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Abstract
The problem of pollution of aquatic environment by pharmaceuticals and theirs 

metabolites is not enough known and appreciate in Poland. Presence of drugs in 
water, even in small concentration, can carry real consequences for aquatic organisms, 
disturb biological balance in ecosystem and even it can have an impact on a human 
health. Many active substances contained in pharmaceuticals are degradating very 
slowly in aquatic environment. Due to their lipophilicity, they can easily accumulate 
in tissues of aquatic organisms. In the aquatic ecosystems drugs occur in mixtures 
with other substances, what makes difficulties in proper assessment of their real 
impact on the environment. Indeed, these compounds may mutually induce or 
suppress their toxic effects.

During presented research were used occurring in flowing waters crustaceans 
Gammarus varsoviensis. The aim of this study was to comprehensively evaluate 
the usefulness of scuds as bioindicators of water pollution by drugs. Fluoxetine 
(antidepressant), propranolol (antiarrhythmic drug) and various mixtures there of 
are used in the research. 

During the research the acute toxicity of mentioned substances were analyzed 
– according to Polish Standard. The growing relationship between the mortality of 
tested organisms and the concentration of tested compounds was established. The 
increase of toxicity of the tested drugs in its mixture was also observed.

Journal of Modern  
Science tom 4/27/2015, 

s. 323–344

Assessment of selected pharmaceuticals 
toxicity with Gammarus varsoviensis assay

Ocena wpływu wybranych leków  
na skorupiaka Gammarus varsoviensis

 

Sabina Filipowicz,  
Grzegorz Nałęcz-Jawecki

Zakład Badania Środowiska,  
Warszawski Uniwersytet Medyczny

Agata Drobniewska

Zakład Badania Środowiska,  
Warszawski Uniwersytet Medyczny  
Wyższa Szkoła Gospodarki Euroregionalnej  
im. Alcide De Gasperi w Józefowie

adrobniewska@wum.edu.pl



Agata Drobniewska, Sabina Filipowicz, Grzegorz Nałęcz-Jawecki

324 Journal of Modern Science tom 4/27/2015

Streszczenie
Problem zanieczyszczenia środowiska wodnego przez farmaceutyki nie jest wy-

starczająco znany w Polsce. Tymczasem obecność leków w wodzie, nawet w małym 
stężeniu, może negatywnie oddziaływać na organizmy wodne, zakłócić równowagę 
biologiczną w  ekosystemie. Wiele substancji czynnych farmaceutyków degraduje 
bardzo powoli w środowisku wodnym. Ponadto ze względu na ich lipofilowość łatwo 
gromadzą się w tkankach organizmów wodnych. Leki w środowisku wodnym wystę-
pują w postaci mieszanin, których efekt działania jest trudny do oceny w badaniach 
ekotoksykologicznych pojedynczych substancji.

Praca obejmowała swoim zakresem badania toksyczności ostrej fluoksetyny, 
propranololu i ich mieszanin w różnych stężeniach dla skorupiaka Gammarus var-
soviensis. Badanie wykonane było na podstawie normy PN-89 C-04610/06 Woda 
i ścieki – „Badania toksyczności zanieczyszczeń dla organizmów wodnych. Oznacze-
nie toksyczności ostrej na kiełżu Gammarus varsoviensis Jażdż.”. Badania wskazały 
na 10-krotnie większą toksyczność fluoksetyny niż propranololu. Badane mieszaniny 
zwiększają efekt toksyczny w porównaniu z pojedynczymi związkami. 

Keywords: pharmaceuticals in the environment, Gammarus varsoviensis, toxicity of 
mixtures

Słowa kluczowe: leki w środowisku, Gammarus varsoviensis, toksyczność mieszanin

Wprowadzenie
W  ciągu ostatnich dziesięcioleci obserwuje się gwałtowny wzrost liczby 

substancji farmaceutycznych dopuszczonych do użytku przez człowieka. Co 
roku tysiące ton leków stosowanych jest w medycynie i weterynarii na całym 
świecie. W Polsce, w porównaniu z innymi krajami europejskimi, konsumpcja 
farmaceutyków jest stosunkowo wysoka i nadal rośnie. Jednakże zagrożenie, 
jakie one stanowią dla środowiska, nie zostało dotychczas w  pełni określo-
ne. Problem zanieczyszczenia wód powierzchniowych ww. związkami nadal 
istnieje. Farmaceutyki wprowadzane są do ekosystemów wodnych różnymi 
drogami. Dane literaturowe wskazują, że najważniejszym źródłem zanieczysz-
czenia środowiska lekami i ich metabolitami są ścieki szpitalne i komunalne, 
zawierające substancje wydalane przez pacjentów. Z  uwagi na stosunkowo 
wysoką hydrofilność związki te nie ulegają eliminacji podczas standardowego 
procesu oczyszczania ścieków, a w konsekwencji docierają do wód powierzch-
niowych, w tym wód wykorzystywanych jako źródło wody pitnej (Giebułto-
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wicz i Nałęcz-Jawecki, 2014; Dietrich i in., 2002; Heberer, 2002; Zuccato i in., 
2001; Zwiener i in., 2001; Kummerer, 2001; Scheytt i in., 2000; Jorgensen i Hal-
ling-Sorensen, 2000; Halling-Sorensen i  in., 1998; Ternes, 1998; Buser i  in., 
1999; 1998a; 1998b). W wodach Wisły w okolicach Warszawy maksymalne stę-
żenia farmaceutyków obserwowano na stanowisku w oczyszczonych ściekach 
z oczyszczalni Czajka, w niektórych przypadkach przekraczały one 1000 ng/l 
(Drobniewska i in., 2015; Giebułtowicz i Nałęcz-Jawecki, 2014).

Już pierwsze badania pokazały, że niektóre substancje farmaceutyczne 
wykazują toksyczność ostrą dla organizmów wodnych w stężeniach poniżej  
1 mg l-1, co klasyfikowało je zgodnie z dyrektywą UE 93/67/EEC (93/67/EEC) 
do związków bardzo toksycznych dla organizmów wodnych (Kahru i Bor-
chardt, 1994; Canton i in., 1991; Calleya i in., 1994; Ekwall, 1998; 2000). 

Konieczne zatem wydaje się rozwinięcie badań służących poznaniu wpływu 
farmaceutyków na środowisko przyrodnicze i  w  konsekwencji na człowieka. 
Jest to tym bardziej istotne, iż Polska jest zobowiązana wdrożyć Ramową Dy-
rektywę Wodną (Dyrektywa 2000/60/WE) i  tym samym osiągnąć dobry stan 
ekologiczny wód powierzchniowych, co możliwe jest tylko przy właściwym 
rozpoznaniu skali wpływu jak największej ilości zanieczyszczeń na środowisko 
i wypracowaniu właściwych metod badawczych. Narastające zagrożenie zwią-
zane z przedostawaniem się substancji farmakologicznych do środowiska zo-
stało zauważone także przez prawodawców unijnych. Z dniem 20 marca 2015 r. 
na mocy Decyzji Wykonawczej Komisji, ustanawiającej listę obserwacyjną sub-
stancji do celów monitorowania, obejmującego całą Unię, w zakresie polityki 
wodnej na podstawie Dyrektywy Parlamentu Europejskiego i Rady 2008/105/
WE, kraje UE zobowiązane są do monitorowania obecności w wodach wskaza-
nych w załączniku farmaceutyków (Decyzja Wykonawcza Komisji, 2015).

Przemiany i bioakumulacja leków 
w środowisku wodnym

Leki w  środowisku wodnym ulegają wielu procesom, dzięki którym ich 
stężenie może się zmniejszać. Proces ten zachodzi w różnym stopniu i czasie 
w zależności od związku. Rozkład leków może zachodzić całkowicie, prowadząc 
do powstania dwutlenku węgla, lecz znacznie częściej produktami degradacji 
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są związki bardziej podobne do macierzystych (Warren i in., 2003). Substancje 
lecznicze po dostaniu się do wody ulegają sorpcji i desorpcji w osadach den-
nych, gdzie mogą dodatkowo ulegać biodegradacji pod wpływem organizmów 
tam bytujących. Leki oprócz biodegradacji mogą również zostać zasocjowane 
(ulec absorpcji lub adsorpcji) na cząstkach zawieszonych w wodzie i być prze-
noszone nawet na duże odległości (proces ten dotyczy szczególnie substancji hy-
drofobowych), a także ulec rozkładowi pod wpływem czynników abiotycznych. 

Substancje lecznicze mogą w wodzie występować w różnych formach: jako 
faza rozpuszczona bądź faza koloidalna oraz jako faza zasocjowana z osadami. 
Oczywiście związki te mogą przechodzić z fazy do fazy (Warren i in., 2003).

Dużą zdolność do degradacji związków organicznych wykazują osady den-
ne, z uwagi na występowanie w nich dużej liczby bakterii. Szybkość tego rozkła-
du zależy od dostępności tlenu i jest wolniejsza w głębszych beztlenowych war-
stwach osadu (Warren i in., 2003). Leki stanowią zróżnicowaną grupę związków. 
Ze względu na wysoką polarność, niską lotność bądź dużą lipofilność (Skrzyp-
czak, 2012) łatwo są transportowane w środowisku wodnym oraz mają dużą 
zdolność do bioakumulacji w  tkankach i dalszej biomagnifikacji w kolejnych 
etapach łańcucha pokarmowego (Santos i  in., 2010; Warren i  in., 2003). Pro-
blem biomagnifikacji może dotyczyć także ludzi, którzy spożywają ryby i inne 
morskie organizmy, kumulujące leki w swoich tkankach (Touraud i in., 2011).

Konsekwencje ekologiczne obecności leków 
w wodzie

Organizmy wodne w  znacznie większym stopniu niż człowiek narażone 
są na zanieczyszczenia wód lekami, gdyż stężenia leków w wodzie powierzch-
niowej mogą być o  kilka rzędów wyższe, niż te mierzone w  wodzie pitnej 
(Sosnowska i in., 2009; Touraud i in., 2011). Często poruszanym problemem 
jest obecność naturalnych i syntetycznych hormonów płciowych, które mogą 
powodować feminizację organizmów (Santos i  in., 2010), prowadząc w kon-
sekwencji do zmniejszenia liczby osobników, a nawet zmniejszenia różnorod-
ności biologicznej. Oprócz powyżej wspomnianego problemu estrogeny mogą 
zaburzać komunikację za pomocą feromonów, poprzez formowanie kości czy 
homeostazę wapniową u ryb (Santos i in., 2010). W mocno zanieczyszczonych 
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wodach mogą się pojawiać osobniki hermafrodytyczne (Mazurová i in., 2010). 
Większość leków ma dużą zdolność do dystrybucji do tkanek i  akumulacji 
w tych tkankach, co często powoduje liczne zmiany cytologiczne i histopato-
logiczne (Santos i in., 2010). Oprócz bioakumulacji duży problem stanowi bio-
magnifikacja tych związków na kolejnych poziomach łańcucha pokarmowego. 

Kolejnym problemem, na który ostatnio zwraca się uwagę, jest możliwość 
wytworzenia oporności bakterii na antybiotyki dostające się do wód powierzch-
niowych (Santos i in., 2010). Antybiotyki i chemioterapeutyki mogą stanowić 
duże zagrożenie dla oczyszczalni ścieków, w których wykorzystuje się metody 
mikrobiologiczne oczyszczania wody, gdyż powodują zmniejszenie skuteczno-
ści tych procesów (Santos i  in., 2010). Dla kręgowców związki te wydają się 
natomiast nieszkodliwe, nawet w wysokich stężeniach (Santos i in., 2010). 

Bardzo trudno jest jednak oszacować faktyczną toksyczność farmaceu-
tyków i ich wpływ na środowisko wodne, gdyż na całkowity efekt toksyczny 
wpływ ma wiele różnych czynników, między innymi współwystępowanie in-
nych substancji toksycznych, działanie mieszanin. Jest to o tyle istotne, iż leki 
w środowisku wodnym występują w postaci mieszanin, których efekt działa-
nia jest trudny do oceny w badaniach ekotoksykologicznych pojedynczych 
substancji (Calisto i Esteves, 2009; Touraud i in., 2011). Wzajemne oddziały-
wania leków można określić jako: 1) synergistyczne, gdy efekt toksyczny mie-
szaniny jest większy od sumarycznego efektu poszczególnych składników, 2) 
antagonistyczne, gdy efekt mieszaniny jest niższy, 3) neutralne, gdy notuje 
się toksyczność tylko jednego składnika, oraz 4) addytywne, gdy efekty po-
szczególnych składników się sumują (Wiącek-Rosińska, 2008). Badania nad 
toksycznością mieszanin są nową dziedziną w ekotoksykologii (Touraud i in., 
2011) i stanowią istotny element oceny stanu środowiska.

Substancje wybrane do badań, ich obecność 
i losy w wodzie

Substancje przeciwdepresyjne należą do ośmiu najważniejszych grup le-
ków i jednych z najbardziej niebezpiecznych dla środowiska (Calisto i Esteves, 
2009). W niniejszej pracy jako przedstawiciela tej grupy leków wybrano fluok-
setynę. Należy ona do grupy selektywnych inhibitorów wychwytu zwrotnego 
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serotoniny i stosowana jest w leczeniu depresji oraz zaburzeń lękowych (Cali-
sto i Esteves, 2009; Paterson i Metcalfe, 2008). Fluoksetyna jest metabolizowa-
na w wątrobie do formy sprzężonej z kwasem glukuronowym, która w wodzie 
pod wpływem bakterii jest hydrolizowana do pierwotnej postaci, co powoduje 
zwiększenie stężenia aktywnego związku w ściekach (Calisto i Esteves, 2009). 
Obecność fluoksetyny notowano w wodzie podziemnej na poziomie 56 ng/l, 
natomiast w wodzie pitnej jej stężenie wynosiło 0,64 ng/l (Santos i in., 2010). 
Związek ten ma stosunkowo długi okres półtrwania w porównaniu z innymi 
lekami. Dzięki dużemu współczynnikowi podziału olej/woda ma także dużą 
zdolność do bioakumulacji w tkankach (Paterson i Metcalfe, 2008). Stężenie 
mieszaniny fluoksetyny i  jej metabolitu (norfluoksetyny) zostało zmierzone 
w tkankach ryb na poziomie > 10 μg/kg (Paterson i Metcalfe, 2008). W tkan-
kach ryb z gatunku Dorosoma cepedianum stwierdzono obecność fluoksetyny 
na poziomie 1,02 μg/kg (Calisto i Esteves, 2009). U ryb z gatunku Orizias lap-
tipes współczynnik biokoncentracji fluoksetyny wynosi 80 (Paterson i Metcal-
fe, 2008). Badania wskazują, że fluoksetyna jest w znacznym stopniu odporna 
na rozkład w tkankach, co może prowadzić do długotrwałej toksyczności (Pa-
terson i Metcalfe, 2008). Badania Calisto i Esteves (2009) wykazały, że związek 
ten może wpływać na cykl reprodukcyjny u makrobezkręgowców, co może 
doprowadzić nawet do ich śmierci. Jednocześnie Guler i Ford (2010) odno-
towali, że fluoksetyna może niekorzystnie wpływać na pobieranie pokarmu, 
fototaksję, agresywność i aktywność życiową u bezkręgowców.

Drugą badaną substancją był propranolol, nieselektywny β-bloker, nie-
mający aktywności wewnętrznej, stosowany obecnie głównie w arytmiach. 
Dane literaturowe pokazują, że jego stężenie w oczyszczonych ściekach może 
wynosić od 30 do 373 ng/l, natomiast w ściekach szpitalnych nawet 6,5 μg/l. 
Z  badań wynika, że jest to najbardziej toksyczny związek dla organizmów 
wśród inhibitorów receptorów β (Santos i  in., 2010). W nawiązaniu do dy-
rektywy 93/67/EEC propranolol uznać można za toksyczny dla organizmów 
wodnych. W testach na organizmach wodnych wykazano znaczący spadek 
aktywności serca u  ryb oraz zahamowanie wzrostu i  tempa rozmnażania 
u bezkręgowców (Santos i  in., 2010), ale pod wpływem stężeń ponad 100-
krotnie wyższych niż występujące w środowisku przyrodniczym.
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Aspekty bioindykacji i organizmy wskaźnikowe
W badaniach jakości wody przez długi czas badania bioindykacyjne były 

niedocenione. Obecnie w Ramowej Dyrektywie Wodnej (Dyrektywa 2000/60/
WE) znajduje się zapis nakładający obowiązek wykonywania badań bioindy-
kacyjnych w celu oceny stanu wód. Jednocześnie European Medicines Agency 
wymaga umieszczenia danych ekotoksykologicznych w badaniach rejestracyj-
nych leków. 

Bioindykacja jest metodą wykorzystującą jako wskaźnik organizm żywy, 
którego reakcja może być podstawą oceny ogólnej aktywności biologicz-
nej badanego układu. Pozwala to na poznanie sumarycznej toksyczności 
wszystkich szkodliwych substancji, w wielu przypadkach działających sy-
nergistycznie (Nałęcz-Jawecki, 2003). Koniecznym elementem właściwej 
oceny jakości środowiska jest odpowiedni dobór organizmów wskaźniko-
wych. Idealny organizm wskaźnikowy powinien się charakteryzować wie-
loma cechami, takimi jak: łatwa dostępność – i to w dużych ilościach przez 
cały rok, małe zróżnicowanie pod względem genetycznym, łatwa do ob-
serwacji reakcja testowa, duża wrażliwość na szerokie spektrum substancji 
toksycznych.

 
Kiełże z rodzaju gammarus ze szczególnym 

uwzględnieniem gatunku gammarus 
varsoviensis

Jednym z organizmów chętnie wykorzystywanych w analizach bioindy-
kacyjnych są kiełże. Należą one do skorupiaków z rzędu obunogów. Całe 
swoje życie spędzają w  wodach płynących, jako część zoobentosu (Kow-
nacki i Soszka, 2004). 

Kiełże spełniają wymagania stawiane dobrym indykatorom. Są szeroko 
rozpowszechnione na świecie, stanowią znaczną część biomasy środowiska 
wodnego (Kunz i in., 2010), a także są wysoce wyspecjalizowane oraz wraż-
liwe na zmiany środowiska. We wskaźnikowych biotycznych metodach 
bioindykacji kiełżom przypisano 6 punktów w skali od 1 do 10 (najmniej 
do najbardziej wrażliwych) według Biological Monitoring Working Party 
(BMWP) (MacNeil i in., 2000).
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Kiełże zasiedlają dna zbiorników wodnych, odżywiając się martwą mate-
rią organiczną, natomiast same stanowią główny składnik pokarmowy w die-
cie wielu gatunków ryb (Grabowski i  in., 2007). W  środowisku mogą pełnić 
funkcję filtratorów bądź drapieżników. Zależy to między innymi od warunków, 
w  jakich bytują, oraz od czynników stresowych, takich jak obecność innych 
drapieżników (Ahlgren i in., 2011). Co ważne, zachowanie warunkujące przy-
stosowanie do roli filtratorów może być spowodowane nie tylko przez obecność 
ryb, ale także przez obecność zanieczyszczeń chemicznych (Kunz i in., 2010).

Jednym z  gatunków zasiedlających polskie wody śródlądowe jest Gam-
marus varsoviensis (nazwany tak przez odkrywcę, aby uhonorować stolicę 
Polski) (Jażdżewski, 1975). Zamieszkuje on głównie wolno płynące rzeki 
i strumienie, starorzecza oraz kanały (Jażdżewski, 1975).

Większość badań przeprowadzanych na kiełżach dotyczy toksyczności 
ostrej, aczkolwiek obecnie pojawia się coraz więcej badań dotyczących tok-
syczności chronicznej, w których punktem końcowym są zmiany zachowania 
i funkcji fizjologicznych (Kunz i in., 2010). Oprócz badań śmiertelności, zmian 
zachowania, mierzone są także zmiany struktury populacji, odpowiedzi streso-
wej, zmiany bioenergetyczne, a nawet przeprowadza się ocenę stanu różnych 
biomarkerów, tj. białka szoku cieplnego (Hsp70 i Hsp80) (Kunz i in., 2010).

Cel pracy
Celem niniejszej pracy było określenie wrażliwości kiełży z gatunku Gam-

marus varsoviensis na dwa leki: fluoksetynę i  propranolol. Metoda badaw-
cza dla pojedynczych związków określona jest w normie PN-89 C-04610/06 
Woda i ścieki – „Badania toksyczności zanieczyszczeń dla organizmów wod-
nych. Oznaczenie toksyczności ostrej na kiełżu Gammarus varsoviensis Jażdż.”. 
Istotnym elementem pracy było także oszacowanie toksyczności mieszanin 
obydwu związków w różnych stosunkach stężeń. Przeprowadzenie takich ba-
dań miało wykazać występowanie interakcji pomiędzy lekami: synergizmu, 
addycji bądź antagonizmu. Aby określić poziom realnego narażenia kiełży na 
badane związki w całym okresie trwania testu, wykonano analizy zawartości 
badanych związków w próbach metodą HPLC. Powinno to umożliwić ocenę 
stopnia degradacji fluoksetyny i propranololu.
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Materiały i metody
Organizm testowy

Badanie wykonywane było na kiełżu Gammarus varsoviensis (Jażdżewski, 
1975) (skorupiaki, obunogi). Organizmy testowe podbierano ze śródłąko-
wego strumienia w pobliżu miejscowości Ciepielin, gmina Winnica, powiat 
pułtuski, województwo mazowieckie o  współrzędnych geograficznych N: 
52o33’50.45’’ i E: 20058’52.83” w okresie 10.09–1.10.2012 r.

Pobór, transport, aklimatyzacja organizmów 
testowych

Kiełże zbierane były z dna strumienia, umieszczane w wodzie pobranej 
w  strumieniu w  plastikowych, szczelnie zamykanych pojemnikach i  trans-
portowane do laboratorium. Na miejscu pobierano także ok. 50 l wody. 
W  laboratorium kiełże umieszczano we wcześniej przygotowanych dwóch 
akwariach o rozmiarach 50 × 40 × 10 cm. W akwariach znajdował się oczysz-
czony i wyprażony piasek morski, niewielkie kamienie, które zostały wcze-
śniej wyjałowione. Do akwarium wlano przefiltrowaną przez filtry bibułowe 
wodę pobraną razem z organizmami testowymi. W akwariach umieszczono 
systemy napowietrzające. Pozostałą część wody odstawiono do sedymentacji 
piasku i innych cząstek na jeden dzień, a następnie przefiltrowano przez sącz-
ki bibułowe i przelano do pojemnika, w którym ją napowietrzano. Dwa dni 
przed rozpoczęciem właściwych badań wodę poddano kolejnej filtracji przez 
sączki wyjaławiające o  porach 0,22 μm i  dalej napowietrzano w  szklanych 
10-litrowych zlewkach. Kiełże karmiono przez cały okres aklimatyzacji wcze-
śniej wysuszonymi liśćmi olszy czarnej (Alnus glutinosa). W czasie aklima-
tyzacji usuwano martwe organizmy, przegniłe liście olchy oraz uzupełniano 
wodę, łącząc wodę pobraną ze strumienia z odchlorowaną wodą wodociągo-
wą w stosunku około 1:1. Aklimatyzacja trwała 6 dni po każdym poborze.

Przebieg badań
W każdym tygodniu badania wykonano po cztery rozcieńczenia propra-

nololu oraz fluoksetyny, a  także po sześć rozcieńczeń mieszaniny propra-
nololu ze stałym stężeniem fluoksetyny i mieszaniny fluoksetyny ze stałym 
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stężeniem propranololu. Rozcieńczenia wszystkich wykonanych wariantów 
zawiera tabela 1. Rozcieńczenia przygotowano w filtrowanej wodzie pobranej 
w miejscu poboru organizmów testowych. Do każdego krystalizatora wkłada-
no po 7 kiełży o podobnej wielkości i po dwie rurki plastikowe, które pełniły 
funkcję siedliska kiełży. Zwierząt nie karmiono przez cały okres badania.

Tabela 1. 
Zastosowane w badaniach rozcieńczenia badanych związków i mieszanin 

Związek badany Stężenie fluoksetyny 
[mg/l]

Stężenie propranololu 
[mg/l]

propranolol
 
 
 

0,00 10,00

0,00 7,50

0,00 5,00

0,00 2,50

fluoksetyna
 
 
 

1,00 0,00

0,75 0,00

0,50 0,00

0,25 0,00

mieszanina propranololu 
ze stałym stężeniem

fluoksetyny
 
 
 

0,30 10,00

0,30 7,50

0,30 5,00

0,30 2,50

0,30 1,00

0,30 0,00

mieszanina fluoksetyny
ze stałym stężeniem

propranololu
 
 
 

1,00 3,00

0,75 3,00

0,50 3,00

0,25 3,00

0,10 3,00

0,00 3,00

Źródło: opracowanie własne
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Odczyt reakcji testowej i zakończenie testu
Badanie wykonane było na podstawie normy PN-89 C-04610/06 Woda 

i  ścieki – „Badania toksyczności zanieczyszczeń dla organizmów wod-
nych. Oznaczenie toksyczności ostrej na kiełżu Gammarus varsoviensis 
Jażdż.”.

Pomiarów śmiertelności dokonywano po 24, 48, 72 i  96 godzinach. Za 
organizmy martwe uznawano organizmy, które nie reagowały na dotyk igłą 
preparacyjną. Martwe okazy liczono i usuwano z badanych roztworów. Na-
stępnie wszystkie próbki umieszczano ponownie w  inkubatorze w  odpo-
wiednich warunkach oświetlenia i temperatury do czasu kolejnego pomiaru.

Obliczenia lc50
W pracy wyliczono wartość LC50 oddzielnie dla każdego dnia pomiaro-

wego, korzystając z dwóch metod: 1) metody probitowej opisanej we wspo-
mnianej normie oraz 2) metody graficznej stosowanej wcześniej w Zakładzie 
Badania Środowiska.

Obliczanie LC50 i efektu toksycznego dla mieszanin
W obliczeniach LC50 mieszanin wykorzystano metodę graficzną, jednak 

wartość tę wyliczano w procentach. W miejscu stężeń wpisywano procen-
tową wartość stężeń branych pod uwagę w wyliczeniach. Dla wykonanych 
mieszanin wyliczano również TU mierzone, czyli zmierzoną jednostkę tok-
syczności, która wynosiła:

Wzór 1.

Gdzie:
x – obliczone procentowe LC50 mieszaniny

W  celu porównania efektu wyliczono również TU przewidywane, czyli 
przewidywaną jednostkę toksyczności, której wartość szacowano po doda-
niu efektów toksycznych pojedynczych związków. Jednostkę tę wyliczano ze 
wzoru:

TU mierzone = 100
x



Agata Drobniewska, Sabina Filipowicz, Grzegorz Nałęcz-Jawecki

334 Journal of Modern Science tom 4/27/2015

Wzór 2.

Gdzie:
y – najwyższe stężenie propranololu wykorzystane w badanej mieszaninie,
LC50y – LC50 obliczone dla propranololu,
z – najwyższe stężenie fluoksetyny wykorzystane w badanej mieszaninie,
LC50z – LC50 obliczone dla fluoksetyny.

LC50 wykorzystane we wzorze dla fluoksetyny i propranololu uśredniane 
było z dwóch powtórzeń wykonanych w danym tygodniu pomiarowym. TU 
przewidywane obliczane było z wykorzystaniem LC50 otrzymanym dwoma 
metodami: metodą probitową i  metodą graficzną. Na podstawie otrzyma-
nych wartości jednostki toksyczności zmierzonej i przewidywanej określono 
efekt toksyczny mieszaniny, którym mogło być: zwiększenie, obniżenie efektu 
w porównaniu z addycją efektu pojedynczych związków. Efekt ten określano, 
przyjmując zależność:

TU mierzone > TU przewidywane – zwiększenie efektu,
TU mierzone = TU przewidywane – addycja (sumowanie) efektu,
TU mierzone < TU przewidywane – obniżenie efektu.
Przyjęto, że sumowanie efektów następuje, jeśli różnica pomiędzy warto-

ściami: TU mierzone i TU przewidywane jest mniejsza niż 0,1.

Badanie zawartości związków metodą HPLC
Analizę przeprowadzono za pomocą zestawu HPLC firmy Shimadzu zło-

żonego z: termostatu CTO-10AS, pomp LC-10AT i  LC-10ATvp, detektora 
z matrycą diodową (PDA) SPD-M10Avp oraz integratora. Analizę ilościową 
propranololu i fluoksetyny prowadzono odpowiednio przy długości fali 214 
nm i 227 nm.

Wyniki i dyskusja
Kiełże z uwagi na swoje cechy i powszechne występowanie są często wy-

korzystywane jako organizmy testowe. W niewielu badaniach brano jednak 
pod uwagę wpływ toksyczności leków na te organizmy, a prawie w ogóle nie 

TU przewidywane = 
y

LC50y

z
LC50z

+
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wykonywano badań nad toksycznością mieszanin. W testach śmiertelności 
żadna z wykorzystanych metod obliczenia LC50 nie wyraża dokładnej war-
tości toksyczności, natomiast w  wykonanych badaniach odpowiedniejsze 
wydaje się wykorzystanie metody graficznej. Metoda probitowa wymusza 
wykorzystanie tylko konkretnych wartości zawierających się w  przedzia-
le od 7 do 93% śmiertelności i  opiera się na obliczeniach pochodzących 
przynajmniej z dwóch punktów pomiarowych, co przy niewielkiej liczbie 
rozcieńczeń stwarza pewne problemy. Brak dokładności metody graficz-
nej opiera się na wykorzystaniu jedynie dwóch punktów pochodzących 
z dwóch kolejnych rozcieńczeń okalających wartość 50% śmiertelności, nie 
uwzględnia natomiast pozostałych wyników. Metoda probitowa pozwa-
la zaś na oszacowanie wartości LC50 wykraczającej poza badane stężenia 
(ekstrapolację wyników), gdyż w przeciwieństwie do metody graficznej nie 
jest wymagane osiągnięcie 50% śmiertelności dla żadnego rozcieńczenia. 
W niniejszej pracy częściej jednak, z uwagi na uzyskane wyniki, nie było 
możliwe wyliczenie LC50 przy wykorzystaniu metody probitowej, a  uzy-
skane odchylenia standardowe były w  tej metodzie większe, szczególnie 
w  wyliczeniach efektu toksycznego mieszanin. W  związku z  powyższym 
w pracy przedstawione zostaną wyniki LC50 otrzymane poprzez wykorzy-
stanie metody graficznej. 

Najbardziej wyraźną odpowiedź kiełży na badane związki i  ich mie-
szaniny w wykonanym zakresie stężeń uzyskano w drugim i trzecim dniu 
badania. W pierwszym dniu w większości przypadków nie było żadnej od-
powiedzi organizmów na substancje, natomiast wyniki otrzymane po 96 
godzinach wydają się wątpliwe z powodu trudności w utrzymaniu odpo-
wiednich warunków testu we wszystkich powtórzeniach, a także wysokiej 
śmiertelności.

Przeprowadzone badania wykazały, że w  fluoksetyna wykazuje ponad 
10-krotnie większą toksyczność niż propranolol. Uzyskane wartości LC50 
fluoksytyny w przeciągu czterech dni badawczych zawierają się w przedzia-
le: 0,36±0,05 mg/l ÷ 0,97±0,02 mg/l, natomiast wartości LC50 propranololu 
5,66±1,41 mg/l ÷ 8,78±0,63 mg/l. 
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Wykres 1.
LC50 [mg/l] propranololu i fluoksytyny wyliczone dla poszczególnych dni testu

Źródło: opracowanie własne

Zgodnie z Dyrektywą Komisji 93/67/EWG fluoksytynę można zaklasyfi-
kować jako związek bardzo toksyczny dla organizmów wodnych, natomiast 
propranolol uznać za toksyczny. 

Jak dotąd nie przeprowadzono żadnych badań toksyczności ostrej fluok-
setyny i  propranololu dla żadnego z  gatunków kiełży, w  których punktem 
końcowym byłaby śmierć osobników. Wiele takich badań wykonano nato-
miast na innych rodzinach skorupiaków. Dla gatunku Ceriodaphnia dubia 
LC50 po 48 godzinach dla fluoksetyny wynosiło 234 μg/l (Enick i  Moore, 
2007), natomiast dla Daphnia magna wynosiło 820 μg/l (Santos i in., 2010). 
W przeprowadzonych badaniach średnia toksyczność fluoksetyny po 48 go-
dzinach dla G. varsoviensis wynosi 580±80 μg/l. Dla propranololu stwierdzo-
no dla dwóch innych skorupiaków LC50 po 48 godzinach wynoszące 10,31 
mg/l dla Thamnocephalus platyurus oraz 29,8 mg/l dla Hyalella azteca (Santos 
i in., 2010), natomiast w wykonanych testach LC50 wynosiło 8,78 ± 0,63 mg/l. 
Otrzymane wyniki wskazują, że G. varsoviensis jest bardziej wrażliwy na pro-
pranolol i średnio wrażliwy na działanie fluoksetyny w porównaniu z innymi 
gatunkami skorupiaków. Oczywiście wrażliwość organizmów pośród całej 
rodziny Gammaridae na te związki może być bardzo zróżnicowana. Należy 
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się jednak spodziewać, że stosunek toksyczności fluoksetyny i propranololu 
będzie podobny dla wszystkich gatunków kiełży. Drobne różnice w toksycz-
ności związków w  obrębie nawet tego samego gatunku mogą być również 
związane z miejscem, w którym osobniki te bytują, i stopniem zanieczyszcze-
nia ich środowiska życia, dlatego właściwe wydaje się prowadzenie hodowli 
organizmów w ściśle kontrolowanych warunkach. Utrzymanie hodowli wią-
że się jednak nie tylko ze zwiększonymi kosztami, ale także z możliwością 
powstania chowu wsobnego o wąskiej puli genetycznej, co z kolei powoduje 
zwiększenie wrażliwości osobników na toksyczne działanie związków. Law-
rance i Poulter (1996) stwierdzili, że wzrost zasolenia wody zmniejsza wrażli-
wość Gammarus duebeni (gatunek morski) na toksyczne działanie miedzi.

W  badaniach nad zmianami lokomocji osobników z  gatunku Gammarus 
pulex pod wpływem niskich stężeń fluoksetyny stwierdzono, że w  niższych 
stężeniach 10-100 ng/l następuje znaczące obniżenie lokomocji, natomiast 
w wyższych stężeniach takich zmian nie zaobserwowano (de Lange i in., 2006). 
W niniejszej pracy wraz ze wzrostem stężenia związku zwiększał się natomiast 
stopień śmiertelności. W badaniu nad wpływem fluoksetyny na foto- i geotaksję 
Echinogammarus marinus stwierdzono, podobnie do badań zespołu de Lange 
(2006), największy wzrost wartości obydwu parametrów w  stężeniu 100 ng/l 
(Guler i Ford, 2010). Oskarsson i in. (2012) mierzyli natomiast poziom respiracji 
u kiełży poddanych działaniu propranololu i stwierdzili obniżenie wartości tego 
parametru o 40% w stosunku do kontroli. Na podstawie przedstawionych prac 
można zauważyć, że także w tych przypadkach uwzgledniających znacznie niż-
sze stężenia toksyczność fluoksetyny jest większa niż toksyczność propranololu. 
Ze względu na możliwość zastosowania niższych stężeń, zbliżonych do występu-
jących w środowisku, korzystne wydaje się wykonywanie badań chronicznych, 
obejmujących nawet kilka pokoleń osobników. W badaniach takich można kon-
trolować kilka wskaźników toksyczności substancji dla danego organizmu.

Mieszaniny
Pomimo występowania w  środowisku mieszanin leków, a  nie pojedyn-

czych związków, nie wykonuje się powszechnie badań nad toksycznością 
mieszanin i ich wpływem na zmianę toksyczności poszczególnych substancji 
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leczniczych. Do określenia toksyczności mieszanin substancji chemicznych 
wykorzystuje się model graficzny opierający się na diagramie Welcha (Wią-
cek-Rosińska, 2008), a także modele matematyczne, m.in. model Ribo i Ro-
gersa (Wiącek-Rosińska, 2010). 

Otrzymane wyniki sugerują, iż fluoksetyna ma większy wpływ na efekt tok-
syczny niż propranolol. LC50 dla mieszaniny fluoksetyny ze stałym stężeniem 
propranololu jest niższe niż dla mieszaniny propranololu ze stałym stęże-
niem fluoksetyny, co wskazuje na większą toksyczność pierwszej mieszaniny, 
w której dodawane było coraz wyższe stężenie fluoksetyny. Także odczytana 
śmiertelność dla odpowiadających sobie stężeń obydwu mieszanin jest wyższa 
w przypadku mieszaniny fluoksetyny ze stałym stężeniem propranololu.

Wykres 2.
Średnie LC50 [%] mieszaniny fluoksetyny ze stałym stężeniem propranololu i mie-
szaniny propranololu ze stałym stężeniem fluoksetyny 

Źródło: opracowanie własne

W mieszaninie propranololu ze stałym stężeniem fluoksetyny i mieszani-
nie fluoksetyny ze stałym stężeniem propranololu stwierdzono w większości 
przypadków działanie addytywne leków na kiełże. Tabela 2 prezentuje pro-
centowe zmiany efektu toksycznego spowodowane przez badane mieszaniny 
w ciągu wszystkich dni badania.
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Tabela 2.
Zbiorcze zmiany efektu (%) dla dwóch mieszanin w ciągu czterech dni

Mieszanina/efekt Zwiększenie Obniżenie Brak różnic

mieszanina propranololu ze stałym 
stężeniem fluoksetyny 56 19 25

mieszanina fluoksetyny ze stałym 
stężeniem propranololu 77,(7) 16,(6) 5,(5)

Źródło: opracowanie własne

Badaniami nad toksycznością mieszanin leków dla różnych organizmów 
wodnych zajmował się Cleuvers (2003). Stwierdził on, że efekty mieszanin le-
ków mogą być różne dla poszczególnych grup organizmów. Z jego badań wy-
nika, iż mieszanina kwasu klofibrowego i karbamazepiny powoduje znaczne 
zwiększenie toksyczności w porównaniu z pojedynczymi związkami dla D. 
magna, natomiast nie zwiększa toksyczności poszczególnych związków dla 
Lemna minor.

Badania dotyczące degradacji związków w środowisku, prowadzone rów-
nolegle do badań toksyczności, przedstawione w niniejszej pracy, wskazały 
na znikomy rozkład pojedynczych substancji: fluoksetyny i  propranololu. 
W zastosowanych mieszaninach obydwa związki nie wpływają na zwiększe-
nie bądź zmniejszenie rozkładu. Mały rozkład substancji przez cały okres 
trwania badania na kiełżach pozwala oszacować toksyczność pod wpływem 
niezmieniającego się stężenia tych substancji.

Podsumowanie
1. � Toksyczność fluoksetyny dla kiełży jest większa niż toksyczność propra-

nololu. Także jej dodatek do mieszaniny ma większy wpływ na zwiększe-
nie efektu toksycznego.

2. � Na zmianę efektu toksycznego badanych związków ma wpływ zastosowa-
ny stosunek stężeń fluoksetyny i propranololu. W mieszaninie fluoksety-
ny ze stałym stężeniem propranololu i mieszaninie propranololu ze sta-
łym stężeniem fluoksetyny stwierdzono działanie synergistyczne obydwu 
związków.
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3. � Kiełże z gatunku Gammarus varsoviensis mogą zostać wykorzystane do 
oceny toksyczności fluoksetyny i propranololu, aczkolwiek testy toksycz-
ności ostrej muszą być wykonywane dla stężeń wyższych niż te występu-
jące w środowisku wodnym.

4. � W celu oceny toksyczności tych związków w stężeniach niższych należy 
przeprowadzić testy toksyczności chronicznej i znaleźć inne punkty koń-
cowe pomiaru reakcji testowej.

Podziękowania
Dla Pani Małgorzaty Ozimińskiej z Zakładu Wodociągu Północnego MPWiK 
w Wieliszewie za pomoc w pozyskaniu kiełży do badań.
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