a 
metapopulációk dinamikáját. Az Észak-Amerikában gyakori Lithobates sylvaticus 
békapopulációk adataira alapozva modellezték, hogy a szennyezéssel zavart 
foltok (helyi populációk) száma, a zavarás fitneszköltsége, a diszperziós ráta és 
a zavart élőhelyfoltok vonzereje milyen módon befolyásolja a metapopulációk 
fennmaradását három különböző élőhely-hálózati típus esetén (Edge & Fortin 
2020). A diszperziós ráta, a szennyezéssel zavart foltok száma és a zavarás miatt 
bekövetkező fitneszcsökkenés a legfontosabb tényezők, amelyek befolyásolták a 
metapopuláció átlagos növekedési rátáját, a kihalás valószínűségét és a kihalásig 
eltelt időt. Az eredmények szerint az élőhelyhálózat szerkezete és a szennyezés­
sel zavart foltok elhelyezkedése az élőhelyhálózaton belül szintén hatással van 
a metapopuláció fennmaradására. Ezeket az eredményeket érdemes figyelembe 
venni a természetvédelmi tervezés során.

A metapopulációkban élő kártevők ellen másképpen kell védekezni

A metapopulációk működésének megértése ökotoxikológiai szempontból is alapvető 
kérdés. Nézzünk egy egyszerű, gyakorlati példát. Tételezzük fel, hogy a kukoricabarkó 
(Tanymecus dilaticollis) kártétele ellen egy tiakloprid hatóanyagú inszekticiddel védekez-
nek egy táblán. A védekezés hatékony, az állatok nagy részét elpusztítja. Persze 100%-
os hatékonyságot nem lehet elérni, valahány egyed mindig marad a kezelések után is, 
mert elbújnak, nem éri őket a szer vagy toleránsak a szerrel szemben. A toleránsak el-
vándorolhatnak más helyi populációkba, és az inszekticides kezelés által kiváltott hatás 
ott is érvényesülni fog, hiszen nagyrészt nem a metapopuláció átlagára jellemző tulajdon-
ságokkal rendelkező egyedek érkeznek. Kézenfekvő például azt feltételezni, hogy a szer-
nek ellenállóbb állatok maradnak meg. Ha ez egy genetikailag rögzült tulajdonság, akkor 
átviszik a másik helyi populációba és ott tovább örökítik. Következésképpen a másik 
helyi populáció inszekticidrezisztenciája megnő. Ugyanez a gondolatmenet alkalmazható 
ellenkező esetben is, ha a túlélő egyedek nem vándorolnak el, hanem a hozzájuk beván-
dorló, szennyező anyaggal nem érintkezett egyedekkel alkotnak új generációt. Az így 
kialakuló populáció genetikai szempontból szintén el fog térni az időben megelőzőtől. A 
metapopulációs dinamikából következik továbbá, hogy ha egy helyi populációból kipusz-
tulnak az egyedek, akkor egy másik helyi populációból újranépesül(het) az élőhelyfolt.





10. A szennyező anyagok 
befolyásolják  
az életmenet-stratégiákat
 
 
Az élőlények szaporodási és túlélési stratégiái igen sokfélék, mégis felfedezhető 
egy kontinuum, aminek a két szélén elhelyezkedő fajok tulajdonságai szemlé­
letesen mutatják a lényegi különbségeket. Vannak ugyanis kistestű, sok utódot 
létrehozó, rövid ideig élő (r-stratégista) és nagy testű, lassan növekvő, kevés 
utódot létrehozó, hosszú életű (K-stratégista) fajok. A tulajdonságok egymás­
sal összefüggésben evolválódnak az adott környezetben a rátermettség (fitnesz) 
maximalizálása érdekében. A rátermettség azt jelenti, hogy egy egyed genotípu­
sa milyen mértékben tud megjelenni a következő generációban (pl. rátermettebb 
a több szaporodó utódot létrehozó szürke légykapó a kevesebbet létrehozóhoz 
képest). A rátermettség mérése lehetővé teszi a szennyező anyagok által okozott 
környezeti kockázatoknak a jelenleginél megbízhatóbb becslését (Straub et al. 
2020). A környezeti allokációs elv szerint egy élőlény rátermettsége nem lehet 
azonos minden környezetben. A következőkben arról lesz szó, hogy a populáci­
ók egyedeinek különböző életmenet-komponensei miként és milyen mértékben 
változnak meg, ha rövidebb-hosszabb ideig toxikus környezetben stressznek 
vannak kitéve. A szituáció – röviden összefoglalva az energetikai viszonyokat 
– a következő. Minden egyed számára egy adott helyzetben adott mennyiségű 
energia áll rendelkezésre. Ezt kell elosztania a különböző életfolyamatok között. 
Egy adott ökológiai szituációban dönteni kell arról, hogy a termékenységre (pl. 
magok, utódok számának növelése) vagy a túlélésre (pl. testtömegnövekedés, 
kórokozók, toxikus anyagok elleni védekezés) fordít több energiát az egyed. Az 
energiaallokációs elv szerint egy-egy élőlénynek a rendelkezésére álló véges 
energiakészletét különböző funkciók között optimálisan kell felosztania. Példá­
ul ha többet fordít önfenntartásra, akkor kevesebb energia jut szaporodásra és 
viszont. Ezt a folyamatot nevezik csereviszonynak (trade-off) (Pásztor 2004). 
Egy egyed különböző környezetben eltérő energiaallokációs stratégiát használ 
a rátermettség maximálása érdekében. Meg lehet állapítani, hogy tiszta környe­
zetben milyenek az egyes életfolyamatokra jutó energia arányai. Az is kézenfek­
vő, hogy szennyezett környezetben ezek az arányok megváltoznak és a válto­
zás mértéke arányos a szennyezés mértékével és annak időtartamával. Mivel a 
különböző jellegek gyakran korrelálnak egymással, ezért a stresszorokra adott 
válaszok várhatóan összehangolt változásokat idéznek elő a szervezetben, és 
átalakítják a különböző utakon áramló energiamennyiségek arányait (Debecker 
& Stoks 2019). Alacsony szennyezés esetén az élőlény módosítja normális fizi­
ológiai működését, a felszívódás mértékét a táplálkozás során, a sejthártya ion­
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10.1. ábra. Növekedés és szaporodás csereviszonya Folsomia candida ugróvillás multige
nerációs és transzgenerációs vizsgálatában. Az abszolút növekedés (A) és a teljes szapo-
rodási befektetés (B) az F3 generációban. M: multigenerációs kezelés, T: transzgenerációs 
kezelés (Szabó et al. 2020 adatai).
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pumpa-folyamatait stb. Növekvő hatás esetén beindulnak a detoxifikáló vagy 
speciális transzportfolyamatok, energia-csereviszonyok és hasonló jelenségek. 
Ennek különböző, mérhető és jelentős következményei lesznek, mint például fit­
neszcsökkenés (például az utódok számának visszaesésével becsülhető). Végül 
az egyed forrásainak kimerülése halálhoz vezet (Steinberg et al. 2008).

Vegyünk néhány egyszerű, gyakran előforduló példát. Peszticiddel kezelt te­
rületről az állatok, ha tudnak, elmenekülnek (Gainer et al. 2022, Szabó et al. 2018), 
tehát mozgásra sok energiát fordítanak, amit más életfolyamatoktól vonnak el. 
Előfordul, hogy enyhébb toxikus stressz miatt az utódszám csökken (Szabó et 
al. 2020), mert a védekező mechanizmusok működtetésére több energiára van 
szükség. A peszticidek visszafoghatják a növekedési ütemet és meghosszabbít­
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hatják a fejlődési időt, mert redukálják az emésztés hatékonyságát és költséges 
védelmi mechanizmusokba (HSP70, glutation-S-transzferáz stb. termelés) kell 
fokozott energiát befektetniük (Debecker et al. 2016). Ha az életfenntartó folya­
matok energiaköltsége magas, akkor kevesebb energia jut a védekezésre a káros 
folyamatok ellen és az általuk kiváltott hibák javításra. Ezért a magas anyag­
csererátával rendelkező fajok érzékenyebbek lehetnek a peszticidekre (Baas & 
Kooijman 2015).

Szép példája a növekedés és szaporodás csereviszonyának, ami a Trebon 
30EC inszekticid hatására a Folsomia candida ugróvillás faj esetében figyelhető 
meg (Szabó et al. 2020). Multi- és transzgenerációs kísérletben a szülőket kezel­
ték koncentráció-válasz módon, majd három generáción keresztül vizsgálták a 
következményeket. A multigenerációs kísérletben nem találtak csereviszonyt bi­
zonyító jelenséget. A transzgenerációs kísérlet harmadik generációjában viszont 
világos csereviszonyt állapítottak meg (10.1. ábra). Az állatok növekedése az 
inszekticides kezelés következtében koncentrációfüggő módon csökkent, tehát 
kevesebb energiát invesztáltak ebbe az életfunkcióba, miközben a teljes szapo­
rodási befektetésük (petetérfogat szorozva a peteszámmal) szintén dózisfüggő 
módon nőtt, tehát a petetermelésbe fektettek több energiát. Ez egy kompenzá­
ciós mechanizmusnak tűnik, amivel a kezdeti populációdenzitást lehet vissza­
állítani.

A különböző életmenet-stratégiákhoz hasonló az életritmus-szindróma 
(pace-of-life syndrome) elnevezésű hipotézis. A hipotézis azt prediktálja, hogy 
a viselkedés egyéni különbségeinek összhangban kell lenniük a morfológiai, 
fiziológiai és életmenet-jellemzőkkel egy lassú és egy gyors életritmus közötti 
kontinuum mentén. Vannak a szaporodást a túléléssel szemben előnyben ré­
szesítő (azaz gyors életmenetű) egyedek. Ezek hamar elérik az ivarérett kort, 
intenzív az anyagcseréjük is, viszont az immunrendszerük gyenge és rövid 
ideig élnek. Ugyanakkor vannak olyan egyedek, amelyek a túlélést a szaporo­
dással szemben előnyben részesítik (azaz lassú életmenetűek), vagyis lassan 
lesznek ivarérettek, de alacsony intenzitású anyagcserével hosszabb ideig él­
nek (Stearns 1989). Ez természetesen nem két élesen elváló csoport, hanem 
egy kontinuum két széle. Az ökotoxikológia területén csak az utóbbi években 
kezdték tesztelni a hipotézist, de ez új ígéretes területnek látszik (Hämäläinen 
et al. 2021). Például kék légivadász (Ischnura elegans) szitakötők érzékenysé­
gét vizsgálták a klórpirifosz peszticiddel szemben gyors életritmusú (magas 
metabolikus ráta) és lassú életritmusú (alacsony metabolikus ráta) populáci­
ókban. A lassú életritmusú populációk voltak érzékenyebbek a klórpirifoszra 
(túlélés, növekedés, metabolikus ráta), valószínűleg azért, mert a gyors élet­
ritmusú populációk magasabb anyagcsererátája lehetővé tette az intenzívebb 
peszticideliminációt (Janssens et al. 2021). Ez az eredmény ellentmond Baas 
& Kooijman (2015) hipotézisének. Az apró légivadász (Ischnura pumilio) ese­
tében azt találták, hogy a bátrabb állatok gyorsabb életmenettel rendelkeznek. 
A gyors élettartam fenntartásához, valamint a peszticiddel szembeni hatékony 
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méregtelenítő és javító mechanizmusokhoz nagy mennyiségű energia szüksé­
ges, amit csak a bátrabb, gyorsabb életmenetű lárvák képesek fenntartani. Ezek 
az egyedek a toxikus zavarás után hamarabb folytatják a táplálkozást, mint a 
lassú életmenetűek (Debecker et al. 2016). A szennyezések miatt bekövetkező 
életmenetstratégia-változások okainak megértése alapvető fontosságú. A fejlő­
dési idő növekedése, az utódszám vagy a kelési siker csökkenése és hasonló 
folyamatok jelentős negatív hatást gyakorolhatnak a populáció nagyságára. 
Ezekről a kérdésekről jelenleg még keveset tudunk. Nem kétséges, hogy kellő 
adatmennyiség és ismeret esetén a jövőben a szabványokban (ISO, OECD stb.) 
is érvényesíteni kell az eredményeket.



11. Populációk kölcsönhatásai 
szennyezett környezetben

Az ökológiában két populáció között kialakuló interakciók, mint a versengés, 
növény-növényevő, ragadozó-zsákmány, gazda-parazita és a többi kapcsolatok 
legtöbbje, régóta és alaposan vizsgált kérdéskörök. Ezeknek a viszonyoknak 
nagy a jelentősége a populációk és közösségek működése szempontjából. Az 
ökotoxikológiában azonban még mindig keveset, bár növekvő számban foglal­
koznak az említett kölcsönhatásokra vonatkozó problémákkal. A vizsgálandó 
kérdés az, hogy a populációk közötti kapcsolatok mennyiben befolyásolják a to­
xikus jelenségeket, illetve fordítva: módosítják-e a szennyező anyagok a kapcso­
latokat akár közvetlenül, akár közvetve, amint azt Relyea & Hoverman (2006) a 
peszticidek vízi ökoszisztémákra gyakorolt hatásai esetében bemutatja. A szen�­
nyező anyag közvetlenül elpusztíthatja az élőlényt vagy módosíthatja egy tu­
lajdonságát. A közvetett hatásra pedig egy példa, amikor a ragadozó populáció 
létszáma csökken, de nem azért, mert a szennyező anyag hat rá, hanem azért, 
mert a zsákmánypopuláció létszáma toxikus hatásra csökken (11.1. ábra). Egy 
szennyezés következményei nem érthetők meg teljes mértékben, ha csak a köz­
vetlen hatását vizsgálják; és a szennyezőanyag-értékelés torz lesz, ha a közvetett 
következményeket figyelmen kívül hagyják (Gergs et al. 2013).

A következőkben a populációk között megfigyelhető sok lehetséges kapcso­
latforma közül mindössze két interakció-típusról lesz szó ökotoxikológiai kon­
textusban. Az első a ragadozó-zsákmány kapcsolat szennyezésekre bekövetkező 
változásai, mert ez jól kutatott terület. A második pedig a szennyező anyagok 
hatására bekövetkező módosulások a gazda-mikrobióta kapcsolatokban, mert 
ez egy új, kibontakozóban levő, fontosnak tűnő témakör.

11.1. ábra. Egyszerűsített vázlat a szennyező anyagok direkt és indirekt hatásaira egy raga-
dozó-zsákmány rendszerben. A szennyező anyag direkt hatás gyakorol a zsákmány fajra és 
így befolyása lesz, közvetett módon, a ragadozó fajra is (szaggatott nyíl), következésképpen 
megváltozik a két faj közötti direkt hatás is (folyamatos kétirányú nyíl).

Szennyező
anyag Zsákmány Ragadozó



112 Bakonyi Gábor: Ökotoxikológia szupraindividuális megközelítésben

Az első interakció-típus, azaz a ragadozó-zsákmány viszony esetében töb­
bé-kevésbé szoros kapcsolat van a két populáció között. A szoros kapcsolat azt 
jelenti, hogy a két populáció létszáma alapvetően egymástól függ, még akkor is, 
ha – természetesen – más tényezők is befolyásolják azt. Gondoljunk a ragado­
zó-zsákmányállat kapcsolatok többé-kevésbé szabályosan oszcilláló ciklusaira 
(Gallé 2013). Ha az egymásra hatás erős, akkor nem csodálható, ha az egyik 
populáció létszámának változása (mondjuk egy szennyező anyag miatt bekö­
vetkező denzitáscsökkenés esete) befolyásolni fogja a másik populáció nagysá­
gát akkor is, ha a másikat nem érte közvetlenül vagy egyáltalán nem hatott rá a 
szennyező anyag.

Sok esetben azonosítottak szennyező miatt kialakuló jelentős közvetett hatást 
ragadozó-zsákmány kapcsolatban. Például, a fenvalerát inszekticid alacsony 
koncentrációja gátolta a Culex pipiens szúnyoglárva riasztási reakcióit, és ezért a 
Notonecta glauca vízipoloska ragadozási rátája fokozódott (Reynaldi et al. 2011). 
Egy másik esetben az endoszulfán és a ragadozó (N. glauca) jelenlétének kö­
zös hatásait öt búvárpoloskafajra vonatkozóan Trekels et al. (2011) vizsgálták. 
Az eredmények azt mutatták, hogy míg a peszticid alkalmazása és a ragado­
zó (vizuális és kémiai) jelzése szinergista módon befolyásolta a Sigara lateralis 
faj mortalitását és a S. iactans növekedési ütemét, antagonizmust tapasztaltak a 
Hesperocorixa linnaei mindkét nemének és a S. striata nőstényeinek növekedési 
ütemében. Az előző adatok szerint közel rokon fajok azonos inszekticidre mu­
tatott érzékenységében is lehetnek különbségek. Nem találtak azonban bizonyí­
tékot arra, egy nagyrészt ugyanazokkal a búvárpoloskafajokkal elvégzett kísér­
letben, hogy a molekuláris markerek (acetilkolin-észteráz, fenoloxidáz, kataláz, 
szuperoxid-diszmutáz) egyértelműen reagálnak az endoszulfánra és a poloská­
kat ragadozó háromtüskés pikó (Gasterosteus aculeatus) illatanyagára (Trekels 
et al. 2012). Ez a vizsgálat példa arra, hogy nem mindig lehet összekötni a mo­
lekuláris és életmenet-változásokat egymással. Természetesen lehet az is, hogy 
létezik kapcsolat, csak még nem bukkantak rá.

A populációk denzitásváltozását számos tényező okozhatja. Lehet a peszticid 
közvetlen vagy közvetett hatásainak eredménye, a trofikus kaszkádok (lásd még 
a 12.2. fejezetet) működésének (Relyea 2005), a migrációnak (Bayona et al. 2015), 
a zsákmányállatok denzitásváltozásának (Cochard et al. 2014) vagy az élőhely 
megváltozásának (Hashimoto et al. 2019) köszönhető. Dózisfüggés is megfi­
gyelhető. Egy lambda-cihalotrinnal végzett mezokozmosz-vizsgálatban többek 
között a Daphnia vízibolha és a szerre érzékenyebb Chaoborus obscuripes szú­
nyoglárva denzitását vizsgálták (Roessink et al. 2005). Alacsony expozíciós kon­
centrációknál jobban pusztultak az árvaszúnyogok, a vízibolhák ragadozói, így 
a predáció csökkenése miatt a kevésbé érzékeny vízibolha denzitása növekedett. 
Közepes expozíciós koncentrációknál egyensúly alakult ki a vízibolhákra nézve 
pozitív közvetett és a toxikus közvetlen hatások között. Magasabb koncentráci­
ók esetében a káros közvetlen hatások felülírták a pozitív közvetett hatásokat, 
és mindkét csoport denzitása csökkent. Terepi ökotoxikológiai vizsgálatokban 
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a denzitásváltozásokat heteken, hónapokon, ritkán éveken keresztül követik. 
Ilyen hosszú időtartam alatt a denzitás ellentétesen vagy látható mintázat nél­
kül is változhat, nem azért, mert a növényvédő szer nem toxikus, hanem azért, 
mert a toxicitást más környezeti tényező befolyása elfedi (Kobashi et al. 2017). 
Hangsúlyozandó tehát a peszticidhatások komplex természete.

Természetesen vannak esetek, amikor a szennyező anyagok nem befolyá­
solják a ragadozó-zsákmányállat interakciókat (Relyea & Hoverman 2008). 
Vízipoloskák esetében azonban gyakrabban találtak olyan szituációkat, amikor 
a peszticidek jelentősen megváltoztatták a ragadozó-zsákmány kapcsolatokat, 
mint amikor nem (Bakonyi et al. 2022). Egyre több bizonyíték van arra, hogy 
egyes ragadozófajok zsákmányszerzési hatékonysága peszticidek jelenlétében 
megváltozik. Egyes szituációkban a ragadozó hatékonysága csökken (Relyea & 
Hoverman 2008, Valbon et al. 2018) másokban nő (de Beeck et al. 2016). Spe­
ciális helyzetet jelent, ha a zsákmányállat peszticidrezisztenciája befolyásolja a 
ragadozó hatékonyságát. Például a törpe hanyattúszópoloska (Plea minutissima), 
a vízmérő poloska (Hydrometra stagnorum) és a Guignotus pusillus bogárfaj szig­
nifikánsan több rezisztens dalos szúnyog (Culex pipiens) lárvát fogyasztott, mint 
érzékenyt (Berticat et al. 2004). Ezek az adatok azt mutatják, hogy a rezisztencia 
kialakításához szükséges költségek csökkentik a más életfolyamatokhoz rendel­
kezésre álló energiát; vagy a rezisztencia megléte más, a védekezésben kedve­
zőtlenebb tulajdonságokkal párosul és ezért a rezisztens egyedek a ragadozók 
számára könnyebben hozzáférhetők lesznek.

A mezőgazdaságban alkalmazott peszticideket rendszerint a növényevő 
(esetünkben a zsákmány) populációk létszámának visszaszorítása céljából fej­
lesztik ki. A létszámcsökkentés rövid távon többnyire sikerül. A hosszú távú 
hatások azonban nem ennyire nyilvánvalóak. Peszticides kezelés után a kártevő 
újból megjelenése jellemző (Hardin et al. 1995), amit populációnövekedés kö­
vet. A jelenség egyik oka, hogy a ragadozók gyakran érzékenyebbek a szerekre, 
mint a növényevők (Theiling & Croft 1988). Érdemes itt felhívni a figyelmet: 
ha a peszticid arányaiban jobban csökkenti a ragadozó létszámát, mint a zsák­
mányét, akkor a zsákmánypopuláció ragadozás hiányában gyorsabban növeke­
désnek indul és magasabb denzitást ér el, mintha a ragadozó is lenne jelen. A 
Sevin inszekticid (hatóanyaga karbaril) 44%-os csökkenést okozott a ragadozók 
(rovarok és frissen kelt szalamandralárvák) és 85%-os növekedést az ebihalak 
biomasszájában. Az ebihalakra gyakorolt pozitív hatást annak tulajdonították, 
hogy a növényvédő szerek sok ragadozót elpusztítottak és a ragadozónyomás 
csökkenésével több zsákmányállat maradhatott életben (Relyea 2005). Számos 
vizsgálati eredmény szerint a természetes ellenségek képesek a kártevő popu­
lációk növekedésének hatékony kontrolljára (Symondson et al. 2002, Janssen & 
van Rijn 2021). Ilyen esetekben tehát a peszticid használata káros, továbbá feles­
leges költséget jelent a használójának.

A zsákmánypopuláció kémiai úton történő csökkentése szerteágazó mellék­
hatásokkal jár. Antikoaguláns szereket gyakran alkalmaznak rágcsálóirtásra, 
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még terepviszonyok között is. Ezek a szerek azonban nem csupán a célszerve­
zeteket, de nem kártékony, esetleg védett rágcsálókat is pusztítanak és a rág­
csálók ragadozóiba is átjutnak. Egy kaliforniai vizsgálatban a veszélyeztetett 
vörös hiúz (Lynx rufus) mindegyik természetben elpusztult egyedében találtak 
antikoaguláns szermaradékot (Serieys et al. 2013). Egy modell eredményei is 
azt mutatták, hogy az antikoaguláns szerek használata csökkenti a menyétfé­
lék (Mustelidae) létszámát. Ez probléma, mert közöttük lehetnek védett fajok is 
(Baudrot et al. 2020). Továbbá a peszticidek nem csak elpusztítják a ragadozó­
kat, de szubletális befolyásuk is van azok fiziológiájára és viselkedésére (Serrão 
et al. 2022). A szennyező anyagok szubletális koncentrációban befolyásolhatnak 
különböző jellegeket és ezzel megváltoztatják a ragadozó-zsákmány kapcsola­
tokat. Ha például a szennyező anyag hatására a zsákmány kevesebbet mozog 
(Mikó et al. 2017), több időt tölt a búvóhelyén, akkor kevésbé lesz kitéve a raga­
dozónak, kisebb lesz rajta a predációs nyomás.

A ragadozók nem csupán direkt fogyasztásukkal gyakorolnak hatást a 
zsákmányukra, hanem kémiai úton és vizuálisan is, megváltoztatva a zsák­
mány viselkedését és ezen keresztül a szennyező anyagnak való kitettségét. 
Újabban sokat foglalkoznak azzal a kérdéssel, hogy a ragadozók által kibo­
csátott kémiai anyagok (infokemikáliák, vagyis a szervezetek környezetében 
található információforrást jelentő vegyületek, mint például a feromonok) mi­
lyen jelentőséggel bírnak a ragadozó-zsákmány kapcsolatokra (Ferrari et al. 
2010). A vízi szervezetek legtöbb infokémiai anyagának pontos kémiai szer­

Ragadozó-zsákmányállat kölcsönhatás vízi környezetben

Egy laboratóriumi koncentráció-válasz kísérletben három peszticid (atrazin, karbaril, 
endoszulfán) hatását vizsgálták a szép légivadász (Coenagrion puella) szitakötő lárváira 
(Campero et al. 2007). Most csak az endoszulfánnal végzett kísérlet eredményeiről lesz 
szó. A peszticideknek a környezetileg releváns koncentrációit alkalmazták. (A környeze-
tileg releváns kifejezés alatt azt értik az ökotoxikológiában, hogy a vizsgálatban szereplő 
koncentrációk a természetben gyakran mért határok közé esnek, vagy a jövőben megala-
pozottan várható magasabb érték szerepel a vizsgálatban. Ugyancsak releváns, ha kevés 
helyen mérnek, mondjuk igen magas koncentrációt, de azok a helyek jelentős kibocsátók, 
például gyárak közelében vannak, ahol tartósan magas koncentrációra kell számítani). 
A vizsgálatban mérték az állatok növekedését, táplálékfogyasztását és az acetilkolin-
észteráz (AChE) aktivitását. A szubletális endoszulfán inszekticid kezelésen kívül volt 
olyan is, amikor hálóval elválasztva naphal (Lepomis gibbosus) is volt az akváriumban (te-
hát nem fogyaszthatták a szitakötőlárvákat, de az infokemikáliák és a vizuális ingerek hat-
hattak). A lárvákat is elválasztották egymástól, mert azok kannibálok, megennék egymást. 
A kísérleti adatokat olyan statisztikai módszerrel (strukturális egyenletek modellezése, a 
path-analízis fejlesztése) értékelték, amely nem csak a közvetlen, de a közvetett hatások 
nagyságát is becsüli. A legfontosabb eredmények a11.2. ábrán láthatók.

Az endoszulfán közvetlenül pozitívan befolyásolta a növekedési rátát és a fej széles-
ségét (az állatok nagyságának mértéke) és ezzel csökkentette a ragadozási kockázatot 
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(a gyorsabban növekvő és nagyobb szitakötőket kisebb valószínűséggel fogyasztják a 
halak, mint a lassabban növekvő, kisebb társaikat). Az endoszulfán közvetlenül is csök-
kentette a táplálékfelvételt, de csak ragadozó jelenlétében. A növekedési ráta fokozá-
sához szükséges volt a megnövekedett táplálékfogyasztás és annak asszimilációja, így 
több energia jutott a szervezetbe. Ebből az energiából tellett a – gyenge – toxikus hatások 
kivédésére a detoxifikációs mechanizmusok serkentésével, és még növekedésre is ma-
radt elég. A rovaroknak evolúciósan számos detoxifikációs mechanizmusuk fejlődött ki 
például a táplálékukban található toxikus anyagok hatásainak közömbösítésére. A P450 
monooxigenázok képesek exogén molekulák oxidálására (Feyereisen 2015), a glutation-
S-transzferázok és ABC-transzporterek egyes xenobiotikumok funkcionális csoportjait 
módosítani tudják (Yang et al. 2020). Fajtárs és ragadozó vagy peszticid és ragado-
zók jelenlétében a növekedési ráta a koncentráció-válasz összefüggés szerint csökkent. 
Nagy koncentrációknál a lárváknak már nem maradt energiájuk a toxicitás kivédésére. 
Mind a fajtársakból, mind a ragadozók jelenlétéből a védelmi rendszerüket mozgósító 
jeleket kaphattak a szitakötőlárvák. Ez a mozgósítás természetesen energiabefektetésbe 
került. Mint más, hasonló kísérletek eredményeiből kiderült (Janssens & Stoks 2017), 
a háttérben a reaktív oxigéngyökök (ROS) mennyiségének növekedése és a káros oxi-
géngyökök semlegesítésére szolgáló szuperoxid-dizmutáz (SOD) enzim mennyiségének 
csökkenése áll. A peszticid szubletális koncentrációban pozitív volt a növekedésre, de a 
ragadozók és fajtársak látványa és infokemikáliái ellentétes irányban hatottak és ezt már 
a lárvák nem tudták kompenzálni.

11.2. ábra. Az endoszulfán toxicitása ragadozó jelenlétében. A ragadozó jelenléte be-
folyásolta az endoszulfán toxicitását. Csak a szignifikáns hatások láthatók az ábrán. +: 
pozitív hatás arra a tényezőre, amire a nyíl mutat, –: negatív hatás arra a tényezőre, 
amire a nyíl mutat. A nyilak vastagsága a szignifikanciaszintre utal. A vastagabb nyíl 
alacsonyabb szignifikanciaszintet jelez (Campero et al. 2007 nyomán, módosítva).
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kezete még nem ismert és hatásmechanizmusuk sem tisztázott (Gross 2022). 
Kivételnek számítanak a vízi ragadozók közül a Chaoborus szúnyoglárva 
zsírsavakkal konjugált glutamin vegyületei (Weiss et al. 2018), és a Notonecta 
maculata vízipoloska két szénhidrogén (n-heneicosane és n-tricosane) vegyü­
lete (Silberbush et al. 2010). Az infokemikáliák releváns koncentrációi nagyon 
alacsonyak, általában a nano- és mikromoláris tartományban vannak. Ez azért 
fontos, mert ha valamelyik szennyező anyag hasonló egy infokemikáliához, 
akkor már igen kis koncentrációban megtévesztheti a befogadót. Meghatáro­
zott kémiai jelek például lehetővé teszik a zsákmány számára a ragadozóból 
kiáramló ilyen molekulák (alarm-feromonok) észlelését és ennek az informá­
ciónak a segítségével a ragadozó elkerülését. Ezt a mechanizmust zavarhatja 
meg egy szennyező anyag.

Sok antropogén szennyező befolyásolja az infokemikáliák mennyiségét és 
így a ragadozók és zsákmányaik közötti kémiai kommunikációt (Klaschka 
2008). A sokfelé nagy riadalmat keltő óriás lódarázs (Vespa mandarinia) alarm-
feromonjának elsődleges aktív komponense a 2-pentanol. Ezt az alkoholt azon­
ban használják a szépségiparban oldószerként és illatanyag-összetevőként koz­
metikumokban is. Ono et al. (2003) bizonyították, hogy a 2-pentanol-tartalmú 
kozmetikumok kiválthatják a darazsak támadását. További érdekes szituációt 
jelent, mikor egy szennyező anyag közömbösíti azokat az alarm-feromonokat, 
amelyek a zsákmányt figyelmeztetik a ragadozó jelenlétére (Gutierrez et al. 
2012). Ilyen esetben a zsákmánypopuláció létszámcsökkenésének hátterében a 
szennyező anyag toxicitását vélhetnénk, pedig valójában az említett kísérletben 
a szennyező anyag nem volt toxikus, hanem a ragadozó vadászott sikeresebben. 
Külön nehézség az infokemikáliák rendkívüli specificitásának figyelembevétele, 
ezért az infokemikália-szennyező anyag kapcsolatokat nem vagy nem nagyon 
lehet általánosítani, hanem ezeket is esetről esetre kell megvizsgálni (Qin et al. 
2011). A szennyező anyagok hatásainak vizsgálata a ragadozó-zsákmányállat 
interakciókra, bár relatíve jól vizsgált, mégis viszonylag új kutatási terület. Ezért 
keveset tudunk például a két résztvevő, a ragadozó és zsákmánya életmenetbeli 
és viselkedési jellegzetességeinek a ragadozó hatékonyságváltozásaihoz kap­
csolódó tulajdonságairól különböző szennyezések esetén.

Az ökotoxikológiai ismeretek szempontjából fontos, de még nem eléggé ta­
nulmányozott terület a gazda-mikrobióta kapcsolatok változása a szennyezé­
sek hatására. Várhatóan ez a helyzet nemsokára megváltozik (Müller 2018). 
A mikrobióta a mikroorganizmusok egy jellemző közössége. Megkülönböz­
tetett fiziko-kémiai tulajdonságokkal rendelkező élőhelyen, a gazdaszervezet 
és környezete közötti határfelületen a mikrobiomban található. A mikrobiom 
kifejezés tehát nemcsak az érintett mikroorganizmusok együttesére utal, ha­
nem magában foglalja az aktivitásuk színterét is (Berg et al. 2020). Ezek a ha­
tárfelületek praktikusan a növények gyökerének felszínét, a kutikulát, álla­
tok esetében a kültakarót és a bélcsatornát jelentik. A jelenleg rendelkezésre 
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álló ökotoxikológiai adatok döntő többsége a bélcsatorna mikrobiótájával és 
mikrobiomjával kapcsolatos. A szimbionta mikroorganizmusok fontos szere­
pet játszanak a növényi táplálék asszimilációjában, az emésztésben, valamint 
a növényi metabolitok és rovarölő szerek méregtelenítésében. A mikrobióta 
létfontosságú az eukarióta gazdaszervezetek – beleértve az embert is – nor­
mális működése és egészségük fenntartása érdekében (Berg et al. 2020). A 
legújabb munkák megerősítik, hogy a mikrobióta reagál a szennyező anya­
gokra és kölcsönhatásba lép velük. Ez következményekkel jár a gazdaszerve­
zetekre és továbbgyűrűző hatásként populációs és közösségi következményei 
vannak (Duperron et al. 2020). Kadmiumexpozíció által kiváltott mikrobióta-
módosulás felelős például a gyapjaslepke (Lymantria dispar) hemolimfájában 
kialakuló anyagcserezavarokért (Wu et al. 2022).

A szennyező anyagok és a bélben élő mikroorganizmusok kapcsolata több 
szempontból is fontos. Egyrészt az emlősök bélrendszerének mikrobiótája ké­
pes metabolizálni a policiklikus aromás szénhidrogéneket, poliklór-bifenileket 
és nitrotoluolokat és ezzel megvédi a gazdaszervezetet a toxikus hatásoktól. 
A gyomnövények, fonálférgek, rovarok, rágcsálók peszticidrezisztenciájának 
egyes esetei a mikrobióta méregtelenítési tevékenységének köszönhető (Gressel 
2018). Másrészt, különböző xenobiotikumok megváltoztatják a mikrobióta ös�­
szetételét és/vagy a metabolikus aktivitását, befolyásolva az állatok egészségi 
állapotát (Claus et al. 2016). Következésképpen a mikrobióta megnövelheti 
egy vegyület toxicitását. Például a Klebsiella terrigena baktériumfaj a melamint 
cianursavvá tudja alakítani, ami aztán komplex csapadékot képez. A folyamat, 
főleg gyerekekben, vesekő kialakulásához vezet (Jia et al. 2013). A peszticidek 
befolyásolhatják a mikrobióta különböző paramétereit, például a fajok ará­
nyait, a diverzitást, módosíthatják a különböző szervezetek mikrobiomját. A 
peszticidek által kiváltott változások csökkentik az állatok immunitását, növelik 
a szervezet érzékenységét a patogénekkel szemben, befolyásolhatják a vitalitást, 
a párosodás sikerét és az utódok tulajdonságait (Syromyatnikov et al. 2020). Vízi 
szervezetek esetében az enyhe változásoktól a mikrobióta (főleg a bélben talál­
ható mikrobióta) betegséget okozó teljes zavaráig (diszbiózis) történhetnek toxi­
kus események (Evariste et al. 2019).

A mikrobióták tehát önmagukban is élőlényközösségek, nem egyszerű, 
könnyen mérhető végpontok, viszont jelenlétük gyakran jelentősen befolyá­
solja a szennyező anyagok toxicitását a gazdaszervezetre. Ezért a környezet-
szennyező-mikrobiom-gazda kölcsönhatások együttes vizsgálatára és modelle­
zésére van szükség (Duperron et al. 2020) a szennyező anyagok mikrobiótán 
keresztül érvényesülő hatásainak megértéséhez. A mikrobióta a rovarok (és 
talán más élőlények) szennyezett élőhelyekhez való alkalmazkodásához is hoz­
zájárul, ha a szennyező anyag miatt átalakuló rezisztens közösségeik idővel 
stabilak maradnak (Antonelli et al. 2022). A gazda-mikrobióta kapcsolatokat 
eddig a beporzókon (Rothman et al. 2020, Cuesta-Maté et al. 2021) és növényi 
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kártevőkön (Minard et al. 2022) vizsgálták legalaposabban. Tekintettel a kérdés­
körrel kapcsolatos korlátozott mennyiségű irodalomra és a jelentős mennyiségű 
információhiányra, a téma további tanulmányozásának tág tere van. Hiányterü­
letnek számít a bélmikrobióta összetétele és a gazdaszervezet egészségi állapota 
között ok-okozati kapcsolatok feltárása (tehát nem csupán a korrelációké), és 
a hosszú távú változások kimutatása, hogy csak két fontos példát említsünk. 
Napjainkban népszerű kutatási téma a mikrobióta/mikrobiom tanulmányozása 
ökotoxikológiai szempontból.



12. Közösségek 
ökotoxikológiája

A következőkben a közösségek ökotoxikológiai kérdéseiről, a szennyező anya­
gok magasabb szerveződési szintekre, a közösség összetételére, a populációk 
közötti kölcsönhatásokra és közösségi szintű folyamatokra gyakorolt hatásairól 
lesz szó. Általában egy közösségi jellemzőt korreláltatnak valamelyik szennyező 
anyag koncentrációsorozatával és ha kapcsolatot találnak, akkor további vizs­
gálatokkal megkísérlik feltárni az okokat. Közösségi ökotoxikológiai kutatást 
jelent továbbá a szennyező anyagok felhalmozódásának vizsgálata táplálék­
láncokban (Beketov & Liess 2012). Végül a közösségek (ökoszisztéma) szintjén 
valamilyen integráló paraméterrel, mint például a produkció, produktivitás, a 
lebontás (dekompozíció) sebessége vagy a mineralizáció mértékének változásá­
val is mérhető a szennyezés következménye. Az integráló paraméterek mérése 
persze bonyolult feladat, viszont a környezeti kérdésekre ezek tanulmányozásá­
val kaphatjuk a legfontosabb válaszokat.

Becslések szerint közösségi szinten a szennyezők hatásainak többsége inkább 
közvetett, mint közvetlen. Ezért nagy a valószínűsége annak, hogy egy adott 
vizsgálat, amely óhatatlanul csak kis részét tárja fel az összes folyamatnak, nem 
mutat ki toxikus jelenséget, mert a populációk gyakran egymás működését, fel­
adatát a rendszerben helyettesíteni képesek (redundancia) (Wohl et al. 2004, 
Biggs et al. 2020). További nehézséget jelentenek a technikai és anyagi korlátok. 
Szignifikáns különbség sok ismétlés esetén könnyebben kimutatható, mint ha 
csupán néhány ismétlés végzésére van mód. Ha nincs elég ismétlés (pénz vagy 
más erőforrás elégtelensége következtében), akkor a kicsi, de lényeges különb­
ség nem vagy nehezen mérhető. Következésképpen ez a fejezet inkább csak né­
hány ismert jelenség felvillantását tartalmazza, mint a jelenségek okainak kifor­
rott magyarázatát. Ezek ugyanis még nemigen léteznek.

Nem tesztelhető egy adott közösség környezetében egyszerre előforduló összes 
szennyező anyag hatása, mert a számba vehető esetek száma túl nagy (Wang 
et al. 2020). Egy lehetséges közelítés, hogy a hasonló viselkedésű, hatásmódú 
anyagokat egy csoportnak tekintik (azután néha kiderül egy-egy anyagról: 
mégis nagyon másképpen hat, mint a csoport többi tagja). Megpróbálnak adott 
szennyezésre különösen érzékeny fajokat vagy közösségeket találni. Keresik a 
táplálékláncokban a biokoncentrációért felelős vagy más szempontból fontos 
kulcsfajokat. Általánosítani nehéz, ritkán lehetséges. Ezért pillanatnyilag min­
dig konkrét helyzetekről, eseményekről, anyagokról, közösségekről érdemes 
csak beszélni.
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A természetes közösségekben zajló folyamatok kísérleti vizsgálatára több fajt 
tartalmazó laboratóriumi (mikrokozmosz, ökotron) és terepi (mezokozmosz) 
rendszereket alakítottak ki. A mikro- és mezokozmoszok különböző típusainak 
áttekintésére itt még felületesen sincs lehetőség. Általános probléma ezekkel a 
metodológiákkal, hogy nehéz bennük stabil közösségeket létrehozni, továbbá 
rendszerint kevés ismétlést tesznek lehetővé, mert kialakításuk, fenntartásuk 
többnyire komplikált és drága. Viszont az így kapott eredmények sokkal köze­
lebb állnak a valóságban tapasztalható jelenségekhez, mint az egyfajos vizsgá­
latoké. Továbbá az integrált terepi és kísérleti eredmények a környezetminőség 
egyedülálló ökotoxikológiai értékelését teszik lehetővé. Ez az értékelés teljesebb 
és valószínűleg pontosabb, mint ami kizárólag terepi felmérésekkel vagy labora­
tóriumi értékeléssel elérhető (Odum 1984). Közösségi ökotoxikológiai vizsgálato­
kat kizárólag terepviszonyok között is lehet végezni. Ilyen esetekben persze más 
problémák kerülnek előtérbe. Rendszerint itt sem lehet sok ismétléssel dolgozni, 
mert sok pénzbe és munkába kerül, valamint etikai problémák is felmerülhetnek 
(ugyanis mesterségesen szennyezzük a környezetet). Lényeges szempont, hogy 
a kísérlet kevésbé kontrollált, mint a laboratóriumban vagy a mezokozmoszban, 
az adatok varianciája jelentős, viszont az eredményei relevánsabbak, mert a ter­
mészeti folyamatokhoz hasonlóbbak lesznek. Mindent összevetve, nincs tökéle­
tes megoldás.

12.1. Közösségszerkezet-változás

Az élőlényközösségek szerkezetét sokféle módon és szempontból lehet jellemez­
ni, leírni. Ehhez ma már elég komoly módszertani arzenál áll rendelkezésre a 
fajgazdagság-, diverzitáselemzéseken keresztül a különböző sokváltozós mód­
szerekig (Podani 1997, Tóthmérész 1997). Tehát sokféle szempontból lehet kö­
zelíteni és statisztikailag értékelni egy szennyező anyag és a közösségszerkezeti 
paraméterek közötti összefüggéseket, kapcsolatokat. A nehézség akkor követke­
zik, amikor nem a „mi történt”, hanem a „miért történt” kérdésre kell választ 
adni. Jelenleg a biológiai sokféleség válságát éljük. Számos tényező felelős ezért 
a drámai mértékű csökkenésért, az élőhelyek pusztulásától az éghajlatváltozá­
sig. A szennyező anyagok szintén hozzájárulnak a biológiai sokféleség példátlan 
sebességű csökkenéséhez. Szennyezések következtében gyakran mutatnak ki faj­
szám-, illetve diverzitáscsökkenést. Egy klasszikus ökotoxikológiai vizsgálatban 
évtizedekkel ezelőtt leírták, hogy a dél-angliai Avonmouthban található kohó 
sok kadmium-, cink- és ólomvegyületet bocsátott a környezetébe. A kohótól tá­
volodva a talajban ezeknek a nehézfémeknek egyre csökkenő koncentrációját 
lehetett kimutatni. A földigiliszta-denzitás fordítottan arányosnak bizonyult a 
talajban lévő fémek koncentrációjával. Továbbá a kohóhoz közeledve a földigi­
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liszta-együttesek fajszáma csökkent. A fajok nehézfém-érzékenységében jelentős 
különbségeket találtak. A Lumbricus rubellus, L. castaneus és a L. terrestris fajok 
jól tolerálták a szennyezést, jelen voltak a kohóhoz közeli területeken, ahonnan 
viszont az Aporrectodea rosea, A. caliginosa és Allolobophora chlorotica érzékeny fa­
jokat nem mutatták ki (Spurgeon & Hopkin 1996b). Ha egy patakba, folyóba egy 
adott ponton szennyező anyag kerül, akkor az algák vagy a makrogerinctelenek 
fajszáma és diverzitása gyorsan lecsökken. Ahogy a folyásirányban távolodunk 
a szennyezés forrásától, a szennyező anyag hígul, koncentrációja csökken és az 
említett taxonok diverzitása szép lassan megnő. Számos példa hozható a be­
mutatott, jellegzetesnek tekinthető mintázatra (Langford et al. 2009, Vaughan 
& Ormerod 2012). Ugyanakkor van példa arra is, hogy diverzitásváltozás nem 
lineáris a szennyező forrástól való távolodással. A közepes zavarási hipotézisre 
(Connell 1978) is találtak példát, vagyis arra az esetre, amikor kis zavarás (ese­
tünkben szennyezés) esetén nő a diverzitás mértéke. Széles koncentrációtarto­
mányban rézzel szennyezték a talajt és a talajbaktériumok diverzitását vizsgálták 
hat évvel a kijuttatás után. A legtöbb baktériumcsoport diverzitása réz hozzá­
adásával kezdetben nőtt, amíg el nem ért egy kritikus értéket; ezután a diverzitás 
meredeken csökkent (Wakelin et al. 2010). A közepes mértékű zavarás nem csak 
a diverzitásra, de két faj közötti kompetíció kimenetelére is hathat. Fenitrothion 
hatóanyagú inszekticid 0,5–0,7 ppm koncentrációban csökkentette a kukorica­
zsizsik (Sitophilus zeamais) populációnövekedését, és ezzel a gabonacsuklyásszú 
(Rhyzopertha dominica) kompetitív előnybe került. Alacsonyabb és magasabb kon­
centrációknál a kukoricazsizsik volt előnyben (Cordeiro et al. 2014).

12.2. Táplálékláncok és táplálékhálózatok

Mióta nem csupán a szakmában, de a nagyközönség körében is port vert fel, hogy 
a DDT és bomlástermékei felhalmozódnak a táplálékláncokban és ezen keresz­
tül károsítják sok ragadozó madár tojáshéjának vastagságát (Cade et al. 1971), 
következésképpen pedig csökkentik a populációk nagyságát, a biomagnifikáció 
népszerű és fontos témakör az ökotoxikológiában (lásd még a 3.2. fejezetet). 
Hasonló jelenséget tapasztaltak stabil (pl. nehézfémek) vagy lassan bomló (pl. 
perzisztens növényvédő szerek, egyes nanoanyagok, perfluor-alkil anyagok, 
műanyagok) szennyező anyagokkal kapcsolatban. Az említett szennyezők fel­
halmozódhatnak a táplálékláncokban és elsősorban a csúcsragadozók populáci­
óira lehet káros hatásuk (Walker et al. 2012).

Vannak azonban olyan esetek is, amikor a biomagnifikáció és annak káros 
következménye nem a csúcsragadozókban jelenik meg, hanem már hamarabb, 
a tápláléklánc alsóbb szintjein történik. Ha magevő állatok (rovarok, madarak, 
emlősök) növényvédő szerekkel csávázott magokat fogyasztanak, elhullanak 
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Nehézfémek hatásai fonálféreg (Nematoda) együttesekre

A talajokban szabadon élő fonálféreg-együttesek jellemzésére számos indexet, közöt-
tük a diverzitás mérésére alkalmasat, fejlesztettek ki és használnak széleskörűen (Du 
Preez et al. 2022). Az egyik legismertebb mutatószám az úgynevezett Maturity index 
(MI) (Bongers 1990). Értéke a következő képlet segítségével számolható:

MI = �n

i = 1
v(i) × f(i)

v(i): az adott genusz c-p értéke; f(i): a gyakorisága a mintában. A c-p érték a szakembe-
rek közmegegyezésén alapul. A genuszokat 1–5-ig terjedő kategóriákba sorolják be. A 
legalacsonyabb, egyes kategóriába a kicsi, gyors növekedésű, igénytelen, sok helyen 
megélő (kolonizáló), míg a legmagasabba a nagy testű, lassan fejlődő, speciális igényű 
(perzisztens élőhelyeken található) fajok/genuszok tartoznak. Hasonlít ez a gondolat a 
populációbiológiából ismerős r-K stratégista beosztáshoz. Megfelelő listákból (Bongers 
et al. 1991) lehet kikeresni, hogy melyik faj/genusz melyik csoportba tartozik. Ez a látha-
tóan nagyon egyszerű, a talajban szabadon élő fonálféreg-együttesekre fejlesztett diver-
zitásképlet a gyakorlatban bizonyított: sokan használták már sikerrel különböző, többek 
között ökotoxikológiai jelenségek kimutatására.

Egy nagy léptékű szántóföldi kísérletben 13 nehézfém hatását vizsgálták termesztett 
növényekre több éven keresztül (Kádár 2004). A nehézfémtől függően négy vagy öt kü-
lönböző, egyre növekvő dózist alkalmaztak. A legmagasabb szeléndózist kapott parcellá-
ban egyáltalán nem nőttek meg a növények még kilenc évvel a kísérlet kezdete után sem 
(12.1. ábra). Más kezelések esetében is csökkent a biomassza (természetesen egyéb 
paraméterekben is voltak változások), de nem ennyire látványosan, mint a legnagyobb 
szeléndózist kapott parcellában.

12.1. ábra. Fontosabb nehézfémekkel és mik­
roelemekkel végzett szántóföldi kísérlet nagy
hörcsöki parcellái (Talajtani és Agrokémiai Ku­
tatóintézet kísérlete). Jobbra: A legmagasabb 
szeléndózist kapott parcellában éveken ke-
resztül egyáltalán nem nőttek ki a növények, 
Balra: Nagy Péter nematológiai mintát vesz 
sztenderd mintavevővel (Kiss I. felvételei).
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emiatt. Hasonlóan, az ehető kékkagyló (Mytilus edulis) nem tudja jól lebontani, 
metabolizálni a policiklusos aromás szénhidrogéneket (PAH), ezért példányai
ban ezek felhalmozódnak és károsítják azokat, noha a kagylók a tápláléklánc 
alján helyezkednek el, és a PAH-ok felezési ideje rövid (Walker et al. 2012). 
Ugyanakkor a táplálékláncok magasabb szintjein található sok tengeri hal, ma­
dár és emlős képes PAH-bontásra, így többé-kevésbé védve van ettől a szennye­
zéstől.

A kísérletben a talajok életében fontos szerepet játszó szabadon élő fonálférgek kö-
zösségszerkezeti változásait vizsgálták (Nagy et al. 2004). A kadmiumdózis növelése 
nem változtatta meg az MI értékét, ellenben a króm, szelén és cink dózisának növelésé-
vel az MI értéke csökkent (12.2. ábra). A mikrobákkal táplálkozó szabadon élő fonálférgek 
táplálkozási tevékenysége gyakran fokozza a tápanyagok mineralizációját és a növényi 
tápanyagfelvételt gyepekben, növeli a talaj mikrobiális anyagcseréjét, és több tápanyag-
hoz juttatja a növényeket (Bardgett et al. 1999, Neher 2001). Denzitásuk vagy diverzi-
tásuk csökkenése ezért káros folyamat.

12.2. ábra. A króm, szelén és cink nominális koncentrációnövekedésének hatása az 
MI értékére. A cink növekvő koncentrációja csökkentette legkevésbé, a szeléné a leg-
jobban a diverzitást. A legnagyobb szelénadagot kapott parcella talajában olyan kevés 
volt a fonálféreg, hogy nem lehetett MI-értéket számítani. OLS-regresszió eredményei 
(mindegyik esetben szignifikáns) Zn: p: 0,05, r: –0,71; Cr: p: 0,005, r: –0,87; Se: p: 
0,006, r: –0,94. *: p < 0,05, Dunn post-hoc teszt (Nagy et al. 2004 adatai).
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A táplálékláncok – ritka gazda-parazita-hiperparazita kivételektől eltekintve 
– nem magukban léteznek, hanem táplálékhálózatok tagjai, más táplálékláncok­
kal állnak többé-kevésbé szoros kapcsolatokban. A táplálékhálózatokban a kü­
lönböző fajok nem egyforma jelentőségűek. Gyakori, hogy a ragadozók, csúcs
ragadozók szabályozó jelentősége a hálózat szempontjából nagyobb, mint az 
alacsonyabb táplálkozási szinteken található más fajoké (Jordán 2009). Mivel 
a biomagnifikáció lehetősége miatt a ragadozók bizonyos krónikus szennyezé­
seknek meglehetősen kitettek, így toxikus hatásokra gyakran jelentős arányban 
pusztulnak el. A táplálékhálózatok szerkezete megváltozik, általában meglehe­
tősen egyszerűsödik. Ez kedvezőtlen jelenség. Van egy érdekes elképzelés, mi­
szerint a peszticideket olyan módon kellene felhasználni, ahogyan a ragadozók 
funkcionálnak a természetben (Rohr et al. 2006). Például egy ragadozó sok eset­
ben kevéssé válogat, a rendelkezésre álló táplálékokból azok arányában fogyaszt. 
Ha két zsákmányállatfaj kompetícióban áll egymással, akkor a nagyobb arányban 
jelenlevőből eszik többet és így egyensúlyban tartja a kompetáló felek denzitását. 
Az elképzelés nagy vonalakban emlékeztet Paine (1966) klasszikus kísérletének 
sokat idézett eredményére, ami a ragadozók szerepét bizonyítja a magas diver­
zitás fenntartásában. A gondolatot Lafferty & Suchanek (2016) helyezik meg­
felelő kontextusba, miszerint ez a szerep szituációfüggő. Ökotoxikológiai ada­
tok is vannak a predációs analógia alátámasztására, miszerint csekély mértékű 
inszekticidstressz növeli a fajgazdagságot (Hanazato 1998).

A tápláléklánc különböző szintjein található populációk érzékenysége egy 
adott szennyezőre eltérő lehet és ennek következményei közvetlenül vagy köz­
vetve, de az egész táplálékhálózatra kihatnak. Kísérleti tavakban egy gyakori 
endokrin diszruptor, a 17α-etinilösztradiol (EE2) közvetlen és közvetett hatásait 
vizsgálták. Az alga, mikroorganizmus, zooplankton és bentikus gerinctelen po­
pulációk denzitását a vegyület nem csökkentette, vagyis ezekre a csoportokra 
nem volt közvetlenül toxikus. A tűzcselle (Pimephales promelas) azonban majd­
nem teljesen eltűnt a tavakból, mert interszex egyedek jöttek létre és sokuk ivar­
szerve eltorzult. Mivel a csellék elfogytak, ragadozóik kondíciója romlott. Az 
amerikai tavipisztráng (Salvelinus namaycush) biomasszája egyenesen 23–42%-
kal csökkent. Viszont 2–3 évvel később a zooplankton, a Chaoborus szúnyoglár­
vák és a bentikus rovarok száma megnövekedett a ragadozónyomás csökkenése 
miatt (Kidd et al. 2014). Ezek az adatok az jelzik, hogy a kizárólag közvetlen 
hatásokra összpontosító vizsgálatok alábecsülik a vizekben lévő ösztrogének 
valódi környezeti következményeit. A stresszorok közvetett hatásainak megér­
téséhez az egész ökoszisztémára kiterjedő kísérletek szükségesek.

A toxicitás következményei nagymértékben függenek a szennyezők típu­
sától, fizikai-kémiai jellemzőitől. Tizenkilenc általánosan használt peszticid to­
xicitását vizsgálták a Neoseiulus cucumeris ragadozó atka és zsákmányállata a 
Tetranychus cinnabarinus növényevő atka fajon. Több peszticid esetében egyfor­
mán reagált a két faj. A T. cinnabarinus viszont érzékenyebb volt két avermectinre 
(emamektin-benzoát, abamektin), a dimetoátra és két akaricidre (diafenthiuron, 
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12.3. ábra. Egy peszticid és egy herbicid külön-külön történő expozíciójának feltételezett 
közvetlen (vízszintes nyilak) és közvetett (függőleges nyilak) hatásai egy A: alacsony és B: 
magas diverzitású közösségben, két táplálkozási szint esetén (egyszerűsített diagram, a va-
lószínűsíthető főhatások feltüntetésével). Dőlt betűvel olvasható az indirekt hatások megne-
vezése. A folyamatos vízszintes vonal a peszticid, a szaggatott a herbicid hatásait mutatja. 
Több táplálkozási szint vagy a szennyező anyagok interakciói esetén a helyzet lényegesen 
bonyolultabb lesz (Fleeger 2020 nyomán).

klórfenapir), míg a N. cucumeris egy szerves foszforsav-észterre (malathion) 
és négy piretroidra (bifentrin, deltametrin, cihalotrin és a gamma-cihalotrin) 
(Cheng et al. 2021). Mindez a fajok ökotoxikológiai, érzékenységi csoportokba 
történő besorolásának nehézségére mutat rá.

Egy táplálékhálózatban nemcsak a közvetlen interakciók, hanem a tovagyű­
rűző hatások is fontosak. A trofikus kaszkád jelensége is ebbe a körbe tartozik. A 
csúcsragadozó eltávolításának vagy denzitása csökkenésének, a táplálékláncokon 
felülről lefelé (top-down), azaz a csúcsragadozótól a termelőkig, a lánc legalsó 
szintjén lévő populációkig végiggördülő következménye van. Egy egyszerű fik­
tív példa: három tagból áll a tápláléklánc, egy növény, egy növényevő és az ezt 
fogyasztó ragadozó populációból. Ha a ragadozó sok növényevőt fogyaszt, akkor 
nemcsak a saját populációja nő, hanem a növényeké is, mert a növényevők nyo­
mása a növényekre csökken. Egy vízi táplálékláncokat bemutató áttekintés ös�­
szefoglalója szerint a vizsgálatok 60%-ában lehetett a trofikus kaszkád jelenséget 
kimutatni. Leggyakrabban az az eset fordult elő, amikor a termelők mennyisége 
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növekedett, mert a fogyasztóikat szennyezés érte (Fleeger et al. 2003). A közvet­
len és közvetett hatások másképpen érvényesülnek egyszerű és diverz közössé­
gekben (12.3. ábra). Az alacsony diverzitású rendszerekben a fajok toleranciája 
a szennyező anyagokkal szemben rendszerint nem különbözik lényegesen, mert 
kisebb a valószínűsége annak, hogy egy adott szerre nagyon toleráns és nagyon 
kevéssé toleráns fajok éljenek együtt. Ezért a közvetett hatások valószínűleg ha­
tározottan, kifejezetten jelentkeznek és jól kiszámíthatók (12.3. A. ábra). Így tehát 
joggal feltételezhető, hogy nagy diverzitású rendszerekben a közvetett hatások 
összetettebbek és változatosabbak, a lehetséges kompenzációs válaszok miatt pe­
dig enyhébbek és kevésbé egyértelműen kiszámíthatók lesznek, mint az alacsony 
diverzitású közösségekben (12.3. B. ábra). Így diverz közösségekben a közvetett 
hatásokat különösen nehéz vizsgálni és előre jelezni, következésképpen a kocká­
zat becslésének bizonytalansága növekszik (Fleeger 2020).

Butler & Trumble (2008) áttekintették a növényevő rovarok fitneszének és 
populációdinamikájának változásait a táplálékláncokban felülről lefelé és alulról 
felfelé történő hatások tükrében, szennyezett környezetben. A növény-növényevő 
rovar-ragadozó rovar rendszerekben a táplálékláncokon alulról felfelé (bottom-
up) végiggördülő változások általában fontosabbak, mint a felülről indulók. Az 
alulról induló hatás lehet pozitív a növényevők számára. Egyes szennyező anya­
gok oldható nitrogén és cukorvegyületek keletkezését váltják ki a növényekben. 
Ezek stimulálják a fogyasztást, a növényevők növekedését és szaporodását. Ne­
gatív változás is megfigyelhető. Ha a producensek fitnesze csökken a szennyezés 
miatt, akkor ez negatív befolyást gyakorol a növényevőkére. Szelénnel szennye­
zett növények jelentősen csökkentették az apró jegyesbagolylepke (Spodoptera 
exigua), a répalepke (Pieris rapae) és a káposztamoly (Plutella xylostella) növekedé­
sét, a lárvák tömegét és túlélésüket (Freeman et al. 2006).

A felülről, illetve alulról végiggördülő hatások viszonya egy szennyezési gra­
diens mentén is változhat. Jordán et al. (2012) a Kelian folyó (Borneo) közösségé­
nek vizsgálatakor azt találták, hogy azokon a mintavételi helyeken, ahol jelentős 
volt a humán eredetű szerves szennyezés, ott a szennyezetlen területekre jel­
lemző alulról felfelé irányuló szabályozást a felülről lefelé irányuló szabályozás 
váltotta fel. A vízi és szárazföldi táplálékhálózatok kapcsolatban vannak egy­
mással, ami ökotoxikológiai szempontból is figyelemre méltó jelenség. A vízi 
táplálékhálózatok kontaminációja inszekticidekkel gyakran befolyásolja egyes 
rovarlárvák denzitását vagy megváltoztatja a kelési mintázatot és ezzel befolyá­
solja a szárazföldi fogyasztók, például védett denevérek számára rendelkezésre 
álló táplálékforrást (Kraus et al. 2021, Previšić et al. 2021). Az alacsony koncent­
rációban (0,1 μg/l) vízbe juttatott tiakloprid (neonikotinoid) felhalmozódott a 
kikelő Chironomus riparius árvaszúnyog imágókban. Így ez az inszekticid po­
tenciális veszélyt jelentett a szomszédos szárazföldi ökoszisztémákban vadászó 
rovarevőkre (Roodt et al. 2023).
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12.3. Integráló változók 
szennyezett környezetben

Az ökoszisztémák integráló változója valamely nagy léptékű folyamat (produk­
ció, dekompozíció, mineralizáció, közösségi respiráció, légköri oxigénkoncent­
ráció stb.). Ezek a változók sok részfolyamat eredőjeként jönnek létre és ezért 
nagyságuk, dinamikájuk, jellegük, a bennük zajló folyamatok számos tényezőtől 
függenek és maguk a változók jelentősen befolyásolják a rendszer működését. 
Például, megmérhető a magyar csenkesz (Festuca vaginata) biomasszája (adott 
réten hány gramm növény van négyzetméterenként) egy adott időpontban. Ezt 
a mért biomasszát a növények és különböző tényezők (hőmérséklet, víz, táp­
anyag, mikroorganizmusok, fogyasztók stb.) együttesen hozzák létre. A szen�­
nyező anyagok jelenléte egy a tényezők közül. Komplikált, sok esetben kevéssé 
ismert ökotoxikológiai folyamatok befolyásolják az integráló változókat. Fontos 
lenne tudásunkat ezeken a területeken is bővíteni, hiszen az integráló változók 
döntően befolyásolják az ökoszisztémákat, sőt a mindennapi életünket is.

A növényi biomassza az az integráló változó, amellyel kapcsolatban vi­
szonylag sok ökotoxikológiai vizsgálat történt. Ezek áttekintése messze meg­
haladja ennek a könyvnek a kereteit. Elég, ha csak a glifozáttal kapcsolatos 
ökotoxikológiai vizsgálatokra gondolunk (Darvas & Székács 2018). Peters et al. 
(2013) 122 tanulmány alapján áttekintették a szennyező anyagoknak az édesvi­
zek integráló változóira gyakorolt toxicitását. A legfőbb tanulság az volt, hogy az 
eredmények meglehetősen szórnak. Nem csoda, hiszen a vízi közösségek is na­
gyon különbözők. A peszticidek esetében a tanulmányok egyharmada mutatott 
ki szignifikáns hatást integráló folyamatokra a hivatalos szennyezettségi határ­
értéknél alacsonyabb koncentrációknál. A dekompozíciót jobban befolyásolta a 
gerinctelen állatokat, mint a mikroorganizmus dekomponálókat ért szennyezés 
(a dekompozíciós ráta csökkenésével mérve). Valószínűleg azért, mert a gerinc­
telenek generációs ideje hosszabb, a mikroorganizmusok pedig ellenállóbbak a 
szennyezéseknek, gyorsabban szaporodnak és a funkcionális redundanciájuk is 
nagyobb. Általánosságban azt lehetett megállapítani, hogy édesvizekben a nö­
vényvédő szerek és a nehézfémek még alacsony koncentrációban is csökkentet­
ték a produkciót, a közösségi légzést és a dekompozíciót. Szennyezők miatt a 
decompozíciós ráta szárazföldi rendszerekben is csökken, részben azért, mert a 
dekomponáló szervezeteket direkt toxikus hatások érik (Förster et al. 2006, Liu 
et al. 2020, Correa et al. 2022), részben mert közvetett folyamatok miatt érvénye­
sül a ráta csökkenése (Bogomolov et al. 1996).

A kérdéskör összetettségét jelzi, hogy több szennyező egymással ellenté­
tes hatást válthat ki a dekomponáló állatokban és a mikroorganizmusokban, 
vagyis az egyik csoport aktivitása csökkenhet, a másiké viszont nőhet. Így a 
dekompozíció mértéke a szennyezés miatt akár nagyobb is lehet, mint amekkora 
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a kontroll kezelésben vagy területen volt (Lecerf et al. 2021). Lucisine et al. (2015) 
is azt találták, hogy szennyezett területen a rezgő nyár (Populus tremula) avar­
ja kétszer gyorsabban bomlott, mint a nem szennyezett területen. A fogyasztó 
mezo- és makrofauna-populációkat ért tartós toxikus hatások nem befolyásolták 
a dekompozíció mértékét, mert a populációk már alkalmazkodtak a helyi kö­
rülményekhez. Az eredmény alátámasztja azt az elméletet, miszerint egy adott 
faj avarjának dekompozíciója gyorsabb azokon a területeken, ahol a faj populá­
ciója régóta él, mint ha áttelepítik idegen környezetbe és ott történik a lebontás 
(Gholz et al. 2000). Ez szép példája annak, hogy a talajközösségek kompenzáci­
ós mechanizmusai fontos szerepet játszanak az ökoszisztémák stresszorokkal 
szembeni stabilitásában.



13. Evolúciós folyamatok 
szennyezett környezetben

 
Az evolúciós folyamatok figyelembevétele az ökotoxikológiának is egyik fontos, 
ámbár jelenleg még viszonylag kevéssé vizsgált területe. Ez a hiány praktikus 
szempontok szerint érthető: a szennyezések hatásait „itt és most”, gyorsan kell 
orvosolni. A legfontosabb gyakorlati szempont mindig ez. Ráadásul a hosszú 
távú vagy nem célzott vizsgálatára rendszerint se pénz, se idő. Gondoljuk meg: 
mire egy növényvédő szer használatának évtizedes következményeit alaposan 
kikutatják, addigra már a konkurensek rég bevezettek egy hasonló terméket. 
Mindezek ellenére, napjainkban egyre több bizonyíték gyűlik össze arra vo­
natkozóan, hogy az evolúciós jelenségek és folyamatok az ökotoxikológiában 
sem hagyhatók figyelmen kívül. Tehát szükséges a hosszú távú ok-okozati ös�­
szefüggések azonosítása a toxikus anyagokkal kapcsolatos környezeti terhelés 
és a genetikai variabilitás változásai között. A szennyezésekre bekövetkező 
génexpresszió változásainak vizsgálata már széles körben elterjedt, de a kvanti­
tatív genetikai és a populációgenetikai következményeket csak kevéssé ismerjük 
(Klerks et al. 2011). A genotoxikus anyagok a genomra közvetlen hatást gya­
korolnak, növelik a mutációs rátát és megváltoztatják a szelekció és az új allé­
lok megjelenése közötti egyensúlyt (Bickham et al. 2000). A nem genotoxikus 
anyagok elsősorban a fitneszt befolyásolják. Csökkentik a szaporodási sikert, 
ez megváltoztatja a génáramlást, meghatározza a túlélésért felelős allél- vagy 
genotípus-gyakoriságok változását és a genetikai diverzitást (Bickham 2011). 
A populációgenetikai következmények jobb ismerete azért is szükséges, mert 
a toxikus hatások a generációk során felhalmozódhatnak, a fitnesz csökkenésé­
hez és potenciálisan a populáció kihalásához vezethetnek. A populációgenetikai 
kutatások eredményei pedig előbb-utóbb a hatósági munkában is hasznosulnak 
majd (Rusconi et al. 2018).

A szennyező anyagok hathatnak közvetlenül a genomra és változásokat 
idézhetnek elő a fenotípusban. A következmény szelekciós változás lehet. Átala­
kul a túlélés és a reprodukció mértéke, aminek populációs változások a követ­
kezményei (a populáció nagysága, korösszetétele stb. módosul). A populációk 
szennyező anyagok hatására bekövetkező genetikai változásai a következő négy 
csoportba sorolhatók (13.1. ábra):
1.)	 jelentős változások valahol – esetleg több helyen is – a genomban,
2.)	 a túlélésért felelős allélgyakoriság változása,
3.)	 génáramlás változása (a populációk közötti diszperziónak, azaz az egyedek 

egyik populációból a másikba való átkerülésének változása miatt),
4.)	 növekvő mutációs ráta.
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A szennyezések időbeli hatásai alapjában véve háromfélék, de természe­
tesen ezek kombinációi is előfordulhatnak. A három jellegzetes helyzet a kö­
vetkező: egyszeri, egymást szünetekkel követő többszöri, valamint folyamatos 
hatás. Egyszeri, jelentős szennyezés esetében erőteljes változások figyelhetők 
meg. Ilyen egy olajszállító tankhajó katasztrófája vagy egy atomerőmű balesete. 
Nagy a mortalitás és rendszerint jelentős a mutáció mértéke is. Egymás után 
következő hatás: például ha meghatározott időnként, szünetekkel permetezik a 
szőlőültetvényt. Folyamatos szennyező hatás, amikor egy gyár szennyvizét éve­
ken keresztül tisztítatlanul folyatja az élővízbe. Az ismétlődő vagy a folyamatos 
szennyezés esetében kisebb szennyezések is jelentősek lehetnek a káros folya­
matok felhalmozódása miatt. Ilyen típusú szennyezések esetében a szelekciós és 
adaptációs jelenségeket felderítése különösen fontos.

13.1. Adaptáció és rezisztencia

A hosszú távú szennyezés evolúciós változásokat indukál még abban az esetben 
is, ha a mértéke nem nagy. Az érzékeny fajok denzitása csökkenhet, esetleg kihal­

Genotoxikus szennyezés Nem genotoxikus szennyezés

Közvetlen DNS-változás

Növekvő mutációs ráta

Csökkent reprodukciós siker

A genetikai sokféleség
genomszintű változásai

Szelekció a túlélésért
felelős lokuszokon

Génáramlás és
diszperziósmintázat-
változás

13.1. ábra. Toxikus anyagok miatt bekövetkező fontos genetikai változások (Bickham 2011 
nyomán).
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nak, míg mások előnyösebb helyzetbe kerülnek, például a versengés csökkenése 
miatt. Ilyen szituációban fontos jelentősége van az adaptációnak. Az Orchesella 
cincta ugróvillásfaj hosszú ideje fémmel szennyezett helyekről származó egyedei 
szignifikánsan hatékonyabban választották ki a kadmiumot, mint az alacsony 
szennyezettségű vagy referenciahelyekről származó állatok. A populációk kö­
zötti különbségnek genetikai hátterét állapították meg (Posthuma et al. 1992). Ez 
összefüggésben állt azzal a molekuláris jelenséggel, hogy a toleráns populációk­
ban magasabb volt a metallotionein gének expressziója. Mivel az ugróvillásokból 
minden vedléskor eltávozik a középbél hámja a benne levő fémgranulátumok 
egy részével együtt, a kadmium szállításában és tárolásában részt vevő fehér­
jék is szerepet játszhatnak a tolerancia kialakulásában. Feltételezések szerint a 
kadmiumtolerancia hátterében álló mechanizmus a metallotionein promóter ré­
giójának megváltozása a toleráns állatokban (Sterenborg & Roelofs 2003).

Az adaptációs folyamatokat a többi evolúciós jelenséghez képest viszonylag 
régóta vizsgálják már az ökotoxikológiában, mert sokszor lehet szennyezett te­
rületeken is élőlény-populációkat találni. A kutatók kíváncsiak voltak a jelenség 
okaira. Terep- és laboratóriumi vizsgálatok alapján bizonyítani lehetett, hogy ha 
egy populáció szennyezett területen is meg tud élni, az gyakran alkalmazkodás 
(adaptáció) következménye. Az adaptáció segítségével a populáció illeszkedik az 
adott élőhelyen levő kényszerfeltételekhez. Az alkalmazkodást általában a ter­
mészetes szelekció alakítja. Lehet morfológiai, fiziológiai, biokémiai, viselkedés­
beli, fejlődési vagy életmódbeli tulajdonság, például a fészekaljméret vagy az első 
szaporodás ideje. Az adaptív folyamatok a krónikusan exponált populációkban 
azt eredményezik, hogy a kitett populáció más dózis-válasz reakciót mutat a nem 
kitett populációkhoz képest (Medina et al. 2007, Morgan et al. 2007).

Ha szennyezés ér egy populációt, akkor az egyéni tolerancia hipotézis szerint 
(lásd még az 5. fejezetet) az adott szennyező anyagra érzékeny egyedek elpusz­
tulnak vagy kevés utódjuk lesz, és azok az egyedek maradnak meg vagy szapo­
rodnak jobban, amelyek genotípusa az adott környezetben a legnagyobb ráter­
mettséget (fitnesz) biztosítja (vagyis szennyezett környezetben is jól szaporodnak, 
sok utódjuk lesz). Generációk során keresztül alakul ki a stabil genetikai változa­
tosságot képviselő új populáció, amelynek fenotípusa is plasztikusan igazodik az 
adott környezethez (Klerks et al. 2011). Vega-Retter et al. (2015) szerint azonban 
az eddigi adatok a környezetszennyezésre adott válaszként bekövetkező gyors 
adaptív evolúcióra utalnak. Szükséges lenne megvizsgálni a hormetikus hatásra 
létrejövő és transzgenerációs utakon adaptációhoz vezető molekuláris és fizioló­
giás mechanizmusokat, mert ezek még nem ismertek (Sebastiano et al. 2022).

A szennyezéshez adaptálódott populációk jelentősen más, eltérő reakció­
kat adhatnak az adott szennyezésre, mint a nem adaptálódottak. Adott típusú 
stresszhez adaptálódott populációk (a mezőgazdasági gyakorlatban termesztett 
fajták gyakran ilyenek, mint például a hidegtűrő búzafajták) sokszor jobban 
alkalmazkodnak és gyorsabban regenerálódnak az adott stressz után, mint a 
stresszmentes környezetből származók, amint ezt a rézzel szennyezett és tiszta 
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Molekuláris jelenségek és evolúciós folyamatok

Új módszerek segítségével egyre több lehetőség nyílik a szennyező anyagok hatására 
bekövetkező evolúciós jelenségek molekuláris alapjainak megértésére. Greenway et al. 
(2020) arra voltak kíváncsiak, hogy a Poecilia mexicana halfaj egyes populációi miért ké-
pesek a mérgező, magas H2S-tartalmú források vizében is megélni és vajon ez a képessé-
gük miként alakulhatott ki? A víz magas H2S-tartalma ugyanis gátolja a mitokondriális ATP-
termelődést, így a sejtlégzést. Laboratóriumi dózis-válasz vizsgálatokban három alacsony 
és három magas H2S-koncentrációjú tóból származó P. mexicana populációt hasonlítottak 
össze. A magas H2S-szintű vizet tűrő populációkban a mitokondriális aktivitás általában 
magas maradt még akkor is, amikor a víz H2S-koncentrációját növelték (13.2. ábra).

Két molekuláris jelenség az okokra is rávilágított. A H2S-ben gazdag forrásokból szár-
mazó populációkban a citokróm-c oxidáz mennyisége nagyobb koncentrációk esetében 
sem csökkent. A H2S egyébként csökkentené a citokróm-c oxidáz aktivitását, de ezek-
ben a populációkban nem/nem mindig volt ilyen hatása, tehát a mitokondriumok normá-
lis működése fennmaradt. A kinon oxidoreduktáz képes a halakban a H2S mennyiségét 
csökkenteni. A nagyobb H2S-koncentrációk esetén a kinon oxidoreduktáz által kiváltott 
detoxifikáció jelentősen nagyobb volt a magas H2S-t tartalmazó vizekből származó halak-
ban. Mindezek a molekuláris jelenségek magyarázzák a H2S-tűrő populációk védekezési 
mechanizmusait a H2S toxikus hatása ellen. A különböző populációkban a fokozott H2S-
tolerancia konvergens evolúcióját valószínűleg az állandó genetikai variáció szelekciója 

13.2. ábra. Molekuláris változások P. mexicana halfaj sejtjeiben növekvő H2S-koncentrá­
ció hatására. Folyamatos vonal: alacsony H2S-tartalmú vizekben élő három populáció, 
szaggatott vonal: magas H2S-tartalmú vizekben élő három populáció. 
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talajból származó Dendrobaena octaedra földigiliszta-populációk esetében Fisker 
et al. (2011) kimutatták. Ezért tudni kell, hogy a laboratóriumban végzett vizs­
gálatokat milyen genetikai összetételű populációkkal végezték. Romero-Blanco 
& Alonso (2022) áttekintették fémek és szerves szennyezők toxicitását külön­
böző víziállatok laboratóriumi és szabadföldi populációin. A vadon élő popu­
lációk általában kevésbé érzékenyek a szennyezésekre, mint a laboratóriumban 
tenyésztettek. Különösen kifejezett a jelenség a szerves szennyezőknek a vízinö­
vényekre, illetve a fémeknek a rákokra gyakorolt hatásait tekintve. Az érzékeny­
ség azonban függött a fajoktól és a toxikus anyagok speciális tulajdonságaitól. 
Az eredmény azt sugallja, hogy a laboratóriumi populációkkal végzett biológiai 
vizsgálatok eredményei a legtöbb vegyület toxicitását túlbecsülik. A populációk 
eredete tehát jelentős faktor a fajok toxikus anyagokkal szembeni érzékenységé­
nek meghatározásában.

A klasszikus toxikológiai paradigma szerint, a vizsgálati adatok szórásá­
nak csökkentése érdekében a laboratóriumi populációk genetikai diverzitását 
a lehető legkisebbre kell csökkenteni. Ezért tenyésztettek ki olyan speciális, 
laboratóriumi patkánytörzseket (pl. Sprague Dawley, Fischer F344, Hannover 
Wistar), amelyeket azután a világ minden toxikológiai intézetében alkalmaznak 
kutatási célokra. Ezzel az eljárással elérhető, hogy a megismételt, ugyanolyan 
módszerekkel és céllal végzett vizsgálatok eredményei hasonlóak legyenek. A 
szabványok is a tesztelendő populációk lehető legnagyobb feno- és genotípusos 
homogenitását írják elő. Kérdés azonban, hogy az egyforma törzseken végzett 
laboratóriumi kísérletek eredményei mennyire reprezentálják a terepi populáci­
ók eseményeit. A laboratóriumi adatok szabad földre történő extrapolációja és a 
környezeti kockázatértékelések során azonban figyelembe kell venni a lehetsé­
ges genetikai változásokat. A laboratóriumi tenyésztés alatt csökken a genetikai 
diverzitás az irányított szelekció miatt (Agra et al. 2010), valamint a szennyezők 
epigenetikai hatásai is jelentősek lehetnek (Szabó et al. 2019, 2020).

A valóságtól, a természetben zajló folyamatoktól egyre messzebbre kerülünk, 
ha a tesztelt populáció nagyon homogén, hiszen az időben folyamatosan változó 
környezeti feltételek megkövetelik a természetes populációk nagy genetikai vál­
tozatosságát. Így a genetikailag homogén laboratóriumi populációkon végzett 
vizsgálatok eredményei alapján a természetes folyamatok nem lesznek megért­
hetőek. Ezért javasolják már a toxikológusoknak is, hogy kevésbé homogén po­
pulációkat teszteljenek (Paylor 2009). Újabban szorgalmazzák a szisztematikus 
heterogenizációt a vizsgálati populációk terepi reprezentativitásának javítására. 

és az új mutációk kombinációja okozza. A vizsgálatok eredményei rámutatnak arra, hogy 
hosszú távon az olyan nagyon konzervatív molekuláris mechanizmusok is képesek vál-
tozásra, mint a mitokondriális működésben részt vevők. Greenway et al. (2020) eredmé-
nyei szerint a vizsgált populációk már több mint 40 millió éve elváltak egymástól, mégis 
hasonló irányú molekuláris változások történtek bennük.
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Vannak ígéretes kezdeményezések, de az kérdéses, miként lehet optimalizálni a 
széles gyakorlatban ezt az eljárást (Richter 2017).

Ha a szennyező befolyásolja a túlélést és/vagy a szaporodást, a természetes 
szelekció előnyben részesíti a szennyező anyagra kevésbé érzékeny egyedeket. 
Következésképpen a szennyezett területeken a legtoleránsabb egyedek képesek 
túlélni (Klerks & Levinton 1989). Ez a szelekciós hatás azt eredményezi, hogy a 
populáció egésze előbb-utóbb rezisztenssé válik. Az adaptáció eredményekép­
pen tehát a szennyezett területen élő populáció ellenálló lesz a szennyezésre, 
míg a nem szennyezett területen élő populáció nem. Ha ez utóbbi populáció 
egyedeit szennyezett területre telepítik, ott elpusztulnak vagy legalább is na­
gyon nehezen élnek túl. Mi történik, ha az adaptálódott populáció egyedeit te­
lepítik nem szennyezett területre? Bizony, jó eséllyel hátrányba kerülnek az ott 
élőkkel szemben, mert a szennyező anyaggal szembeni védekezésre készülnek 
fel (arra tartalékolnak vagy irányítanak át feleslegesen energiát), pedig nincs rá 
szükség (Lenormand et al. 1999), illetve a beszűkült genetikai varianciájuk miatt 
kevésbé tudnak alkalmazkodni az egyéb, nem szennyező forrásból származó 
stresszekhez (Athrey et al. 2007).

A növényvédő szerek hamar elavulhatnak, mert a rezisztencia gyorsan kiala­
kulhat (Klerks & Levinton 1989). Ez a növényvédelem egyik nagy problémája. 
Bevezetnek egy új szert, széleskörűen kezdik használni, majd megjelennek a re­
zisztens populációk, és mivel azokra nincs hatás, gyorsan elterjednek az adott 
növényvédő szerrel kezelt területeken. Gondoljuk meg: a szert a célszervezet 
nagyon hatékony pusztítása céljából állították elő. Vagyis a kezelés hatására 
igen sok egyed elpusztul a populációból, csak a legellenállóbbak maradnak meg 
(most ne foglalkozzunk egyéb tényezőkkel; a táblán elbújhatnak az egyedek, 
vagy nem mindegyik egyedre jut egyforma mennyiségű szer stb.). A rezisztens 
egyedeknek azután az utódaik is hasonlóak lesznek. Erős irányított szelekció 
hat a populációra (Carriere et al. 1994). Vedamanikam (2009) négy peszticid ha­
tóanyag (klórfenvinfosz, klórpirifosz, klórpirifosz-metil, malathion) LC50 értéke­
inek változását vizsgálta Chironomus plumosus árvaszúnyoglárvák laboratóriumi 
populációiban, 45 generáción keresztül. Azt tapasztalta, hogy az LC50 értékek 
mintegy 50-szer nagyobbak lettek (persze a mérték a szertől függően változott 
valamennyit). Közben az állatok testnagysága 1 centiméterről, 0,3 centiméterre 
csökkent, valamint egy generáció életciklusa (a teljes kifejlődéshez szükséges 
idő) 7 napról 39 napra nőtt. Az LC50 értéke már a tizenötödik generáció után a 
tízszeresére emelkedett. Mivel évente 3–4 generáció kifejlődésével lehet számol­
ni (Kajak & Prus 2004), már 4–5 év alatt kialakulhat ez a tízszeres érték.

Minél rövidebb egy populáció generációs ideje, annál gyorsabban kialakul­
hat a rezisztencia. A kártevő vírusok, gombák vagy rovarok elleni védekezés 
nagy problémája ez. A fitofág fajok rezisztenciájának kialakulását befolyásolja 
a populáció evolúciós története, a növényi allelokemikáliák kezelésére szolgáló 
képességük, valamint a pillanatnyi ökológiai kontextus, azaz a gazdanövén�­
nyel lehetséges kapcsolatuk (Bras et al. 2022). Növényevő rovarok adaptálód­
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hatnak peszticidrezisztenciára úgy is, hogy a gazdanövény allelokemikáliái és 
a peszticidek között keresztrezisztencia alakul ki, ami a rovarok gyors pesz
ticidrezisztencia-fejlődésének egyik lehetséges mechanizmusa. Ilyen eset fordul 
elő, ha az allelokemikália kémiai szerkezete hasonló az alkalmazott növényvédő 
szerekéhez (pl. piretroidok, neonikotinoidok) (Després et al. 2007). A reziszten­
ciának mindig genetikai alapja van, mivel örökletes, evolúciós változás. Lehet­
séges ugyanakkor az a jelenség is, hogy nincs genetikai változás, mégis túlél a 
populáció egy szennyezett helyen. Ezt a válaszreakciót akklimatizációnak neve­
zik. Ilyenkor az élőlény az anyagcseréje fokozásával vagy más mechanizmus se­
gítségével védekezik, és ezért tud megmaradni a szennyezett területen (Szepesi 
et al. 2009, Piwowarczyk et al. 2018).

A rezisztencia kialakulásának és fenntartásának vannak költségei is, és ezek 
késleltetik a rezisztencia kialakulását, valamint befolyásolják a populációk fit­
neszét (Tabashnik et al. 2013). Például a szerves szennyező anyagok gyakran 
indukálják a monooxigenáz rendszer enzimjeit, amelyek növelik a vízben oldó­
dó metabolitok és a kiválasztásra alkalmas, alacsony toxicitású konjugátumok 
termelését, a sejteket az oxidatív stresszel szemben védő fehérjék, például a 
glutation vagy a stresszfehérjék mennyiségét (Walker et al. 2001). Ha megszű­
nik a szennyezés, a populációk elveszthetik rezisztenciájukat. Daphnia magna 
esetében ciflutrin fungicid hatására már 4 generáció alatt rezisztencia fejlődött 
ki, de a szennyezés abbamaradása után 6–10 generációval megszűnt (Brausch & 
Smith 2009). A fitneszköltségek megjelenhetnek az utódok számának csökkené­
sében, az ivarérési idő késleltetésében és hasonló jelenségekben (Carriere et al. 
1994, Amaral et al. 2022). Karbaril inszekticid kezelés fitneszköltségeit vizsgál­
ták nagy vízibolhán (Daphnia magna) (Jansen et al. 2011). A populációk képesek 
voltak gyorsan kifejleszteni a karbarillal szembeni rezisztenciát, de ennek ára 
volt. A karbarilrezisztenciára szelektált egyedek magasabb túlélési arányt mu­
tattak a peszticidnek való kitettség során, de egyben érzékenyebbek is voltak 
a Pasteuria ramosa endoparazita baktérium fertőzésre. Fontos eredmény volt az 
is, hogy a kontrollcsoportra a karbaril és a halak infokemikáliáinak interakciója 
hatást gyakorolt, de a karbarilnak már korábban kitett állatok csoportjára nem. 
Tehát a stresszekre adott jelenlegi válaszokat a peszticideknek való korábbi ki­
tettség is befolyásolja. A rezisztencia kialakulása miatt növelni kell a szerek ki­
juttatott koncentrációit, egyre gyakrabban kell a kezeléseket megismételni, és 
végső soron a hatékonyság előbb-utóbb elvész. Új hatóanyagokra lesz szükség, 
amelyek fejlesztése nem egyszerű dolog. Például az utóbbi három évtizedben 
egyetlen új gyomirtó hatóanyagot sem sikerült találni (Székács 2022).

Eddig nem sokat foglalkoztak azzal a kérdéssel, hogy a múltbeli szennyező 
hatások típusa, sorrendje, az egymástól való időbeli távolságuk, az átfedések, 
miként határozzák meg a populációk, közösségek vagy ökoszisztémák reak
cióit egy ismételt stresszre. Ma már foglalkoznak ezzel a kérdéssel, az ökológiai 
memóriának nevezett jelenséggel. Az ökológiai memória egy közösségnek azt 
a képességét jelenti, hogy múltbeli körülmények, állapotok vagy tapasztala­
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tok alapján képes reagálni jelenlegi vagy jövőbeli hatásokra (Padisák 2009). A 
stresszorok sorrendje és az átfedések befolyásolják a jövőbeli válaszokat (Jack­
son et al. 2021). A régebbi eseményekre való „emlékezés” képessége (valójában 
egy múltbeli esemény máig tartó hatása) lehetővé teszi, hogy egy közösség job­
ban megbirkózzon az ismétlődő stressz okozta zavarásokkal. A kezdeti szennye­
zés fiziológiai, ökológiai és evolúciós folyamatokat indukál, a stresszre érzékeny 
fajok/populációk helyére toleránsak lépnek, aminek következményei vannak a 
jelenlegi folyamatokra. Mikroorganizmus-közösségek ökológiai memóriájának 
hatását tesztelték vízi szerves anyag dekompozícióra. A baktériumok és gombák 
fontos szerepet játszanak ebben a folyamatban. Enyves éger (Alnus glutinosa) 
levelek lebomlását vizsgálták egy mezőgazdasági területekkel körülvett és egy 
természetvédelmi területen levő folyóból vett mikroorganizmus-közösség segít­
ségével (Feckler et al. 2018). Öt fungicidtartalmú növényvédő szert használtak, 
mint stresszforrást. A fungicidek miatt a dekompozíció csökkent a természetvé­
delmi területen levő folyóból vett mikroorganizmus-közösség jelenlétében, mert 
a fungicidek gátolták a lebontásban fontos szerepet játszó mikroorganizmusok 
működését. Az ökológiai memória nem működhetett, mert a közösség addig 
nem találkozott fungicidekkel. Ezzel szemben a mezőgazdasági területekkel kö­
rülvett vízből származó mikroorganizmus-közösség nem mutatott semmilyen 
negatív funkcionális hatást, függetlenül a fungicid koncentrációjától a vízben, 
mutatva a közösség adaptálódását a növényvédőszer-terheléshez, pedig 14 na­
pig vegyszermentes vízben, friss levelekkel együtt kondicionálták azokat. Öko­
lógiai memória akkor alakul ki, ha ezek az adaptációk részben vagy teljesen 
fennmaradnak a stresszmentes időszakokban. Ekkor a közösség hatékonyan 
képes megbirkózni a visszatérő stresszorral (Baho et al. 2021). Az ökológiai me­
mória elméletének ökotoxikológiai vonatkozásai még kevéssé ismertek, mert el­
enyésző empirikus kutatás történt a területen. Viszont úgy tűnik, hogy ennek a 
koncepciónak lehetnek figyelemre méltó ökotoxikológiai vonatkozásai.

13.2. A hormézis evolúciós jelentősége

A hormézis mechanizmusait evolúciósan adaptív folyamatok alakították ki, ezzel 
növelve a túlélés esélyét (Calabrese & Agathokleous 2022). A hormézis folya­
matainak segítségével az egyedek geno- és fenotípus-változásai egyes környezeti 
stresszhatásokat sikeresen kivédenek. Ezért evolúciós szempontból a hormézist 
felfoghatjuk egy adaptív „javító” folyamatnak, aminek a gyors környezeti vál­
tozásokhoz történő alkalmazkodást elősegítő értéke van. A hormetikus jelenség 
növeli a fitneszt, ebből fakad az adaptív értéke (Costantini 2019). A hormézis 
szerepet játszik például a gyompopulációk herbicidekkel szembeni érzékenysé­
gének változásában. Ha a hormetikus tartomány megfelel a gyártó által ajánlott 
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szántóföldi koncentrációnak, az alkalmazott herbicidek kedvezően befolyásol­
ják a herbicidrezisztens gyomnövények egy jelentős hányadát. Ez fokozza sza­
porodásukat és terjedésüket, valamint befolyásolja a herbicidekkel szembeni 
rezisztenciát (Belz et al. 2022). A hormézis növelheti a populáció fenotípusos 
plaszticitását. Következésképpen a populáció jobban fogja bírni a szennyezések 
hatásait. Ha a zöld őszibarack-levéltetű (Myzus persicae) egymást követő gene­
rációit alacsony koncentrációban imidakloprid-stressznek tették ki, az utódge­
nerációk túlélése ugyanakkora kezelés esetén megnőtt, rezisztencia alakult ki. 
A rezisztenciáért felelős génekben azonban nem találtak változásokat, így más 
mechanizmust, például epigenetikai jelenséget tételeztek fel magyarázatként 
(Rix et al. 2016). Ma már sok bizonyíték van arra, hogy peszticidek evolúciós kö­
vetkezményekkel járó hormézist váltanak ki számos kártevő, hasznos és bepor­
zó ízeltlábúfaj esetében (Guedes et al. 2022). Például alacsony (10%) mortalitást 
okozó deltametrin-koncentrációnak tettek ki két burgonyabogár (Leptinotarsa 
decemlineata) generációt. A peszticidnek kitett lárvák túlélése és az imágó testtö­
mege magasabb volt, mint a kontrollé. Tehát egy peszticidexpozíciónak pozitív 
hatásai lehetnek az utódok fitneszére generációkon át, aminek evolúciós követ­
kezményei vannak (Guedes et al. 2022).

13.3. Ökotoxikológia és filogenetika

Az ökotoxikológia nagyon izgalmas új ága jelent meg. Azt vizsgálja, hogy a fajok 
rokonsági viszonyai, az evolúciós leszármazási kapcsolatok összefüggésben áll­
nak-e a szennyező anyagokkal kapcsolatos érzékenységükkel, a szennyezések­
re adott válaszreakcióikkal. Ez a kérdés praktikus szempontból azért érdekes, 
mert ha a rokon fajok hasonlóan reagálnak (hasonlóbban, mint a nem rokonok), 
akkor talán elég egy csoportból csak egy-két fajt tesztelni és az eredmények 
általánosíthatók lesznek a csoportba tartozó legtöbb fajra. Gyakran előfordul, 
hogy egy adott szennyező anyagra a közel rokon fajok hasonlóan reagálnak. A 
jelenség hátterében feltételezik, hogy egy adott szennyező anyag hatása a rokon 
filogenetikai vonalak esetében hasonló mechanizmusokkal valósul meg, ezért 
a rezisztenciájuk/érzékenységük, valamint a méregtelenítési mechanizmusuk 
hasonló lett (Palmgren et al. 2017). Brady et al. (2017) összegyűjtötték 55 víziál­
latfaj kloridionokra vonatkozó LC50 értékét. A fajok között voltak gerinctelenek 
(férgek, rákok, rovarok stb.), halak és békák is. Az 55 faj filogenetikai törzsfáját is 
elkészítették és arra rávetítették az egyes fajok LC50 értékeit. Kiderült, hogy a ge­
rinctelenek, a halak és a kétéltűek LC50 értékei nagy biztonsággal, szignifikánsan 
különböznek egymástól. Kisebb megbízhatósággal, de további csoportok is fel­
ismerhetők a gerinctelenek között. Az is látszik, hogy a kloridionokra való érzé­
kenység szempontjából egy csoportot alkotnak például a Rana génuszba tartozó 
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békafajok vagy a Daphnia vízibolhák. Vízi makrogerinctelenek esetében nem ta­
láltak ilyen nagy léptékű összefüggéseket. Egy másik vizsgálatban a Chironomus 
génuszba tartozó fajoknak az iszap cinkkoncentrációjára mutatott toleranciaér­
tékei hasonlóak voltak, de a genuszoknál magasabb taxonómiai szinteken már 
nem találtak összefüggéseket a rendszertani hely és a tolerancia mértéke kö­
zött (Carew et al. 2011). Az ökotoxikológiai filogenetikai elemzések segítenek 
a biomonitorozáshoz szükséges taxonómiai felbontás szintjéről szóló döntések 
meghozatalában és betekintést nyújtanak a szennyezésre adott válaszok evolú­
ciójába a különböző taxonok körében. Ez a munka jelentősen hozzájárul az evo­
lúciós összetevőknek az ökológiai kockázatértékelésbe való integrálásához – de 
ez nem egyszerű feladat.

13.4. Paleo-ökotoxikológia

A szennyezések hosszú távú történetét rendszerint nem ismerjük; ez gyakori 
probléma az ökotoxikológiában. A nehézfémek például lerakódnak, felhalmo­
zódnak és hatásuk évtizedes vagy még ennél is hosszabb skálán érvényesül. 
Igaz ez más perzisztens szennyező anyagokra is. Csak az utóbbi években je­
lentek meg azok a munkák, amelyek a szennyezések történetét hosszú távon 
paleo-ökotoxikológiai módszerekkel és szempontok szerint vizsgálják (Rose 
et al. 2018, Armstrong et al. 2021), ezért ez a kutatási terület kevéssé kidolgo­
zott. Állóvizek, tavak, tengerek szedimentumában, a vizek alján felhalmozó­
dó, az idők során egymásra rakódó, megszilárduló rétegekben is találhatók 
ökotoxikológiai vizsgálatokhoz és következtetésekhez szükséges információk. 
Egymásra rétegzetten, az időbeli változásokat tükrözően ott vannak a szennye­
ző anyagok (stresszorok) és a célszervezetek, különböző mikroorganizmus-, nö­
vény- és állatpopulációk egyedeinek, illetve azok együtteseinek maradványai. 
A ma már rendelkezésre álló módszerekkel (mondjuk szénizotópos eljárással) 
meg lehet állapítani az egymás feletti rétegek korát. Elemezhető az ott található 
szennyező anyag koncentrációja és valamilyen valószínűséggel megállapítható 
a talált maradványok faji hovatartozása (morfológiai alapon, DNS-vonalkódolás 
segítségével stb.). A morfológiai és molekuláris elváltozások információt adnak 
a szennyezés ökotoxikológiai hatásairól és mértékéről (Korosi et al. 2017). Így 
információkhoz lehet jutni arról, hogy különböző szennyező anyagok miként 
befolyásolták egyes populációk sorsát a múltban, az akkori körülmények között.

A vizek üledékei számos fém és perzisztens szennyező anyag elnyelői, meg­
őrzői. Az üledékek analízisével vizsgálható, hogy még mennyi ideig és milyen 
koncentrációban maradnak fenn a szennyező anyagok a környezetben a kibocsá­
tásra vonatkozó tilalmak vagy korlátozások bevezetése után. Tavi üledéket ele­
mezve Korosi et al. (2017) megállapították, hogy a szilárd üledék függőlegesen 
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Egy paleo-ökotoxikológiai vizsgálat

Kanadában a Nagy-Rabszolga-tó mellett található 1948 és 2004 között működő Óriás-
bányában (Giant Mine) aranyat termeltek ki a földből. Az arany kitermelése idején nagy 
mennyiségű erősen mérgező, vízben oldódó és biológiailag hozzáférhető arzén-trioxid 
és különböző fémek kerültek a környezetbe. A bánya teljes működési ideje során a becs-
lések szerint 20 000 tonna arzén-trioxid került a vizekbe. Egy paleo-ökotoxikológiai vizs-
gálat megállapította, hogy a bánya működésének megkezdése után az arzénkoncentrá-
ció feltűnő (kb. 1700%-os) növekedését mutatott. A biológiaiindikátor-csoportok szinkron 
változásai a szennyezésre mind a fenéken, mind a nyílt vízi élőhelyeken drámai öko-
lógiai reakciókat jeleztek. A szennyezés csúcspontján szinte az összes ágascsápú rák 
(Cladocera), valamint planktonikus kovaalga eltűnt az üledékből. A közösségszerkezet 
lényegesen átalakult (13.3. ábra). A fauna máig nem állt helyre annak ellenére, hogy a 
kibocsátások nagy része több mint 50 évvel ezelőtt történt, és a bánya működése 1999-
ben megszűnt (Thienpont et al. 2016). Hasonló eredményre jutottak a környéken vég-
zett kovamoszat-közösség összetételének elemzése alapján is. Bár az aranybányászatot 
felhagyták mégsem mutatkoznak a biológiai helyreállás jelei (Sivarajah et al. 2022).
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13.3. ábra. Az Óriásbánya közeli vizekben a fémek (négyzet), a kovaalgák (háromszög) 
és az ágascsápú rákok (Cladocera) (kör) összetételének változása a 19. század vége és 
a 21. század eleje között. Az 1950-es évektől kezdődő nagymértékű nehézfém-kibocsá-
tás jelentős változásokat okozott a kovamoszatok és az ágascsápú rákok együtteseinek 
szerkezetében. A változások a mai napig tartanak, a közösségek nem álltak vissza az 
eredeti állapotukba. PCA 1. tengely: főkomponens-analízis eredménye, az első, legtöbb 
varianciát sűrítő tengelyen levő adatok. As: arzén, Hg: higany, ebből a két elemből volt a 
legnagyobb kibocsátás a szennyezés idején (Thienpont et al. 2016 adatai).



140 Bakonyi Gábor: Ökotoxikológia szupraindividuális megközelítésben

időintervallumokat fed le, és egy 1 cm-es üledékréteg jellemzően 2–10 év idősza­
kot ölelt fel. A szedimentumból vett mintát mélység szerint felszeletelték, dara­
bolták és minden szeletből megállapították a nehézfémtartalmat és az ágascsápú 
rákok denzitását. A vízibolhák (Daphnia spp., Bosmina spp.) esetében a potroh­
vég és a tartós peték jól fosszilizálódnak és felhasználhatók akár a faji szintű 
határozásban is (ma már DNS-vonalkódok is rendelkezésre állnak). Az egyes 
rétegek és a bennük található élőlényegyüttes korát meg lehetett becsülni. A ne­
hézfém-koncentráció a 10. szelettől kezdve nőtt, majd kicsit később a 7–9. sze­
lettől kezdve a rákok denzitása csökkenni kezdett, amiből feltételezhető, hogy a 
két paraméter között negatív korreláció van. Az élőlényegyüttesek összetételén 
kívül populációs szintű változások is detektálhatók. A Bosmina fajok esetében ki 
lehet mutatni a szennyező anyagok hatását a szexuális és aszexuális szaporodási 
ciklusokra. A fajok a vegetációs időszak nagy részében partenogenetikusan sza­
porodnak, de stresszes körülmények között (pl. túlzsúfoltság, korlátozott táplá­
lékellátottság, szennyezés) ivaros szaporodásra térnek át. Mivel a Bosmina fajok 
esetében az ivartalanul és az ivarosan szaporodó nőstények fejpajzsa (carapax) 
megkülönböztethető, a kétféle nőstény arányának időbeli alakulása nyomon kö­
vethető, és a környezeti stresszorokra adott válaszként bekövetkező változások 
vizsgálhatók. Hasonló kutatásokat végeznek kovaalgákkal, házas amőbákkal és 
kagylósrákokkal, hiszen ezek váza jól fosszilizálódik, továbbá árvaszúnyogok­
kal, mert ezeknek a fejváza marad meg jól.



14. Új típusú szennyező  
anyagok a környezetünkben

Az ökotoxikológia egyik fontos jelenkori kihívása, hogy miként lehet az eddig 
nem ismert vagy nagy mennyiségben nem alkalmazott molekulák környezeti­
leg releváns koncentrációjának toxicitását megfelelő módon mérni és előre je­
lezni. Az új típusú szennyező anyagok környezeti viselkedésének megértéséhez 
sokszor a hagyományostól eltérő módszerek, eljárások szükségesek, másfajta 
gondolkodásmóddal kiegészítve. Vannak olyan szennyező anyagok a környe­
zetünkben, amelyek sorsa, viselkedése, ökotoxikológiai hatásai nem ismertek 
kellően és még nem szerepelnek az európai szintű ellenőrzési programokban, 
de ugyanakkor a jövőben fontosak lehetnek, akár veszélyességük, akár a ki­
bocsátásuk mennyisége okán. Ezért létrehozták referencialaboratóriumok és 
kapcsolódó szervezetek olyan hálózatát (NORMAN)1, ami újonnan megjelenő 
környezetileg potenciálisan káros anyagokkal foglalkozik. A szervezet tagjai in­
formációt cserélnek és harmonizálják a protokollokat. A NORMAN EMPODAT 
modul például már több mint 13 000 anyag PNEC értékét tartalmazza (Dulio et 
al. 2018).

Azontúl, hogy a szennyező anyagok száma növekszik, egyre gyakrabban for­
dulnak elő a „hagyományos” szennyezőktől jelentősen, minőségileg különböző 
anyagok ismeretlen ökotoxikológiai tulajdonságokkal. Az eddigi teszteket, el­
járásokat, módszereket és környezeti kockázatbecsléseket elsősorban különféle 
elemek (pl. a nehézfémek), gyógyszerek, növényvédő szerek hatóanyagainak 
(esetleg azok összetevőinek vagy a teljes készítménynek), vizsgálatára dolgoz­
ták ki. Ezek az eljárások azonban sokszor nem vagy nem teljesen alkalmaz­
hatók az új típusú szennyező anyagok vizsgálatára. Számos, a hagyományos 
ökotoxikológiai gondolkodás kereteit szétfeszítő kihívással kell szembenézni. 
Az új típusú szennyező anyagok vizsgálata másfajta módszerek alkalmazását, 
más megközelítést igényelnek. Elég csupán a genetikailag módosított szántóföl­
di növényekkel kapcsolatos tudományos vitákra gondolni (Darvas & Székács 
2011, Hilbeck et al. 2020), ahol egy magasabb rendű szervezetet, egy szántó­
földi növényt kell ökotoxikológiai szempontok szerint megítélni. Napjainkban 
többé-kevésbé hasonló ökotoxikológiai problémákat jelentenek a környezetbe 
jutó mikroorganizmusok (pl. a talajba juttatott mikroorganizmus-preparátu­
mok vagy a biopeszticidek) (Amichot et al. 2018). Naponta publikálnak cikke­
ket mikroműanyagokról a környezetben (Du et al. 2020). Sok adat jelenik meg 
a testápoló szerek környezeti hatásairól (Wang et al. 2021). De ökotoxikológiai 

1	 https://www.norman-network.net/?q=Home
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kérdések vethetők fel az éjszakai mesterséges fényszennyezéssel (Egri et al. 
2019) vagy a szintén megnövekedett hangszennyezéssel (Kunc et al. 2016) kap­
csolatban is. Minden új típusú szennyező anyag ökotoxikológiai problémáinak 
tárgyalása meghaladja e könyv kereteit, hiszen részletesen kellene foglalkozni 
a mikroműanyagokkal, a perfluor-alkil anyagokkal, a genetikailag módosított 
szervezetekkel, a mikrobiológiai talajjavító és hozamfokozó oltóanyagokkal, az 
antibiotikumokkal, a hormonhatású anyagokkal, a kábítószerekkel, a kozmeti­
kumokkal, hogy csak néhány fontos témát említsek. Ezért a továbbiakban il­
lusztrációképpen csak egyetlen problémacsoportról lesz szó, a nanoanyagokról. 
A nanoanyagok sokfélék és komoly környezeti problémákat okozhatnak a jövő­
ben. Ökotoxikológiai jelentőségüket a hagyományos módszerektől eltérően kell 
vizsgálni, ami jelentős kihívásokat jelent az ökotoxikológusok számára (Gomes 
et al. 2021).

A nanoméretű (legalább egy dimenziójukban 1–100 nm kiterjedésű) anya­
gokat az egészségügyben, környezetvédelemben, iparban, mezőgazdaságban 
egyre gyakrabban és nagyobb mértékben használják. A nanoanyagok jellegzetes 
tulajdonságait elsősorban a tömeghez viszonyított igen nagy felület határozza 
meg. Ez a tényező befolyásolja legjobban azokat a további jellemzőket is (reakti­
vitás, elektromos tulajdonságok, optikai jellemzők, kémiai összetétel, határfelü­
leti kémia, méret és méreteloszlás, zetapotenciál, alak, porozitás, kristályos fázis, 
hidrofobicitás, diszpergálhatóság, agglomeráció, redoxpotenciál, fotokatalitikus 
aktivitás stb.), amelyek újszerű felhasználásukat lehetővé teszik (Hórvölgyi 
2011, Rasmussen et al. 2018). Egyben jelentősen megváltoznak az ökotoxikológiai 
hatásaik is a nagy szemcsés (bulk) formáikhoz képest. Amikor a nanoanyagok a 
környezetünkbe kerülnek átalakulhatnak és különböző folyamatok indulhatnak 
el velük kapcsolatban. A változásoknak különböző következményei lehetnek. 
Például mind a nano, mind a nagy szemcsés formájuk direkt toxicitást okozhat­
nak élőlényeknek, azután kimosódással a talajvízbe kerülhetnek, a talajt szen�­
nyezhetik vagy megkötődhetnek, kicsapódhatnak, miáltal csökken a toxicitá­
suk. Mindezek természetesen környezetfüggő, időben változó folyamatok.

Gyakran a nanoméretű anyagok nagyobb toxicitásáról számolnak be; tekint­
hetjük ezt általános jelenségnek (Sovova et al. 2009, Singh et al. 2019). Alganö­
vekedési teszt alapján a nZnO legalább kétszer olyan toxikus volt a Tetraselmis 
suecica és a Phaeodactylum tricornutum fajokra, mint a nagy szemcsés forma (Li 
et al. 2017). A nanoméretű titán-dioxid és alumínium-oxid Caenorhabditis elegans 
fonálféregre gyakorolt toxicitása az LC50 érték alapján például kétszer nagyobb, 
mint a nagy szemcsés formáé (Wang et al. 2009). Néhány vizsgálat foglalkozik 
a nano és a nagy szemcsés szilícium-dioxid hatásainak összehasonlításával vízi 
rendszerekben és mindegyikük a nagy szemcsés anyag alacsonyabb toxicitásról 
számol be a nanoméretűhöz képest. Ezért úgy tűnik, hogy a nagy szemcsés szilí­
cium-dioxid a kevésbé toxikus. Az eredmény összhangban van a nagy szemcsés 
forma kisebb egységnyi reaktív felületével (Book & Backhaus 2022). Vannak el­
lentétes eredmények is. Hisztokémiai és hisztopatológiai változások alapján a 



14314. Új típusú szennyező anyagok a környezetünkben

nagy szemcsés TiO2 toxikusabb volt a Mytilus galloprovincialis kagyló számára, 
mint a nanoméretű (D’Agata et al. 2014). A vas-oxid két formájának toxicitá­
sa uborkán (Cucumis sativus) a koncentrációtól függött. A nano-Fe3O4 alacsony 
koncentrációban (50 mg/L) gátolta a biomassza-növekedést és oxidatív stresszt 
okozott, a nagy szemcsés Fe3O4 pedig a magasabb koncentrációkban (500 és 2000 
mg/L) okozott fitotoxicitást (Konate et al. 2018).

A nanotechnológia segítségével előállított termékek száma és köre rohamo­
san növekszik. Ma már majdnem tízezer különböző ilyen termék van a piacon.1 
A legnagyobb mennyiségben használt nanoanyagok az ezüst (Ag), a cink-oxid 
(ZnO), a réz-oxid (CuO), a cérium-dioxid (CeO2), a titán-dioxid (TiO2), a vas-oxid 
(FeO), a fullerének és a szén-nanocsövek. Némelyik nanoanyagot nagy men�­
nyiségben használják fel kozmetikumokban, naptejekben, tisztítószerekben, 
szénszálas termékek (pl. hajótestek, teniszütők) készítésekor, lehetnek festékek, 
antibakteriális és elektronikai termékek, számítógép-alkatrészek, de akár nano­
technológiával előállított élelmiszerek (pl. Green Tea – ND™), játékok, egyebek. 
Továbbá nanoméretű részecskék válnak le az autógumikról, különösen fékezés 
közben. A levegőben sok, különböző eredetű nanorészecske (PM2,5; PM10) talál­
ható, potenciális veszélyként az élővilágra és az emberekre. A felhasználások 
körének és mennyiségének növekedésével a nanoanyagok környezeti jelentősé­
ge is egyre nagyobb, hiszen több kerül belőlük a környezeti elemekbe, levegőbe, 
talajba, vízbe. Giese et al. (2018) szerint 2017-ben évente mintegy 17 000 tonna 
nSiO2, 75 tonna nCeO2 és majdnem 5 tonna nAg a kibocsátás. Mivel ezeknek 
az anyagoknak az eloszlása térben inhomogén, a kibocsátó közelében nyilván 
jelentősebb koncentrációban fordulhatnak elő. Ahhoz, hogy a nanoanyagokkal 
kapcsolatos kockázatokat megértsük, tisztába kell lenni az anyagok mobilitásá­
val, biológiai hozzáférhetőségével, toxicitásával és más anyagokkal való inter­
akcióikkal. A természetbe kikerülő nanoanyagok megkötődhetnek, transzfor­
málódhatnak, illetve bekerülhetnek különböző biológiai rendszerekbe (Lead et 
al. 2018), amint a 14.1. ábra példája is mutatja. Mindezekkel a kérdésekkel egy 
újonnan kialakuló tudományterület a nano-ökotoxikológia foglalkozik (Kahru 
& Dubourguier 2010).

A nanoanyagok ökotoxikológiai hatásai, tekintettel sokféleségükre és felhasz­
nálásuk eltéréseire, jelenleg kevéssé ismertek, bár kutatásuk nagy erőkkel folyik. 
A jövőben várhatóan további gyakorlati eljárások bevezetésére kerül sor, ame­
lyekben a nanotechnológia ökotoxikológiai vonatkozásainak is jelentős szerepe 
lesz. Nem kitérve más területekre, fontosak lehetnek például a nanotechnológia 
mezőgazdasági alkalmazásai. Ezekből mutatok be néhányat a következőkben. 
A növényvédő szerek vivőanyagainak fejlesztése lényeges terület. A hatóanya­
gokat lehet nanoméretű gömbökbe csomagolni, de nanoméretű krémszerű vagy 
olajszerű anyagok (emulziók) és műanyagok (polimerek) is lehetnek vivőanya­
gok. A nanotechnológiával előállított vivőanyag tulajdonságaitól erősen függ a 

1	 https://product.statnano.com/
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hatóanyag további sorsa. A vivőanyag elősegítheti a hatóanyag lassabb és foko­
zatos felszabadulását. Bizonyos eljárások mellett a hatóanyagok csak meghatá­
rozott körülmények között (pl. adott savasság mellett) szabadulnak fel (Chhipa 
2017, An et al. 2022). A vivőanyagok kutatását, fejlesztését serkenti, hogy sok 
hatóanyag nehezen oldódik vagy nehezen szívódik fel, esetleg az UV sugarak 
lebontják már a felszívódás előtt. A bomlás megakadályozható, ha nanoburokba 
helyezik a hatóanyagot, amint a következő példa mutatja. Az avermectinek pa­
razita férgek és rovarkártevők ellen alkalmazott hatóanyagok. Bomlási idejük 
igen rövid (UV sugárzás hatására általában 6 óra alatt elbomlik a hatóanyag 
fele). Viszont, ha kicsiny pórusokat tartalmazó szilika nanorészecskékbe he­
lyezték a hatóanyagot, akkor 30 napig sem bomlott el, tehát a kapszulázás je­
lentősen megnövelte a szer használhatóságát (Li et al. 2007). A nanotechnológia 
alkalmazásának egyik célja a növényvédelemben a szükséges növényvédő­
szer-mennyiség csökkentése. Ez elérhető az oldhatóság javításával, a hatóanyag 
szabályozott felszabadulásával, amikor a kijuttatás célzott, a szer tapadása és 

14.1. ábra. Nanoezüst szemcsék (nAg) sorsa egy víztestben; fontosabb folyamatok. 1.: 
ezüstionok (Ag+) oldódnak ki a vízbe, 2.: nanoAg szemcsék aggregálódnak. Különböző nagy-
ságú és alakú aggregátumok keletkeznek, 3.: kimosódás a víztestből a talajba, talajvízbe, 4.: 
változatlanul maradó nAg szemcse, 5.: a nAg szemcsék és az Ag-ionok is megkötődhetnek 
különböző felületeken, például a vizek oldott szerves anyagain, 6.: reverzibilis kapcsolódás 
szerves molekulákkal, 7.: kicsapódás. A nanoezüst szemcsék vastagabb, az ezüstionok véko-
nyabb vonallal vannak jelölve. A szaggatott hullámvonal a vízfelszínt jelképezi.
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biológiai hozzáférhetősége fokozott és amikor a hatóanyag stabilitása is jobb a 
környezetben (Kah et al. 2013). Egy szakterületi áttekintésben összehasonlították 
a nanopeszticideket a hagyományos készítményekkel és a relatív toxicitás me­
diánértékét 1,24-nek találták, vagyis a nanopeszticidek összességükben 24%-al 
bizonyultak hatékonyabbaknak a hagyományos készítményeknél. Természete­
sen voltak a hagyományos szereknél jóval hatékonyabbak és kevésbé hatékony 
nanokészítmények is. Ebben az áttekintésben is problémát jelentett, hogy a for­
mulázott szerek hatásai nehezen összehasonlíthatók, mert a komponensek nem 
mindig ismertek (Kah et al. 2018).

Talajjavítás és vizek tisztításának céljaira is kísérleteznek különböző nano
anyagokkal. A nulla vegyértékű nano-vas messze a legszélesebb körben al­
kalmazott nanorészecske a szerves szennyező anyagok szennyeződésmentesí­
tésében, mivel olcsó és alacsony költségű az alkalmazása. A nulla vegyértékű 
nano-vasnak nagy az oxidációs hajlama, és így megbontja az egyébként nagyon 
stabil szén-halogén kötéseket. Ennek a tulajdonságának köszönhetően képes 
gyorsan lebontani olyan szerves peszticideket, mint a foszforsav-észterek és a 
klórozott szénhidrogének (Li et al. 2016). A nano-vas alkalmasnak bizonyult a 
talajban található klórpirifosz (Reddy et al. 2013) és atrazin (Satapanajaru et al. 
2008) maradványok lebontására. Természetesen a nulla vegyértékű nano-vassal 
történő kezelést megelőzően számos vizsgálat elvégzése szükséges annak meg­
állapítására, hogy a talajban levő létfontosságú mikroorganizmusok, valamint 
a növény- és állatvilág nem károsodik-e számottevően az alkalmazás hatására. 
Sajnos e technológiák potenciális környezeti kockázatai nagyrészt még ismeret­
lenek (Vanzetto & Thomé 2019).

A nanoanyagokkal történő kísérletezés problémáit és komplexicitását jól 
tekintik át Singh et al. (2019). A legfontosabb nehézség abból adódik, hogy a 
nanoanyagok viselkedése a különböző közegekben (víz, talajoldat, levegő) jelen­
tősen eltér a hagyományos vegyületekétől. Nézzünk egy példát! Különböző kon­
centrációjú sóoldatokat nem nehéz előállítani. Nem így van ez a nanoanyagok 
esetében. Még ha nagyon tiszta vizet alkalmaznak, akkor is aggregálódhatnak 
a nanoszemcsék; és máris megváltozhat a kiváló ionok és a keletkező reaktív 
oxigéngyökök mennyisége és ezek felvehetősége, nem beszélve komplexebb kö­
zegekről (14.2. ábra).

Számít a szemcsék alakja, nagysága, sok esetben a fotokatalitikus tulajdonsá­
gaik miatt a fényviszonyok is számítanak (nem mindegy a kísérleti laboratórium 
világításának erőssége és hossza), milyenek a felületi töltésviszonyok, mester­
ségesen burkolt-e az anyag, vagy sem? Természetes vizekben, talajoldatokban 
ezenkívül a nanoanyagok megkötődhetnek, főleg szerves anyagokhoz, kapcso­
latba kerülhetnek más hasonló anyagokkal, viselkedésüket befolyásolhatja a pH 
és egyéb kémiai paraméterek is (Louie et al. 2014, Lead et al. 2018). Végül utalni 
kell a nanoanyagok sokféleségére, a nanofémektől kezdve (nano-ezüst, nano-
cink-oxid stb.), a kvantumpöttyökön át a grafénekig és nanocsövekig. Ez a sok­
féle hatás és nanoanyagtípus mind befolyásolja egy tesztvizsgálat kimenetelét. 
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Következésképpen érthető, hogy a mai napig miért nincsenek a hagyományos 
anyagokéhoz hasonló, elfogadott szabványok a nanoanyagok ökotoxikológiai 
tesztelésére, bár sokan dolgoznak ennek a problémának a megoldásán (Schwirn 
et al. 2020). Azért van előrelépés, mert a kutatások eredményeként jelent meg 
nemrég néhány vízi ökotoxikológiai vizsgálat nanoanyagokra vonatkoztatott 
módosítása (OECD 2022). Továbbá az Európai Bizottság is kialakított egy stra­
tégiát a mesterséges nanoanyagok biztonságosságának értékelésére. Az ott meg­
fogalmazott – többek között prediktív ökotoxikológiai – elvek, módszerek és 
vizsgálatok segítségével az új, nanotechnológiával előállított termékek bizton­
sága már azelőtt garantálható, mielőtt azok piacra kerülnének (Doak et al. 2022).

A nanoanyagok ökotoxikológiájával kapcsolatban az utóbbi évek intenzív 
kutatásai ellenére továbbra is vannak kritikus hiányosságok. Ezek közül fontos a 
környezeti koncentrációra és a szervezeten belüli dózisra vonatkozó adatok hiá
nya. Az analitikai nehézségek miatt a nanoanyagok kimutatása és mennyiségi 
meghatározása a valós környezeti rendszerekben továbbra is igen nehéz (Lead 
et al. 2018). Bizonyítékokat ismerünk arra vonatkozóan, hogy a biológiai hoz­
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14.2. ábra. Különböző vizsgálati közegek hatása a Panagrellus redivivus fonálféreg túlélésé-
re növekvő koncentrációjú 15 nm-es cink-oxidot tartalmazó közegben. Háromszög: Milli-Q víz 
(24 órás teszt), kör: talajoldat (24 órás teszt), rombusz: talajoldat (48 órás teszt). Talajoldatban 
lényegesen kisebb a toxicitás (Kiss et al. 2018 adatai).
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záférhetőségnek és így a toxicitásnak nanospecifikus aspektusai vannak (Khan 
et al. 2012, Thit et al. 2015), de nagyok a különbségek az egyes nanoanyagok 
között. Aránytalanság tapasztalható a vízi és szárazföldi szervezetek tesztelésé­
ben az előbbiek javára. Aránytalanul kevés az emlősökkel végzett vizsgálatok 
száma, pedig ezek relevanciája nagy (Gambardella & Pinsino 2022). A tudomá­
nyos eredmények átültetése a szabályozásba és a hatósági munkába eddig még 
meg nem oldott kihívást jelent, de vannak már kezdeti eredmények (Schwirn 
et al. 2020, Nielsen et al. 2021). Jelenleg úgy tűnik, hogy a nanoanyagok még 
viszonylag alacsony koncentrációkban találhatók a környezetünkben, ezért ki­
csi környezeti kockázatot jelentenek, de a jövőbeni nagyobb kibocsátásokkal 
ez a helyzet bizonyosan változni fog (Lead et al. 2018). Az Európai Unióban a 
nanoanyagokra ugyanaz a szabályozási keret vonatkozik, mint az összes vegyi 
anyagra és keverékre, azaz a nanoanyagokat a vegyi anyagok regisztrációjára, 
értékelésére, engedélyezésére és korlátozására vonatkozó rendeletek szerint kell 
bejegyezni, mielőtt az EU-ban importálnák és forgalomba hoznák őket (lásd 
még a 15. fejezetet). A gyártók kötelesek a nanoanyagokat bejelenteni az Eu­
rópai Vegyianyag-ügynökségnek, és biztonságos felhasználásuk érdekében az 
osztályozásról, címkézésről és csomagolásról szóló rendeletek szerint kell kezel­
ni azokat. Mindezek ellenére, a nanoanyagokkal kapcsolatos szabályozás nem 
lezárt (Liu et al. 2022).





15. Ökotoxikológia 
és hatósági munka

A következőkben egy rövid összefoglaló következik az ökotoxikológiával kap­
csolatos hatósági munkáról. A hatósági munka kifejezés alatt a következőkben az 
ökotoxikológiával kapcsolatos szabályozások megalkotását, végrehajtását és el­
lenőrzését értem. A hatósági munka alapjainak ismerete minden ökotoxikológus 
számára kötelező, hiszen a laboratóriumi és terepi kutatások nem csupán új tu­
dományos eredményekért folynak, hanem azért is, hogy szakmailag megalapo­
zott szabályokat hozhassanak létre, melyek segítségével környezetünk egész­
ségesebbé, élhetőbbé tehető. Továbbá ökotoxikológusok is végeznek hatósági 
munkát, ezért az alapismeretek elsajátítása hozzátartozik felkészítésükhöz. Az 
ökotoxikológiai vizsgálatok egyik célja tehát a döntéshozók segítése a potenci­
álisan szennyező anyagok használatával kapcsolatos helyes szabályok kidolgo­
zásában. A sikeres szabályozáshoz fontos a gyors és folyamatos kommuniká­
ció a tudomány és a hatóság képviselői között. A kutatás és a hatósági munka 
egymást kiegészítő, egyformán fontos feladat. Milyen potenciálisan szennyező 
anyagból, mennyit, hol és milyen módon szabad a környezetbe engedni? Hol 
vannak a szennyezés határai? Milyen veszélyek és mellékhatások léphetnek fel? 
Milyen ellenőrzési módokra van szükség? Ezeket és a hasonló kérdéseket jog­
szabályok szabályozzák szerte a világon. A potenciálisan szennyező anyagok 
forgalmazására és felhasználására vonatkozó jogszabályi követelmények ré­
giónként, országonként eltérőek. A gazdaságilag fejlett országokban általában 
szigorúbbak a követelmények, mint a fejlődő országokban. Az Egyesült Álla­
mok, Kanada, az Európai Unió és Japán követelményei nagyjából hasonlóak, de 
a részletekben, például a toxicitási vizsgálatokhoz használandó fajok tekinteté­
ben, a szennyezettségi határértékekben vagy az engedélyezés módjaiban van­
nak különbségek.

Ma már közhely: egyre nagyobb a biztonságos, egészséges környezet irán­
ti igény. Elvárjuk, hogy a döntéshozók alapos vizsgálatok után engedélyezzék 
csak az új anyagok használatát és ezzel egészségünket és környezetünket óv­
ják. Tekintettel a szennyezők számának és minőségi különbségeinek rohamos 
növekedésére, egyre több és egyre bonyolultabb adminisztratív eljárást, szab­
ványt szükséges alkalmazni az ökotoxikológiai vizsgálatok során. Ugyanakkor, 
tekintettel a vizsgálandó anyagok nagy számára, alaposabb, olcsóbb, gyorsabb 
és nagy áteresztőképességű eljárásokra van szükség (Wang et al. 2020). Átfo­
gó elvek és egyszerű, paraméterszegény modellek alkalmazása elengedhetetlen 
(Hendriks 2013). A döntéshozók kettős szorításban vannak. Egyfelől sok, rész­
letes kutatást, vizsgálatot kellene végezni kellően megbízható eredmény eléré­
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séhez. Ez azonban drága és időigényes feladat. Másfelől, a problémákat minél 
gyorsabban meg kell oldani, mert ezt várja a társadalom. Az említett kettősség 
szorításában szükséges szabályokat hozni. Ne irigyeljük a felelősségteljes dön­
téshozókat! A szennyező anyagok környezetbe kerülésének üteme meghalad­
ja az emberiség azon képességét, hogy teljes mélységében értékelje környezeti 
vagy hosszú távú hatásukat. Csak a kockázatok csökkentésére van lehetőség, 
azokat teljesen megszüntetni nem lehet. Ezt tudomásul kell vennünk.

A környezeti kockázatbecslések és kockázatkezelések csak annyira megala­
pozottak, mint amennyire a háttérinformációk, a kutatások eredményei azok. 
Fontos az átlátható és reprodukálható eljárások kidolgozása, a gyakran hete­
rogén, hiányos tudományos eredmények, bizonyítékok értékelésére. Az egyes 
ökotoxikológiai vizsgálatok megbízhatóságát, relevanciáját, az adatok minő­
ségét kritikusan szükséges értékelni. Az értékelésre módszereket dolgoztak 
ki, hogy a szubjektivitásból következő hibákat, tévedéseket csökkentsék. Ilyen 
módszer például az ökotoxicitási adatok jelentésének és értékelésének kritériu­
mai (Criteria for Reporting and Evaluating ecotoxicity Data; CRED) nevű eljárás 
(Kase et al. 2016). A védelmi célokat, a probléma megfogalmazását és az értékelé­
si folyamatot már a folyamat kezdetén világosan tisztázni kell (Hall et al. 2017). 
Ha rossz az adatkezelés, akkor előfordulhat, hogy nem azokat az anyagokat vá­
lasztják ki vizsgálatok céljából, amelyek reális veszélyt jelenthetnek az egészség­
re és/vagy a környezetre (prioritást élvező anyagok; priority substances1). A kö­
vetkezmény pedig idő- és erőforrás-pazarlás előny elérése nélkül (Merrington 
et al. 2021). A hatósági munka során felelni kell arra a kérdésre, hogy mekkora 
kockázat vállalható egy adott szituációban. Ehhez valamilyen mértéket szüksé­
ges rendelni, még akkor is, ha csak olyan válaszok adhatóak, mint kicsi, közepes 
vagy nagy a kockázat. Mekkora az elfogadható kockázat nagysága? Nyilvánva­
lóan nincs erre definíciószerű, egyértelmű válasz. Az elfogadhatónak tekintett 
kockázat nagysága függ a tudományos eredményektől és a gazdasági, társadal­
mi, pénzügyi és etikai megfontolásoktól is. A téma sokrétű és alapos átgondo­
lásra érdemes.

15.1. Modellezés a hatósági munkában

Több százezer anyagot nyilván képtelenség minden lehetséges és fontos labora­
tóriumi (in vitro) és szabadföldi (in vivo) módon tesztelni. Nehéz, költséges és 
időigényes lenne az összes potenciálisan szennyező anyag toxicitásának vizsgá­
lata. Talán bizonyos esetekben nincs is erre szükség. Könnyen belátható, hogy 
az egymáshoz hasonló szerkezetű vegyületek jó eséllyel hasonlóan fognak vi­

1	 https://ec.europa.eu/environment/water/water-dangersub/pri_substances.htm
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selkedni a hasonló szervezetekben és a természetben (nyilván lesznek kivételek 
is). Egy új vegyület várható tulajdonságait, a már meglévő, hasonló felépítésű, 
ismert tulajdonságú vegyületek ökotoxicitási jellemzői alapján előre lehet jelezni 
az in silico (a név a szilícium fontosságára utal a számítógépek processzorai­
nak létrehozásában) eljárások segítségével (Aher et al. 2020). Az eljárás során a 
szennyezők fizikai-kémiai tulajdonságait hozzák összefüggésbe a fajspecifikus 
toxicitással.

Ma már meglehetősen sok in silico számítás végzésére alkalmas számító­
gépes eljárás és program áll rendelkezésre. Ezeknek az eljárásoknak előnye a 
gyorsaság (egységnyi idő alatt nagyságrendekkel több információ kapható, mint 
más módszerekkel) és lényegesen olcsóbbak, mint a laboratóriumi és szántóföl­
di tesztek. Segítségükkel adatok nyerhetők akár egy nagyobb vegyületcsoport 
várható jellemzőiről. A vizsgálatok ismételhetősége igen jó. Végül állatvédelmi 
szempontok szerint is előnyös in silico módszereket használni (Galimberti et 
al. 2020). Természetesen az eljárásnak vannak hátrányai, illetve korlátai. Nagy 
mennyiségű megbízható alapadatra és jól kidolgozott számítógépes progra­
mokra van szükség elfogadható eredmények eléréséhez. A végpontokat egyér­
telműen meg kell fogalmazni. Különböző modellek, különböző eredményeket 
adhatnak. Predikciós pontosságuk változik az anyagok különböző csoportjai (pl. 
peszticidek, gyógyszerek vagy kozmetikumok) esetében. Kérdés továbbá, hogy 
magasabb szerveződési szinten mennyire megbízható eredmények kaphatók. 
Mindezek ellenére az in silico módszerek igen fontosak azokban az esetekben, 
ha a szennyezők vagy metabolitjaik nehezen izolálhatók vagy nem végezhetők 
velük laboratóriumi kísérletek (Villaverde et al. 2020).

Különféle in silico eljárás létezik fejlesztési, ipari és szabályozási célokra. Pél­
daként álljon itt egy ismert, gyakran alkalmazott eljárás a kvantitatív struktú­
ra-aktivitás kapcsolat (quantitative structure activity relationship; QSAR) mód­
szercsalád (Roy 2020). A QSAR eljárás legegyszerűbb változata az, amikor két 
paraméter között összefüggést állapítanak meg és ennek alapján tesznek előre­
jelzéseket. A modellszerkesztés lépéseit részletesen Aher et al. (2020) tárgyalják. 
A fontosabb pontok a következők. Elsőként egy adott fajra vonatkozóan toxici­
tási (LC50, EC50 stb.) adatokra van szükség. Ezek az adatok egy meghatározott 
szennyezőanyag-csoportra (pl. PAH) vonatkoznak. A szennyező molekulái tar­
tozzanak egy vegyületcsoportba, egymással többé-kevésbé hasonlóak legyenek. 
Így várhatóan a hatásmódjuk is hasonló az adott célszervezetre. Különböző me­
chanizmus esetén újabb modell fejlesztésére kerül sor. Meg kell keresni azután 
a molekulákat leíró jellemzőket. A következő lépés a molekula paraméterei és 
a szennyező hatás (pl. LC50 értéke) közötti korreláció megállapítása. A modell 
validálása igen fontos lépés (De et al. 2022). Ha jó modellt sikerült létrehozni, 
akkor az felhasználható egy új, ebbe a molekulacsoportba tartozó szennyező 
anyag ökotoxikológiai jellemzésére. QSAR modellezéshez alkalmas 21 külön­
böző szoftver található Satpathy (2019) cikkében. Az eljárásnak természetesen 
megvannak a már említett korlátai, de előnyei miatt a QSAR modellek hasz­
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Példa a legegyszerűbb QSAR módszerre

Ma a nagy kozmetikai cégek fejlesztői sokfelé keresnek új, természetes, növényi eredetű 
mosópor- és szappanalapanyagokat. Az anionos és nem ionos felületaktív anyagokat 
széles körben használják háztartásokban és az iparban, különösen mosószerekben. 
A lineáris alkil-benzol-szulfonátok (LAS) felületaktív anyagok, amelyek főleg mosó- és 
tisztítószerekben találhatók. Egyes vízi szervezetekre nézve erősen toxikusak (Lewis & 
Suprenant 1983). Az elmúlt években kezdeményezték a megújuló forrásokból szárma-
zó felületaktív anyagok használatának növelését, így a természetes olajokból, például 
pálmából, kókuszdióból származó észter-szulfonátok (ES) különös figyelmet kaptak. Egy 
vizsgálatban Hodges et al. (2006) az találták, hogy a nagy vízibolha (Daphnia magna) 
LC50 értékei szoros, pozitív korrelációt mutatnak a LAS és ES vegyületek logKov értékeivel 
(15.1. ábra). Azonban az ES egyenes alacsonyabb értékeket mutat, mint a LAS. Ez arra 
utal, hogy az ES vegyületek a LAS-tól és más anionos vegyületektől eltérő hatásme-
chanizmus szerint hatnak, vagy a logKov számítási módszer szisztematikus túlbecslést 
eredményez, amikor az ES-re alkalmazzák. A példa alapján ezek után, ha újabb, hasonló 
szerkezetű ES vagy LAS vegyületet találnak, elég annak Kov értékét megállapítani és az 
egyenletek segítségével megkapható a nagy vízibolha várható LC50 értéke.
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15.1. ábra. A LAS és ES vegyületek Kov és EC50 értékei közötti korreláció. Az alsó egye-
nes 21 ES, a felső 6 LAS vegyület nagy vízibolha (D. magna) fajra gyakorolt LC50 értékei 
és az adott vegyület Kov értékei közötti korrelációt mutatja. Mindkét korreláció szignifi-
káns. A regressziós egyenesek egyenletei a következők: ES: log(1/LC50) = 0,78 logKov + 
1,37 és LAS: log(1/LC50) = 0,77 logKov + 2,47 (Hodges et al. 2006 nyomán).
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nálata, beleértve azok továbbfejlesztéseit (Madden et al. 2020), mégis szélesen 
elterjedt a kutatók (Khan et al. 2019, Pandey et al. 2020) és a döntéshozók (OECD 
2006, ECHA 2016) körében.

A mesterségesintelligencia-kutatás eredményeképpen a közelmúltban szá­
mos olyan új számítógépes módszert vezettek be, amelyek neurális hálózatok 
segítségével képesek mintákat találni, képeket és szövegeket felismerni és ezen 
keresztül problémákat megoldani. Ezeket az új eljáráscsaládokat mélytanulás­
nak (deep learning; DL) és gépi tanulásnak (machine learning; ML) nevezik. 
Segítségükkel a már ismert szennyező anyagok tulajdonságainak és biológiai 
hatásainak alapján lehet ökotoxikológiai előrejelzéseket tenni más szennyezőkre 
vonatkozóan is. Igaz, ehhez sok adat és nagyobb számítástechnikai teljesítmény 
szükséges az eddigieknél, ami korlátozza e módszerek alkalmazhatóságát. 
Azonban a terület perspektivikus és fejlődik. A Tetrahymena pyriformis egysej­
tű, a nagy vízibolha (Daphnia magna) és a tűzcselle (Pimephales promelas) akut 
toxicitásának becslésére fejlesztettek jól működő mesterségesintelligencia-mo­
delleket mélytanulási és gépi tanulás módszerek alkalmazásával (Zhang et al. 
2022). Mesterséges neurális hálózati modellekkel pedig fajok érzékenységének 
eloszlását (lásd még a 17.2. fejezetet) becsülték jó közelítésben (Song et al. 2022).

15.2. Szabványok

A szabványok (guidelines) kiemelt fontosságúak a hatósági munkában. Ha egy 
vizsgálatot szabvány szerint végeztek, akkor annak az eredményét a hatóságok 
(az egyszerűség kedvéért ideértve az igazságszolgáltatáshoz tartozó bíróságokat 
is) valósnak, megbízhatónak fogadják el. Ehhez az szükséges, hogy elegendő, 
megfelelő szintű és pontosságú dokumentáció álljon rendelkezésre a vizsgálati 
következtetések alátámasztására. Ha nem szabvány, hanem valamilyen kutatói 
koncepció szerint történik a vizsgálat, akkor annak eredménye hivatalosan vi­
tatható. Úgy kell ezt elképzelni, mint a betegek gyógyítását manapság. Az orvos 
megállapítja a betegséget, és azután az előírások (protokoll) szerint következnek 
a gyógyítás lépései. Ha az orvos a protokoll szerint helyesen járt el, nem vonha­
tó felelősségre akkor sem, ha meghal a beteg, viszont ha valamit a szabályoktól 
eltérően, saját elképzelés szerint csinál, akkor ezért számon kérhető.

Ökotoxikológiai szabványból sokféle van a világon és ezek technikai szem­
pontból némiképpen eltérhetnek egymástól, bár a céljuk hasonló. Az Egyesült 
Államokban az EPA (Environmental Protection Agency), Európában az ISO 
(International Organization for Standardization) és az OECD (Organisation for 
Economic Cooperation and Development) szabványokat használják. Magyar 
ökotoxikológiai vonatkozású szabvány aránylag kevés van. Ezek hulladékok 
vagy talajok ökotoxikológiai vizsgálatok céljaira történő előkészítésről és azok 
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vizsgálatáról (MSZ 21978-as és MSZ 22902-es sorozat egyes tagjai) szólnak. Egy 
adott probléma vizsgálatára alkalmazott szabványok a különböző országokban 
(vagy szervezetek szabványaiban) alapvetően hasonlítanak egymásra. Eltérések 
rendszerint az alkalmazandó fajok, a kezelések módjában és a minták számában 
vannak. A talajok ökotoxikológiai szabványaival kapcsolatban például Römbke 
& Martin-Laurent (2020) adnak jó áttekintést.

A szabványok egész pontosan meghatározzák, hogy egy adott tesztet mi­
ként kell elvégezni és kiértékelni. A következőkben, mintegy példaképpen, az 
egyfajos szabványok általános felépítéséről lesz szó. A szabványok először az 
alkalmazandó módszer elvét ismertetik. Ebből a fejezetből lehet tájékozódni 
arról, vajon megfelelő-e a szabvány az adott probléma vizsgálatára. Ezután a 
kísérleti elrendezés (abiotikus feltételek, élőlények, kezelések, ismétlések szá­
ma stb.) minden részletre kiterjedő bemutatása következik. Az ökotoxikológiai 
tesztekben használt élőlények esetében például pontosan meghatározzák azok 
faját, korát, nemét (ha van), lehetőség szerint genetikai vonalát. Természetesen 
egészséges példányoknak kell lenniük a kísérletekbe vont egyedeknek. Sok 
szabványban szerepel az előzetes (range-finding) és végleges (definitív) tesztek 
leírása is. Előzetes tesztet csak akkor szükséges végezni, ha a vizsgálandó anyag 
hatásspektrumáról még nincsenek információk. A szabványban megtalálható a 
kísérleti anyagok (tesztelendő vegyületek, az alkalmazandó közegek stb.) leírá­
sa és felhasználásának módja. A kísérlet lebonyolításának időrendje és a javasolt 
statisztikai kiértékelés eljárása sokszor szerepel a szabványokban. Az egy fajra 
vonatkozó szabványok esetében különös gonddal kell eljárni a tesztelésre kisze­
melt faj esetében. A választás legfontosabb szempontjai a következők:
1.)	 a faj biológiáját, fiziológiáját, ökológiáját ismerjük jól,
2.)	 egész évben álljon rendelkezésre,
3.)	 laboratóriumban könnyen lehessen tartani és kezelni,
4.)	 a kapott ökotoxikológiai eredmények egy nagyobb csoport fajaira is legye­

nek reprezentatívak,
5.)	 lehetőleg legyen fontos a közösségekben (key-species),
6.)	 széles elterjedtségű faj legyen a földön.

Az ökotoxicitási tesztek során kiemelt figyelemmel kell lenni arra, hogy a 
vizsgált fajok ökológiai szempontból jelentősek (kulcsfaj, elterjedt, tömeges faj 
stb.) legyenek. Ismerjék az adott szennyező hatásmechanizmusát. A faj legyen 
kellőképpen érzékeny az adott szennyező anyagra. Az addigi vizsgálatok alapján 
„legérzékenyebb” faj nem biztos, hogy a többi faj nagy részét megvédi. Elképzel­
hetetlen olyan faj, amelyik minden szennyezőre érzékeny. Ráadásul a földön élő 
becsült eukarióta fajszám 8,7 millió (Mora et al. 2011). Ezeknek a fajoknak, főleg 
az óceániaknak nagy részét nem ismerjük, így a funkcióikról sincs fogalmunk. 
Ezért a reprezentativitás mindig nagyon kétséges. Világosan kell látni (és ez nagy 
nehézséget jelent a hatósági munkában), hogy ugyanarra a szennyező anyagra el­
térő mértékben lehetnek érzékenyek a különböző fajok, illetve élőlénycsoportok 
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(Cheng et al. 2021). A különbségek néha igen jelentősek. Egy nagy mennyiség­
ben használt, de az EU-ban 2020-ban visszavont inszekticiddel, a klórpirifosszal 
(szerves foszforsav-észter) végeztek koncentráció-válasz vizsgálatot. Négy fajt, 
a nagy vízibolhát (Daphnia magna), egy felemáslábú rákot (Hyalella azteca), egy 
árvaszúnyog lárvát (Chironomus tentans) és a tűzcselle (Pimephales promelas) halat 
tesztelték. Mind a három gerinctelen faj erősen érzékeny volt a szerre, de a fajok 
közötti különbség nem volt nagy. Ugyanakkor a tűzcselle több mint kétszázszor 
kevésbé volt érzékeny erre az inszekticidre (Moore et al. 1998). A legérzékenyebb 
faj ebben a vizsgálatban a felemáslábú rák volt. Hatósági szempontból nyilván eh­
hez kell igazítani az intézkedéseket. Viszont a kétség megmarad: a klórpirifosszal 
kezelt területeken nem él még érzékenyebb faj, amit nem teszteltek? Megint a 
határok meghúzásának problémájába ütközünk. Mekkora a megbízható határér­
ték? Az előírások mindig kompromisszumok árán születnek meg.

A minőségbiztosítást nem csupán a szabványok segítik, hanem megfelelő 
szakmai jogosítványokkal rendelkező laboratóriumok is. A vizsgálati rendsze­
rekben részt vevő laboratóriumoknak többféle formája van. Most összesen ket­
tőről lesz szó. Az első forma, az akkreditált szervezet (laboratórium), amelyik 
bizonyos vizsgálatok (beleértve a mintavételt, kalibrálást, tanúsítást, ellenőrzést 
stb.) elvégzésére kap törvényi felhatalmazást a Nemzeti Akkreditáló Hatóságtól. 
Az akkreditálás célja, hogy a vizsgálatokat egységes európai elvek szerint vé­
gezzék és így azok eredményei széles körben elfogadhatók legyenek. Így emelik 
a megbízhatóság mértékét, kiküszöbölik a felesleges vizsgálati ismétléseket és 
gyorsítják a technikai folyamatokat. Hazánkban sok hatósági laboratórium akk­
reditáltan működik. A második forma, amelyik helyes laboratóriumi gyakorla­
tot (good laboratory practice; GLP) folytat. A GLP egy általánosan elfogadott 
és elterjedt minőségbiztosítási rendszer. Magyarországon a 42/2014. (VIII. 19.) 
EMMI rendelet és az 505/2017. (XII. 29.) Korm. rendelet a helyes laboratóriumi 
gyakorlat ellenőrzéséről szóló rendelkezés szabályozza a kérdést. A helyes labo­
ratóriumi gyakorlat célja, hogy az elvégzett vizsgálatok szakmai szempontból jó 
minőségűek, ellenőrizhetők, megismételhetők és összehasonlíthatók legyenek, 
bármely hasonló laboratóriumban nyert azonos vizsgálat eredményével a vilá­
gon (Turnheim 1993). Ezért a GLP vizsgálatok eredményeit a különböző orszá­
gok, így Magyarország hatóságai is elfogadják.

A GLP rendszerben működő ökotoxikológiai laboratóriumok működését 
részletes előírások szabályozzák, amik összefoglalóan a következőkkel jelle­
mezhetők. Az előírások pontosan rögzítik, hogy milyen vizsgálatot, milyen mó­
don kell elvégezni, a kísérletek megtervezésétől, a lebonyolításon át az ered­
mények kiértékeléséig. Meghatározzák a munka dokumentálásának, a jelentés 
elkészítésének és az anyagok archiválásának módját. Megszabják, hogy adott 
ökotoxikológiai feladat ellátására milyen felszereltségű laboratóriumot alakít­
sanak ki, milyen anyagokat, műszereket, módszereket kell használni az adott 
vizsgálat elvégzése során. Vizsgálati tervet, majd a munka elvégzése után vizs­
gálati jelentést kötelező készíteni. Az archiválás feltételeit és módjait is megha­
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tározzák. A vizsgálatok egyformán magas színvonala fenntartása érdekében, a 
GLP laboratóriumokban minden eszközt folyamatosan karbantartanak, kalib­
rálnak és ellenőriznek, ugyanúgy, mint magukat a munkafolyamatokat is. Fi­
gyelmet fordítanak arra, hogy egy adott vizsgálatot végző személy lehetőleg 
mindig ugyanaz legyen, ezzel az emberek munkavégzése közötti különbsége­
ket küszöbölik ki. Törekednek az élőlények humánus kezelésére és a vizsgála­
tokhoz szükséges állatszám csökkentésére. A GLP laboratóriumok állapotát és 
működését rendszeresen ellenőrzik. A kísérleti munka és az eredmények lehető 
legpontosabb reprodukálása, az előírások legpontosabb betartása a cél (Cooper-
Hannan et al. 1999, Seiler 2005). A kutatólaboratóriumokban ezzel szemben új 
felfedezéseket akarnak elérni, jelenségeket megismerni, gyakran az addig al­
kalmazott eszközök, módszerek, eljárások jelentős, kreatív változtatásával. Két 
eltérő feladat; megvalósításukhoz két különböző módon működő laboratórium­
típusra van szükség (McCarty et al. 2012).

15.3. Szabályozások

Elöljáróban le kell szögezni, hogy a konkrét szabályozások gyorsan változhat­
nak, valamint országok szerint különbözőek lehetnek. A régebb óta alkalmazott 
elveket az újabb és újabb kihívások miatt folyamatosan újak váltják fel. A terület 
folyamatos változásban van. Az ökotoxikológiával kapcsolatos előírásokat fo­
lyamatosan figyelemmel kell kísérni, mert bármikor fontos új kötelező előírások 
jelenhetnek meg. Ezért az alábbiak csupán pillanatnyi metszetét mutatják a je­
lenlegi szabályozásoknak. Nem feladata ennek a bevezetésnek a szabályozások 
részletes tárgyalása, csak néhány fontosabb eljárás lényegét mutatja be.

A szennyezőkre vonatkozóan számos előírás szabályozza a különböző anya­
gok tulajdonságainak bemutatását, felhasználását, kibocsátását és a környezet­
ben való előfordulás megengedhető szennyezettségi határértékeit, de ezek a 
szabályok, bár megalkotóik törekednek erre, kevéssé vannak összehangolva. A 
meglévő jogszabályokat jobb együttműködéssel, harmonizációval és informá­
ciócserével kell javítani. Szükséges a nemzetközi együttműködés fokozása és 
a globális megállapodások megerősítése, hogy a káros hatásokat már azok ko­
rai szakaszában meg lehessen akadályozni (Munthe et al. 2019). A környezetbe 
kerülő anyagok ökotoxikológiai kérdéseivel kapcsolatban is sok nemzetközi és 
nemzeti szabályozás létezik. Ezek közül a következőkben csupán a fontosabb 
európai szabályozásokról lesz szó. Az Európai Unió hatóságai, beleértve a ma­
gyar hatóságokat is, (a) rendeletek, (b) irányelvek, (c) határozatok, (d) ajánlá­
sok és (e) vélemények1 segítségével kívánja a környezetvédelmi, ezen belül az 
ökotoxikológiával kapcsolatos céljait elérni.

1	 https://european-union.europa.eu/institutions-law-budget/law/types-legislation_hu
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Ebből a szempontból a szabályok három nagy csoportját érdemes kiemelni:
1.)	 a szennyező anyagok termelésével, forgalmazásával, kibocsátásával és a 

károk megakadályozásával/helyreállításával,
2.)	 a környezet minőségével és használatával,
3.)	 a mezőgazdasággal és élelmiszer-biztonsággal kapcsolatos egyes szervek és 

szabályok.

Persze semmit sem ér a sok törvény, szabály, ha nem tartják be azokat. Ezért 
hoztak létre egy hálózatot azzal a céllal, hogy segítse a környezetvédelmi törvé­
nyek betartását és végrehajtását. Ez az IMPEL (European Union Network for the 
Implementation and Enforcement of Environmental Law)1. Az IMPEL nem az 
EU hivatalos szerve és nem rendelkezik végrehajtási hatáskörrel, de éppen ezért 
kevésbé kötik előírások, szabályok és rendeletek a harmonizáltabb környezetvé­
delmi politika kialakításának megvalósításában. Mivel az IMPEL szakemberek 
fóruma, ezért az országok könnyebben elfogadják az IMPEL tanácsait, mint az 
Európai Bizottságét (Migliorati 2017).

A következő három rövid alfejezet egy kicsi ízelítő a szabályok sokféleségé­
ből, semmiféleképpen nem teljes áttekintés. Fontos példák, amik segítenek a ha­
tósági szabályozási módszerek, rendszerek, esetleg a hatósági gondolkodásmód 
megértésében.

15.3.1. A szennyező anyagok termelésével, forgalmazásával, 
kibocsátásával és a károk megakadályozásával/helyreállításával 
kapcsolatos egyes szervek és szabályok

Az ökotoxikológiai szabályozó eljárások között az Európai Unióban a REACH 
(Registration, Evaluation, Authorisation and Restriction) az egyik legismertebb. 
A programot többek között környezetbiztonsági okokból alakították ki. A cél 
a legnagyobb mennyiségben előállított és felhasznált anyagok egészségügyi és 
környezeti kockázatainak csökkentése (Williams et al. 2009). A REACH2 olyan 
regisztrációs rendszer, amely a különböző anyagokkal kapcsolatos fizikai, ké
miai, biológiai, toxikológiai és környezeti információkat tartalmazza. Biztosítja 
az anyagok azonosítását és nyomon követését, a termeléstől kezdődően a fel­
használásig. Vagyis számon tartja például, hogy egy növényvédő szerből men�­
nyit gyártottak, majd kinek adták el, ki vett belőle és mennyit használt fel példá­
ul a szántóföldön vagy egyéb helyen és mennyi maradt még a raktárakban vagy 
mennyit semmisítettek meg.

A REACH szabályozás a következő anyagokra vonatkozik:

1	 https://www.impel.eu/en
2	 https://www.nnk.gov.hu/index.php/kemiai-biztonsagi-es-kompetens-hatosagi-fo/reach/

jogszabalyok/303-a-reach-rendelet-es-modositasai
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a)	 rákkeltő, mutagén vagy a reprodukciót károsító vegyi anyagok, amelyekből 
évente legalább 1 tonna mennyiséget gyártottak vagy importáltak,

b)	 a vízi környezetre rendkívül mérgező vegyi anyagok, amelyekből évente 
legalább 100 tonna mennyiséget gyártottak vagy importáltak,

c)	 vegyi anyagok, amelyekből évente legalább 1000 tonna mennyiséget gyár­
tottak vagy importáltak.

A REACH program szerint a vegyi anyagok gyártói és importőrei kötelesek 
az általuk előállított vagy behozott anyagok fizikai, kémiai, biológiai, toxikoló­
giai, környezeti tulajdonságaira vonatkozó információkat beszerezni és azokat 
regisztráltatni. A REACH regisztráció és nyomon követés egy bonyolult folya­
mat sok nehézséggel. Például az anyagok kategóriákba sorolása aszerint, hogy 
karcinogének vagy mutagének nem egyértelmű és egyszerű. Továbbá a vegyü­
letkeverékek osztályozása is igen sok kérdést vet fel (Woutersen et al. 2019), 
mint ahogy az endokrin diszruptor vegyületek besorolásával kapcsolatban sincs 
tudományos konszenzus (Natsch 2021).

Az anyagok kezelésének első lépése a megfelelő és egyértelmű osztályo­
zás, címkézés és csomagolás. Ezt segíti a CLP (Classification, Labelling and 
Packaging)1 rendelet. A folyamat során kiindulásként meg kell állapítani, veszé­
lyes-e egy anyag (vagy keverék), vagy sem, és ha igen, akkor melyik veszélyes­
ségi kategóriába sorolandó. Ezt megfelelően jelölni kell a felhasználók tájékoz­
tatására. A veszélyes anyagok mozgatására vonatkozóan is van előírás. Ez a PIC 
(Prior Informed Consent)2 eljárás, miszerint a veszélyes vegyi anyagok kivitele 
csak akkor történhet meg, ha az importáló felet előzetesen tájékoztatják és az az 
importot jóváhagyja.

Az EU vegyi anyagokra vonatkozó jogszabályok betartását, végrehajtását az 
Európai Vegyianyag-ügynökség (European Chemicals Agency; ECHA)3 végzi. 
Az ECHA független tudományos és műszaki véleményeket alkot és kötelező 
erejű határozatokat hoz. Bizottságai tudományos tanácsokkal látják el az Euró­
pai Bizottságot a veszélyekkel és kockázatokkal kapcsolatban, továbbá tanács­
adást és támogatást nyújt a vállalatoknak a jogszabályok szerinti kötelezettsé­
geik teljesítéséhez. Az évi 1 tonnánál nagyobb mennyiségben gyártott vagy az 
Európai Gazdasági Térség területére behozott anyagokat a regisztrálás után 
megvizsgálják és értékelik a benyújtott dokumentumokat. Ha ezeket megfelelő­
nek találják, engedélyezik az anyagok használatát. Ilyenkor mérlegelik azt, hogy 
a kockázatokat megfelelően ellenőrzésük alatt tartják-e a gyártók/importőrök, 
illetve hogy ezek nem jelentenek-e túl nagy kockázatot az egészségre vagy a kör­

1	 https://www.nnk.gov.hu/index.php/kemiai-biztonsagi-es-kompetens-hatosagi-fo/clp/
jogszabalyok/436-a-clp-rendelet-es-modositasai

2	 https://www.nnk.gov.hu/index.php/kemiai-biztonsagi-es-kompetens-hatosagi-fo/pic/
jogszabalyok/348-pic-rendelet-es-modositasai

3	 https://echa.europa.eu/hu/
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nyezetre nézve. Ha szükséges, korlátozásokat írnak elő. Az ECHA már rendel­
kezik az EU-ban található összes, hatáskörébe tartozó vegyi anyagra vonatkozó 
információval, amely egyedülálló lehetőséget biztosít ezek átfogó jogszabályi 
hátterének kialakítására.

15.3.2. A környezet minőségével és használatával kapcsolatos  
egyes szervek és szabályok

A vizekkel foglalkozó nagyszabású iránymutatás Európában a Víz Keretirány­
elv (VKI), (Water Framework Directive; WFD), (EU-VKI 2000). A vizek ökológiai 
állapotának javítását tűzte ki célul (Olajosné Lakatos 2021). Minden víztípus 
(víztest) jó ökológiai állapotát kell elérni azért, hogy a vízminőség ne romoljon 
tovább, a szennyezés csökkenjen, a vizek és a környező ökoszisztémák állapo­
ta jó minőségű maradjon, az árvizek és aszályok káros hatásai csökkenjenek és 
az emberek számára jó minőségű vizeket, elsősorban ivóvizet, fenntartható víz­
használattal, hosszú időre biztosítani lehessen. A VKI kiterjed a föld alatti, föld 
feletti, édes- és sósvizekre is. Az irányelv nemcsak közvetlenül egy-egy víztesttel 
foglalkozik, hanem az egész vízgyűjtő területtel, aminek befolyása lehet a vizek 
állapotára (ezért szükséges vízgyűjtő-gazdálkodási tervet is készíteni, ráadásul 
több ország együttműködésével, hiszen például a Duna vízgyűjtő területén sok 
ország található). Minden érdekelt országot be kell vonni a VKI munkálataiba 
és közöttük összhangot kell teremteni. A VKI javasolja a megengedhető szen�­
nyezőanyag-kibocsátás mértékének megállapítását és a jó vízminőség paraméte­
reinek meghatározását is. A VKI hazai megvalósítása a Vízgyűjtő-gazdálkodási 
Terven (VGT) keresztül történik. Jelenleg Magyarország 2021. évi vízgyűjtő-gaz­
dálkodási terve (VGT3) van érvényben.1

További fontos dokumentum a vizek szennyezésével, a szennyezés megaka­
dályozásával, a vízminőség javításával kapcsolatos irányelv2 és az úgynevezett 
„Stockholmi Egyezmény”.3,4 Ez utóbbi célja a környezetben tartósan megmara­
dó, lassan lebomló anyagok (persistent organic pollutants; POP) gyártásának 
megszüntetése, illetve annak megakadályozása, hogy ezek a környezetünkbe 
kerüljenek. A Víz és Egészség Jegyzőkönyv (Protocol on Water and Health) a 
vízzel terjedő betegségek megelőzését, ellenőrzését és csökkentését tűzte ki cé­
lul, az emberi egészség megőrzése és az ökoszisztémák védelme érdekében.5,6

1	 https://magyarkozlony.hu/dokumentumok/d407cb7928707d7da8035991dfbc601742ec54d1/
letoltes

2	 https://eur-lex.europa.eu/legal-content/HU/TXT/?uri=celex:32008L0105
3	 https://eur-lex.europa.eu/legal-content/HU/TXT/?uri=legissum:l21279
4	 https://eur-lex.europa.eu/legal-content/HU/TXT/PDF/?uri=CELEX:32019R1021&from=HU
5	 https://www.who.int/europe/initiatives/protocol-on-water-and-health
6	 https://unece.org/environment-policy/water/protocol-on-water-and-health/about-the-protocol/

introduction
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15.3.3. A mezőgazdasággal és élelmiszer-biztonsággal kapcsolatos 
egyes szervek és szabályok

Az Európai Élelmiszer-biztonsági Hatóság (European Food Safety Authority; 
EFSA)1 fő tevékenysége szerint a takarmányokkal és az élelmiszerekkel kap­
csolatos, tudományos alapokon nyugvó kockázatelemzéssel, aminek sok 
ökotoxikológiai vonatkozása van, például a peszticidekkel kapcsolatban (Arena 
et al. 2019), tudományos tanácsadással és szakvéleményezéssel foglalkozik az 
élelmiszer-termelés és -ellátás, valamint az élelmiszer-biztonság fenntartása ér­
dekében. Itthon a Nemzeti Élelmiszerlánc-biztonsági Hivatal (NÉBIH)2 végzi ezt 
a munkát és ellátja az élelmiszerlánc teljes körű felügyeletét.

A peszticidek használatával kapcsolatos irányelv3 célja, hogy csökkentse 
ezeknek az anyagoknak az emberi egészségre és a környezetre gyakorolt káros 
mellékhatásait. Elősegítse hatékony alternatív eljárások, az integrált növényvé­
delem fejlesztését, a polgárok tájékoztatását. De hasonló szabályokat dolgoztak 
ki a műtrágyák, gyógyszerek, szennyvíziszapok, géntechnológiával módosított 
szervezetek, az ökológiai mezőgazdaság számára is. A hatékony működéshez 
tartozik a legszélesebb szakértői kör és a nyilvánosság bevonása a munkába, 
amint azt a mézelő méheket érintő többszörös stresszorok környezeti kockázat­
értékelésének rendszeralapú megközelítéséről szóló tudományos véleményter­
vezettel kapcsolatban is tették (EFSA 2021).

Az élelmiszer-biztonság területén fontos eljárás az Európai Unió Élelmiszer- 
és Takarmánybiztonsági Riasztási Rendszere (Rapid Alert System for Food and 
Feed; RASFF).4 Abból a célból hozták létre, hogy a takarmányokkal és az élelmi­
szerekkel kapcsolatos veszélyeket (pl. szennyezett élelmiszerek megjelenését az 
áruházak polcain) csökkentsék. A tagországok gyorsan értesítik egymást a témá­
ba tartozó problémákról, a humán vagy ökotoxikológiai kockázatokról. Lehetővé 
teszi a veszélyes áruk gyors kivonását a piacról. A RASFF jól működik a takar­
mány- és élelmiszer-biztonsági mulasztások kezelésében (Klátyik et al. 2017).

Tekintettel a több tízezer forgalomban levő vegyi anyag biztonságosságának 
értékelésére vonatkozó jelenlegi jogalkotásokra és a hagyományos vizsgálatok 
lassú ütemére, jó lenne felgyorsítani a vegyi anyagok kockázatértékelését. A kor­
mányok és a vállalkozások egyre inkább érdeklődnek az új, megbízható, a költ­
ségek csökkentését és az engedélyezési idők rövidítését ígérő stratégiák iránt. 
Az új megközelítési módszerek (new approach methodologies; NAM) olyan új, 
kísérleti, ökotoxikogenomikai, in silico és informatikai eljárásokat foglalnak ma­
gukban, amelyek gyorsan tájékoztatnak a vegyi anyagokkal kapcsolatos kocká­
zatokról (Fischer et al. 2020). A célok eléréséhez magas színvonalú veszélyazo­

1	 https://european-union.europa.eu/institutions-law-budget/institutions-and-bodies/institutions-and-
bodies-profiles/efsa_hu

2	 https://portal.nebih.gov.hu/
3	 https://eur-lex.europa.eu/legal-content/HU/TXT/?uri=celex:32009L0128
4	 https://portal.nebih.gov.hu/rasff
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nosítási eljárások és nagy áteresztőképességű módszerek fejlesztése szükséges 
(Wambaugh et al. 2019). Ezeket az új módszereket azonban sokan még kritikával 
fogadják (Mondou et al. 2020).

15.4. Környezeti kockázatbecslés 
és kockázatkezelés

A szennyező anyagok potenciális veszélyességét alaposan meg kell vizsgálni, 
elemezni. A kockázatelemzés széles körű fogalom. Gazdasági döntéshozók is 
használják, mondjuk komoly pénzügyi műveletekről való döntések meghoza­
tala előtt. Mielőtt nagyobb építkezésekbe kezdenek, szintén kötelező kockázat­
elemzést készíteni és így tovább. A következőkben csak a szennyező anyagok 
környezeti kockázatbecslésének és kockázatkezelésének alapjairól lesz szó. A 
környezeti kockázatbecslés (environmental risk assessment; ERA) többlépcsős, 
összetett feladat. Az egyes lépéseket többféle módon szokták csoportosítani és 
a csoportokat, illetve az egész folyamatot elnevezni. Van, aki környezeti kocká­
zatanalízis (environmental risk analysis), más kockázatmenedzsment (risk ma­
nagement) néven emlegeti azt az eljárássort, amiről a következőkben szó lesz. 
Fő lépései Beyer et al. (2014) nyomán a 15.2. ábrán láthatók. Laboratóriumi és 
szabadföldi kísérletektől, vizsgálatoktól kezdve, meghatározott feladatsorokon 
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15.2. ábra. A környezeti kockázatbecslés és kockázatkezelés főbb lépései, hagyományosan 
(Beyer et al. 2014 nyomán).
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át, döntéshozatali mechanizmusokon keresztül, a döntéshozatalig (szabályok, 
törvények stb.) írja le, hogy milyen tevékenységeket kell elvégezni.

A kockázatbecslés elsősorban tudományos alapokon, méréseken, vizsgálato­
kon alapuló döntéshozatali folyamat. Ennek során kutatási eredmények összeg­
zése alapján döntik el a kérdésekre adandó válaszokat. A folyamat többszintű. 
Négy fő lépése van:
1.)	 A probléma megfogalmazása, a veszély forrásának és nagyságának azono­

sítása. Mondjuk egy gyárból káros anyagok jutnak a levegőbe. Az eddigi 
ismereteink alapján van-e (lehet-e) káros hatása ennek a folyamatnak az élő­
világra, beleértve az embert is?

2.)	 Kitettség felmérése. Milyen szennyező anyag van a kibocsátott szennyvízben, 
füstben. Mekkora koncentrációban. Bejuthat-e toxikus dózisban az élőlények­
be? Az első gondolat nyilván az, hogy ha ott van egy szennyező anyag pél­
dául a vízben, akkor az be is jut az élőlényekbe. Ez sokszor így van, de nem 
mindig. Például a Tisza és a Szamos cianid-szennyeződésekor az iszapban 
megbújó kérészlárvák fölött áthaladt a szennyezés (Wendling & Haybach 
2003), miközben a halakat súlyosan érintette, de őket sem egyformán (Antal 
et al. 2013). Van-e dúsulás vagy hígulás? Történik biomagnifikáció vagy ha­
sonló folyamat? Gondos, széles körű mérésekkel, kutatómunkával kell ezeket 
és a – konkrét helyzetektől függő – kapcsolódó kérdéseket megválaszolni.

3.)	 A hatás mértékének elemzése. Mennyire károsítja a szennyező anyag az élő­
lényeket. Ez a lépés számos tudományos vagy tudományos alapokon (gyak­
ran szabványokon) álló munkát jelent. Például dózis-válasz vizsgálat segít­
ségével a NOEC vagy az LC50 értékek megállapítása.

4.)	 A kockázat jellemzése az a folyamat, amelynek során a kockázatokat megbe­
csülik és a bizonytalanságokat megvitatják. Meghatározzák a kitettség mérté­
két (milyen mértékben veszélyeztetett a környezet) és a hatás veszélyességét.

Azt nem vitatja senki, hogy a kockázatbecslésnek tudományos alapokon kell 
alapulnia. Az ökotoxikológiai és toxikológiai adatok, bizonyítékok értékeléséről, 
felhasználásáról a szabályozási gyakorlatban azonban a vélemények jelentősen 
eltérhetnek egymástól. Az egyik fő vitatott kérdés, hogy a szabványokon alapu­
ló eredmények mellett, bevonhatók-e a másféle metodikákkal végzett kutatások 
eredményei is a kockázatbecslésbe, vagy sem (Martin et al. 2019). Itt felmerül­
nek kérdések a nem szabványosított vizsgálatok megbízhatóságáról, a különböző 
vizsgálati tervek és végpontok értékeléséről, az elfogultságok és előítéletek koc­
kázatairól (Suter & Cormier 2016). Ajánlatos tehát a kockázatbecslés további fej­
lesztése a „bizonyítékokon alapuló” ökotoxikológia irányába (Martin et al. 2019), 
vagyis a döntéseknek jól feltett kérdéseken és megbízható eredményeken kell ala­
pulniuk. A kérdésekre szisztematikus irodalmi áttekintés után nyert, kritikusan 
elemzett tudományos eredmények segítségével lehet válaszokat adni. Gondosan 
elemzendők a tudományos bizonyítékok szintjei, erősségei, gyengeségei és ez­
után lehet a bizonyítékokon alapuló irányelveket kidolgozni, majd a hatásokat 
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elemezni. Érdemes itt utalni arra, hogy a kockázatbecslést a szennyező anyagok 
teljes életciklusára el kell (vagy kellene) végezni (Pennington et al. 2006).

A kockázatbecslés után a kockázatkezelés következik. A kockázatkezelés 
már inkább hatósági, mint kutatómunka, amiben az ökotoxikológiai informá­
ciók mellett a gazdasági, szociális, politikai és etikai megfontolások is fontos 
szerepet játszanak. Ennek a folyamatnak három fő szakasza van:
1.)	 Hatósági kockázatkezelés, menedzselés. Ebben a fázisban az illetékes ható­

ságok munkatársai (jó esetben értenek az ökotoxikológia alapjaihoz) külön­
böző szempontok szerint értékelik a helyzetet. A kockázatbecslés során ka­
pott ökotoxikológiai adatok alapján sorra veszik a cselekvési lehetőségeket, 
azoknak előnyeit és hátrányait egyaránt. Most már technológiai (mit lehet 
megcsinálni és mit nem), gazdasági (mennyibe kerül), szociális (milyen elő­
nyökkel és hátrányokkal járhat az emberek számára) és etikai, szakpolitikai 
szempontok szerint kidolgozzák a helyzet kezelésére legalkalmasabb sza­
bályokat. Ezeket azután a kommunikáció, majd idővel a monitoring alapján 
módosítják, ha szükséges.

2.)	 A kockázat kommunikálása. Lényeges a kockázat mértékének, a kockázattal 
járó bizonytalanságoknak világos bemutatása az emberek számára. Lehetősé­
get kell adni arra, hogy a nagyközönség a szakértőkkel találkozva megvitassa 
a problémákat (ilyen eset például az, amikor egy üzemet akarnak egy város 
mellett felépíteni és kötelező lakossági fórumot tartani, ahol a környezeti koc­
kázatbecslés problémái is előkerülhetnek). Komolyan veendő feladat.

3.)	 Monitoring. A helyzet nyomon követése, a változások folyamatos figyelem­
mel kísérése és a szükséges beavatkozások megtétele. A tényleges feladato­
kat indokolt mindig az adott konkrét helyzethez igazítani, ezért nem lehet 
róluk többet mondani ebben a bevezető anyagban, mert azok mindig egye­
dileg kezelendők.

Ez az egész döntéshozatali mechanizmus azon a gondolaton alapul, hogy 
kellő körültekintéssel megállapítható: egy adott élőhely (ökoszisztéma) men�­
nyi szennyező anyagot tud befogadni, tárolni és feldolgozni jelentős károsodás 
nélkül. A feladat tehát a még elviselhető mennyiségű kibocsátás elemzése. A 
kockázatelemzés célja a természetben élő populációk és az ökoszisztémák terhe­
lésének, károsodásuk kockázatának megállapítása, hiszen egészséges ökoszisz­
témák szükségesek az emberek egészségének megóvásához.

A környezet terhelését klasszikusan az úgynevezett kockázati hányados (risk 
quotient; RQ) módszerével szokták becsülni.1 A kockázati hányados a veszély 
nagyságáról ad egy hozzávetőleges információt. A kémiai kockázatok jellem­

1	 A PNEC és a PEC számításához ezen a honlapon található további információ: https://www.
chemsafetypro.com/Topics/CRA/introduction_to_chemical_risk_assessment_overview_principles.
html



164 Bakonyi Gábor: Ökotoxikológia szupraindividuális megközelítésben

zésére használt legegyszerűbb, legelterjedtebb módszer, amikor a kockázati há­
nyadost a következő egyenlet segítségével állapítják meg:

RQ = PEC / PNEC

ahol, RQ a kockázati hányados, PEC (predicted environmental concentration) a 
becsült környezeti koncentráció és a PNEC (predicted no effect concentration) a 
becsült még hatástalan koncentráció.

A számlálóban az élőhelyen mért szennyező koncentrációjának értéke talál­
ható (PEC). A PEC az az érték, amit a környezetből származó mért adatokon 
alapuló eljárásokkal, végül rendszerint számítógépes modellek segítségével ha­
tároznak meg. A nevezőben (PNEC) egy adott, kibocsátott anyagnak (mondjuk 
a réznek egy gyárból kijutó mennyisége alapján számított) az a koncentrációja 
áll, ami még nem okoz kárt az élőhelyen. A becsült, még hatástalan koncentrá­
ció (PNEC) értékét tudományos vizsgálatok alapján állapítják meg. Figyelembe 
veszik, hogy különböző táplálkozási szintek élőlényei is legyenek a vizsgála­
tokban, a legérzékenyebb fajokat igyekeznek tesztelni, figyelemmel vannak az 
adatok variabilitására (a különböző laboratóriumok eredményei szórnak) és biz­
tonsági faktorokat (Chapman et al. 1998) is építenek a rendszerbe meghatározott 
szabályok alapján. A fajok érzékenységének eloszlásán alapuló (SSD) módszerek 
(lásd még a 17. fejezetet) is jól használhatók a PNEC becsléséhez. Fontos észben 
tartani, hogy az RQ esetében számos bizonytalansággal terhelt becslésről van 
szó, különösen krónikus hatások esetében. Nagyságrendi becslésekhez azon­
ban jó segédeszköz. Könnyű belátni, hogy ha az érték eggyel egyenlő, akkor a 
helyzet semleges, ha egynél kisebb, akkor a szennyezés várhatóan nem káros és 
minél nagyobb egynél, annál nagyobb a szennyezés mértéke. Ezek a becslések 
nem egyszerűek, a kapott számokat elengedhetetlen körültekintően értékelni.

Az RQ számítások hasznosak nagyszámú vegyület hatásának durva szűré­
séhez. Azonban a hosszabb időn keresztül, potenciálisan jelentős káros ökoló­
giai hatásokat okozó anyagokkal kapcsolatban kifinomultabb megközelítésekre 
van szükség. Raimondo & Forbes (2022) szerint a jelenlegi RQ számítás túlsá­
gosan egyszerű eljárásokon alapul, nem tükrözi a kockázat tényleges nagysá­
gát és elavult biztonsági tényezőkre támaszkodik. Emiatt jelentős a kockázat az 
RQ számításra támaszkodó döntésekben. Továbbá azok a biztonsági faktorok, 
amiket alkalmaznak önkényesek és erősen kritizálhatók (Chapman et al. 1998). 
Következésképpen az eljárás továbbfejlesztésére van szükség populációs szin­
tű végpontok figyelembevételével, toxikokinetikai-toxikodinamikai modellek 
alkalmazásával, amelyek a dinamikai folyamatokat, az életmenet-változásokat 
is figyelembe veszik és táji kontextusba helyezve a térbeli változékonyságra is 
reagálnak (Raimondo & Forbes 2022). További problémát jelent, hogy a becslés 
egyetlen számon alapul, nem ismert a variancia nagysága, nincsen adat a becslés 
bizonytalanságára vonatkozóan, vagyis nincs információ az adat megbízhatósá­
gáról (Mentzel et al. 2021).
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A környezeti kockázatelemzés alapvetően egy vegyület vagy rokon vegyü­
letcsoport értékelésére vonatkozik. Tekintettel az egyre szaporodó és minősé­
gükben is egyre heterogénebb szennyező anyagok sokaságára és arra, hogy az 
ember mellett a sok millió élőlényfajra gyakorolt toxicitást is becsülni kellene, új 
gondolatok körvonalazódnak a probléma kezelésére. Ha nem lehet egyenként 
gondosan végigvenni minden egyes anyaggal kapcsolatos ökotoxikológiai prob­
lémát, akkor – jobb híján, ez hangsúlyozandó – próbáljunk meg hasonlósági ala­
pon gondolkodni. Ebből az elképzelésből nőtt ki a szennyező által kiváltott ká­
ros hatások útvonala (AOP) koncepció (Villeneuve et al. 2014) a hatósági munka 
segítésére. Ez egy fogalmi keretrendszer. A biológiailag ártalmas folyamatokra 
vonatkozó tudományos ökotoxikológiai ismereteket rendszerezi. A szennyező 
által előidézett molekuláris szintű zavarásokat ok-okozati összefüggések (ha­
tásmódok és hatásmechanizmusok) feltárásának segítségével összeköti a sejtek, 
szervek, szervezetek és populációk szerveződési szintjein megfigyelhető követ­
kezményekkel. Az AOP lényege, hogy formalizált, átlátható és minőségbiztosí­
tással ellenőrzött módon írja le a folyamatokat (Leist et al. 2017). A káros hatások 
útvonalának meghatározása a különböző szennyező anyagokra vonatkozóan 
megkönnyítheti a molekuláris és biológiai markerek használatát. Ezenkívül se­
gít a káros hatások előrejelzésében és azok megszüntetéséhez vezető módszerek 
kidolgozásában (Bedia 2022). A legjelentősebb lépés a konkrét AOP-ok fejlesz­
tése során az átfogó struktúra és terminológia kialakítása, biztosítva a különbö­
ző típusú információk és az értékelési célok közötti kapcsolatot (Ohnson et al. 
2010). Az eljárás során röviden a következőkről van szó. Abból indulnak ki, hogy 
különböző szennyező anyagok is ugyanazt a reakciót válthatják ki egy adott re­
ceptoron. A receptorhoz kötődő szennyező azután elindít egy (néhány) anyag­
csereútnak nevezett folyamatot (ezek meghatározott, ugyanúgy zajló biokémiai 
folyamatok). Az eredmény egy szerv vagy a szervezet valamelyik jellegének (pl. 
egy szaporodási, növekedési vagy viselkedési jellemző) megváltozása. A jelle­
gek módosulása azután befolyásolja a populációk tulajdonságait. Kereshetők 
itt is hasonlóan zajló folyamatok, amelyek később meghatározható populációs 
változásokhoz vezetnek. Minél magasabb szerveződési szintre lépünk, a helyzet 
annál bizonytalanabb lesz, mert a folyamatok egyre bonyolultabbá válnak és az 
ökológiai történéseket általában hiányosan ismerjük (Ankley et al. 2010).

A környezeti kockázatbecslés hagyományosan az egy fajon végzett labora­
tóriumi teszteken alapul. Ezek fontos és hasznos vizsgálatok, a kapott eredmé­
nyek jól használhatók a környezeti kockázatbecslésben. Azonban tovább kell 
lépni. Jelenleg két fő irányt lehet megjelölni. Az első a jellegalapú környezeti 
kockázatbecslés rendszerének kialakítása (Rubach et al. 2011, Brink et al. 2013). 
A másik az egyed feletti szerveződési szintek környezeti kockázatbecslésének 
kidolgozása, elvégre az ökoszisztémák stabilitásának megőrzése (és persze az 
ember egészségének megóvása) a cél (Lange et al. 2010).

A kockázatbecslés és a kockázatkezelés eredményei között konfliktusok kelet­
kezhetnek. Más szempontok vezethetik a kockázatbecslést és mások a kockázat­
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kezelést végző személyeket vagy legalábbis a szempontjaik hangsúlya (melyik 
mit tekint fontosnak) máshol lehet. Ilyen konfliktusforrás a küszöbérték megha­
tározása. Biológiai szempontból egy szennyező anyag küszöbértéke, megfelelő 
kísérletekkel, egy adott élőlény-populáció esetében közelítőleg meghatározható, 
vagyis megismételve a kísérleteket kicsi az adatok variabilitása. Elvben minden 
élőlényre és minden szennyező anyagra meghatározható a küszöbérték. Kön�­
nyen belátható azonban, hogy anyagi, technikai, pénzügyi korlátok miatt ez a 
feladat a gyakorlatban nem végezhető el. Nem csupán azért, mert a fajok szá­
ma igen nagy (a legtöbbet ráadásul csak egyetlen példány alapján vagy igen kis 
példányszámban ismerjük, tehát vizsgálatuk praktikusan nem is lehetséges) és 
a szennyező anyagok száma is igen nagy (ráadásul számuk gyorsan nő). Továb­
bá a szennyező anyagok kölcsönhatásaival (interakciók) is számolni kell, illet­
ve kellene. A küszöbértéket ráadásul számos környezeti tényező is befolyásolja 
(lásd még a 2.4. fejezetet). Ezentúl a közösségi és tájszintű küszöbértékek figye­
lembevétele is fontos az ökotoxikológiában, de ezek vizsgálata még kezdetleges 
(Cairns 1992). Közösségi szintű küszöbértékek az SSD módszer segítségével is 
becsülhetők (lásd még a 17. fejezetet).

Mindezen nehézségek ellenére a döntéshozóknak szabályokat kell alkotniuk 
és meg kell határozniuk a különböző anyagok szennyezettségi határértékeit, a 
szennyezések még megengedhető mértékét. A döntések elsődlegesen nyilván 
biológiai, ökológiai, ökotoxikológiai tényeken alapulnak. A fentebb említett 
problémákat azonban meg kell oldani, ám egzakt ítéletek nincsenek, csak kö­
zelítők. Miután nem csupán ökotoxikológiai, hanem gazdasági, szociális, tár­
sadalompolitikai megfontolások is befolyásolják a végeredményt, ezért helyes, 
ha társadalomtudományi kérdésekkel foglalkozók is részt vesznek ezekben a 
munkákban (Artigas et al. 2012). A biztonsági faktorra vonatkozó döntés szá­
mos nem biológiai érvet figyelembe véve születik meg. Mondható például, hogy 
egy vegyület esetében a szennyezettségi határérték legyen tízszer vagy százszor 
alacsonyabb, mint a nagyon gyakori fajokra kapott legkisebb küszöbérték, de 
ez szubjektív érv. Nem csodálható, hogy egyes országok vagy régiók esetében 
ugyanazon anyagra vonatkozóan a hivatalos szennyezettségi határértékek néha 
jelentősen különböznek egymástól. Az arzén hatérértékeinek eltérése különbö­
ző országokban jó példa erre (15.1. táblázat).

Az ökoszisztéma-szolgáltatások a társadalmi jóléthez közvetlenül vagy köz­
vetve hozzájáruló ökológiai folyamatok eredményei. Példával megvilágítva ez a 
következőket jelenti. Egy egyensúlyban levő tó jól működő rovarközössége az 
ökoszisztéma által fenntartott és működtetett, természetes haszon az emberek 
számára. Igaz, hogy akár kellemetlenségnek vagy közegészségügyi veszélynek is 
tekinthetők egyes tagjai, mint például a szúnyogok, mégis jelentős a hozzájáru­
lásuk az emberek méltó életéhez. A rovarok táplálják a halászható halakat, részt 
vesznek a tóba kerülő növényi maradványok lebontásában, a kirepülő kérészek­
ben még gyönyörködhetünk is, a horgász pedig egy számára összetett élvezetben 
részesül (Munns et al. 2015). Egyes populációkat vagy a teljes rovarközösséget 
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ért toxikus hatások mindezeknek a jelenségeknek a mértékét csökkentik vagy 
megszüntetik. Felismerve az ökoszisztéma-szolgáltatások jelentőségét speciális 
védelmi célokat javasolnak hét élőlénycsoportra: (1) mikroorganizmusok, (2) al­
gák, (3) növényvédelmi célcsoportba nem tartozó vízi és szárazföldi növények, 
(4) vízi gerinctelenek, (5) növényvédelmi célcsoportba nem tartozó szárazföldi 
ízeltlábúak, beleértve a méheket is, (6) növényvédelmi célcsoportba nem tarto­
zó szárazföldi gerinctelenek és (7) gerincesek. Ezek az ökoszisztéma-szolgálta­
tásokban fontos, a peszticidek használata miatt különösen veszélyeztetett cso­
portok (Nienstedt et al. 2012). Hasonló védelmi célok érdekében Forbes et al. 
(2017) bemutatnak egy olyan keretrendszert, amely összekapcsolja az általános 
ökotoxikológiai végpontokat a szennyező anyagok populációkra és közösségek­
re, valamint az általuk nyújtott ökoszisztéma-szolgáltatásokra gyakorolt hatásai­
val. Újabb javaslatokat is kidolgoztak az ökoszisztéma-szolgáltatások koncepció­
jának beillesztésére a szennyező anyagok kockázatértékelésébe és meghatározták 
a megvalósításához szükséges feladatokat (Faber et al. 2019). Ezek a javaslatok 
még csak a kidolgozás és tesztelés fázisában vannak, de jelzik a társadalom részé­
ről felmerülő igényeket, amikre a hatóságoknak reagálniuk szükséges.

15.5. Többszintű vizsgálati rendszerek

Az ökotoxikológiában is egyre gyakrabban használják a többszintű megköze­
lítés (tiered approach) elvét. Bár technikai szempontból különféle többszintű 
megközelítés is létezik, ezek lényege azonos: nem egyszerre végeznek el minden 
szükséges vizsgálatot, hanem meghatározott elvek szerint, egymásra épülve. Ha 
egy alacsonyabb szinten nem találnak káros hatást, akkor nem kell magasabb 
szintű vizsgálatokat végezni, mert hatás ott sem várható. Ezzel az eljárással 
csökkenteni lehet a költségeket és időt is meg lehet takarítani, hiszen ha a toxici­
tás már egy alacsonyabb szinten is kizárható (pl. irodalmi adatok alapján), akkor 
azokat felesleges magasabb szinten is elvégezni (Boxall et al. 2002). Elterjedt a 
probléma négyszintű megközelítése (tier 1–4). Az első szinten át kell tekinteni a 

15.1. táblázat. Különböző országok mezőgazdasági területeinek talajaira vonatkozó nehézfém-
szennyezettségi határértékek (mg/kg) (He et al. 2015b nyomán).
Ország As Cd Cu Hg Pb Zn

Ausztrália 20 3 100 1 300 200

Kanada 20 3 150 0,8 200 500

Kína 20–40 0,3–0,6 50–200 0,3–1 80 200–300

Németország 50 5 200 5 1000 600

Egyesült Államok 0,11 0,48 270 1 200 1100
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kérdéssel kapcsolatban rendelkezésre álló, már meglévő információkat, ismere­
teket, adatokat. Irodalmi összefoglalást készítenek, adatbázisokat alakítanak ki 
és in silico módszerekkel elemzik az adatokat. A rendelkezésre álló információk 
alapján megállapítják a legrosszabb eset (worst case) szituációt, amikor a szen�­
nyező anyag a legnagyobb kárt teheti. Ha a legrosszabb esetben sincs esélye 
a veszélynek, akkor nem szükséges további, magasabb szintű intézkedéseket 
tenni. Amennyiben az első szinten veszély mutatkozik, tovább kell lépni. A má­
sodik szinten már rövid idejű, általános, laboratóriumi teszteket is végeznek. 
Ezek rendszerint egy fajra alapozott szabványok alapján történnek. A harmadik 
szint esetében komplex rendszerek és számos végpont tesztelése történik labo­
ratóriumban vagy üvegházi/félszabadföldi körülmények között és modelleznek 
is. Végül a legbonyolultabb szabadföldi vizsgálatok a negyedik szinten folynak. 
Természetesen lehetségesek másfajta szintek és eltérő definíciók is (Beasley et al. 
2015, Hensen et al. 2020). Mindig a célokat kell szem előtt tartani és a vizsgálati 
rendszert e szerint kialakítani. Ezért a többszintű vizsgálati rendszereknek szá­
mos változata lehetséges.



16. Etikai kérdések

Minden szakterületnek, így az ökotoxikológiának is vannak etikai kérdései és 
ezekre felelős, szakszerű és betartható válaszokat kell adni (Cairns 2003). Így az 
ökotoxikológusok is egyre nagyobb figyelmet fordítanak a laboratóriumi állatok­
nak szenvedést okozó ökotoxikológiai vizsgálatok módszereinek korszerűsíté­
sére, etikai szabályok kidolgozására. Régebben az előírások sok esetben megkö­
vetelték a halálos dózisok vagy koncentrációk (LD50 vagy LC50) meghatározását 
akkor is, amikor erre nem volt feltétlenül szükség mert nem gondoltak állatjóléti 
szempontokra. Néha azonban nincs szükség halálos hatással járó koncentráció 
vagy dózis megállapítására. Többek között etikai megfontolások alapján dolgoz­
ták ki az úgynevezett 3R (replacement, refinement, reduction) tesztelési eljárá­
sokat. Ezek lényege, hogy olyan módszereket használnak, amelyekben elkerülik 
vagy csökkentik a fájdalmat az állatok tesztelése során, minimalizálják a kísér­
letekben felhasznált állatok számát, csökkentik a szenvedés mértékét és javítják 
az állatjólétet (Burden et al. 2015). A 3R megvalósítása segítheti a kutatókat, az 
intézményeket és az etikai bizottságokat a kísérletek tervezésében, a szabályozás­
ban, a döntéshozatalban és a korszerű protokollok kidolgozásában. Még további 
javaslatok is vannak ebben a gondolatkörben. Az ökotoxikológiában széleskörű­
en használt zebradánió (Danio rerio) tesztelésekor például javasolják a 3R szem­
pont mellé még további 7R (registration, reporting, robustness, reproducibility, 
relevance, responsibility, respect) figyelembevételét is (Canedo et al. 2022). Ma 
már a gerinctelenekkel végzett vizsgálatok esetében is javasolnak etikai megfon­
tolásokat. A lábasfejűek és rákok tesztelésére vonatkozóan vannak egyes orszá­
gokban etikai előírások, mert a jelenlegi elképzelések alapján ezek az állatok ké­
pesek megtapasztalni a fájdalmat vagy szenvedést (Berry et al. 2015). Lehet, hogy 
más gerinctelen csoportok is hasonló megítélés alá esnek majd a jövőben, mert 
a rovarok esetében is elképzelhető a gerincesekéhez hasonló fájdalomérzékelés 
(Heinricher et al. 2010), valamint társadalmi elvárások is vannak ezzel kapcso­
latban (Drinkwater et al. 2019). Ugyanakkor a nehéz prioritási problémákat ke­
ményen mérlegelni kell az etikai megfontolások során.

A szennyező anyagok ökotoxicitásának meghatározására számos in vitro 
és in silico alternatívát fejlesztettek ki az állatkísérletek számának csökkentése 
céljából (Bedia 2022). Ezek kiegészíthetik az állatkísérleteket, sőt egyes toxici­
tási végpontok esetében helyettesíthetik azokat. A biomarkerek nagyobb mér­
vű használata támogatandó cél etikai szempontokból is (Moore et al. 2004). Az 
alternatív módszerek validálása azonban kritikus fontosságú ahhoz, hogy az 
in vitro vagy in silico módszereket a hatósági munkában használni lehessen. 
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Számos citotoxicitási és embriótoxicitási eljárásban mikroorganizmusokkal, ge­
rinctelenekkel helyettesítik a gerincesekkel végzett vizsgálatokat. A molekulá­
ris ökotoxikológia területén elért eredmények alapján könnyebbé válhat az in 
vitro tesztek eredményeiből az in vivo és esetleg a természetes körülmények 
között várható eredményekre való extrapoláció. A kifinomult, a biztonsági kö­
vetelményeket kielégítő és az ökotoxicitási problémákat jól jelző in vitro tesz­
tek kifejlesztése mind az ökotoxikológusok, mind az állatok jólétéért aggódók 
céljait kielégítheti. A jövőben költséghatékonyabbak is lehetnek, mint az élő ál­
latokon végzett hagyományos ökotoxicitási vizsgálati eljárások. Az in silico és 
más modellezési eljárások, ezen belül is a QSAR módszerek világszerte elismert 
alternatívái az élőlényekkel, különösen a gerincesekkel történő vizsgálatok­
nak (Scott & Minghetti 2020). További lehetőségeket nyújtanak a molekuláris 
ökotoxikológiai, „-omics” technikák is (EFSA 2014). A modellezés alkalmazása 
az ökotoxikológiai vizsgálatokban olyan lehetőség, ami a tesztekben felhasznált 
állatok létszámcsökkentésének célját szolgálja (Larras et al. 2022). Ugyanakkor 
igen aprólékosan, gondosan mérlegelni kell, hogy a helyettesítő módszerekkel 
kapott eredmények valóban megfelelőek-e a helyes döntések meghozatalához. 
Hiszen nem hagyható figyelmen kívül az ökotoxikológiai vizsgálatok elsődleges 
célja, a bioszféra és benne az emberiség egészségének megőrzése. Ezt a célt kell 
etikus kutatásokkal elősegíteni. Miközben etikus tesztelési alternatívák után ku­
tatunk, nem felejtendő el az ember kitüntetett szerepe a bioszféra rendszerében.



17. Függelék

 
 
17.1. Statisztikai gyorstalpaló

Ez a fejezet nem több, mint egy rövid, praktikus, gyakorlati bevezető vagy in­
kább tanácsadó egy gyakorló ökotoxikológustól, arra vonatkozóan, hogy mire 
érdemes figyelni az adatok statisztikai kiértékelése során. A legfontosabb mon­
dat: korrekt statisztikai elemzés nélkül nincs elfogadható eredmény az ökotoxi
kológiában sem! Sok rossz tapasztalat miatt szükséges ezt hangsúlyozni. Ez a fe­
jezet a következő munkákból vett információkon alapszik: Erickson & Rattner 
2020, Fox 2016, Podani 1997, Reiczigel et al. 2007, Szöcs & Schäfer 2015, Wang 
& Riffel 2011. Nem rendszeres statisztikai áttekintésről lesz szó, hanem azok­
ról a statisztikai problémákról és megoldásukról, amelyekkel kapcsolatban saját 
tapasztalataim vannak. Ilyenformán persze szubjektív a válogatás, de mivel az 
ökotoxikológiai kutatásokban többnyire gyakran előforduló kérdéseket kellett 
megoldanom és különféle területeken kutattam, a következő információk hasz­
nosak lehetnek másoknak is. Ez a fejezet kezdő ökotoxikológusoknak beveze­
tésként lehet mankó. Ha valaki komoly, rendszeres áttekintést akar szerezni az 
ökotoxikológia statisztikai kérdéseiről, akkor ajánlható Newman (2013) könyve.

Kezdjük egy fontos, elsősorban a szakmával ismerkedő kutatóknak (BSc, MSc 
diplomamunkán dolgozóknak) szóló tanáccsal. Ha nem rutinkísérleteket végez 
valaki, hanem új területen, esetleg új módszerekkel, addig nem alkalmazott kí­
sérleti beállítással nyert eredményei vannak, akkor azok kiértékeléséhez fordul­
jon profi statisztikushoz, de sokkal jobb, ha már a kísérlet tervezésekor kikéri a 
véleményét. Ugyanis sok olyan publikált cikk van, amelyikben nem korszerűek, 
nem megbízhatók, esetleg biztosan rosszak a statisztikai számítások vagy nem 
ellenőrizhető azok megbízhatósága, mivel a módszertani fejezetben a statisztikai 
elemzések leírása nem pontos vagy hiányos. Emlősökkel végzett laboratóriumi kí­
sérletek eredményeit bemutató cikkek 30%-ában nem írták le a módszereket egy­
értelműen és nem mutatták be az eredményeket a hiba vagy a variabilitás mérté­
kével együtt (Kilkenny et al. 2009). Az Environmental Toxicology and Chemistry 
folyóirat 2010-ben megjelent cikkeit elemezve Bosker et al. (2013) megállapították: 
a cikkek 60%-a nem közöl pontos p-értékeket, 85%-a nem közöl pontos szabadsági 
fokokat és 90%-uk nem közöl kritikus hatásméreteket (két változó közötti kapcso­
lat ereje), tehát eredményeik és az azokból levont következtetések nem megbíz­
hatók. Rossz példák sorakoztathatók, például az ANOVA használatára. Gyakori, 
elemi hiba, hogy nem ellenőrizték (vagy nem közölték a módszertani fejezetben) a 
minták randomitását és függetlenségét, az adatok normalitását vagy a varianciák 
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homogenitását (pedig az ANOVA eljárások érzékenyek erre, bár a normalitástól 
való kisebb eltérést még elviselik). Szigorú szabály, miszerint mindig be kell tarta­
ni egy módszer alkalmazhatóságának feltételeit, ellenőrizni kell azok fennállását 
és csak ezután szabad az adott számítást elvégezni. Orvosbiológiai cikkek elemzé­
se során megállapították, hogy az ANOVA-t használó cikkek 95%-a nem közölte 
melyik típusú ANOVA-val számoltak és 26,7%-a nem írta meg a post-hoc teszt 
nevét. Továbbá a legtöbb tanulmány nem adta meg az ANOVA-eredmények el­
lenőrzéséhez szükséges információkat (Weissgerber et al. 2018). Bár még mindig 
igen sok ANOVA analízist végeznek az ökotoxikológiában, javasolható helyettük 
a rugalmasabb általános vagy az általánosított lineáris modell (generalized linear 
model; GLM) módszerek használata (Szöcs & Schäfer 2015). Korrekt statisztikai 
adatközlésre a tudományos közlések szabályainak betartásán túl azért is szükség 
van, mert akkor az adatok elfogadhatók lesznek további elemzésekben, mint pél­
dául a szisztematikus áttekintések során (Hitchcock et al. 2018).

A következőkben néhány szempont következik, amelyeket rutinkísérletek 
kiértékeléséhez lehet használni. Persze a legelső kérdés az, mit értünk rutinkí­
sérlet alatt? Nyilván a kifejezés megtévesztő, mert a sokszor végzett vizsgálat 
adatait is lehet rosszul elemezni. Gondoljunk például az OECD, ISO stb. szab­
ványok alapján végzett kísérletekre. Igaz a szabványok végén többször van út­
mutatás a statisztikai kiértékelés módjára is, de nem mindig, ezért a következő­
ket nem felesleges végiggondolni. Nézzük először az egy fajon (adott sejt- vagy 
szövettenyészeten, baktériumon, növényen, állaton stb.) végzett dózis-válasz 
kísérleteket. Ekkor egy anyag különböző koncentrációnak/dózisainak hatását 
vizsgálják valamilyen végpontra, gyakran a mortalitásra vagy szaporodási pa­
raméterre (pl. utódszám) nézve. A megbízható számításokhoz kívánatos, hogy 
legyen olyan koncentráció, amely esetében még nincs hatás (lehetőleg elég közel 
a már hatást mutató koncentrációhoz), és olyan, amikor a hatás 100%-os (ebben 
az esetben is jó, ha ez a koncentráció közel esik a legmagasabb, de még nem 
100%-os hatást okozó koncentrációhoz). Az adatok leggyakrabban folytonosak, 
de lehetnek diszkrétek és binárisak is.

A leggyakoribb statisztikai értékelő módszerek (1) a regressziós elemzések és 
(2) az ökotoxikológiai hipotézist tesztelő eljárások körébe tartoznak.

A regressziós elemzések (1) során görbét illesztenek az adatokra. Ez álta­
lában szigmoid (s-alakú) vagy hormézist mutató görbe. Vigyázat! Mindkét el­
nevezés többféle görbetípust takar. Regressziós elemzés segítségével lehet az 
LCx, ECx, NOEC, LOEC és hasonló értékeket kiszámítani. Ezek a vizsgálatok 
alkalmasak például két anyag hatásának összehasonlításához. Itt azonban fogas 
kérdéshez érkeztünk, amiről sok vita folyik. Nevezetesen: miként hasonlítható 
össze két különböző LCx, ECx, NOEC, LOEC stb. érték objektív módon? Első 
közelítésben nem látszik megoldás. Legfeljebb vélhető, ha az A-vegyület LC50 
értéke tízszerese a B-vegyület LC50 értékének, akkor a B-vegyület valószínűleg 
toxikusabb, mint az A-vegyület. Ha azonban van több LC50 érték mind az A-, 
mind a B-vegyületre, akkor végezhető statisztikai teszt. Igaz, ekkor is óvatosan 
kell eljárni, hiszen a különböző körülmények között végzett vizsgálatok (eltérő 
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laboratóriumi feltételek, a tesztelt szervezetek különbsége, nem teljesen azonos 
metodika és még hosszan sorolható) eredményeit kellő óvatossággal kell ke­
zelni (lásd a körteszt esetében írottakat, 5.1. fejezet). Newman (2008) amellett 
érvel, hogy a konfidencia-intervallumokat elterjedtebben kellene használni az 
ökotoxikológiában. A konfidencia-intervallumok vizsgálata a hatásnagyságra 
(effect size) és a hozzá tartozó bizonytalanságokra helyezi a hangsúlyt a p-érték 
helyett. Ez az eljárás a hatások biológiai relevanciájának alaposabb megértését 
teszi lehetővé (Feckler et al. 2018).

Az ökotoxikológiai hipotézist tesztelő eljárás (2) során a kontrollhoz képest 
szignifikáns eltérést keressük. (Természetesen, ha van elég adatunk, lehet görbe­
illesztést is végezni.) Ilyen esetekben az általános vagy általánosított lineáris mo­
dellek használata ajánlható annak megállapítására, hogy van-e főhatás? Ha van, 
akkor következhet egy post-hoc teszt. (Erről a kérdésről vita folyik; vannak, akik 
szerint akkor is lehet értelme a post-hoc tesztnek, ha nincs főhatás (Chen et al. 
2018). Azt hiszem a kutató józan esze, az adott kísérleti szituáció, az eredmények 
gondos mérlegelése segíthet ennek a kérdésnek a gyakorlati megoldásában. Az 
ökotoxikológiai adatok eloszlása sokszor nem normális (Szöcs & Schäfer 2015) 
és nem is transzformálható normálissá, ezért az ANOVA modellek nem alkal­
mazhatók ezekben az esetekben. Helyettük az általánosított lineáris modellcsa­
lád (GLM) valamely tagját használják az értékeléshez (az ANOVA is ennek egy 
speciális esete). A kísérleti adatok sokszor nem teljesítik az ANOVA feltételeit, 
de egy GLM modell alkalmazásának feltételeit igen. A legtöbb hagyományos 
dózis-válasz vizsgálat statisztikai értékelésére pillanatnyilag a GLM modellek 
látszanak legalkalmasabbaknak. Az előző gondolatok megfontolása után néz­
zük a gyakorlatot, néhány lehetséges számítási javaslatot, megoldást:

(1) Természetesen rendelkezésre állnak különféle programok ökotoxikológiai 
statisztikai számításokhoz is. Legelterjedtebb az „R”1 programcsomag haszná­
lata. Ismert a ToxRat2, a TOXCALC3 és a MOSAIC4 ökotoxikológiai célra fej­
lesztett szoftver. Amennyiben rendszeresen ugyanolyan sztenderd vizsgálatot 
végeznek, érdemes a ToxRat csomagot használni, mert abban előre elkészített, 
szabványformátum szerinti munkalapok találhatók. Számos nagy statisztikai 
programcsomagban van ökotoxikológiai számításokra alkalmas modul (pl. SAS, 
MATLAB, STATISTICA). Legjobban mégis az „R” program ajánlható, mert kön�­
nyen hozzáférhető, flexibilis és sokféle számításra alkalmas. A programcsoma­
gok használatának van egy nagy veszélye. A segítségükkel produkált eredmé­
nyeket sokan anélkül fogadják el, hogy a számítás elméletével (vagyis mit, miért 
számít ki a program) tisztában lennének.

1	 R Core Team (2022). R: A language and environment for statistical computing. R Foundation 
for Statistical Computing, Vienna, Austria. URL https://www.R-project.org/

2	 https://www.toxrat.com/home–56.html
3	 https://tidepool-scientific.com/ToxCalc/ToxCalcStats.html
4	 https://mosaic.univ-lyon1.fr/
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(2) Lehet követni a szabványokban megadott módszereket. Ez a megoldás 
hivatalosan nehezen támadható, de az elővigyázatosság nem árt, mert a javasolt 
módszerek sokszor konzervatívak, nem a legjobb, legkorszerűbb módszereket 
javasolják és a leírásuk sem elég részletes, például a feltételek teljesítése szem­
pontjából. Itt is fel kell hívni a figyelmet arra, hogy a statisztikai eredmények 
szakmai szempontokból is értékelendők. Lehet például egy mért hatás szépen 
szignifikáns, ugyanakkor a vizsgált koncentrációk környezeti szempontból nem 
relevánsak (gyakran: túl magasak).

(3) Végül néhány egyszerű támpont a statisztikai értékelésekhez (ezek a (2) 
pont esetében is alkalmazhatóak, mert gyakran a szabványokban csak annyit 
írnak: az eredményeket ANOVA módszerrel kell elemezni).
a.)	 Annak ellenőrzése, hogy a mintákat véletlenszerűen (random) módon vet­

ték-e és azok függetlenek-e egymástól? A randomitás különösen terepvizs­
gálatok esetén sérülhet: ha például a talajcsapdák elhelyezése nem random 
vagy rosszul vették egy víztestből a zooplankton mintákat, mert épp a plank­
ton csoportosulási helyei kerültek a mintavevőbe.

b.)	 Az adatok normalitásának vizsgálata Kolmogorov–Smirnov, Shapiro–Wilk 
teszttel, Q–Q plot segítségével.

c.)	 Adattranszformálás, a normalitás elérése érdekében, ha szükséges.
d.)	 Ha nem lehet elérni a normalitást, akkor valamilyen nem normális eloszlás­

sal is használható GLM eljárás ajánlott. Amennyiben ezek sem illeszthetők 
jól, akkor lehet nem-parametrikus teszteket használni. A nem-parametrikus 
tesztek ereje kicsi, csak nagy hatásokat mutatnak ki.

e.)	 Ha az adatok eloszlása normális, akkor a varianciák egyformaságát kell 
tesztelni Levene-féle teszttel. Ez fontos! Sajnos az egyik leggyakoribb hiba 
az ANOVA módszerek használatakor, hogy figyelmen kívül hagyja az al­
kalmazó az összehasonlítandó csoportok varianciáinak inhomogenitását. 
Szabály szerint a varianciáknak egyformának kell lenniük. Ha a varianciák 
különbözőek gyakoriak a fals negatív vagy fals pozitív eredmények.

f.)	 Ha az ANOVA számítás eredménye szignifikáns (vagyis van főhatás), akkor 
egy post-hoc teszt, általában a Dunnett- vagy a Tukey-teszt alkalmazandó. 
A főhatás azt jelenti, hogy a vizsgált tényező (mondjuk egy nehézfém) befo­
lyásolja a változót (pl. egy növény napi növekedési rátáját), de nem mondja 
meg, hogy: (1) a kontrollhoz viszonyítva melyik dózisnál/koncentrációnál 
jelenik meg szignifikáns különbség, (2) pozitív vagy negatív irányban. Azon­
ban egy általános vagy általánosított lineáris modell a főhatás esetén meg 
tudja állapítani a pozitív vagy negatív irányt, de ezek a modellek sem tud­
ják kiszámolni, hogy melyik koncentrációtól kezdődően jelenik meg a hatás. 
Ezért kell post-hoc tesztet is végezni. A post-hoc teszt mutatja meg, hogy 
melyik koncentrációk esetében különböznek a mért paraméterek szignifi­
kánsan a kontrolltól.

g.)	 Érdemes megtanulni a lineáris modellek használatát, mert kevésbé érzékenyek 
azokra a feltételekre, amelyeket az ANOVA esetében feltétlenül be kell tartani.
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17.2. Fajok érzékenységének eloszlása

Egy érdekes és speciálisan az ökotoxikológiában alkalmazott módszer a fajok 
érzékenységének eloszlása (species sensitivity distribution; SSD) alapján történő 
hatásbecslés, elsősorban vízi ökoszisztémákban, ahol a vízminőség becslésére 
használják (Posthuma et al. 2002, 2019). Miről is van szó? Tekintsünk egy közös­
séget, mondjuk egy tóban élő összes populációt. A kérdés az, hogy a tóba men�­
nyi szennyező juthat, ami az ott élő közösség – általunk meghatározott – részét 
károsítja csak. Mondjuk, megállapodás szerint nem lehet nagyobb károsodás, 
mint a populációk 5%-a (az adott szennyező legnagyobb koncentrációja legfel­
jebb ennyi fajpopuláció kipusztulásához vezethet). Ezt az értéket nevezik veszé­
lyes koncentrációnak (hazardous concentration; HC). Értékét általában 5%-nak 
fogadják el (HC5) (van Straalen & Denneman 1989). Milyen módon lehet a még 
megengedhető koncentráció becslését elvégezni? Az SSD modellek támpontot 
adnak a kérdés megválaszolására.

Egy egyszerű, gyakran használt megközelítés a következő (Posthuma et al. 
2002). Tételezzük fel, hogy a vizsgált közösségben minden funkcionálisan fon­
tos csoportból van olyan faj (jó esetben több is), aminek LC50 (vagy másik fontos 
NOEC, LOEC, EC50 stb.) értékét ismerjük. Vegyünk egy koordináta-rendszert. 
Az X-tengelyen a koncentrációadatok a vizsgált fajok sorszáma szerint (a legki­
sebb érték a legelső), az Y-tengelyen a potenciálisan veszélyeztetett fajok rész­
aránya, vagyis az érintett részhalmaz (fraction affected; FA) található. Az érintett 
részhalmaz értéke 0–1 közötti szám (százalékban is kifejezhető). Értéke a követ­
kező képlettel számolható ki:

FA = (i – 0,5)/n

ahol i = a vizsgált fajok sorszáma (1, 2 …n). Az előbb említett LC50 értékének 
nagysága szerint kell a fajokat sorba állítani. Első sorszám a legalacsonyabb LC50 
érték. n = fajszám összesen.

A veszélyes koncentráció értékét a toxicitási adatok eloszlási görbéjéből szá­
molják. Ez egy kumulatív eloszlási görbe. Segítségével meg lehet becsülni, hogy 
egy adott szennyezőanyag-koncentráció a vizsgált közösség hány százalékát 
fogja károsítani (17.1. ábra). Lényegében tehát egy statisztikai eloszlás becslé­
séről van szó (leggyakrabban log-normál, logisztikus vagy log-logisztikus el­
oszlást tapasztaltak), a következő lépések elvégzésével: az ökoxikológiai adatok 
kiválasztása; több statisztikai eloszlás illesztése az adatsorhoz; az eloszlás illesz­
kedésének értékelése; a legjobban illeszkedő eloszlás kiválasztása; az illesztett 
eloszlás felhasználása a veszélyes koncentráció becsléséhez; a becslés bizonyta­
lanságának becslése. Az alapvető feltételezés természetesen az, hogy az adatok 
reprezentálják a közösségben található fajok adott szennyező anyagra való érzé­
kenységének valódi eloszlását. Sokszor ez a feltételezés támadható.
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Az SSD elvégzéséhez szükséges minimális adatszámmal kapcsolatban nézet­
különbségek vannak. Wheeled et al. (2002) szerint legalább 10 adat szükséges 
egy megbízható elemzéshez. Ez széleskörűen elfogadott szám. Nyilvánvalóan 
minél több adat áll rendelkezésre egy analízishez, annál megbízhatóbb lesz az 
eredmény. Ha egyes fajok esetében több végpont ismert, akkor általában a leg­
érzékenyebb végpontot választják ki a nagyobb biztonság kedvéért. Ha egy fajra 
több adat található (ez gyakori az ökotoxikológiában népszerű fajok, mint pél­
dául a nagy vízibolha (Daphnia magna) esetében), akkor geometriai átlagot kell 
használni. Az adatok kiválasztása után számos statisztikai módszerrel lehet a 
görbeillesztést elvégezni. Elméleti szempontból nincs meghatározva, hogy me­
lyik statisztikai eloszlásokat kell kiválasztani (Zajdlik 2016). Ezért különböző 
görbéket illesztenek az adatokhoz és kiválasztják a legjobban illeszkedőt, pél
dául az Akaike információs kritérium segítségével (Cavanaugh & Neath 2019) 
és kiszámolják – amennyiben lehet – a konfidencia-intervallumokat. Majd a ki­
választott görbe segítségével a veszélyes koncentráció (HC5) értéke megállapít­
ható (17.1. ábra). A HC5 értéket lehet a veszély nagyságának becslésére, a PNEC 
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17.1. ábra. Pentaklór-fenol LC50 értékeire alapozott, fajok érzékenységének eloszlását mu-
tató ábra. A folyamatos vonal az illesztett görbe. A szaggatott vonalak a 90%-os konfidencia-
intervallumokat mutatják. HC5 = 3,74 (0,43–12,10). Az ugróvillások érzékenyebbek voltak a 
férgeknél a pentaklór-fenolra (Frampton et al. 2006 adatai).
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megállapítására használni. SSD számításra alkalmas programokat tárgyalják 
Fox et al. (2021).

Statisztikai szempontból ennek az eljárásnak a legnagyobb problémája a kö­
vetkező. Az illesztési folyamat során használt adatok nem vagy csak komoly 
korlátokkal tekinthetők az adott közösség (mondjuk az említett tó életközös­
sége) reprezentatív mintájának. Ideális esetben a fajok eloszlása többé-kevés­
bé megegyezne a vizsgálandó élőhelyeken tapasztalható eloszlással. Azonban 
nyilván nincs ugyanannyi ökotoxikológiai adat mondjuk a vízibogarakról, mint 
a halakról vagy a vízibolhákról. A minta tehát igen gyakran nem véletlenszerű 
adatokon alapul. Viszont a parametrikus statisztikák segítségével történő vizs­
gálatok alapja a véletlenszerű mintavétel. Gyakran nem lehet egy teljes természe­
tes élőlényegyüttesnek megfelelő adatokat találni. Ilyenkor taxonszintű elemzés 
végezhető, például vízipoloskákra (Bakonyi et al. 2022) vagy valamilyen, célsze­
rű módon válogatott fajegyüttesre (mondjuk a fito- vagy zooplanktonra). Minél 
több fajra végzik az elemzést, annál megbízhatóbb lesz közösségi szempont­
ból. Fontos észben tartani egy másik alkalmazási lehetőséget is, miszerint min­
den egyes szennyező anyagra külön SSD szerkeszthető. Erre mutatnak példát 
Haulik et al. (2015) a nano-ezüst (nAg), a nano-titándioxid (nTiO2) és a nano-
cinkoxid (nZnO) vízi fajokra gyakorolt toxicitásának elemzése során. Az SSD-
ben alkalmazott adatok szelekciója komoly hozzáértést igényel. Jól kell ismerni 
a közösség struktúráját és a toxikus hatás módját. Egy adott szer, például egy 
herbicid rendszerint másképpen hat a növényekre és az állatokra. A különböző 
taxonómiai csoportok aránya az adatbázison belül befolyásolja a végeredményt. 
Sokszor hiányoznak például a számos ökoszisztémában kulcsszerepet játszó 
heterotróf mikroorganizmusokra vonatkozó információk. Az adatok független­
ségét és ezért a becslés megbízhatóságát kérdőjelezi meg, ha a mintában közeli 
rokonságban álló fajok vannak, mert ezek nagyobb valószínűséggel rendelkez­
nek hasonló érzékenységgel, mint a távoli rokonságban álló fajok (Moore et al. 
2020). Hatása lehet ezenkívül a biogeográfiai zónáknak, a klímazónáknak és az 
élőhelytípusoknak is. Zhen Wang et al. (2019) például SSD analízissel azt talál­
ták, hogy a nehézfémeket tekintve a mérsékelt égövi édesvízi fajok érzékenyeb­
bek az As, Cr, Pb, Hg iránt, mint trópusi társaik. Ezzel szemben a trópusi fajok 
általában érzékenyebbek a Mn-ra és nem találtak érzékenységi különbséget a Cu 
iránt. A legjobb az a megoldás, ha reprezentatív, érzékeny taxonómiai csoporto­
kat választanak ki a vizsgálathoz. A fajok érzékenysége a szennyező anyagokkal 
szemben fontos szempont az SSD becslések bizonytalanságának megállapítása­
kor (Kamo et al. 2022).

Az említett korlátok ellenére az SSD gyakorlati eszköz marad, amíg nem 
áll rendelkezésre egy bizonyíthatóan jobb vizsgálati keretrendszer (Fox et al. 
2021). Segítségével számszerűsíthető a vízi szennyező anyagokra meghatározott 
szennyezettségi határértékek túllépésének valószínűsége, ahogy ezt Posthuma 
et al. (2019) 1760 vegyület és keverékeik adataival egy európai léptékű vízmi­
nőség-értékelésben bemutatták. A módszert jelenleg is továbbfejlesztik első­
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sorban három irányban: javítják a HC5 becslést modellátlagolással, az adatok 
multimodalitásának kezelésére eljárásokat fejlesztenek ki és korszerűbb szoft­
vereket készítenek. A három kérdéskör részleteit Fox et al. (2021) fejtik ki. Az 
SSD eljárást használják a vegyületek ökotoxikológiai jellemzésére (Owsianiak 
et al. 2023) és környezeti hatásbecslésekhez, mint egy gyakorlatra orientált 
módszert (Barron et al. 2021, European Commission 2003, van Vlaardingen 
& Verbruggen 2007). Lehetséges nem-parametrikus SSD számítás is. Ennek ke­
vesebb feltételnek kell megfelelnie, de elfogadható HCx becslést ad (Van Der 
Hoeven 2001, Wang et al. 2017). Minden korlát ellenére az SSD módszer min­
denképpen segíti a döntéshozókat abban, hogy helyes rendelkezéseket hozza­
nak.

17.3. Főválaszgörbe-analízis

A több populáción vagy egy adott közösségen végzett ökotoxikológiai vizsgála­
tok statisztikai analízisei sokfélék lehetnek. Ezeknek a vizsgálatoknak az ered­
ményeit is szokták sokváltozós módszerekkel elemezni. Ilyenkor valamilyen 
szennyező anyag hatását vizsgálják együttesekre vagy végpontcsoportokra (szá­
mos végpontadat állhat rendelkezésre egy többfajos kísérletben). Gyakran alkal­
maznak valamilyen megfelelő ordinációs módszert. Ezek közül is rutinszerűen 
használják a főkomponens-analízist (principal component analysis; PCA) (Van 
Wijngaarden et al. 1995), illetve ennek nem-metrikus változatát a sokdimenzi­
ós skálázást (non-metric multi-dimensional scaling; NMDS) (Van den Brink et 
al. 2003). Jelenleg egyetlen olyan elterjedt sokdimenziós módszer van, amelyet 
közvetlenül ökotoxikológiai célokra fejlesztettek ki, ez pedig a főválaszgörbék 
(principal response curves; PRC) analízise (van den Brink et al. 2009). Ennek 
az eljárásnak az alapja a redundanciaanalízis (redundancy analysis; RA). A 
redundanciaanalízis a főkomponens-analízishez hasonló eljárás, azzal a különb­
séggel, hogy a komponensek a környezeti változók lehető legnagyobb varianci­
áját magyarázzák meg. Ez történik a főválaszgörbe-analízis során is, kiegészítve 
a kezelés időfüggő változásainak és az egyes fajok részvételi súlyának (bk) kiszá­
mításával. A módszer lehetővé teszi az ismétlések és a különböző mintavételi 
időpontok közötti eltérések hatásainak kizárását (minden időpontban a kont­
rollhoz viszonyítják az adatokat). A módszerrel kimutatható a kezelés következ­
tében történő fajösszetétel-változás (van den Brink et al. 2009). A részvételi súly 
jelzi az egyes fajok esetében, hogy válaszuk pozitív vagy negatív korrelációban 
áll-e a közösség általános válaszával és a korreláció erősségét is becsüli. Meg kell 
jegyezni: egy taxon kis részvételi súlya a PRC-ben jelezheti, de nem jelenti au­
tomatikusan a taxon alacsony érzékenységét a stresszorral szemben (Van Den 
Brink & Ter Braak 1999).
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Az analízis eredménye továbbá egy olyan jól értelmezhető ábra, amin a kü­
lönböző koncentrációk hatása az egymás után következő mintavételi időpon­
tokban látható a kontrollhoz viszonyítva és kiderül az elemzésből a kezelés ha­
tásának nagysága a fajpopulációkra is (17.2. ábra). A főválaszgörbe módszerét 
eredetileg vízi makrogerinctelen együttesek ökotoxikológiai vizsgálatára fej­
lesztették ki, de már használják vízi (Hayasaka et al. 2019, Wijewardene et al. 
2021, Vanderpont et al. 2022) és szárazföldi (Moser et al. 2007, Rieff et al. 2020) 
kutatásokban egyaránt. Alkalmazásának fontos előnye, hogy kis ismétlésszám 
esetén is megfelelő módszer.
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17.2. ábra. A klórpirifosz hosszú távú hatásai gerinctelenek közösségére szabadföldi mezo­
kozmosz kísérletben. Az X-tengelyen az idő, az Y-tengelyen a közösségi válasz koefficiense 
(kanonikus együttható) található. A kontrollkezelés közösségi válasz koefficiense mindig nulla 
(ezért minden időpontban az X-tengelyen található). Az ehhez viszonyított eltéréseket mutat-
ják a különböző dózisú kezelések görbéi van den Brink & ter Braak (1999) nyomán. A jobb 
oldali ábrán látható néhány taxon részvételének súlya (mértéke) a változások trendjeiben 
(bk). A –0,5 és +0,5 közötti értékkel rendelkező taxonok súlya kicsi. Ebben a kísérletben a 
Caenis horaria kérészfaj denzitása változott legnagyobb mértékben pozitívan és a közön-
séges vízicsiga (Bithynia tentaculata) denzitása pedig negatívan a klórpirifosz hatására. k: 
kontroll, a: 0,1 µg/l, b: 0,9 µg/l, c: 6,0 µg/l, d: 44 µg/l klórpirifosz.
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19. Fogalomtár 
 
 

 
Ahogy már a szövegben is utaltam rá, a fogalmakat különböző szerzők, külön­
böző értelemben használják. Ez érthető, hiszen az ökológusok, toxikológusok és 
ökotoxikológusuk ugyanazt a jelenségét másféle szavakkal írhatják le. Ebben a 
könyvben konzisztens fogalomhasználatra törekedtem.

Adaptáció (adaptation)�: több generáció alatt a környezethez legjobban illő fenotípus 
kialakulásához vezető folyamat.

Additív hatás (additive effect)�: két szennyező anyag hatása összeadódik.
Aktiváció (activation)�: a szennyező anyag lebontása során keletkező anyag vagy 

anyagok toxikusabbak, mint a kiindulási anyag volt.
Akut (acute)�: rövid ideig tartó.
Allelokemikália (allelochemical)�: valamely növényfaj által kibocsátott másodlagos 

anyagcseretermék, amely befolyásolja egy másik fajhoz tartozó szervezet (mikro­
organizmus, növény, állat) növekedését vagy fejlődését.

Alulról felfelé irányuló hatás (bottom-up effect)�: alsó szinttől a felsőig végiggördü­
lő hatás a táplálékláncokban.

ANOVA�: lsd. Varianciaanalízis.
Antagonizmus (antagonism)�: egy anyag hatása gátolja a másikét.
AOP�: lsd. Káros hatások útvonala.
Általánosított lineáris modell (generalized linear model; GLM)�: statisztikai eljá­

ráscsalád, amely a függő változó transzformált értékét becsüli a magyarázó válto­
zók lineáris függvényével.

Becsült hatástalan koncentráció (predicted no effect concentration; PNEC)�: élőlé­
nyeken végzett ökotoxikológiai kísérleti eredmények alapján még veszélytelen­
nek tartott környezeti koncentráció.

Becsült környezeti koncentráció (predicted environmental concentration; PEC)�: 
egy szennyező anyag becsült koncentrációja a környezetben.

Bioakkumuláció (bioaccumulation)�: szennyező anyagok felhalmozódása a szerve­
zetben.

Bioindikáció (bioindication)�: az a folyamat, amelyet a szennyező anyag a 
szupraindividuális rendszerekben elindít.

Bioindikátor (bioindicator)�: olyan populáció, amelynek valamelyik tulajdonsága 
szoros korrelációt mutat egy környezeti tényezővel.
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Biokoncentráció (bioconcentration)�: szennyező anyagok testben lévő koncentráció­
ja a környezet koncentrációjához viszonyítva.

Biokoncentrációs faktor (BKF) (bioconcentration factor; BCF)�: BKF = a szennye­
ző anyag egyensúlyi koncentrációja a szervezetben (mg/kg) / a szennyező anyag 
egyensúlyi koncentrációja a környező közegben (mg/kg).

Biológiai hozzáférhetőség (bioavailability)�: a környezetben található szennyező 
anyagnak az a szervezetbe bejutó része, ami válaszreakciót vált ki. Az angol nyel­
vű szakirodalomban gyakran szinonimaként használják a „bioaccessibility” szót, 
de a kettő nem ugyanaz. A „bioaccessibility” a kötött, pillanatnyilag nem felvehe­
tő, de potenciálisan szennyező anyagmennyiséget jelenti.

Biomagnifikáció (biomagnification)�: egy szennyező anyag koncentrációjának nö­
vekedése az egymást követő táplálkozási szinteken.

Biomagnifikációs faktor (biomagnification factor; BMF)�: BMF = szennyező kon­
centrációja az n+1-edik táplálkozási szinten / szennyező koncentrációja az n-edik 
táplálkozási szinten.

Biomarker (biomarker)�: olyan fiziológiai, genetikai, biokémiai, viselkedési, ökológiai 
stb. paraméter, amivel egy szennyező anyag hatását kellő pontossággal mérni lehet.

Biometiláció (biomethylation)�: valamely szennyező anyag kapcsolódása a metil-
csoporthoz a szervezeten belül.

Biomineralizáció (biomineralization)�: szervetlen szennyező anyagok beépülése a 
testbe.

Biotikus ligandum (biotic ligand)�: egy szervezetben azok a molekulák, amelyhez a 
szennyező anyag molekulái hozzá tudnak kötődni.

Biotikus ligandummodell (biotic ligand model; BLM)�: vizekben található fémio­
nok halakra gyakorolt toxikus hatásainak modellezésére kialakított eljárás.

Biotranszformáció (biotransformation)�: a szennyező anyagok átalakulása a szerve­
zetben.

BKF�: lsd. Biokoncentrációs faktor.
BMF�: lsd. Biomagnifikációs faktor.
Bottom-up effect�: lsd. Alulról felfelé irányuló hatás.
CA�: lsd. Koncentrációhatások összeadódásának modellje.
CAS (Chemical Abstracts Service)�: az elemeket, vegyületeket, azoknak adatait nyil­

vántartó adatbázis.
Célpont-elmélet (linear no-threshold hypothesis; LNT)�: A célpont-elmélet szerint 

a sugárzás okozta károsodást a sugárzás által közvetített energiahatások és ioni­
zációs jelenségek okozzák. Feltételezték, hogy ezek a hatások a sejten belül igen 
kis helyeken jelennek meg és nem terjednek át más sejtekre.

CLP�: lsd. Osztályozás, címkézés és csomagolás.
Csereviszony (trade-off)�: két jelleg kölcsönhatása, az egyik növekedése a másik ro­

vására történik és viszont.
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Degradáció (degradation)�: a szennyező anyagok lebomlása.
Dinamikus energiaelosztás modellje (dynamic energy budget; DEB)�: a dinami­

kus energiaelosztás egy egyed anyagcseréjét (táplálkozás, emésztés, anyagcsere 
fenntartása, fejlődés, növekedés, szaporodás, légzés, kiválasztás) változó környe­
zetben, a hőmérséklet és a szubsztrát elérhetősége szempontjából termodinami­
kailag határozza meg.

DNS-vonalkódolás (DNA metabarcoding)�: módszer, amely segítségével DNS-
szekvenciák alapján lehet egy faj taxonómiai hovatartozását becsülni.

Dózis�: A dózis a szervezetbe jutó szennyező anyag azon mennyisége, amely az 
anyagcsere-folyamatokkal kapcsolatba lép.

Dózis-válasz összefüggés (dose-response relationship)�: növekvő dózisú szennye­
ző anyag hatására hogyan változik egy jelleg.

eDNS�: környezetben található DNS.
ECHA�: lsd. Európai Vegyianyag-ügynökség.
Egyesült Államok Környezetvédelmi Hivatal (Environmental Protection Agency; 

EPA)�: az Egyesült Államok környezetvédelmével foglalkozó szervezet, amelyik 
többek között szabványokat is kibocsát.

Egyéni tolerancia hipotézis�: egy populáció egyedei nem egyformán érzékenyek egy 
adott szennyező anyagra.

Egységnyi toxicitás (toxic unit; TU)�: az a koncentráció/dózis, ami egységnyi hatást 
vált ki (mondjuk elpusztítja a populáció felét, tehát az LC50, LD50 érték).

Egyszerű, hasonló hatás�: nincs interakció a két szennyező vegyület között és a ha­
tásmechanizmusuk hasonló.

Egyszerű, különböző hatás�: nincs interakció a két szennyező vegyület között és a 
hatásmechanizmusuk különböző.

EPA�: lsd. Egyesült Államok Környezetvédelmi Hivatal.
Epigenetika (epigenetics)�: azokkal a génexpresszió során bekövetkező és öröklődő 

változásokkal foglalkozik, amelyek nem járnak a DNS-szekvencia megváltozásá­
val.

E-PRTR�: lsd. Európai Szennyező Anyag-kibocsátási és -Szállítási Nyilvántartás.
ERA�: lsd. Környezeti kockázatbecslés.
Európai Szennyező Anyag-kibocsátási és -Szállítási Nyilvántartás (European 

Pollutant Release and Transfer Register; E-PRTR)�: a szennyező anyagok kibo­
csátását és szállítását nyilvántartó szervezet.

Európai Vegyianyag-ügynökség (European Chemicals Agency; ECHA)�: a vegyi 
anyagok biztonságos használatát elősegítő európai szervezet.

Expozomika (exposomics)�: az egész életen át tartó környezeti expozíció hatásainak 
vizsgálata az emberi szervezetre, beleértve az embrionális szakaszt és az életmód­
beli tényezőket is.
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Élelmiszer- és Takarmánybiztonsági Riasztási Rendszer (Rapid Alert System for 
Food and Feed; RASFF)�: az élelmiszerekkel kapcsolatos veszélyeket a tagországok 
élelmiszer-biztonsági hivatalaival gyorsan megosztó eljárások folyamata.

Életritmus-szindróma (pace-of-life syndrome) hipotézis�: a viselkedés egyéni kü­
lönbségeinek összhangban kell lenniük a morfológiai, fiziológiai és életmenet-jel­
lemzőkkel egy lassú és egy gyors életritmus közötti kontinuum mentén.

Érzékenység (sensitivity)�: milyen mértékben reagál a populáció egységnyi szen�­
nyező anyag hatására.

Fajok érzékenységének eloszlása (species sensitivity distribution; SSD)�: egy mód­
szer, segítségével fajegyüttesek adott szennyező anyagra vonatkozó érzékenysé­
gére lehet becslést kapni.

Felülről lefelé irányuló hatás (top-down effect)�: a legfelső táplálkozási szinttől a 
legalsóig végiggördülő hatások a táplálékláncokban.

Fenntarthatóság (sustainability)�: egy populáció potenciálisan hogyan tud felépülni 
valamely toxikus hatásból. Mennyiben tudja visszaállítani az eredeti demográ­
fia jellemzőit és mennyire tudja újból benépesíteni a területet, ahol a szennyezés 
miatt a denzitása lecsökkent (megszűnt).

Fél letális dózis (LD50)�: az a dózis, amelytől elpusztul a populáció egyedeinek fele.
Fél letális koncentráció (LC50)�: az a koncentráció, amelytől elpusztul a populáció 

egyedeinek fele.
Filogenetika (phylogenetics)�: a fajok evolúciójának, rokonsági kapcsolatainak kide­

rítésével foglalkozó tudományág.
Fitnesz (fitness)�: ökológiai értelemben egy egyed génjeinek a következő generáció­

ban megtalálható arányát jelenti. Ezzel fejeződik ki a rátermettsége, vagyis a túl­
élési és szaporodási sikere.

Főválaszgörbe (principal response curves; PRC analízis)�: közösség szerkezetének 
szennyező anyag különböző koncentrációi hatására bekövetkező, időbeli változá­
sokat is mutató sokváltozós eljárás.

Független hatás (independent action; IA) modell�: az egyszerű, de különböző he­
lyen történő hatás modellezésére alkalmas.

Gátló koncentráció (inhibitory concentration; IC)�: azt a koncentrációt jelenti, ami 
egy gátló anyag hatására egy folyamatot adott mértékben csökkent.

Gazdasági Együttműködési és Fejlesztési Szervezet (Organisation for Economic 
Co-operation and Development; OECD)�: nemzetközi gazdasági szervezet kiter­
jedt célokkal és feladatokkal, többek között a környezetvédelem területén.

GLM�: lsd. Általánosított lineáris modell.
GLP (good laboratory practice) laboratórium�: a jó, helyes laboratóriumi gyakor­

latokat megvalósító, akkreditált hely, ahol nagyon szigorú előírások és kontroll 
szerint folyik a munka.

GUTS�: lsd. Túlélés általános egységesített küszöbmodellje.
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Hatásmód (mode of action)�: szennyező anyag által kiváltott okozat, amely a sejtben 
vagy a szervezetben bekövetkező változásokkal jellemezhető.

Hatást már okozó koncentráció (lowest observed effect concentration; LOEC)�: az 
a legkisebb koncentráció az adott kísérletben, amelyiknél már mutatkozik hatás 
(= Dosis Letalis Minima).

Hatást még nem okozó koncentráció (no observed effect concentration; NOEC)�: 
a dózis-válasz vizsgálatokban az a legnagyobb koncentráció, ami a kontrollhoz 
viszonyítva még nem okoz szignifikáns hatást.

Hátrányos hatást még nem okozó koncentráció (no observed adverse effect level; 
NOAEL)�: a toxikológiában alkalmazott kifejezés; az a legnagyobb koncentráció a 
dózis-válasz vizsgálatokban, ami a kontrollhoz viszonyítva még nem okoz szig­
nifikáns hatást.

Hill oksági kritériumai�: az összefüggések erősségét, konzisztenciáját, specificitását, 
időbeliségét, dózis-válasz jellegét, biológiai plauzibilitását, koherenciáját, kísérle­
tes bizonyítékait, analógiáit kell megállapítani ahhoz, hogy tényleges oksági kap­
csolatot tárjunk fel. A kilenc kérdést és azok erősségét együtt kell értelmezni. Ez 
segít az alapvető kérdés megválaszolásában�: van-e bármilyen más magyarázat a 
kapott tényekre, ami ugyanolyan valószínű vagy valószínűbb, mint az ok és oko­
zat összefüggés feltételezése.

Hormetikus dózis-válasz görbe (biphasic dose-response curve)�: két szakaszból 
álló görbe, ahol a két szakasz egymással ellentétes hatást jellemez.

Hormézis (hormesis)�: szennyező anyag kis koncentrációjának hatására bekövetke­
ző, a nagy koncentrációk hatásával ellentétes, szignifikáns változás.

IA�: lsd. Független hatás modell.
IC�: lsd. Gátló koncentráció.
IMPEL�: lsd. Környezetvédelmi jog alkalmazására és végrehajtására létrehozott eu­

rópai uniós hálózat.
Importáló fél előzetes tájékoztatása (Prior Informed Consent)�: a veszélyes vegyi 

anyagok kivitele csak az importáló fél előzetes jóváhagyásával történhet.
Infokemikáliák (infochemicals)�: kémiai jelek, amelyek a szervezetek számára fon­

tos információforrást jelentenek a biotikus és abiotikus környezetről.
In silico módszerek (in silico methods)�: olyan számítógépes modellek, amelyek – 

többek között – ökotoxikológiai hipotéziseket vizsgálnak adatbázisok, adatelem­
ző eszközök, adatbányászat, gépi tanulás, kvantitatív szerkezet-hatás összefüggé­
sek és hálózatelemző eszközök segítségével.

Integráló változó (integrating variable)�: ökoszisztémák jellemzője. Valamely nagy lép­
tékű folyamat (produkció, dekompozíció, mineralizáció, közösségi respiráció stb.).

ISO�: lsd. Nemzetközi Szabványügyi Szervezet.
Jelleg (trait)�: egy egyed mérhető morfológiai, fiziológiai, fenológiai tulajdonsága, 

ami valamely fontos tulajdonságával, gyakran a fitneszével áll kapcsolatban.
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Káros hatások útvonala (adverse outcome pathways; AOP)�: Egy formalizált, át­
látható és minőségbiztosítással ellenőrzött fogalmi keretrendszer. A biológiailag 
káros hatásokra vonatkozó meglévő tudományos ismereteket rendszerezi és a 
molekuláris szintű zavarásokat összeköti azokkal a szerveződési szintekkel, ame­
lyeknek hatósági szempontból relevanciájuk van (praktikusan ezek populációk és 
közösségek).

Kitettség (exposure)�: milyen mértékben érint egy populációt a környezetében talál­
ható szennyező anyag koncentrációja és a hatás ideje.

Kockázat (risk)�: egy anyag használatával kapcsolatos bizonytalanság.
Kockázati hányados (risk quotient; RQ)�: RQ = PEC / PNEC
Kombinációs index (combination index; CI)�: több szennyező együttes hatását kife­

jező mérőszám.
Komplex, hasonló hatás�: van interakció a két szennyező vegyület között és a hatás­

mechanizmusok hasonlóak.
Komplex, különböző hatás�: van interakció a két szennyező vegyület között, de a 

hatásmechanizmusok különbözőek.
Koncentráció-válasz összefüggés (concentration-response relationship)�: a környezet 

növekvő szennyező anyag koncentrációja milyen hatást vált ki a célszervezetből.
Koncentrációhatások összeadódásának modellje (concentration addition; CA)�: ak­

kor alkalmazzák, amikor egyszerű, hasonló hatást feltételeznek.
Környezeti kockázatbecslés (environmental risk assessment; ERA)�: azt a folya­

matot jelenti, melynek során megbecsülik, hogy egy adott szennyező anyag az 
emberi egészségre és/vagy a környezetre milyen közvetlen vagy közvetett káros 
hatást gyakorolhat.

Környezetileg releváns koncentráció�: a koncentráció azok közé a határok közé 
esik, amelyeket a természetben gyakran mérnek, vagy a jövőben megalapozot­
tan várható koncentráció lesz. Releváns lehet a koncentráció, ha egy kibocsátó 
környékén vagy a föld meghatározott helyén (pl. szelénben természetesen dús 
talajokban) mérik.

Környezetvédelmi Jog Alkalmazására és Végrehajtására Létrehozott Európai Uni-
ós Hálózat (European Union Network for the Implementation and Enforcement 
of Environmental Law; IMPEL)�: célja, amit a neve mond.

Körteszt: pontos előírások alapján és egységes eszközökkel végzett azonos célú 
vizsgálat, amelyet több, a területen jártas laboratóriumban végeznek el abból a 
célból, hogy a vizsgálati eredmények laboratóriumok közötti szórásáról szerez­
zenek ismereteket.�

Krónikus (chronic)�: hosszú ideig tartó.
Kulcsfaj (key-species)�: egy közösségben különösen fontos szerepet betöltő faj, pon­

tosabban annak populációja.
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Küszöbérték (threshold level)�: a biológiailag hozzáférhető szennyezőanyag-kon­
centráció a környezetben vagy az a szervezetben lévő szennyezőanyag-dózis, 
aminek még nincs biológiai/ökológiai hatása. A küszöbértéket átlépve (megha­
ladva) hatás jelentkezik.

Kvantitatív struktúra-aktivitás kapcsolat (quantitative structure activity relation
ship; QSAR)�: egy módszercsalád, amely a szerkezet hasonlósága alapján becsüli 
egy új vegyület toxicitását, hasonló szerkezetű ismert hatású vegyület adataiból.

LC�: lsd. Letális koncentráció.
LC50�: lsd. Fél letális koncentráció.
LD�: lsd. Letális dózis.
LD50�: lsd. Fél letális dózis.
Letális dózis (lethal dose; LD)�: az a dózis, amelytől elpusztul az egyed.
Letális koncentráció (lethal concentration; LC)�: az a koncentráció, amelytől elpusz­

tul az egyed.
LOEC�: lsd. Hatást már okozó koncentráció.
Maturity-index (MI)�: egy, a szabadon élő fonálféreg-együttesek diverzitását megadó 

mérőszám.
Metabolomika (metabolomics)�: a molekuláris reakciók során keletkező metabolitok 

vizsgálatával foglalkozó tudományág.
Metallotionein (metallothionein)�: fémionokat megkötő fehérje.
Metapopuláció (metapopulation)�: helyi populációk hálózata.
Minamata eset (Minamata Disease History)�: tengeri higanyszennyezés következté­

ben a táplálékláncokban feldúsuló fém súlyos betegségeket, sőt halált is okozott.
Mobilitás (mobility)�: a szennyező anyagok terjedésének mértéke a közegben (víz, 

levegő, talaj). Azt fejezi ki, hogy egy anyag könnyen vagy nehezen terjed-e.
Modifikáció (modification)�: szennyező anyagok kismértékű átalakulása a szerve­

zetben.
Molekuláris ökotoxikológia (molecular ecotoxicology)�: az ökotoxikológiai jelensé­

gek molekuláris hátterét vizsgáló tudományterület.
Multigenerációs vizsgálat�: (1) egyszerűen csak többgenerációs kísérletet jelent, füg­

getlenül attól, hogy egy vagy több generációt ér toxikus hatás, (2) több generációt 
folyamatosan ér a szennyezés.

Nagy szemcsés (bulk) anyag�: a nanoméretűnél nagyobb szemcseméretre alkalma­
zott kifejezés.

NAM�: lsd. Új megközelítési módszerek.
Nem célzott hatások (non targeted effects; NTE)�: sugárzásbiológiai elmélet, mi­

szerint a sugárzás hatásainak átterjedése a szomszédos sejtekre alacsony dózisok 
esetében domináns jelenség.
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Nemzetközi Szabványügyi Szervezet (International Organization for Standar
dization; ISO)�: a minőségbiztosítást igyekszik elérni szabványok segítségével, 
többek között a környezetvédelem területén.

NOAEL�: lsd. Hátrányos hatást még nem okozó koncentráció.
NOEC�: lsd. Hatást még nem okozó koncentráció.
OECD�: lsd. Gazdasági Együttműködési és Fejlesztési Szervezet.
Oktanol (CH3(CH2)7OH)�: vízben nem oldódó egyértékű alifás alkohol.
Oktanol/víz megoszlási hányados (Kov; angolban�: Kow)�: koncentráció az oktanolban 

/ koncentráció a vízben.
Osztályozás, címkézés és csomagolás (Classification, Labelling and Packaging)�: 

rendelet az anyagok megfelelő és egyértelmű osztályozásáról, címkézéséről és 
csomagolásáról.

Paracelsus�: polihisztor, híres és a mai napig érvényes megállapítása, hogy egy anyag 
(elem, vegyület) hatásának mértéke a dózis nagyságától függ.

PEC�: lsd. Becsült környezeti koncentráció.
PIC�: lsd. Importáló fél előzetes tájékoztatása.
Pillanatnyi növekedési ráta (r)�: a populáció létszámnövekedése egy egyedre vetít­

ve, igen kicsi idő alatt folyamatosan szaporodó populációk esetén.
PNEC�: lsd. Becsült hatástalan koncentráció.
Potenciáció (potentiation)�: egy szennyező anyag csak akkor válik toxikussá, ha egy 

másik, toxikus anyaggal együtt hat.
PRC�: lsd. Főválaszgörbe-analízis.
Proteomika (proteomics)�: a fehérjék szerkezetének, funkciójának és ezek térbeli és 

időbeli változásainak vizsgálatával foglalkozó tudományág, amely a környezeti 
hatásokat is figyelembe veszi.

QSAR�: lsd. Kvantitatív struktúra-aktivitás kapcsolat módszercsalád.
RASFF�: lsd. Európai Unió Élelmiszer- és Takarmánybiztonsági Riasztási Rendszer.
REACH�: lsd. Vegyi anyagok Regisztrálása, Értékelése, Engedélyezése és Korlátozása.
Reaktív oxigén gyök (reactive oxigen species; ROS)�: szennyező anyagok hatására 

keletkező, gyorsan reakcióba lépő sejtkárosító vegyületek (mint például szuper­
oxid, peroxid, hidroxil gyök, hidrogén-peroxid).

Rezisztencia (resistance)�: egy szervezetnek az a képessége, hogy elkerülje vagy 
megakadályozza (csökkentse) valamilyen biotikus (patogén, parazita, kártevő 
stb.) vagy abiotikus (peszticid, nehézfém stb.) hatását.

Ring-test�: lásd Körteszt.
RQ�: lsd. Kockázati hányados.
Sérülékenység (vulnerability)�: egy populáció mennyire védtelen egy szennyező 

anyag hatásától.



22719. Fogalomtár

SSD�: lsd. Fajok érzékenységének eloszlása.
Stockholmi Egyezmény�: a környezetben tartósan megmaradó, lassan lebomló 

anyagok (persistent organic pollutants; POP) gyártásának megszüntetését, illetve 
a környezetbe kerülésének megakadályozását célul tűző megállapodás.

Szabvány (guideline)�: egy feladat elvégzéséhez szükséges információk teljes körű 
és részletes leírása; rögzíti a hivatalos eljárásmódot adott kérdésben.

Szelektivitási index (Selectivity Index; SI)�: két toxikus koncentráció hányadosa­
ként határozható meg.

Szennyezettségi határérték�: jogszabályban, illetve hatósági határozatban előírt szen�­
nyezőanyag-koncentráció, melynek átlépése hatósági intézkedést von maga után.

Szennyezés�: angolban két szó is kapcsolódik ehhez a magyar kifejezéshez. A 
„contamination” azt jelenti, hogy egy anyag olyan helyen fordul elő, ahol nem 
lenne szabad vagy a koncentrációja a háttérkoncentráció felett van. A „pollution” 
pedig annak kifejezésére szolgál, hogy az előforduló „contamination” kedvezőtlen 
biológiai hatást fejt ki.

Szennyező anyag: contaminant�: potenciálisan szennyező, pollutant�: ténylegesen 
szennyező)�: bármely anyag, amely adott dózisban káros hatást fejt ki a szer­
vezetre. Tehát minden „pollutant” egyben „contaminant” is, de nem minden 
„contaminant” egyben „pollutant”.

Szennyezőanyag-dózis (dose of the pollutant)�: a célsejtnél/szövetnél levő koncent­
ráció.

Szennyezőanyag-koncentráció (concentration of the pollutant)�: a környezetben 
levő koncentráció.

Szinergizmus (synergism)�: Két anyag együttes hatása nagyobb, mint a különálló 
hatások összege.

Sztochaszticitás hipotézis�: az egyedek nem rendelkeznek meghatározott nagysá­
gú, egymástól különböző toleranciával. Egy bizonyos koncentráció felett nincs 
különbség az egyedek adott szennyező anyagra vonatkozó érzékenysége között, 
hanem a pillanatnyi fiziológiás állapottól és a körülményektől függ, hogy melyik 
egyed pusztul el és melyik nem.

Szubletális hatás (sublethal effect)�: halált nem okoz, de megváltoztat valamilyen 
struktúrát vagy működést. Egyedek és populációk szintjén értelmezzük.

Szupraindividuális (egyed feletti) rendszer (supraindividual system)�: egyedeket is 
magukba foglaló szerveződési és működési egységek, mint például a populációk, 
az ökoszisztémák vagy a bioszféra.

Top-down effect�: lsd. Felülről lefelé irányuló hatás.
Toxicitás (toxicity)�: egy szennyező anyag káros hatása.
Toxikodinamika (toxicodynamics)�: azt vizsgálja, hogy a szennyező anyag milyen 

hatással van a molekuláris, biokémiai vagy fiziológiai folyamatokra és ezen ke­
resztül milyen hatásokat gyakorol a sejtekre, szervekre és az egész szervezetre.
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Toxikokinetika (toxicokinetics)�: a szennyező anyagok felvételével, eloszlásával a 
szervezetben (populációban), biotranszformációjával, raktározásával és kiválasz­
tásával kapcsolatos folyamatokat vizsgálja.

Többszintű megközelítés (tiered approach)�: nem egyszerre végeznek el minden 
szükséges vizsgálatot az ökotoxikológiai hatások felmérésére, hanem meghatá­
rozott elvek szerint, egymásra épülve. Ha egy alacsonyabb szinten nem találnak 
káros hatást, akkor nem kell magasabb szintű vizsgálatokat végezni, mert hatás 
ott sem lesz.

Transzgenerációs vizsgálat�: csak a szülőgenerációt részesítik kezelésben, a követke­
ző leánygenerációkat már nem.

Transzkriptomika (transcriptomics)�: a genomról átíródó RNS-ek vizsgálatával fog­
lalkozik.

Trofikus kaszkád (trophic cascade)�: egy táplálékláncon végigvonuló hatássorozat. 
Egymást fogyasztó két populáció hatással van a láncban távolabb elhelyezkedő 
populációkra is.

TU�: lsd. Egységnyi toxicitás.
Túlélés általános egységesített küszöbmodellje (general unified threshold model 

for survival; GUTS)�: együttes hatások időbeni leírására fejlesztett modell.
Új megközelítési módszerek (new approach methodologies; NAM)�: olyan új kísér­

leti, ökotoxikogenomikai, in silico és informatikai módszerek, amelyek gyorsan 
tájékoztatnak a vegyi anyagok használatának kockázatairól.

Varianciaanalízis (analysis of variance; ANOVA)�: több csoport átlagának összeha­
sonlítására alkalmas statisztikai eljáráscsalád.

Végpont (endpoint)�: a szennyező anyag hatásának végeredménye, többféle folya­
mat alapján alakul ki. Végpont lehet például az egyed megváltozott szaporodá­
sa, növekedése vagy viselkedése, a populáció növekedési rátájának vagy az öko­
szisztéma valamelyik folyamatának szignifikáns változása.

Vegyi anyagok Regisztrálása, Értékelése, Engedélyezése és Korlátozása (Registra
tion, Evaluation, Authorisation and Restriction; REACH)�: emberi egészség és 
a környezet védelmére kialakított rendszer, ami a vegyi anyagok használatának 
kockázatait kívánja csökkenteni és az Európai Unió vegyiparának versenyképes­
ségét javítani.

Víz Keretirányelv (Water Framework Directive; WFD)�: a vizek ökológiai állapotá­
nak javítását szolgáló javaslatrendszer.

Xenobiotikum (xenobiotics)�: az a szennyező anyag, amely természetes módon nem 
fordul elő egy szervezetben.



20. Tárgymutató

3R eljárás lsd. etika 
7R eljárás lsd. etika 
adaptáció 56–57, 70, 102, 130–131, 136, 181
	 szennyezet környezetben 134
addíció 77–78
ADME (absorption, distribution,  

metabolism, excretion)  44
Aedes albopictus 100
	 epigenetika 88
Agrostis tenuis 
	 nehézfém-érzékenység 57
akklimatizáció 135
akkreditált szervezet (laboratórium) 155
aktiváció 52, 181
akut 30, 32, 57, 81, 100–101, 153, 181
Aliivibrio fischeri 63
	 lumineszcencia 67
alkalmazkodás 11, 21, 88, 117, 131, 136
allelokemikália 134, 135, 181
allokációs elv 107
alulról felfelé (bottom-up) irányú  

hatás 126,181
alulszabályozás (downregulation) 71
amigdalin 19
angolna 13
ANOVA lsd. varianciaanalízis 
antagonizmus 30, 75, 77–78, 80, 81, 112, 181
antikoaguláns szer 113–114
AOP lsd. káros hatások útvonala 
Apis mellifera 44
arzén 166–167
arzén-trioxid 139
atrazin 104, 114, 145
azbeszt 20
állatkísérletek számának csökkentése 169
általános indikációs elv 25
általánosított lineáris modellcsalád 172–

174, 181
becsült környezeti koncentráció 164, 181
becsült még hatástalan koncentráció 164, 181

benzol 33, 88
bioakkumuláció 30, 37–39, 90, 181
biodegradáció 51
bioindikáció 25–26, 90
	 cikkek száma 26–27
	 molekuláris módszerekkel 90
bioindikátor 24–26, 84, 181
	 mesterséges bioindikátor 84
biokoncentráció 37, 39–40, 182
	 kukorica 40
biokoncentrációs faktor (bioconcentration 

factor) 39, 182
biológiai hozzáférhetőség (bioavailabil­

ity) 45–48, 50, 143, 145, 182
	 giliszták 46
biológiai toxinok 20
biomagnifikáció 16, 52–54, 121, 124, 162, 182
	 nincs biomagnifikáció 54
biomagnifikációs faktor (biomagnification 

factor) 52, 182
biomarker 21–23, 70, 84, 85, 90, 165, 169, 

182
biomineralizáció 42
biotikus ligandummodell 48–49, 182
biotranszformáció 40–42, 44, 182
biztonsági faktor 164, 166 
Bosmina spp. 
	 paleo-ökotoxikológia 140
Bufo sp. 
	 endoszulfán 24
	 ivararány 100
Caenorhabditis elegans 
	 EC10 időbeli változása 73
	 háromfázisú dózis-válasz 70
	 metilációs mintázat 86
	 nanoanyagok 142
	 parathion aktiváció 52
	 viselkedés 
CAS szám 19–20, 182
célpont-elmélet 68, 182
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Chaoborus sp. 
	 lambda-cihalotrin 112
	 infokémia 116
	 ragadozónyomás 124
Chemical Abstracts Service (CAS) adat­

bázis 19–20
Chironomus sp. 
	 cinktolerancia 138
	 eDNS-vonalkódolás 92–93
	 klórpirifosz 155
	 rezisztencia 134
	 tiakloprid felhalmozódás 126
cianid 19, 162
cink 46–47, 50, 54, 72, 80, 84, 98–99, 120, 

123, 138
CLP (Classification, Labelling and  

Packaging) rendelet 158
Coenagrion puella 
	 ragadozó-zsákmányállat 114–115
Cornu aspersum 
	 nehézfém felhalmozódás 38–39
CRED lsd. ökotoxicitási adatok jelentésének 

és értékelésének kritériumai 
célpont-elmélet (linear no-threshold  

hypothesis) 68
csereviszony (trade-off) 107–109, 182
Csernobil 21, 68
csúcsragadozó 16, 53, 54, 121, 124, 125
Danio rerio 
	 3R 169
	 7R 169
	 életkor hatás 101
	 metapopuláció 104
	 transzgeneikus 84
Daphnia magna 
	 fitneszköltség 135
	 interakciós hatás 79, 81
	 klórpirifosz 155
	 mesterségesintelligencia-modell 153
	 QSAR 152
	 pH hatás 31–32
	 rezisztencia 135
	 reprodukciós teszt 65
DDT (diklór-difenil-triklóretán )
	 biomagnifikáció 53
	 felezési idő 32
	 logKov 36
	 tojáshéj vastagság 121
degradáció 51, 183

dekompozíció 22, 27
	 integráló változó 119, 127–128
	 ökológiai memória 136
denzitásfüggés 97–99, 100
detoxifikáció 42, 51, 53, 55, 115, 132
dimetoát 42, 64, 79, 124
dinamikus energiaelosztás modellje  

(dynamic energy budget)  43
diverzitás
	 közösségek 31, 85, 117, 120–122, 124, 

125–126
	 genetikai 129 
	 laboratóriumi állatok 133
DNS-vonalkódolás (DNA metabarcoding) 

91–94, 138, 183
DNS-metiláció 86–88
Dosis Letalis Minima 65
dózis
	 effektív 67
	 fogalma 18–19, 183
	 koncentráció 59–60, 62
	 letális 67
dózis-válasz összefüggés 25, 28, 43, 60–62, 

172–173, 183
	 egyéni tolerancia hipotézis 60–61
	 hormézis 69–70, 72
	 időfüggés 72–73
	 kísérletek ismételhetősége 63
	 lineáris 68
	 reverz (inverz) 63–64
	 szigmoid görbe 61–62, 65, 72, 96, 172
	 sztohaszticitás hipotézis 66–67
ECHA lsd. Európai Vegyianyag-ügynökség
ECOTOXicology Knowledgebase  

(ECOTOX) 20
eDNS (environmental DNA) 90–93
	 alkalmazásának előnyei 91
	 módszertani problémák 91–92
effektív dózis 67
effektív koncentráció 67
EFSA lsd. Európai Élelmiszer-biztonsági 

Hatóság
egy az egészség (One Health) koncepció 14
egyéni tolerancia hipotézis 60–61, 183
	 érvényességének következménye 66
egységnyi toxicitás (toxic unit) 77, 183
Eisenia fetida
	 Eisenia fetida/andrei fajkomplex 47
	 cinkfelvétel 47
	 pillanatnyi növekedési ráta 97
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Enchytraeus albidus
	 Na-szelenát 64
endokrin diszruptor 30, 36–37, 158
	 hatás halak ivarszerveire 100
	 17α-etinilösztradiol 124
endoszulfán 112, 114–115
EPA (Environmental Protection  

Agency) 153
epigenetika 30, 85–89, 183
	 Aedes albopictus 88
	 Folsomia candida 85–86
	 rezisztencia 137
etika 120, 150, 163, 169–170
	 alternatív módszerek 169–170
	 3R eljárás 169
	 7R eljárás 169
etofenprox 85
Európai Élelmiszer-biztonsági Hatóság 160
Európai Vegyianyag-ügynökség 147, 

158–159, 183
evolúció 21, 115, 129–130, 132–133
	 fitnesz 137
	 rezisztencia 134–135
	 hormézis 136–137
expozomika (exposomics) 85, 184
Élelmiszer- és Takarmánybiztonsági  

Riasztási Rendszer 160
életmenet-stratégia 107–108
	 K-stratégista 107
	 r-stratégista 107
életritmus-szindróma (pace-of-life  

syndrome) 109–110,184 
érintett részhalmaz 175
érzékenység (sensitivity) 24, 55, 57, 60, 66, 

102, 109, 112–113, 136, 184
	 fiatal egyedek 100
	 legérzékenyebb faj 154, 164
	 nehézfém-érzékenység 121
	 vadon élő populációk 133
	 versengés 131
fajok érzékenységének eloszlása 153, 164, 

175–177, 184
	 alkalmazás korlátai 177
felülről lefelé (top-down) irányú hatás 125, 

184
felülszabályozás (upregulation) 71
fenntarthatóság (sustainability) 55, 57, 184
feromon 114, 116
fél letális dózis (LD50) 62, 184
fél letális koncentráció (LC50) 62, 184 

filogenetika 137–138, 184
fitnesz 70, 105, 107, 108, 126, 129, 131, 135, 

137,184
Folsomia candida
	 cink 98–99
	 csereviszony 108–109
	 epigenetika 85–86
	 etofenprox (Trebon) 23, 85–86
	 körteszt 64–65
	 viselkedés 23
	 nehézfém 80
folyamatosan szaporodó populáció 96
fonálféreg 52, 59, 70, 73, 86, 117, 122–123, 

142, 146
formulázott szer 82, 145
foszforsav-észter 42, 52, 79, 80, 145, 155
főválaszgörbe-analízis 178–179, 184
Fukusima 21, 68
független hatás modellje 76, 79
Gambusia affinis 
	 sztochaszticitás hipotézis 66–67
Gammarus fossarum 
	 nehézfém 90
gazda-mikrobióta kapcsolat 111
	 szennyezők hatásai 116–117
gátló koncentráció (inhibitory  

concentration) 67, 184
genetikai változások 129–130
genomika 83
	 funkcionális genomika 83
glifozát 13, 82, 127
GLM lsd. általánosított lineáris modellcsalád 
GLP lsd. helyes laboratóriumi gyakorlat 
glutation-S-transzferáz 41, 109, 115
határérték 13, 32, 127, 149, 155–156, 166, 177
	 nehézfém 167
hatást már okozó koncentráció (LOEC) 61, 

65, 172, 185
hatást még nem okozó koncentráció 

(NOEC) 64–65, 184
hatósági munka 27, 93, 129, 147, 149–150, 

169
	 célja 149
	 epigenetika 88–89
	 határérték 72, 166
	 hormézis 72
	 interakció 81
	 modellezés 150–151
	 NOEC 65
	 transzgenerációs jelenségek 89
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helyes laboratóriumi gyakorlat 155–156, 
184

helyettesítő fajok 24
helyi populáció 103–105
heveny 32
higany 16 
Hill oksági kritériumai 85, 185
hormézis 12, 65, 69–72, 136–137, 172, 185
	 direkt stimulációs magyarázat 71–72
	 evolúció 136–137
	 háromszakaszos dózis-válasz 

görbe 70, 185
	 kétszakaszos dózis-válasz görbe 70, 

185
	 kompenzációs magyarázat 70–71
időbeli dinamika 
	 interakciók 81
idült 32
IMPEL (European Union Network for the 

Implementation and Enforcement of 
Environmental Law) 157

indikációs érték (fajoké) 26
in silico teszt 151, 159, 168–170, 185
in vitro teszt 151, 169–170
in vivo teszt 151, 170
inflexiós pont 96
infokemikália 114–116, 135
inszekticid 23–24, 28, 53, 79–80, 92, 105, 

108–109, 112–114, 121, 126, 135, 155
integráló változó 119, 127, 185
	 típusai 127
interakció 
	 addíció 77–78
	 szinergizmus 30, 75, 77–78, 81
	 potenciáció 75, 77
interszexualitás 37
Ischnura sp. 
	 életritmus-szindróma 109
ISO (International Organization for  

Standardization) 64, 110, 153, 172
ivararány 96, 100
izobol diagram 77–78
jelleg (trait) 23, 185
	 korrelációk 107
	 jellegalapú kockázatbecslés 165
Jouany, Jean-Michel 12
Kov lsd. oktanol/víz megoszlási hányados
kadmium 21, 38, 43, 73, 80, 84, 117, 120, 

123, 131
karbaril 113–114, 135

káros hatások útvonala (AOP) 85, 165, 186 
kémiai kommunikáció 116
kénhidrogén 132
kitettség (exposure) 55, 162, 186
	 korábbi 135
kiválasztás 42
	 nehézfém, Collembola 43
kloridion 137
klórpirifosz 42, 109, 134, 145, 155, 179
kockázatbecslés lsd. környezeti kockázat­

becslés
kockázati hányados 163–164, 186
	 megbízhatósága 164
kockázatkezelés 72, 150, 161, 163, 165
kokain 13, 20
kombinációs index (combination index) 81, 

186
kompenzációs magyarázat 70–71
koncentráció 59–60 
koncentrációhatások összeadódásának 

modellje 79
korösszetétel 16, 100, 129
kovaalga 92, 139–140
környezeti kockázatbecslés (ERA) 44, 85, 

88, 141, 150, 161–163, 165, 186
	 konfliktus a kockázatkezeléssel 165–

166
környezeti toxikológia  12
körteszt (ring-test) 63–64, 173, 186
közepes mértékű zavarás 121, 124
közösségszerkezet 120, 123, 139
	 jellemzése 121
	 diverzitás 121, 122, 124
kromatinmodifikáció 86–87
krónikus 30, 32, 44, 57, 90, 97, 104, 124, 131, 

164, 186
kulcsfaj (key-species) 26, 119, 154, 186
küszöbérték (threshold level) 26, 32, 72, 77, 

166, 187
kvantitatív struktúra-aktivitás kapcso­

lat 151, 187
lambda-cihalotrin 112
LAS lsd. lineáris alkil-benzén-szulfonát  
legérzékenyebb faj 154–155, 164 
Lemna minor 
	 növekedési ráta, nehézfém 63
légszennyezés 24
ligandum 42, 49–50
ligandumokhoz történő kötődés 42
lineáris alkil-benzén-szulfonát 79–80, 152
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LOEC lsd. hatást már okozó koncentráció
Lumbricus rubellus 
	 molekuláris ökotoxikológia 84
	 nehézfém felvétel 39, 47, 53
	 nehézfém tolerancia 121
marker
	 molekuláris 29, 91
Maturity index 122, 123, 187
már hatást okozó koncentráció (lowest ob­

served effect concentration) 61, 65, 172
mesterséges intelligencia 84
metabolomika 83–84, 187
metallotionein 22, 84, 131, 187
metapopuláció 102, 103–105, 187
	 élőhely folt 103
	 védekezés kártevők ellen 105
mezokozmosz 27, 92, 112, 120, 179
méregtan 11, 31
méregtelenítés 40–41, 117, 137
	 szerves szennyező, I. fázis 41
	 szerves szennyező, II. fázis 41
	 toxikus fém és mikroelem 42
mikrobiom 116, 117, 118
mikrobióta 111, 116–118
mikrokozmosz 98–99, 120
mikroműanyagok 26, 29, 57, 141–142
Minamata 16, 187
minőségbiztosítás 155, 165
mitohormézis 71
modell 
	 bioakkumulációs statisztika 39
	 biotikus ligandummodell 48–49
	 dinamikus energiaelosztás 43
	 dózis-válasz 60
	 független hatás modellje 79
	 kombinációs index 81
	 koncepcionális 34, 35, 39
	 koncentrációhatások összeadódásának 

modellje 76, 79
	 QSAR 151
	 toxikokinetikai-toxikodinamikai 42–

43
	 túlélés általános egységesített küszöb­

modellje 44
molekuláris biomarker 21–22, 67, 70, 112, 

169 
	 ok-okozati kapcsolatok 84–85
molekuláris ökotoxikológia 83, 187

monitoring 
	 DNS-vonalkódolás 93, 94
	 biológiai 25, 26, 27
	 hatósági 163
mortalitás 26, 29–30, 32, 44, 60–62, 64, 

66–67, 70, 97, 112, 130, 172
módosító hatások 15
multigenerációs hatás 102, 108–109
Mytilus , 123, 143
	 mikroműanyag 26
	 nano TiO2 143
	 tápláléklánc 123
NAM lsd. új megközelítési módszer 
nanoanyag 29, 121, 142–143 
	 ezüst 144
	 mezőgazdasági alkalmazások  143–

145
	 nagy szemcsés (bulk) 142, 187
	 szabályozás 147
	 tesztelési problémák 145–146
	 termékek 143
	 tulajdonságai 142
nanoméret 142
nanotechnológia 143–144 
nano-vas 145
nehézfém 17, 22, 54, 80, 120, 140, 167, 177
	 biotikus ligandummodell 48–51
	 biológiai hozzáférhetőség 46
	 fonálférgek 122–123
	 kiválasztás, Collembola 43
	 kukorica biokoncentráció 40
	 nehézfémterhelés indikáció 26
	 talaj 24 
nem célzott hatás (non targeted effect) 68, 

187
Nemzeti Élelmiszerlánc-biztonsági  

Hivatal 160
neonikotinoid 88, 92, 126 
NÉBIH lsd. Nemzeti Élelmiszerlánc-bizton­

sági Hivatal
nikotin 19, 20
NOEC lsd. hatást még nem okozó koncent

ráció
NORMAN lsd. referencialaboratóriumok és 

kapcsolódó szervezetek hálózata
Notonecta sp.
	 infokémiai anyag 116
	 ragadozási ráta 112



234 Bakonyi Gábor: Ökotoxikológia szupraindividuális megközelítésben

növekedési ráta 
	 bruttó növekedési ráta 96
	 pillanatnyi növekedési ráta 96–97
növényvédő szer 13, 16, 20, 28, 32, 80, 113, 

127, 134, 144, 
	 tesztelésének problémái 82
OECD (Organisation for Economic Coopera­

tion and Development) 64–65, 146, 
153

oktanol/víz megoszlási hányados 31, 36, 
53, 152, 188

	 peszticideké 36
„-omics” technika 83, 170
Orchesella cincta
	 adaptáció 131
	 kadmium kiválasztás 43
ordinációs módszer 178
Oryzias latipes
	 réztoxicitás 100–101
ólom 40, 80, 121
ökológiai memória 135–136
	 dekompozíció 136
ökoszisztéma-szolgáltatás 82, 166–167
ökotoxicitási adatok jelentésének és értékelé­

sének kritériumai 150
ökotoxikológia 11–14
paleo-ökotoxikológia 138
Panagrellus redivivus
	 közeg hatás 146
	 nehézfém elemzés 59
Paracelsus 18, 188
paraoxon 42, 52
parathion 42, 52
PEC lsd. becsült környezeti koncentráció
perfluor-alkil anyagok 21, 32, 53, 121, 142
perzisztens 32, 53, 121, 122, 138
pH 17–18, 24, 31, 40, 47, 49, 145
	 nehézfém 48–49
PIC (Prior Informed Consent) 158
Pimephales promelas
	 interszexuális egyedek 124
	 klórpirifosz 155
	 mesterségesintelligencia-modell 153
	 tápláléklánc 124
PNEC lsd. becsült még hatástalan koncent

ráció
Poecilus cupreus
	 kadmium akkumuláció 38

policiklikus aromás szénhidrogén 52, 117
polietoxilált faggyúamin 82
populáció 25–26
	 bruttó növekedési ráta 96
	 denzitásfüggés 97, 99
	 életkor 101
	 érzékenység 57
	 genetikai homogenitás 133
	 ivararány 100
	 korösszetétel 100–101
	 létszám 66
	 növekedési ráta 
	 pillanatnyi növekedési ráta 96–97
por 24
potenciáció 75, 77, 188
precíziós ökotoxikológia 12
prioritást élvező anyag 150
proteomika 83–84, 188
QSAR lsd. kvantitatív struktúra-aktivitás 

kapcsolat
ragadozó-zsákmány kapcsolat 112
	 ragadozó peszticid-érzékenysége 113
	 kémiai és vizuális hatás 112, 115–116
Rana sp.
	 ivararány 100
	 kloridion érzékenység 137
RASFF lsd. Élelmiszer- és Takarmánybizton­

sági Riasztási Rendszer
rátermettség (fitnesz) 29, 105, 107–108, 126, 

129, 131, 135, 137
REACH (Registration, Evaluation, Authori­

sation and Restriction) 157–158
referencialaboratóriumok és kapcsolódó 

szervezetek hálózata 141
reverz, vagy inverz dózis-válasz görbe 63
rezisztencia 28, 113, 130, 134–135, 137
	 időbeli kialakulása 134
	 mikrobióta 117
RNS-interferencia (RNSi) 100
RQ lsd. kockázati hányados
rugalmasság (reziliencia) 55
Rutilus rutilus
	 interszexuális egyedek 37
savas eső 17
Sigara sp. 
	 interakciók hatásai 112
sokváltozós módszerek 120
SSD lsd. fajok érzékenységének eloszlása
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statisztika 
	 fajok érzékenységének eloszlása 176
	 feltételek teljesülése 171–172
	 főhatás 173
	 főválaszgörbe-analízis 178
	 hatásnagyság (effect size) 173
	 ökotoxikológiai hipotézist tesztelő 

eljárás 173
	 ökotoxikológiai programok 173
	 regressziós elemzés 172–173
Stockholmi Egyezmény 159
stresszfehérje 21, 22, 135
stresszökológia 11–12
sugárzás 21, 68, 144
szabvány (guideline) 149, 153–154, 168, 189
	 nem szabványosított vizsgálatok  

megbízhatósága 162
	 bizonyítékokon alapuló ökotoxikoló­

gia 162
szelekciós változás 21, 129, 130–131, 132, 

133, 134
	 irányított szelekció 133–134
szelektivitási index 24, 189
szennyezettségi határérték 166, 189
szennyező anyag 18, 189
	 hatásviszonyok 15, 25
	 hatása, faji különbségek 23–24
	 időszakos hatás 102
szennyező anyagok csoportosítása 20
szerves foszforsav-észter 42, 52, 79–80, 125, 

145, 155
szerves szennyezők biotranszformációja 41
szinergizmus 30, 75, 77–78, 80, 81, 82, 189
szivárványos pisztráng 17
sztochaszticitás hipotézis 44, 66, 189
	 érvényességének következménye 66
szubletális végpont 29, 63, 70
szupraindividuális rendszer 12–14, 27, 83, 

87, 189
táplálékhálózat 121
	 szerkezetváltozás 124
	 tovagyűrűző hatások 13, 124, 125, 
tápláléklánc 121
	 biomagnifikáció 52–54
	 kulcsfaj 119, 124
	 Minamata 16
	 trofikus kaszkád 125–126
tiakloprid 36, 92–93, 105, 126
titán-dioxid 142–143

tolerancia 
	 GUTS modell 44
	 egyéni tolerancia hipotézis 60
toxicitás 31, 45, 189
	 elfedő hatások 113, 116
	 időtartama 32
	 interakciók hatásai 76–79, 81
	 mintázat 63
	 szennyezők különbségei 125–126, 133
toxikodinámia 33
toxikodinamika 32, 33, 44, 77, 189
	 benzol 33
	 küszöbérték 33
toxikokinetika 32, 33, 35, 44, 190
	 benzol 33
	 felvétel 37–39
	 transzformáció 40–41
	 raktározás 42
	 kiválasztás 42
toxikológia 11, 12, 18, 33, 37, 40, 55, 59, 69, 

82, 133, 157–158, 162
toxikus anyag
	 adatbázisa 20
	 csoportosítása 21–22
	 genotoxikus 129–130
	 hatás 31
	 száma 20, 75
többszintű megközelítés 167–168, 190
transzgenerációs hatás 85–86, 89, 102, 109, 

131
transzkripció 70, 86–87, 90
transzkriptomika 83–84, 190
transzláció 86, 90
trofikus kaszkád 113, 125, 190
Truhaut, René 12
túlélés általános egységesített küszöbmo

dellje (general unified threshold model 
for survival) 44, 190

Turdus sp.
	 biomagnifikáció 53–54
új megközelítési módszer 160–161, 190
új számítási módszer (closure principle  

computational approach test) 65
varianciaanalízis 171–174, 190
	 hibásan alkalmazott 171–172
Vespa mandarinia 
	 alarm feromon 116
veszélyes koncentráció 175–176
vegyületek száma a kereskedelemben 20
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végpont (endpoint) 22, 68, 190
	 biomarker 23, 139
	 helyváltoztatás 56
	 hormézis 70
	 legérzékenyebb 67, 176
	 mortalitás 29
	 pillanatnyi növekedési ráta 97
	 szubletális 29
viselkedés 22–23, 50, 67, 104, 110, 114
	 mint végpont 29
Víz és Egészség Jegyzőkönyv 159

Víz Keretirányelv 159, 190 
Vízgyűjtő-gazdálkodási Terv 159
VKI lsd. Víz Keretirányelv 
vonalkódkönyvtár 91–92
Zoarces viviparus 
	 ivararány 100
xenobiotikum 19, 21, 41, 85, 115, 117, 190
Xiphinema vuittenezi 
	 LC50 változás 73
	 nehézfém elemzés 59
zuzmó 25



A környezetszennyezés az egyik legsúlyosabb fenyegetés bolygónk jövőjére 
nézve. A szennyező anyagok egyre jobban elárasztják a világot, mérgezik a le-
vegőt, a vizeket, a talajokat és egyre növekvő mértékben terhelik az ökoszisz-
témákat, bennük minket, embereket is. A káros hatásokat sokfelé látjuk. Arról 
azonban keveset tudunk, hogy milyen okok bújnak meg az ártalmas jelenségek 
hátterében. Az ökotoxikológusok próbálják megfejteni ezeket a rejtélyeket. Ez a 
könyv az ökotoxikológia eddigi eredményeit foglalja össze és kitekint a jövőbeni 
lehetőségekre is. Átfogó bevezetést ad, és széleskörű képet kínál a tudományág 
minden lényeges területéről, különös tekintettel a populációkban és ökosziszté-
mákban zajló folyamatokra. Igényes áttekintést nyújt a témáról az ökotoxikológia 
és a környezetszennyezés tantárgyakat hallgatók számára, valamint a biológia, 
az ökológia, a környezettudomány, a környezeti hatásvizsgálat, a toxikológia, a 
környezetszennyezés, a gyógyszerészet, az orvostudomány, a vegyészmérnöki 
és kapcsolódó szakok képzései, a hatósági szakemberek számára. A szöveget 
mintegy 630 irodalmi hivatkozás egészíti ki, segítve a részterületeken történő 
további tájékozódást. A fogalmak magyarázatát tartalmazó fejezet és a keresést 
segítő részletes tárgymutató zárja a könyvet. Ideális bevezető mindenkinek, akit 
az ökotoxikológia érdekfeszítő  problémái érdekelnek, vagy aki ökotoxikológiával 
szeretne foglalkozni. 
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A szerző (1949) nyugalmazott egyetemi tanár, az 
MTA doktora. A Gödöllői Agrártudományi Egye-
tem (később Szent István Egyetem) Állattani és 
Ökológiai Tanszék vezetője és az Állattudományi 
Alapok Intézet igazgatója volt. Korszakunkban 
már nem divatos módon az állattannak nagyon 
különböző területeivel foglalkozott. Hazánkban 
elsőként alkalmazta a 15N izotóphígitásos eljárást 
rétek nitrogénáramlásának vizsgálatára, és a jelö-
lés-visszafogásos módszert állatpopuláció becs-
lésére. Szerkesztője és szerzője az Állattan című 
kézikönyvnek. 141 tudományos közleményt írt. 17 
éven keresztül volt az Acta Zoologica Academiae 
Scientiarum Hungaricae folyóirat főszerkesztője. 

Több, mint húsz éve folytat ökotoxikológiai kutatásokat szabadon élő fonálférg ek-
kel és ugróvillásokkal. Megalapította, elindította és vezette a két éves MSc szintű 
ökotoxikológus képzést. Ökotoxikológiai tevékenységéért a Magyar Toxikológusok 
Társaságától megkapta a Cholnoky Eszter Díjat. 
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