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Streszczenie

Halogenowane zwiazki organiczne (HZO) stanowia powazny problem dla $rodowiska. Na
terenach rolniczych gtownym zrodiem HZO sg stosowane na szerokg skalg¢ srodki ochrony
roslin. Wiele z nich jest wysoce toksycznych i gromadzi si¢ zarowno w glebie, osadach jak i w
organizmach. Ich biologiczna przemiana odbywa si¢ poprzez dehalogenacjg, podczas ktorej
podstawniki halogenowe oddzielaja si¢ od wegla w zwiazku organicznym przy udziale
enzymow wytwarzanych przez mikroorganizmy. Zwigksza to rozpuszczalno$c¢ i biodostepnosc
zwigzkoOw w wodzie, czesto zmniejsza toksycznos¢ 1 sprawia, ze powstaty zwigzek staje si¢
bardziej podatny na biodegradacj¢. W niniejszej pracy przeprowadzono oceng¢ potencjalu
mikroorganizméw do przeprowadzenia procesu dehalogenacji na podstawie analizy
metagenomow srodowisk zblizonych do naturalnych oraz srodowisk poddanych antropopresji.
Metagenomy wszystkich poddanych badaniu $rodowisk posiadaty geny kodujace enzymy
zaangazowane w procesy dehalogenacji. Przeprowadzone analizy chemiczne zawarto$ci HZO,
w tym chlorowanych pestycydoéw, zawarto$ci halogenéw, metali cigzkich oraz produktow
ropopochodnych, nie wykazaty zanieczyszczen analizowanych §rodowisk metalami cigzkimi,
produktami ropopochodnymi, ani pestycydami, za wyjatkiem jednego stanowiska gruntow
rolnych, gdzie odnotowano podwyzszong ponad dopuszczalng zawarto$¢ 4,4 -DDE.
Skonstruowano cztery konsorcja bakteryjne (Rozt, Rol, Ocz, Rop) zdolne do biotransformacji
wybranych chlorowanych pestycydoéw. Bakterie wchodzace w sktad konsorcjow zawieraty w
swoich genomach geny, ktorych produkty zaangazowane sa w procesy dehalogenacji.
Konsorcjow uzyto nastepnie w symulacjach biotransformacji herbicydu 2,4-D oraz 4-
chlorofenolu (4-CP). Efektywno$¢ biotransformacji 2,4-D wynosita 100% w czasie 4-15 dni w
zalezno$ci od uzytego konsorcjum i stgzenia poczatkowego herbicydu (2,1 g/l 14,2 g/1), oraz
dla 4-CP 60-82% w czasie 8 miesigcy (stezenie poczatkowe 0,025 g/l). W probkach plynow
hodowlanych po 100% ubytku 2,4-D oznaczano jego metabolit — 2,4-dichlorofenol (2,4-DCP),
ktory po 55 dniach prowadzenia symulacji byt nadal obecny w ptynach hodowlanych w
stezeniach 0,009-0,02 g/l, w zaleznos$ci od uzytego konsorcjum. W koncowym etapie badan
przeprowadzono testy ekotoksycznosci 2,4-D oraz metabolitow jego biotransformacji (gtéwnie
2,4-DCP), na glonach, skorupiakach oraz roslinach wyzszych, ktore wykazaty szkodliwy i
toksyczny wplyw 2,4-D i 2,4-DCP na testowane organizmy.

Stowa kluczowe: mikroorganizmy, bioremediacja §rodowisk, biotransformacja, halogenowane

zwigzki organiczne, chlorowane pestycydy, 2,4-D.



Abstract

Halogenated organic compounds (HOC) pose a serious problem for the environment. In
agricultural areas, the main source of HOC are plant protection products used on a large scale.
Many of them are highly toxic and accumulate in soil, sediments and organisms. Their
biological transformation takes place through dehalogenation, during which halogen
substituents are separated from carbon in an organic compound using enzymes produced by
microorganisms. This increases the solubility and bioavailability of compounds in water, often
reduces toxicity and makes the resulting compound more susceptible to biodegradation. In this
study, the potential of microorganisms to carry out the dehalogenation process was assessed
based on the analysis of metagenomes of environments close to natural and environments
subject to anthropopressure. The metagenomes of all studied environments contained genes
encoding enzymes involved in dehalogenation processes. Metagenomic analyzes were
supplemented with chemical analyzes of the content of HOC, including chlorinated pesticides,
the content of halogens, heavy metals and petroleum products. These analyzes did not reveal
any contamination of the analyzed environments with heavy metals or petroleum products, only
samples from one site of agricultural land showed higher than permissible concentrations of
4,4°-Dichlorodiphenyldichloroethylene (4,4"-DDE), in other cases no pesticide contamination
was recorded. In the next stages of research, four bacterial consortia (Rozt, Rol, Ocz, Rop) able
to biotransformation of selected chlorinated pesticides were constructed. Bacteria genomes
from constructed consortia contained genes encoding enzymes involved in dehalogenation
processes. The consortia were then used in a simulation of the biotransformation of the
herbicide 2,4-D and 4-chlorophenol (4-CP), the efficiency of the biotransformation of 2,4-D
was 100% within 4-15 days depending on used consortium (concentrations of herbicide 2.1 g/l
and 4.2 g/l), and for 4-CP 60-82% during 8 months (used concentration: 0.025 g/l). In samples
of culture fluids, after 100% loss of 2,4-D, its metabolite - 2,4-dichlorophenol (2,4-DCP) was
identified; after 55 days of simulation, it was present in culture fluids at concentrations of 0.009-
0.02 g/l, depending on used consortium. In the final stage of the research, ecotoxicity tests of
2,4-D and its biotransformation metabolites (mainly 2,4-DCP) were studied on algae,
crustaceans and higher plants, which showed the harmful and toxic effect of 2,4-D and 2,4-

DCP on the tested organisms.

Keywords: microorganisms, bioremediation, biotransformation, halogenated organic

compounds, chlorinated pesticides, 2,4-D.



Wykaz skrotéw zastosowanych w pracy:

HZO — halogenowane zwiazki organiczne
SOR — $rodki ochrony roglin

2,4-D — kwas 2,4-dichlorofenoksyoctowy
2,4-DCP — 2,4-dichlorofenol

4-CP — 4-chlorofenol, p-chlorofenol

tpm — transkrypty na milion odczytéw
jtk — jednostki tworzgce kolonie

HTG — horyzontalny transfer gendw



1. Wstep

Intensywny rozwo6j rolnictwa oraz przemyshlu chemicznego przyczynit si¢ do
zwigkszenia produkcji halogenowanych zwigzkow organicznych (HZO), ktore trafiaja do
srodowiska w znacznych ilo$ciach. Stosowanie na masowg skale w kazdej niemal cze$ci $wiata,
a zwlaszcza w krajach rozwinietych $rodkéw ochrony roslin (SOR), stanowiacych HZO,
prowadzi do zanieczyszczen $rodowisk gruntowo-wodnych, w tym wod gruntowych i
powierzchniowych. HZO wykazuja wysoka toksyczno$¢ oraz tendencje do akumulacji w
srodowisku, negatywnie oddzialuja na cale ekosystemy. Wiele sposrod HZO w tym SOR
znalazto si¢ na liscie priorytetowych zanieczyszczen Unii Europejskiej oraz Standéw
Zjednoczonych.

W obliczu szybkiego wzrostu zuzycia SOR skutkujacego wystgpowaniem
zanieczyszczen Srodowisk gruntowo-wodnych, remedium wydaje si¢ wykorzystanie
biotechnologii, jako technologii przyjaznej $rodowisku. Zastosowanie w tym przypadku
mikroorganizméw zdolnych do przeksztalcania zwigzku toksycznego w mniej toksyczng
pochodng lub do catkiem nietoksycznego produktu, ktoéry inne drobnoustroje moga
wykorzysta¢ jako zrodlo wegla i energii, prowadzac do jego catkowitego usunigcia, wydaje si¢
by¢ stusznym podej$ciem.

Mikroorganizmy na przestrzeni czasu wyksztalcily mechanizmy detoksykacji, a takze
matabolizowania HZO, poprzez wytwarzanie specyficznych i niespecyficznych enzymow
atakujagcych HZO, co prowadzi do ich biotransfromacji, a w efekcie do ich usunigcia.
Informacja o tych aktywnych biatkach zawarta jest w bakteryjnym genomie, a jej poznanie
pozwala przewidywac, czy dany zespot mikroorganizmow posiada zdolno$¢ do efektywnej
transformacji HZO. Stad w niniejszej pracy podjeto badania nad okresleniem genetycznego
potencjatu bakterii r6znych srodowisk (przeksztatconych przez cztowieka 1 tych zblizonych do
naturalnych na terenie Polski) do biotransformacji HZO. Podjeto réwniez badania nad
okresleniem czynnikow promujacych wzrost efektywnosci mikrobiologicznych proceséw

dehalogenacji zwigzkow organicznych.

1.1. Halogenowane zwiazki organiczne — 0golna charakterystyka

Halogenowane zwigzki organiczne powstaja na skutek przylaczenia grupy
halogenowe;j, ktorg stanowig pierwiastki wchodzace w sktad 17. grupy uktadu okresowego - F,
Cl, Br, I, z weglem organicznym. Przylaczenie podstawnika halogenowego do zwigzku

organicznego zmienia znaczaco jego wlasciwosci.



Halogeny sg silnie ujemne, a sita wigzania wegiel-halogen zmienia si¢ w zalezno$ci od
halogenu. Wigzanie wegiel-fluor jest bardzo mocne i stabilne, o wysokiej polarnosci. Wraz ze
wzrostem masy czasteczkowej halogenu energie wigzan wegiel-halogen malejg w nastepujace;j
kolejnosci: F > Cl > Br > I. Czasteczki zawierajace wigzania wegiel-halogen moga mie¢ rézne
dipole. W przypadkach, gdy obecny jest fluor lub chlor, molekularne momenty dipolowe moga
by¢ wysokie, zmieniajac rozpuszczalno$¢ zwigzku w wodzie i dramatycznie wplywajac na jego
temperatury topnienia i wrzenia. W innych uktadach dipol czasteczkowy moze by¢ mniejszy,
albo z powodu mniej polarnych wigzan z halogenami (np.: dla Br i I), albo z powodu
rozmieszczenia tych atomow w wigkszej czasteczce (Dolfing, 2016). Efekt przyciaggania
elektrondw przez podstawnik halogenowy wptywa na reaktywnos$¢ chemiczng czasteczki oraz
wymiang ciepla (transfer ciepta) i wlasciwosci dielektryczne. Dodatkowo rozmiar oraz ksztatt
podstawnika halogenowego moze wplywaé na reaktywno$¢ ze wzgledu na efekt steryczny.
Podstawnik halogenowy moze zmieniac i czgsto zwigkszac toksycznos$¢ czasteczki do ktorej
zostal przylaczony. Wraz ze wzrostem iloSci podstawnikéw halogenowych zwykle
obserwowany jest wzrost toksyczno$ci zwigzku organicznego.

Odkrycie wtasciwosci halogenowych zwigzkow organicznych spowodowato, ze
znalazly one szerokie zastosowanie w przemysle i rolnictwie. Sg one wykorzystywane do
produkcji materialdow opo6zniajacych zapton (bromowane zwigzki organiczne), plastyfikatorow
(chlorowane parafiny), biocydow (chlorofenole), substancji chlodzacych, smarujacych,
hydrofobowych czy rozpuszczajacych tluszcze (Varenikov i in., 2020), a takze do produkcji
rozpuszczalnikdw, farb, antybiotykdw, farmaceutykow i srodkow ochrony roslin (Haggblom, i
Bossert, 2003).

Zmniejszenie rozpuszczalnosci w  wodzie, przy jednoczesnym = wzro$cie
rozpuszczalno$ci w tluszczach zwigzku organicznego z podstawiong grupa halogenowa,
wplywa na ograniczenie biodost¢pnosci HZO i znaczaco zmniejsza poziom ich biodegradacji.
Zwigksza to ryzyko ich odkladania w tkankach ttuszczowych zwierzat wyzszych i cztowieka
oraz moze zwigkszac toksycznos¢ takiego zwigzku.

Zwiazki te charakteryzuja si¢ ponadto wysokim stopniem trwalosci i akumulacji w
srodowisku, a takze teratogenno$cig i kancerogennos$cia. Szybkie tempo rozwoju przemystu, a
takze intensywny system produkcji rolnej przyczynia si¢ do wprowadzania do Srodowiska coraz
wiekszych ilosci HZO, powodujac lokalne zanieczyszczenia, stanowigce zagrozenie dla
organizméw 1 problem dla srodowiska poprzez negatywny wpltyw na ekosystemy (Gribble,

1994; Song i in, 2000; Rubilar i in, 2008; Adrian i Loffler, 2016).
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Sposrod 36 trwatych zanieczyszczen organicznych (ang. persistent organic pollutants-
POPs) wymienionych w Konwencji sztokholmskiej (stan na 2023 r.), 18 stanowia pestycydy.
Wszystkie te zwiazki stanowig HZO, ktore sa produkowane glownie do zastosowan
przemystowych 1 rolniczych. POPs sg definiowane jako niebezpieczne substancje chemiczne,
odporne na transformacje i degradacje, akumulujace w srodowisku i tkankach thuszczowych, o
toksycznym wplywie na organizmy w tym cztowieka. Agencja Ochrony Srodowiska Stanow
Zjednoczonych (EPA) wymienia 69 HZO na liscie 126 priorytetowych substancji
zanieczyszczajacych srodowisko (US EPA, 2002).

Jednak warto zauwazy¢, iz halogenowe zwiazki organiczne byly obecne na Ziemi przed
pojawieniem si¢ czlowieka, nie stanowigc woéwczas powaznego zagrozenia dla ekosystemow
oraz powtloki ozonowej. Obecnie poznanych zostalo ponad 5000 HZO naturalnego
pochodzenia, cho¢ badacze szacuja, ze jest ich znacznie wiecej, a okoto dwustu nowych
zwigzkéw jest odkrywanych kazdego roku (Gribble, 2004; 2010). Do niedawna uwazano
rowniez, ze halogenowane weglowodory aromatyczne sg ksenobiotykami, dzi§ wiadomo, ze
moga by¢ pochodzenia naturalnego (Gribble, 1992).

Najliczniej wystgpujacymi w §rodowisku naturalnym HZO s3 te zawierajace chlor i
brom, w mniejszej ilosci jod, najmniej licznie reprezentowane sg zwigzki zawierajace fluor.
Pochodzenie naturalnych HZO zwigzane jest z przemianami geochemicznymi zwigzanymi z
wysoka temperaturg oraz podwyzszonym ci$nieniem. Powstaja zatem na skutek erupcji
wulkanow, pozaréw lasow oraz spalania biomasy zawierajacej nieorganiczne zwiazki chloru,
bromu, fluoru czy jodu, ktore w takich warunkach moga taczy¢ si¢ ze zwigzkiem organicznym
tworzac jego halogenowa pochodng (Gribble, 1994; Jordan 1 in, 2000). HZO moga by¢ takze
produkowane przez najrézniejsze organizmy, jak np.: bakterie, grzyby, gabki, porosty, glony,
rosliny, migczaki, meduzy, owady czy ssaki (Oberg, 1998; Hoekstra i in, 1999; Gribble 2015).
Szacuje sig¢, ze roczna produkcja bromometanu w oceanach to okoto 56 tys. ton, a bromoformu
1-2 milionéw ton. Pozary biomasy emitujg od 20 tys. do 50 tys. ton bromometanu rocznie
(Gribble 1999), podczas gdy catkowita produkcja przemystowa bromometanu w 1990 wynosita
ok. 66 tys. ton, w 1999 71,5 tys. ton. Wedtug Hiaggblom i1 Bossert (2003) naturalna produkcja
chlorometanu wynosi rocznie nawet do 8 miliondw ton, co przewyzsza stukrotnie ilo$¢
przemystowo syntetyzowanego zwigzku. Przykladowe ilosci produkowanych przez cztowieka
HZO przedstawiono w tabeli 1.

Produkowanymi przez organizmy HZO sa np.: metabolity, hormony (np.:
trijodotyronina, tyroksyna), antybiotyki (np.: chloramfenikol, chlorotetracyklina), biocydy.

Glownym celem ich produkcji przez organizmy jest ochrona przed drapieznikami 1 zapewnienie
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przestrzeni do zycia, a tym samym odstraszanie innych osobnikéw. Wciaz jednak funkcje wielu

naturalnych HZO sa nieznane (Gribble 1999, 2012, 2015; Agarwal i in. 2017).

Tabela 1. Roczna produkcja wybranych halogenowanych zwigzkéw organicznych.

zwigzek Ilo$¢ [tony] rok miejsce literatura

chloroeten (chlorek 62 min 2016 Swiat Schellerer i

winylu) in., 2016

chloroform 254 000 1994 USA

(trichlorometan)

1,2-dichloroeten 8 min 1993 USA Héggblom i

chlorometan 358 000 1993 USA Bossert,

1,1,1-trichloroetan 205 000 1993 USA 2003

dichloroetan 160 000 1993 USA

tetrachlorometan 140 000 1991 USA

tetrachloroeten 125 000 1993 USA

chloroetan 70 000 1990 USA

DDT 3772 2014  S$wiat van den
Bergiin.,
2017

Wprowadzane do S$rodowiska przez czlowieka HZO s3a trudno degradowalne i
akumuluja w znacznej mierze w $rodowiskach beztlenowych, w ktérych ich rozktad przebiega
znacznie wolniej, aczkolwiek wigkszos¢ polihalogenowanych zwigzkéw organicznych ulega
biologicznej transformacji jedynie w warunkach beztlenowych. Obserwuje si¢, ze im wyzsza
ilo$¢ przytaczonych grup halogenowych, tym nizsza podatno$¢ na tlenowa degradacje takich
zwigzkow (Haggblom i Bossert, 2003; Bedard, 2008; Matturro i in., 2016; Needham 1 in., 2019;
Botti i in., 2023).

1.2. Pestycydy stanowigce halogenowane zwigzki organiczne

Pestycydy to substancje stosowane jako S$rodki ochrony roslin, ktore zapobiegaja,
niszcza lub kontrolujg szkodliwe organizmy, jak np.: insekty, grzyby lub chwasty,
wspotzawodniczace z ro§linami uprawnymi o przestrzen i zasoby. Ponadto pestycydy chronia
ro$liny lub produkty roslinne podczas produkcji, przechowywania i transportu. Ich stosowanie
zapewnia wiele korzysci, takich jak zwigkszona produkcja Zywnosci i ograniczenie chordb

przenoszonych przez owady. Pestycydy dzielg si¢ na kilka typow, w tym chloroorganiczne,
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fosforoorganiczne, karbaminiany, pyretroidy, triazyny i neonikotynoidy. Wiele z nich to
niebezpieczne chemikalia, odporne na degradacje i1 transformacj¢, gromadzace si¢ w
srodowisku 1 tkance tluszczowej oraz wykazujace wysoka toksyczno$¢ dla organizmoéw, w tym

cztowieka.

Pestycydy sa uwalniane do srodowiska gtownie w wyniku ich stosowania na gruntach
rolnych oraz w celu zwalczania szkodnikow poza rolnictwem na obszarach niezabudowanych,
w parkach, na trawnikach i ogrodach, chodnikach, oraz na terenach komercyjnych (WHO,
2011). Transport pestycydow do wod gruntowych odbywa si¢ poprzez migracje wod
opadowych lub przez systemy nawadniajace. Pestycydy i1 produkty ich transformacji (czgsto w
literaturze nazywane réwniez metabolitami) sg transportowane z wodami gruntowymi na duze
odleglosci. Niektore z nich moga zosta¢ zatrzymane w glebie i warstwie wodonos$nej, a
kierunek i odleglos¢ ich migracji do wod gruntowych i w ich obrebie jest trudny do
przewidzenia. Zarowno pestycydy, jak i produkty ich transformacji moga przedostawac si¢
bezposrednio do wod gruntowych przez strefe ruchoma, ale niektore zwiazki sg uwigzione w
strefach nieruchomych i moga by¢ stopniowo uwalniane do woéd gruntowych poprzez
wyplukiwanie i dyfuzj¢, czasem nawet dtugo po uwolnieniu do $rodowiska (WHO, 2011;
Swartjes i Van der Aa 2020; Baran i in., 2021).

1.2.1. Produkcja i stosowanie pestycydow oraz ich wplyw na ekosystemy

W 2020 roku $wiatowe roczne zuzycie pestycydow wyniosto okoto 2,7 min ton (wg
FAQOSTAT), z czego 47,5% to herbicydy, 29,5% to insektycydy, 17,5% to fungicydy, a 5,5%
to inne pestycydy (Sharma i in., 2019) (wykres 1).

5.50%

= herbicydy = insektycydy fungicydy inne pestycydy

Wykres 1. Roczne zuzycie pestycydow - udziat poszczegdlnych grup pestycydow (wg Sharma i in., 2019).
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Dziesie¢ krajow o najwigkszym zuzyciu pestycydow na $§wiecie to Stany Zjednoczone,
Brazylia, Chiny, Argentyna, Rosja, Kanada, Francja, Australia, Indie i Wlochy (wykres 2).
Zuzycie pestycydow w Polsce w 2020 roku szacowane jest na okolo 24 tys. ton (dane wg
FAOSTAT, 2020). Szacuje si¢, ze do 2026 roku swiatowe zuzycie pestycydow wzrosnie do 4,4
miliona ton (wg Reportlinker).
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WyKkres 2. Roczne zuzycie pestycydow w 2020 roku: A — na $wiecie w tonach, B — w tonach, przez dziesigciu

najwigkszych konsumentow, C — na $wiecie w procentach (FAOSTAT 2020).

Wedhug danych Eurostatu w 2016 roku we Francji zuzyto ponad 30 tys. ton herbicydéw,

w Hiszpanii i Niemczech ponad 15 tys. ton, w Polsce i Wielkiej Brytanii odpowiednio 13 tys.
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ton i 10 tys. ton oraz 7,5 tys. ton we Wloszech; zuzycie fungicydow wyniosto okoto 39 tys. ton
w Hiszpanii, 3 tys. ton we Wtloszech, 32 tys. ton we Francji, 12 tys. ton w Niemczech, 7,5 tys.
ton w Polsce, 5 tys. ton w Wielkiej Brytanii. Wedtug FAOSTAT w 2016 r. $rednie zuzycie
pestycyddw na hektar wyliczono na 2,66 kg. Szacuje sie, ze tylko 1 do 10% pestycydow dociera
do organizmu docelowego (Arias-Estevéz i in., 2008), co oznacza, ze pozostale
zanieczyszczenia maja wptyw na pozyteczne owady, ssaki i krggowce. Pestycydy powoduja
utrate korzystnej mikroflory glebowej, zmian¢ bilansu azotu (N), dziatanie fitotoksyczne,
gromadzenie si¢ w sieci pokarmowej 1 niekorzystne skutki dla organizméw symbiotycznych
(Jacobsen i Hjelmso, 2014; Brogan i Relyea, 2017), a w rezultacie pogorszenie jakosci i
warunkow biotycznych srodowisk gruntowo-wodnych. W Polsce aktualnie dopuszczonych do
uzytku jest 271 aktywnych substancji wchodzacych w sktad pestycydow, a w catej Unii
Europejskiej 446 (wg Komisji Europejskiej, 2023).

1.2.2. Herbicydy fenoksylowe

Herbicydy stanowigce pochodne kwasu fenoksykarboksylowego, powstaja na drodze
przylaczenia do pierscienia fenylowego co najmniej jednego atomu chloru. Srodki te sg
strukturalnie podobne do naturalnej auksyny, ktora jest hormonem ro$linnym odpowiadajacym
za regulacje wzrostu, stad sg wykorzystywane do zwalczania chwastow szerokolistnych w
roéznych uprawach rolnych. Kwas 2,4-dichlorofenoksyoctowy (2,4-D), jest najpowszechniej
stosowanym  herbicydem  nalezacym  do grupy  chlorofenoksylowej/kwasow
fenoksykarboksylowych i drugim za glifosatem najczgéciej stosowanym herbicydem na
swiecie. 2,4-D jest jednym z najwcze$niej opracowanych herbicydow fenoksykarboksylowych
(1944), a takze jednym z najbardziej znanych, ze wzgledu na jego fitotoksyczne zastosowanie
przez wojsko amerykanskie w wojnie w Wietnamie (w latach 1961-1971) jako tzw.: Agent
Orange. Précz 2,4-D w sktad Agent Orange wchodzit takze kwas 2,4,5-trichlorofenoksyoctowy
(2,4,5-T) (ryc. 1.), wycofany z obrotu jako $rodek ochrony roslin.

a

c 0—CH,—COOH I O—CH,—COOH

2,4-D 2,4,5-T

Rycina 1. Wzory strukturalne 2,4-D i 2,4,5-T.
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Herbicydy z grupy kwaséw fenoksykarboksylowych sa powszechnie stosowane
glownie ze wzgledu na niski koszt i skuteczno$¢ dzialania (Islam i in., 2018). Sa one
produkowane na szeroka skale od lat 50-tych XX wieku. W Unii Europejskiej, 2,4-D jest
dopuszczony do uzytku do konca 2030 roku (baza pestycydow Komisji Europejskiej, 2023) i
wchodzi w sktad licznych preparatow ochrony roslin. Obecnie na $wiecie zarejestrowanych jest
okoto 1500 preparatéw, zawierajacych 2,4-D. 2,4-D znajduje si¢ w wykazie srodkoéw ochrony
roslin dopuszczonych do obrotu i stosowania rowniez w Polsce, gdzie wchodzi w sktad ponad
40 preparatoéw, ktorych sktadnikami sg sole sodowe, dimetyloaminowe i1 dietyloaminowe tego
kwasu oraz estru etylowego lub butylowego.

Okres pottrwania (t1/2) 2,4-D wynosi od 20 do 312 dni, w zaleznos$ci od warunkow
srodowiskowych (Walters, 2011, Ordaz-Guillén i in., 2014; Ju i in., 2019). Zarébwno w
warunkach beztlenowych, jak i tlenowych glownym metabolitem 2,4-D jest 2,4-dichlorofenol
(2,4-DCP) (Smith i Aubin, 1991) oraz rzadziej 4-chlorofenol (4-CP). Herbicyd aplikowany jest
bezposrednio na glebe lub opryskuje si¢ nim uprawy. 2,4-D oraz jego ester i aminy, s3
czasteczkami polarnymi, bedac stabymi kwasami (pKa= 2,8), wykazuja niski stopien adsorpcji
w glebie, co sprawia ze sg zwigzkami mobilnymi, dlatego 2,4-D czgsto przedostaje si¢ z gleby
do wod gruntowych, powierzchniowych i osadow (Chinalia i Killham, 2006). Cze¢sto wykrywa
si¢ go w wodach powierzchniowych i gruntowych, co stanowi zagrozenie dla ekosystemow i
zdrowia czlowieka (Gaultier i in., 2008, Kearns 1 in., 2014, Shareef i Shaw, 2008). Wedlug
badan przeprowadzonych przez Mountassif i in. (2008) okoto 92% 2,4-D ostatecznie trafia do
wody. Herbicyd ten nie jest specyficzny wobec konkretnego organizmu (Zabaloy i Gomez,
2014), jego dziatanie moze powodowac szereg negatywnych skutkow, jak spowolnienie tempa
wzrostu, problemy reprodukcyjne, moze powodowaé §mier¢ organizméw innych niz docelowe.
Znany jest rowniez jako S$rodek zaburzajacy funkcjonowanie uktadu hormonalnego,

wplywajacy na procesy rozwojowe (Pattanasupong i in., 2004).

1.2.3. Pestycydy w wodach gruntowych

Zanieczyszczenie wod gruntowych pestycydami stanowi zagrozenie dla stanu jakosci
warstw wodono$nych na catym $wiecie. W Europie wody gruntowe sg dla wielu krajow
najwazniejszym zasobem wody pitnej, np.: do 100% w Danii 1 Austrii, 95% na Wegrzech, 85%
we Wiloszech, 80% w Szwajcarii, 75% w Polsce i okoto 70% we Francji (EurEau, 2021).
Zasadniczo w kazdym kraju woda gruntowa i woda pitna s3 zanieczyszczone pestycydami
(Swartjes i Van der Aa, 2020). Srodowiskowy Standard Jakosci podaje wartosci
dopuszczalnych stezen dla pestycydow w wodach podziemnych wynoszace 0,1 ug/l (z
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wyjatkiem wybranych pestycydoéw cyklodienowych (aldryna, dieldryna, heptachlor i epoksyd
heptachloru - 0,03 pg/l) oraz 0,5 ug/l dla sumy poszczegélnych pestycydow wykrytych i
okreslonych ilosciowo w procedurze monitorowania, w tym ich istotnych pochodnych-
stanowigcych produkty procesu ich transformacji (dyrektywa 2006/118/WE Parlamentu
Europejskiego i Rady, 2006; dyrektywa Rady 80/778/EWG, 1980; dyrektywa Rady 75
/440/EWG, 1975). Normy jakos$ci Europejskiej Dyrektywy w sprawie wody pitnej dla kazdego
pestycydu i odpowiedniej pochodnej nie s3 normami zdrowotnymi. Powodem ustanowienia
takich norm bylo ograniczenie polityki stosowania pestycydow oraz 6wczesne ograniczenia
metodologii analitycznej i jej czutosci. Wedtlug pracy Herndndez i wsp. (2008) najczesciej
wykrywanymi zwigzkami chemicznymi w wodach gruntowych byly herbicydy (90%
wszystkich wykrytych pestycydow). Wedlug raportu sporzadzonego przez Mohaupt i
wspotpracownikow (2020), atrazyna, jej metabolit desetylatrazyna (inaczej deetylatrazyna),
symazyna i diuron byty najczesciej wykrywanymi pestycydami w wodach gruntowych powyzej
normy jako$ci w catej Europie, wszystkie stanowig HZO. Niestety dostgpnych jest znacznie
mniej danych na temat obecnosci pestycydow w wodach podziemnych niz w wodach
powierzchniowych. Ponadto rozporzadzenie UE nie podaje informacji o produktach przemiany
pestycydow, ktore stanowia bardzo zrdznicowang grupg¢ nieznanych i niewykrywanych
wspoltzanieczyszczen. Te chemikalia zwykle wykazuja wicksza mobilnos¢ w $rodowisku
glebowym 1 moga przedostawac si¢ do wod gruntowych szybciej niz ich zwigzki macierzyste
(Hern&ndez 1 in., 2008). To sprawia, ze ich identyfikacja ma kluczowe znaczenie dla oceny

czystosci wod gruntowych 1 wody pitne;.

1.3. Przemiany HZO w Srodowisku

Abiotyczne przemiany HZO stanowig procesy fizyczno-chemiczne takie jak utlenianie,
hydroliza oraz transformacje fotochemiczne i chemiczne (Schecter i Gasiewicz, 2003; Rubilar
i in., 2008).

W procesach przemian HZO, do mniej toksycznych produktow i w koncu w ich
catkowite] mineralizacji, wazng rol¢ pelnig mikroorganizmy. Biotransformacja naturalnego
pochodzenia HZO nie przysparza drobnoustrojom wigkszych trudnosci, gdyz w toku ewolucji
wyksztalcity one wyspecjalizowane enzymy 1 odpowiednie szlaki metaboliczne transformacji
HZO. Inaczej rzecz si¢ ma w przypadku zwiazkéw pochodzenia antropogenicznego,
stanowigcych substrat oporny na biotransformacje (Satpathy i in., 2017). Przyczyny tego
zjawiska naukowcy upatrujg w zbyt krotkim czasie adaptacji organizméw do nowopowstatych

zwiagzkow, nieobecnych wczesniej w srodowisku. Drobnoustroje nie zdazyly wyksztatcié
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specyficznych mechanizméw, szlakow metabolicznych prowadzacych do transformacji i
degradacji syntetycznych HZO. Najczgsciej umiejetnos¢ mikroorganizmoéw do transformacji
nowych, ksenobiotycznych HZO wynika z przypadkowo zachodzacych przemian, w ktorych
biorg udzial enzymy i metabolity produkowane przez mikroorganizmy do przeprowadzenia
zupelie innych proceséw lub tez na drodze podobienstwa tych HZO do naturalnie
wystepujacych zwigzkow rozktadanych na drodze szeregu reakcji juz istniejacych szlakow
metabolicznych. Taki proces biotransformacji/biodegradacji nazywany jest kometabolizmem.
Do biotransformacji HZO moze rowniez dochodzi¢ dzigki zaj$ciu mutacji, na drodze ktorej
organizmy nabywaja zdolnosci do dehalogenowania (odlaczenia grupy halogenowe;))
zwigzkéw organicznych. Mikrobiologiczna dehalogenacja metaboliczna oparta jest na
wykorzystaniu przez mikroorganizm HZO jako Zrodia wegla 1 energii. Proces dehalogenacji
jest zatem wstepnym etapem umozliwiajagcym enzymatyczne rozerwanie szkieletu weglowego,
prowadzace do pozyskania wegla i energii. HZO moze stanowi¢ rdwniez alternatywny akceptor
elektronbw w procesie oddychania beztlenowego, wowczas proces taki nazywany jest
dehalorespiracja, w rezultacie ktérej mikroorganizmy wytwarzaja energi¢e. Dehalogenacja
moze stanowi¢ takze mechanizm obronny mikroorganizmoéw, prowadzacy do zmniejszenia
toksycznosci zwigzku, a zatem do jego detoksykacji, nie dostarczajac energii i wegla
(Haggblom i Bossert, 2003; Hug i Edwards, 2013; Hug i in., 2013; Atashgahi i in., 2018).
Wykorzystanie mechanizmo6w transformacji organohalogenkow przez drobnoustroje zaleza od
struktury zwigzku, jego wilasciwosci, potencjalu redoks, czy rodzaju donoréw i akceptoréw

elektronow obecnych w srodowisku (Haggblom i Bossert, 2003).

1.4. Potencjal mikroorganizmow do oczyszczania Srodowisk zanieczyszczonych HZO

W procesach oczyszczania srodowisk zanieczyszczonych HZO wprowadzonymi przez
cztowieka kluczowg role petnig mikroorganizmy. Drobnoustroje swa zdolno$¢ do transformacji
zwigzkow organicznych zawdzigczaja przede wszystkim ogromnej roznorodnosci
produkowanych enzymow oraz zdolno$ciami adaptacyjnymi do zmieniajacych si¢ warunkow
srodowiska 1 tolerancji na czesto wysokie stezenia toksycznych substancji. Bakterie
charakteryzuja si¢ szybkim cyklem rozwojowym, powszechnos$cig wystgpowania, w niemal
kazdym nawet najbardziej ekstremalnym $rodowisku (gorace zrodia, powierzchnie rowow
tektonicznych w dnie morskim, wieczna zmarzlina). Wystepujacy u bakterii horyzontalny
transfer gendw, gwarantuje szybsze dostosowanie si¢ do zmian zachodzacych w §rodowisku,
poprzez szybka dystrybucje gendw odpowiedzialnych za oporno$¢ np.: na metale cigzkie,

antybiotyki, jak rowniez gendéw odpowiadajacych za transformacje HZO. Bakterie
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samoczynnie adaptujac si¢ do srodowiska sg w stanie przetrwa¢ w warunkach wysokich stezen
toksycznych substancji, np.: chlorowcopochodnych weglowodoréw. Niezwykle wlasciwosci
adaptacyjne drobnoustrojow w polaczeniu z ich ogromng liczebnoscig (biomasa
mikroorganizméw porownywalna jest z biomasg wszystkich wyzszych organizméw na Ziemi)
1 szybkim cyklem reprodukcyjnym, zainteresowata naukowcow do wykorzystywania ich w
procesach oczyszczania srodowisk z roéznego rodzaju skazen (Kunicki-Goldfinger, 1994).
Dodatkowo wykorzystanie technik wspotczesnej biologii molekularnej pozwala poznaé
doktadniej szlaki metabolizmu 1 transformacji HZO. Z kolei wiedza ta polaczona z
nieocenionym  potencjalem  mikroorganizmoéw umozliwia  stworzenie technologii
przeznaczonej do efektywnej i wydajnej remediacji terendw zanieczyszczonych (Gadd, 2000).
Najczgsciej wrod mikroorganizmoéw transformujacych HZO mozna znaleZ¢ bakterie nalezace
do rodzajow: Pseudomonas, Burkholderia, Sphingomonas, Alcaligenes, Micrococcus,
Arthrobacter, Corynebacterium, Mycobacterium, Rhodococcus, Ralstonia, Flavobacterium,
Nocardioides, Bradyrhizobium, Ochrobactrum, Rhodospirillum, Rhodopseudomonas,
Dehalobacterium, Acetobacterium, Dehalospirillum, Desulfomonile i wiele innych (L&ffler i
in., 2003) oraz grzyby, gldéwnie wymieniane sg w literaturze tzw.: grzyby biatej zgnilizny (ang.
white rot fungi), np.: Phanerochaete chrysosporium, Trametes versicolor, Panus tigrinus
(Rubilar i in., 2008).

1.5. Metabolizm halogenowych zwiazkow organicznych

HZO naturalnego pochodzenia takie jak chlorometan, chlorooctan, chlorobenzoesan,
chlorofenol mogg stanowi¢ substrat odzywczy dla mikroorganizméw i tym samym by¢ przez
nie metabolizowane w warunkach tlenowych. Inaczej sytuacja wyglada w przypadku
syntetycznych HZO z wieloma podstawnikami halogenowymi, takich jak perchloroetylen
(PCE), heksachlorobenzen (HCB), pentachlorofenol (PCP), polichlorowane bifenyle (PCBs),
polihalogenowane dioksyny. Zwiazki te wykazuja oporno$¢ na dehalogenacj¢ w warunkach
tlenowych i sg metabolizowane jedynie w $rodowisku braku dostepu tlenu na drodze
dehalorespiracji (Haggblom i Bossert, 2003; Bedard, 2008; Matturro i in., 2016; Atashgahi i
in., 2017; 2018; Needham i in., 2019; Botti i in., 2023).

Dehalogenacja najczesciej odbywa na drodze reakcji rozerwania wigzania wegiel-grupa
halogenowa katalizowanej przez specyficzny enzym. Wiele enzymoéw zaangazowanych w
procesy dehalogenacji zostaly zidentyfikowane wraz z opisem ich struktur krystalograficznych,
co pozwolito zaobserwowa¢ miejsca wigzania halogenku w enzymie prowadzace do

katalizowania reakcji dehalogenacji poprzez stabilizacje fadunku ujemnego, skutkujgc
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rozerwaniem wigzania wegiel-grupa halogenowa. Glownymi typami reakcji katalizowanymi
przez odpowiednie tlenowe dehalogenazy sa: podstawienie, utlenienie, dehydrogenacja i
eliminacja, przy czym reakcje utleniania i redukcji moga angazowac enzymy, ktoérych udziat
bezposrednio nie prowadzi do rozerwania wigzania wegiel- grupa halogenowa. Udziatl tych
enzymoOw natomiast doprowadza do ostabienia wigzania, ktére na drodze kolejnych juz reakcji,
samoistnie ulega rozerwaniu doprowadzajac do dehalogenacji zwigzku (Fetzner, 1998; van Pee
1 Unversucht, 2003; Atashgahi i in., 2018). Ws$rdd specyficznych reakcji prowadzacych do
dehalogenacji zwigzku organicznego mozna wymieni¢: dehalogenacje substytucyjna,
dehydrohalogenacj¢, dehalogenacje oksydacyjna, dehalogenacje przez transfer grupy

metylowej oraz redukcyjng dehalogenacje.

1.5.1. Dehalogenacja substytucyjna

Mechanizm dehalogenacji substytucyjnej polega na podstawieniu grupy halogenowej,
np.: grupa hydroksylowa pochodzaca z czasteczki wody. Mianem dehalogenacji substytucyjne;j
mozemy obja¢ reakcje: dehalogenacji hydrolitycznej, dehalogenacji tiolitycznej, oraz

dehalogenacji przez substytucje wewnatrzczasteczkowa.

Dehalogenacja hydrolityczna

Hydrolityczne dehalogenazy stanowig najliczniejszg grupe opisanych dehalogenaz.
Enzymy te katalizuja reakcje dehalogenacji zwigzkow alifatycznych, heterocyklicznych oraz
aromatycznych. Najlepiej zbadanym przyktadem hydrolitycznej dehalogenazy jest
haloalkanowa dehalogenaza pochodzaca z Xanthobacter autotrophicus GJ10, bakterii zdolnej
do degradacji 1,2-dichloroetanu. Wsr6d mikroorganizméw produkujacych hydrolityczne
dehalogenazy mozna wyrozni¢ rowniez gatunki nalezace do rodzajow: Moraxella,
Pseudomonas, Rhizobium, Arthrobacter, Acinetobacter, Alcaligenes, Nocardia,
Corynebacterium oraz Rhodococcus corallinus, Sphingomonas chlorophenolica (Fetzner,
1998). Mechanizm reakc;ji katalizowanej przez ten enzym zostatl doktadnie zbadany i opisany
dzigki wykorzystaniu wynikéw analizy krystalografii rentgenowskiej i1 ukierunkowanej
mutagenezie. Na drodze reakcji hydrolitycznej dehalogenacji grupa halogenowa jest
podstawiana grupg hydroksylowa pochodzaca z wody (Slater i in., 1997). Mechanizm reakcji
wyglada nieco inaczej w przypadku zwigzkow aromatycznych, gdzie dehalogenacja nastepuje
kilkuetapowo. 1 tak na przyktad transformacja halobenzoesanu do hydroksybenzoesanu,
wymaga udzialu trzech enzymow katalizujacych trzy nastepujace po sobie reakcje. Konwersje

halobenzoesanu do halobenzoilo-CoA katalizuje odpowiednia ligaza halobenzoeso-CoA,
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konwersje  halobenzoilo-CoOA do  hydroksybenzoilo-CoA  katalizuje  dehalogenaza
halobenzoilo-CoA, a hydroksybenzoilo-CoA do hydroksybenzoesanu odpowiednia tioesteraza
hydroksybenzoilo-CoA. Rodzaj enzymu zalezy od grupy halogenowej przytaczonej do

pierScienia oraz od miejsca jego podstawienia (Fetzner, 1998; Luo i in., 2001).

Dehalogenacja tiolityczna

Grupa halogenowa, w reakcji dehalogenacji tiolitycznej jest podstawiana nukleofilem -
tiolanowym anionem glutationu. Podstawienie katalizowane jest przez enzym S-transferaze
glutationowg, w wyniku czego ulega uwolnieniu grupa halogenowa oraz powstaje nietrwaly i
niestabilny S-halometyloglutation, ktoéry ulega hydrolizie, tworzac halogen, glutation i
formaldehyd. Mikroorganizmami, u ktérych zaobserwowano ten typ reakcji, sa np.:
Hyphomicrobium sp. oraz Methylophilus sp. (Fetzner, 1998; Gisi i in., 1998; van Pee i
Unversucht, 2003).

Dehalogenacja przez substytucje wewnatrzczasteczkowa

Dehalogenazy haloalkoholowe (wystepujace roéwniez pod nazwa dehalogenazy
halohydrynowe, liazy  halohydrynowe  halogeno-wodorowe)  katalizuja  reakcje
wewnatrzczasteczkowego podstawienia grupy halogenowej grupa hydroksylowa w
halogenowanych alkoholach i ketonach z wytworzeniem produktu przej$ciowego- epoksydu.
Mikrorganizmami wytwarzajacymi haloalkoholowe dehalogenazy sa m.in. bakterie z rodzaju:

Pseudomonas, Arthrobacter oraz Corynebacterium (Wijngaard in., 1989; Slater i in., 1997).

1.5.2. Dehydrohalogenacja

Na drodze dehydrohalogenacji przy udziale odpowiednich dehydrohalogenaz jest
usuwany kwas halogenowodorowy (np.: HCl, HBr), prowadzac do powstania w zwigzku
organicznym wigzania podwojnego. Przykladem dehydrohalogenacji z udziatem
dehydrohalogenazy moze by¢ dehalogenacja y-heksachlorocykloeksanu (van Pee i Unversucht,
2003).

1.5.3. Dehalogenacja oksydacyjna

Dehalogenacja oksydacyjna ma duze znaczenie w procesie biologicznej degradacji
wszelkich zwigzkow halogenowanych, zaréwno alifatycznych, jak i aromatycznych. Reakcje
oksydacyjnej dehalogenacji sa niespecyficzne (przypadkowe). Kooksydacja wielu
organohalogenkow zachodzi przy udziale odpowiednich mono- i dioksygenaz produkowanych
m.in. przez bakterie z rodzaju Pseudomonas, Burkholderia, Alcaligenes, Sphingomonas,
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Mycobacterium. Udziat oksygenaz w procesie odlaczenia grupy halogenowej polega na
utworzeniu niestabilnego zwiazku, np.: epoksydu, poprzez wbudowanie tlenu w czasteczke
HZO, ktory w kolejnym etapie ulega samoistnemu rozpadowi z uwolnieniem jonu
halogenowego. Procesy kooksydacji nie przynosza komorce zadnych korzys$ci, HZO
wspotzawodniczg z substratami odzywczymi o miejsce aktywne w oksygenazie. Oksygenazy
mogg aktywnie dehalogenowac zwiazki organiczne w warunkach tlenowych na drodze opisanej
powyzej oraz w warunkach beztlenowych, wowczas jednak do rozerwania wigzania wegiel-
grupa halogenowa dochodzi w procesie redukcyjnej dehalogenacji (Koe i Vilker, 1993; Fetzner
I Lingens, 1994).

1.5.4. Dehalogenacja przez transfer grupy metylowej

W procesie transferu grupy metylowej z czasteczki chlorometanu uczestniczy
dehalogenaza chlorometanowa, indukowana obecnos$cig chlorometanu. Grupa metylowa z
chlorometanu zostaje przeniesiona na tetrahydrofolian, w rezultacie powstaje
metylotetrahydrofolian i jon chlorkowy. Metylotetrahydrofolian jest degradowany do octanu.
Dehalogenaza chlorometanowa zbudowana jest z czterech biatek, z czego jedno niesie kofaktor
korenoidowy, w ktorym zredukowany atom kobaltu (I) stanowi akceptor grupy metylowe;.
Dalej tworzony jest korenoid metylokobaltu (I11), ktéry stanowi donor grupy metylowej dla
metylotransferazy, wytwarzajac chlorometylotetrahydrofolian, rozpadajacy si¢ dalej
spontanicznie na jon chlorkowy 1 metylenotetrahydrofolian. Dalszy metabolizm
metylenotetrahydrofolianu do octanu przebiega poprzez reakcje szlaku acetylo-CoA.
Dehalogenacja przez transfer grupy metylowej zostala zaobserwowana u bakterii tlenowych i
Scisle beztlenowych wykorzystujacych chlorometan i dichlorometan jako jedyne Zrédlo wegla

(Mepmer i in., 1996; Fetzner, 1998; Coulter i in., 1999).

1.5.5. Redukcyjna dehalogenacja

Proces redukcyjnej dehalogenacji odgrywa znaczaca role w procesie dehalogenacji
polihalogenowanych zwigzkoéw organicznych, wykazujacych najwyzszy stopien trwatosci,

akumulacji w Srodowisku, toksycznosci oraz wyzwanie dla bioremediacji.

Kometaboliczna redukcyjna dehalogenacja

Wiele badan nad procesami transformacji HZO dowiodlo powszechnosci
wykorzystywania redukcyjnej dehalogenacji przez bakterie fakultatywnie 1 $cisle beztlenowe.
Wiele gatunkéw sposrod bakterii redukujacych siarczany i redukujacych zelazo prezentuje

zdolnos$¢ do kometabolicznej redukcyjnej dehalogenacji, nie przynoszacej komorce zadnych
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korzys$ci (Adrian i Sulfita, 1994). W procesie biora udzial zwigzane z biatkiem kofaktory
tetrapirolowe, takie jak porfiryny zelaza (II), korynoidy, czynnik Fas3p oraz kompleksy
flawoproteinowo-flawinowe, czy ferredoksyna. I tak na przyktad kobalamina (witamina B12)
i czynnik Fa3o posrednicza w redukcyjnej dehalogenacji pentachloroetylenu do etenu. Donorami
elektronéw niezbednymi do aktywnosci enzymow s3a metabolity komorkowe. Rowniez
cytochromy typu C (np.: cytochrom Paso-cam) Wytwarzane podczas wzrostu mikroaerofilnego sa
zaangazowane w reakcje redukcyjnego odtaczania chloru (Holliger i in., 2003; Moe 1 in., 2016;
Fincker 1 Spormann, 2017). Wsréd mikroorganizméw prowadzacych kometaboliczng
redukcyjng dehalogenacje mozna wymieni¢ Clostridium bifermentans szczep DPH-1,
Shewanella putrefaciens, Methanosarcina thermophila, Escherichia coli czy Pseudomonas
putida (Fetzner, 1998).

Redukcyjna dehalogenacja w warunkach tlenowych

Redukcyjne reakcje dehalogenacji nie ograniczajg si¢ wylacznie do warunkow
beztlenowych, moga zachodzi¢ réwniez w warunkach tlenowych. Dodatkowa dobrze zbadana
klasg dehalogenaz redukcyjnych jest biatko z nadrodziny S-transferazy glutationowej (GST),
zdolne do dehalogenacji toksycznego zwigzku posredniego, tetrachlorohydrochinonu,
powstajacego w  wyniku oksydacyjnej dehalogenacji zwigzku antropogenicznego
pentachlorofenolu (Agarwal i in., 2017). Na drodze redukcyjnej dehalogenacji dochodzi do
asymilacji odpowiednich kwasow karboksylowych przez bakterie. Zalezna od glutationu
dehalogenaza tetrachlorohydrochinonowa katalizuje reakcje¢ redukcyjnej dehalogenacji
tetrachloro-p-hydrochinonu do trichlorohydrochinonu, a nastgpnie dichlorohydrochinonu.
Wymieniona zalezna od glutationu redukcyjna dehalogenaza katalizuje rowniez degradacje¢ y-
heksachlorocykloheksanu. Azotobacter chroococcum MSB-1 jest zdolny do degradacji
herbicydu kwasu 2,4-dichlorofenoksyoctowego (2,4-D) jako jedynego Zrodta wegla na drodze
redukcyjnej dehalogenacji do kwasu 4-chlorofenoksyoctowego (Schuhmacher i in., 1997; van
Pee i Unversucht, 2003; Agarwal i in., 2017).

Dehalorespiracja- redukcyjna dehalogenacja w warunkach beztlenowych

W redukcyjnej dehalogenacji, prowadzonej przez bakterie w warunkach beztlenowych,
odtaczenie grupy halogenowej od zwiazku organicznego jest zwigzane z metabolizmem
energetycznym komorki. HZO takie jak, pentachlorofenol, tetrachloroeten, trichloroeten
stanowig ostateczny akceptor elektronow, natomiast Hz lub zwigzek organiczny np.: octan,

mréwczan czy fumaran stanowig donor elektronow w procesach oddechowych (Cole i in.,
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1994). Bakteryjne enzymy- redukcyjne dehalogenazy- katalizuja proces, posrednicza w
przekazywaniu elektronéow z donora elektronéw na HZO, bedacy ich akceptorem. Jest to
mozliwe dzieki specyficznej budowie enzymu. Redukcyjna dehalogenaza tetrachloroetenowa
pochodzaca z Dehalobacter multivorans zawiera w swej strukturze korynoid, stanowigcy
prawdopodobnie miejsce aktywne enzymu, zelazo oraz kwasowo labilng siarke, natomiast ten
sam enzym pochodzacy z Dehalobacter restrictus, zawiera zelazowo-siarkowy klaster oraz
kobalaming stanowigca miejsce aktywne enzymu. Oba enzymy zwigzane s3g z blong
komorkowa. Korynoid, klaster Fe-S oraz kobalamina znane sg jako przenosniki elektronéw. U
D. multivorans i D. restrictus hydrogenaza zwigzana z btong komoérkowa dostarcza elektrony
pochodzace z wodoru (z kazdej jednej czasteczki Hz dostarczane sg przez hydrogenazg dwa
elektrony) na redukcyjng dehalogenaze tetrachloroetenowa, ktora u D. restrictus zwigzana jest
z blong komorkowa natomiast u D. multivorans znajduje si¢ w cytoplazmie. Dwa protony
wodorowe powstate na skutek aktywnos$ci hydrogenazy zostajg uwolnione na zewnatrz btony
komorkowej, redukcja tetrachloroetenu nastepuje wewnatrz komoérki zuzywajac jeden proton
wodorowy na uwolnienie jednego atomu jonu chlorowego. Powstaly gradient
elektrochemiczny generuje syntez¢ ATP w komorce (Holliger 1 Schumacher, 1994; Holliger 1

in., 1998; Hug i in., 2013; Agarwal i in., 2017).

1.6. Biologiczne procesy oczyszczania Srodowisk zanieczyszczonych

Powszechnie stosowanym procesem oczyszczania Srodowiska gruntowo-wodnego
zanieczyszczonego substancjami takimi jak: metale cigzkie, weglowodory ropopochodne,
dioksyny, zwigzki azotowe oraz HZO jest bioremediacja. Metoda ta wykorzystuje metabolizm
organizmoOw (bakterii, grzybow, glonow jednokomoérkowych, roslin wyzszych - wowczas
nazywana fitoremediacjg) prowadzacy do zmniejszenia zawartosci lub catkowitego usuniecia
substancji zanieczyszczajgcej. Procesy bioremediacji mozna stosowaé do oczyszczania roznych
srodowisk, np.: gruntéw, osadéw dennych, wod gruntowych, wod powierzchniowych, sciekdw.
W procesach bioremediacyjnych mozna wykorzysta¢ mikroflore autochtoniczng, czyli
organizmy naturalnie zasiedlajace tereny zanieczyszczone lub mikroorganizmy allochtoniczne,
ktore pochodza z innego miejsca, w ktorym wystapity podobne czynniki antropopresji i
zanieczyszczenie podobnymi substancjami. Organizmy allochtoniczne zdazyly jednak
przystosowa¢ swoOj metabolizm do znacznie podwyzZszonych stezeh czynnika
zanieczyszczajacego, stad wprowadzone do nowego $rodowiska moga natychmiast aktywnie
metabolizowa¢ zanieczyszczenie. W zalezno$ci od miejsca przeprowadzenia procesu

oczyszczania, mozna wyrozni¢ bioremediacje in situ (w miejscu skazenia) oraz ex situ (w
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innym niz miejsce skazenia). Ze wzgledu na sposob wykorzystania drobnoustrojéw, mozna
podzieli¢ bioremediacj¢ na naturalng oraz inzynieryjng, w ramach ktérej wyrdznia si¢
biostymulacje oraz bioaugmentacje (Lebkowska i Klimiuk, 2005; Btaszczyk, 2007; Shahsavari
iin., 2017).

1.6.1. Monitoring Srodowiska

Przed podjeciem decyzji o wdrozeniu biotechnologii celem oczyszczenia terenu,
kluczowym etapem jest doktadna analiza- monitoring $rodowiska. Analiza taka powinna
prowadzi¢ do okreslenia typu zanieczyszczenia, jego skali, okresli¢ wlasciwosci fizyczno-
chemiczne niezbedne do zaplanowania prac bioremediacyjnych, takie jak na przyktad: pH,
wilgotnos$¢, temperatura, potencjat redoks, obecnos$é, ilo$¢ oraz rodzaj donordéw i akceptorow
elektronow, wlasciwosci sorpeyjne (w przypadku gruntéw), twardos¢ wody, sktad chemiczny,
powierzchnig, jaka zajmuje zanieczyszczenie, jego doktadna lokalizacja, okreslenie kierunkoéw
migracji skazenia, kierunek przeptywu wod gruntowych oraz obecno$¢ innych
wspotwystepujacych  zanieczyszczen  (np.: metalami cigzkimi czy  produktami
ropopochodnymi) (Groudev i in., 2008; Nikolaoua i in., 2008). Kolejnym krokiem jest ocena
kondycji autochtonicznej mikroflory, ktéra jest wykonywana gtownie poprzez okreslenie
liczebnoéci bakterii heterotroficznych. Liczebno$é szacowana powyzej 10-10° jtk (jednostek
tworzacych kolonie) - g! s.m. gleby uwazana jest za wystarczajaca do przeprowadzenia

skutecznego procesu bioremediacji (Btaszczyk, 2007).

1.6.2. Bioremediacja naturalna

Wykorzystanie mikroflory autochtonicznej w procesach oczyszczania $rodowiska, z
jednoczesnym zminimalizowaniem ingerencji cztowieka jest wilasciwe dla procesow
bioremediacji naturalnej, okres$lanej tez mianem bioremediacji pasywnej (Vidali, 2001).
Doktadny monitoring $rodowiska wraz z charakterystyka mikroflory natywnej pozwala na
oszacowanie potencjatu mikroorganizméw do usuwania skazenia, skuteczno$ci procesu oraz
jego tempa. Jesli analiza sytuacji wskazuje na skuteczne wyeliminowanie zanieczyszczenia i
przywrécenie rownowagi w zdegradowanym ekosystemie za sprawg wykorzystania naturalnie
przebiegajacych procesOw samooczyszczenia, a wigc poprzez naturalng bioremediacje, nie ma
koniecznos$ci stosowania bardziej kosztownych technik. Bioremediacja pasywna jednak jest
najwolniejszg metodg eliminacji zanieczyszczen, co rowniez nalezy wzig¢ pod uwage planujac

proces oczyszczania.
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1.6.3. Bioremediacja inZynieryjna

W przypadku, gdy endogenna mikroflora wystepuje w zbyt matej ilosci lub tez nie
wykazuje aktywnosci metabolicznej wobec danego czynnika wywolujacego zanieczyszczenie,
albo gdy tempo procesu oczyszczania jest niezadowalajace, nalezy wdrozy¢ dodatkowe
dziatania bioremediacyjne. Wsérod metod inzynieryjnych wyr6znia si¢ biostymulacje i
bioagumentacje¢, prowadzace do intensyfikacji procesow pozbywania si¢ skazenia.

Biostymulacja ma za zadanie uaktywni¢ mikroflor¢ autochtoniczng, poprzez pobudzenie jej
metabolizmu wobec substancji zanieczyszczajacej, zapewniajac optymalne warunki dla
rozwoju. Moze to by¢ zwigzane przykladowo z zapewnieniem odpowiedniej wilgotnosci,
warunkow tlenowych (napowietrzanie), dostarczaniem wiasciwej ilosci biogendéw: azotu i
fosforu dla otrzymania optymalnej proporcji C:N:P odpowiadajacej 100:10:1, gwarantujace;j
osiggniecie wysokiej aktywno$ci metabolicznej mikroflory (Lebkowska i Klimiuk, 2005;
Agarry i Ogunleye, 2012).

Z kolei bioagumentacja oparta jest na wprowadzaniu do $rodowiska puli
mikroorganizméw, wykazujacych zdolno$¢ do rozktadu czy transformacji danego
zanieczyszczenia. Proces poprzedzony jest selekcja szczepow zdolnych do utylizacji
konkretnego zwiazku czy tez grupy zwigzkow wywolujacych skazenie oraz symulacjami ich
rozktadu. W ten sposéb uzyskuje si¢ szczepy przystosowane do transformacji/degradacji
wybranych zanieczyszczen. Mikroorganizmy wprowadzane sa do objgtego skazeniem
srodowiska w formie biopreparatu, inaczej szczepionki bioremediacyjnej zlozonej z
namnozonych drobnoustrojéw jednego szczepu lub czgéciej konsorcjum ztozonego z kilku
szczepOdw. Czesto bioagumentacja wspomagana jest metodami stosowanymi w biostymulacji

dla spotegowania efektu oczyszczania (Btaszyk, 2007; Tyagi 1 in., 2011).

1.6.4. Podzial metod bioremediacji inzynieryjnej ze wzgledu na miejsce przeprowadza-
Nego procesu oczyszczania

Bioremediacj¢ mozna podzieli¢ ze wzgledu na miejsce jej przeprowadzania.
Oczyszczanie droga biologiczng moze nastgpowa¢ w miejscu skazenia (in situ) lub poza

miejscem skazenia (ex situ), do ktorego, np.: skazona gleba zostata przewieziona (Vidali, 2001).

Metody in situ
Biowentylacja i biozraszanie sg to metody, w ktorych za pomocg pomp, dmuchaw oraz
systemu rur wtlaczane sg, w miejsce skazenia znajdujace si¢ pod powierzchnig ziemi, biogeny,

woda oraz sprezone powietrze. Roznica polega na tym, iz przy biozraszaniu do wtlaczania
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dochodzi ponizej poziomu wody, w strefie nasycenia, stad wttaczanie nutrientow czy powietrza
do tej przestrzeni wymaga zastosowania wysokich ci$nien, w odréznieniu do biowentylacji
przy ktorej do wttaczania dochodzi powyzej poziomu wody, w strefie areacji (nienasyconej),
co wymaga niskich ci$nien wtlaczania (Lebkowska 1 Klimiuk, 2005).

Bioekstrakcja jest odpowiednia dla gruntow o dobrej przepuszczalnos$ci, polega na
wyplukiwaniu skazen za pomocg roztwordéw pluczacych glebe wspomaganych stymulacja
solami mineralnymi i bioagumentacjg. Zanieczyszczone odcieki trafiajg do bioreaktorow, gdzie

w fazie ciektej zachodzi dekontaminacja wody (Lebkowska i Klimiuk, 2005).

Metody ex situ

Obrdbka agrotechniczna (ang. land farming) jest to metoda oparta na uprawie gleby
uprzednio ulokowanej na nieprzepuszczalnej geomembranie, uniemozliwiajagcej migracje
zanieczyszczenia do wod gruntowych, wyposazonej w system drenazy odbierajacych odcieki.
Na tak przygotowanej ptycie bioremediacyjnej, gleba poddawana jest obrébce agrotechnicznej
poprzez nawadnianie, dodawanie soli mineralnych, sktadnikow odzywczych, biopreparatow, a
takze jest napowietrzana na skutek przeorywania i bronowania. Okres w jakim skazona gleba
podlega oczyszczaniu za pomoca tej metody, to od pdt roku do trzech lat (Lin i in., 2010).

Pryzmy do oczyszczania gruntu usypuje si¢ na nieprzepuszczalnej powtoce. Ich
konstrukcja powinna mie¢ szerokos¢ 5-8 m oraz wysoko$¢ 1-2 m, z odpowiednim nachyleniem
wzgledem podloza umozliwiajacym odbieranie odciekow. Konstrukcja pryzmy powinna
zawiera¢ system drenazy majacych dostarcza¢ tlen, wodg, biogeny oraz szczepionki
bioremediacyjne (Lebkowska i Klimiuk, 2005).

Bioreaktory (fermentatory) to urzadzenia wyposazone w naczynia, system wirnikow
oraz sond majacych zapewni¢ odpowiednie warunki natlenienia, obiegu nutrientow,
temperatury, w ktorych zachodza procesy mikrobiologiczne, prowadzace do degradacji i
transformacji zanieczyszczen. Procesy redukcji zwigzkéw organicznych sg przeprowadzane
wewnatrz urzadzenia dzigki obecno$ci biokatalizatorow oraz substancji powierzchniowo
czynnych (SPC) produkowanych przez mikroorganizmy lub obecnosci samych
mikroorganizmow. Bioreaktory wytwarzaja pozadany produkt, zapewniaja utrzymywanie
odpowiedniego $rodowiska (pH, temperatura, zawarto$¢ tlenu), warunkow aseptycznych, co
przy hodowlach bakteryjnych dla niektorych szczepow jest istotne ze wzgledu na ich
wrazliwo$¢ w stosunku do innych kultur. Fermentatory moga stuzy¢ do oczyszczania $ciekow
komunalnych, przemystowych oraz odciekdow z pryzm i plyt bioremediacyjnych (Zhao i in.,

2007; Deshusses i in., 1997).
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Biofiltry jest to specyficzny rodzaj bioreaktorow przystosowanych do immobilizacji
drobnoustrojéw na powierzchni stanowiacej faze stala, ktorg moze by¢ torf, kompost, gleba,
trociny, piasek, styropian, stanowigcych swoisty filtr, przez ktory przepuszcza si¢
zanieczyszczenia w fazie gazowej. Biofiltry wykorzystujg wymiane gazdw, jaka zachodzi na
granicy faz gazowej i cieklej lub gazowej i statej. Jest to rozwigzanie przystosowane do
usuwania lotnych zwigzkéw organicznych (VOCs- ang. Volatile Organic Compounds)
wchodzacych w sktad ropy naftowej oraz substancji odorowych np.: H2S. Bakterie zasiedlajace
biofiltry sg zdolne do degradacji zwiazkow organicznych przechodzacych przez nie, usuwajac
skazenia. Ogromng korzys$cig ptynaca z wykorzystania tej metody jest jej niski koszt oraz brak
toksycznych produktéw ubocznych (Srivastava i Majumder, 2008).

Kompostowanie materii zanieczyszczonej wegglowodorami ropopochodnymi sktada sie
z dwoch glownych proceséw przeprowadzanych przez mikroorganizmy w warunkach
tlenowych: mineralizacji z wytworzeniem mineralnych zwigzkoéw fosforu i azotu oraz
humifikacji wraz z emisja do atmosfery znacznych ilosci ditlenku wegla oraz energii cieplne;j.
Wiele toksycznych substancji organicznych poddawanych kompostowaniu nie ulega calkowite;
mineralizacji 1 jest immobilizowanych w materii organicznej (zwiazkach prochnicznych).
Wyréznia si¢ dwa typy kompostowania, z udziatem pryzm statycznych z napowietrzaniem, za
pomocg pomp czy dmuchaw oraz pryzm mieszanych mechanicznie, tzw. reaktory z mieszaniem
(Btaszczyk, 2007). Zaréwno obrobke agrotechniczng jak i kompostowanie wykorzystuje si¢ w

metodach oczyszczania in situ oraz ex situ.

1.7. Bioremediacja halogenowanych zwigzkéw organicznych- perspektywy

Wykorzystanie mikrobiologicznych procesow dehalogenacji w bioremediacji terendéw
zanieczyszczonych HZO wydaje si¢ by¢ obiecujagcym sposobem ich usuwania. Obok metod
fizycznochemicznych, metody biologicznego oczyszczania srodowiska z HZO uwazane sg za
efektywne i ekonomiczne rozwigzanie.

Szybkos¢ 1 efektywnos$¢ bioremediacji terendw zanieczyszczonych HZO zalezy od
stezenia organohalogenku, jego toksycznosci, dostgpnosci tlenu, obecnos$ci fosforu i azotu oraz
innych makro- i mikroelementéw (wiele metali wchodzi w sktad centrow aktywnych
dehalogenaz), optymalnej wilgotnosci, temperatury, pH, rownowagi sorpcyjnej,
alternatywnych substratéw wzrostowych obecnych w srodowisku, a takze braku inhibitoréw
np.: toksycznych metali i metaloidow jak As, Se, Cd, Pb (Lebkowska i Klimiuk 2005;
Blaszczyk, 2007) oraz interakcji migdzy organizmami. Istotnym czynnikiem jest konkurencja

miedzygatunkowa i tak np.: przenawozenie gleby moze skutkowaé zwigkszeniem populacji
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pierwotniakow bedacych naturalnymi konsumentami bakterii, w tym réwniez tych
prowadzacych biotransformacje HZO (Btaszczyk, 2007). Aby jednak moc pokonaé opor
srodowiska trzeba dokladnie pozna¢ i1 sprecyzowac, ktére czynniki oraz w jaki sposob
wplywajg negatywnie na procesy bioremediacji.

Powazny problem stanowi biodostepnos¢ HZO i ich podatnos¢ na
biotransformacje/biodegradacje, na ktére wpltywaja cechy samego zwigzku, tzn.:
rozpuszczalno$s¢ w wodzie, masa czasteczkowa, struktura, obecnos$¢ grup funkcyjnych. Duzy
problem stanowi sorpcja HZO do substancji organicznej naturalnie obecnej w glebie, jak np.:
kwasow humusowych, blokujac w ten sposob ich dostep dla drobnoustrojow.

Kolejnym niezwykle waznym aspektem, ktéry musi by¢ uwzgledniony w planowaniu
procesOw bioremediacji, sg produkty posrednie metabolizmu HZO. Niektére drobnoustroje sa
w stanie przeprowadza¢ peing transformacje halogenowanego zwigzku organicznego jak
Dehalococcoides ethenogenes, potrafigcy przeprowadzi¢ dehalogenacje perchloroetenu (PCE)
do etenu natomiast dla wigkszosci mikroorganizmoéw jest to niemozliwe, np.: Dehalobacter
restrictus, Dehalospirillum multivorans, Desulfomonile tiedjei, biorg udziat w dehalogenacji
PCE do trichloroetenu (TCE) i dalej do dichloroetenu (DCE), jednak pochodne tego ostatniego
nie sg dalej transformowane. Powoduje to szybkie nagromadzenie si¢ produktu reakcji, ktory
moze dziata¢ toksycznie na mikroorganizmy. Dodatkowym problemem jest zdolno$¢
niektorych mikroorganizmow dehalogenujacych do przeprowadzania procesu halogenacji
zwigzku organicznego, co moze skutkowaé¢ wtérnym nagromadzeniem halogenowanych
pochodnych. W takich sytuacjach jedynym rozwigzaniem wydaje si¢ by¢ wdrozenie
bioagumentacji z zastosowaniem odpowiedniego zaszczepienia lub zmiana warunkow
prowadzenia procesu, np.: poprzez wprowadzenie napowietrzania i dodatkowego zrodta wegla
stymulujacego tlenowe procesy kometabolicznego usuwania HZO (Fennel i Gossett, 2003;
Reineke i in., 2011).

Warto zwrdci¢ uwagg, iz na powodzenie metod bioremediacji in situ wptywa caty
zespOt mikroorganizmoéw i ich wzajemne relacje jak np.: konkurencja o substrat, donor
elektrondw, transfer genéw, wymiana metabolitow. Zrozumienie interakcji zachodzacych w
srodowisku pomiedzy drobnoustrojami pozwoli na wyeliminowanie czynnikéw hamujacych i
osiggnigcie zadowalajacych wynikéw w pracach bioremediacyjnych. Jest to zadanie trudne, ale
na pomoc przychodza techniki izotopowe, jak np.: stabilne frakcjonowanie izotopowe
umozliwiajace identyfikacje 1 pomiar efektywnos$ci proceséw biodegradacji. Metoda ta opiera
si¢ na obecnosci dwdch stabilnych izotopoéw wodoru i wegla w czasteczkach organicznych,

gdzie mikroorganizmy chetniej rozkladaja izotopowo lzejsze czasteczki (*°C, H) (Bombach i
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in., 2010). Rowniez pomocne sa metody stosowane we wspotczesnej biologii molekularnej,
takie jak wysokoprzepustowe sekwencjonowanie nowej generacji (NGS), mikromacierze,
analizy metagenomiczne, metatranskryptomiczne i metaproteomiczne, ktérych wykorzystanie
umozliwia bardziej wnikliwg analiz¢ zalezno$ci miedzy mikroorganizmami w ekosystemach,
niezbedne do zaplanowania i wdrozenia wlasciwej technologii oczyszczania.

Do tej pory wiele prob wdrozenia strategii bioremediacji zostaty zakonczone sukcesem.
Warto tu jednak zauwazy¢, ze prace te wykonuja glownie firmy $wiadczace ustugi
bioremediacyjne, ktore nie ujawniajg szczegdtow wykonanych prac. Istnieje niewiele
ogo6lnodostepnych przyktadow szczegdélowo omowionych dziatan bioremediacyjnych. Dla
przyktadu, badania przeprowadzone przez naukowcéw z Uniwersytetu Stanforda w o$rodku
pilotazowym Moffett Field wykazaly, Zze zanieczyszczenie wod gruntowych trichloroetylenem
moze ulega¢ skutecznej biodegradacji kometabolicznej poprzez dodanie substratu
stanowigcego dla mikroorganizméw zrodto wegla i energii tj. toluenu i fenolu, a takze
natlenienie w celu wsparcia wzrostu mikroorganizméw autochtonicznych. Efektem prac
bioremediacyjnych byta redukcja zawartosci TCE 1 DCE nawet do 90% (Hopkins i McCarty,
1995).

W oparciu o opracowang w Moffett Field procedurg bioremediacji in situ, wdrozono ja
réwniez w bazie sit powietrznych Edwards (AFB), potozonej w zachodniej cz¢$ci pustyni
Mojave, okoto 100 km na pdéinoc od Los Angeles. AFB jest wykorzystywana do badan i
rozwoju samolotow. W latach 1958-1967 samoloty rakietowe X-15 stacjonowaly w tym
miejscu, a do czyszczenia ich silnikow stosowano TCE, co przyczynito si¢ do zanieczyszczenia
wod gruntowych. Plama zanieczyszczenia rozciggata si¢ na odlegtos¢ okoto 1 km od zrodta
zanieczyszczenia. Obszar objety procesem bioremediacji wynosit okoto 400 m? a stezenie TCE
w poddanych bioremediacji wodach gruntowych wahat si¢ od 500 do 1200 ug/l. Srednia
redukcja TCE podczas procesu bioremediacji (145-271 dni) wynosita 87% w gornej warstwie
wodonosnej 1 69% w dolnej warstwie wodono$nej. Podczas operacji zrOwnowazonego
przeptywu (365—444 dni) srednie usuni¢cie TCE wyniosto odpowiednio 86% 1 83% w gornych
1 dolnych warstwach wodono$nych. W efekcie wdrozenia procesu bioremediacji st¢zenie TCE
zmniejszono o 97,7%, z 1150 pg /1 do 27 pg/l w wodach gruntowych, a usuwanie toluenu
(uzywanego jako substrat pokarmowy) czwykle przekraczato 99,98% (raport U.S. EPA, 2000).

Kolejnym przykladem zakonczonego sukcesem procesu bioremediacji moze by¢
Savannah River Site (SRS) nalezaca do Departament Energii Standw Zjednoczonych (DOE).
SRS to obiekt o powierzchni 480 km? w Aiken w Potudniowej Karolinie, ktory byl

wykorzystywany do szerokiej gamy operacji zwigzanych z badaniami 1 produkcjg materiatow
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jadrowych. W obszarze ,,M” w obiekcie SRS formowano aluminium oraz wykonywano prace
metalurgiczne. Od lat pi¢édziesigtych do osiemdziesigtych XX wieku $cieki z obszaru ,,M”
byty zrzucane do zlewni i pobliskiego strumienia, co spowodowato zanieczyszczenie gleby i
wod gruntowych rozpuszczalnikami  chlorowanymi, przede wszystkim (TCE) i
tetrachloroetenem (PCE ). Stezenia TCE i PCE w wodach gruntowych wahaty si¢ odpowiednio
od 10 do 1031 pg/113 do 124 ng/l. Zawartos¢ TCE i PCE w osadach wynosita odpowiednio od
0,67 do 6,29 mg/kg 10,44 do 1,05 mg/kg. Proces bioremediacji w tym przypadku opierat si¢ na
wykorzystaniu natywnych mikroorganizméw, dostarczeniu im akceptorow elektronow w
postaci wtlaczanego powietrza, donoréw elektrondw oraz dodatkowego zrddta wegla i energii,
a takze nutrientoéw w postaci wttaczanego metanu, podtlenku azotu i fosforanu trietylu. Dodatek
metanu mial za zadanie stymulowa¢ wzrost metanotrofow. Podczas fazy dodatku metanu
populacja metanotroféw wzrosta o kilka rzedéw wielkoéci, do poziomu bliskiego 10° NPL/ml
(NPL- najbardziej prawdopodobna liczba). Dodatek sktadnikow odzywczych zawierajacych
azot i fosfor w polaczeniu z metanem stymulowal aktywno$¢ drobnoustrojéow i wedlug
doniesien optymalizowal bioremediacj¢ 1 mineralizacj¢ TCE 1 PCE w wodach gruntowych 1
osadach.

Po 384 dniach prac zawartos¢ PCE 1 TCE w osadach obnizyly si¢ ponizej poziomu
wykrywalnosci, a stezenia PCE 1 TCE w wodach gruntowych spadty do poziomu ponizej 5 ppb
dla PCE i TCE. Ponadto st¢zenie gazéw w glebie spadio o ponad 99%. Usunieto okoto 7,7 tony
LZO (lotne zwigzki organiczne) dzigki potaczeniu remediacji typu soil vapor extraction (SVE)
1 biodegradacji. St¢zenia TCE 1 PCE w osadach przed i po procesie oczyszczania wykorzystano
do obliczenia masy zdegradowanych LZO. Zastosowanie remediacji SVE umozliwito
usunigcie 5,5 tony LZO, a dzieki biodegradacji usunigto 2,2 tony LZO. Przeprowadzona analiza
kosztow i korzysci wykazata, ze bioremediacja in Situ moze obnizy¢ koszty o ponad 30% w
poréwnaniu z podstawowa technologia SVE. Ponadto z przeprowadzonych analiz wynika, ze
bioremediacja in situ moze skroci¢ czas wymagany do rekultywacji terenu o 5 do 7 lat w
poréwnaniu z remediacjg z wykorzystaniem metody SVE (raport U.S. EPA, 2000).

Wiele prac bioremediacyjnych wykonuja prywatne firmy, w Polsce mozna tu wymieni¢:
Dekonta Polska, SEGI-AT, Hydrogeotechnika, Remea, eco-RGS. Wyniki prac
bioremediacyjnych, w tym przypadku najczesciej stanowig tajemniceg, do ktorej zobowigzuje
si¢ firma podpisujac umowg, z kolei metodyka prac jaka zostata wdrozona stanowi know-how
konkretnej firmy i nie jest upubliczniana. Dalsze badania nad procesami bioremediacji
srodowisk gruntowo-wodnych zanieczyszczonych HZO bazujace na nowoczesnych metodach

biologii molekularnej, jak analizy metagenomowe, metaproteomowe, metabolomiczne oraz
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nad wplywem réznych czynnikow abiotycznych na poziom transformacji zanieczyszczen,
ktérych wyniki begda publicznie dostgpne, wydaja si¢ by¢ niezbedne do zwigkszenia

efektywnosci prac bioremediacyjnych oraz stanu wiedzy w tej dziedzinie biotechnologii.
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2. Cel i zakres pracy oraz hipotezy badawcze

Celem niniejszej pracy byta ocena potencjatu mikroorganizmow srodowisk zblizonych

do naturalnych oraz antropogenicznie przeksztatlconych do przeprowadzania procesu

dehalogenacji halogenowanych zwigzkéw organicznych (HZO) w oparciu o analizy

metagenomowe oraz stworzenie prototypu biopreparatu przeznaczonego do redukcji

zawarto$ci HZO w srodowiskach gruntowo-wodnych.

Cele czastkowe obejmowaly:

wyizolowanie mikroorganizmow z wytypowanych do analiz $rodowisk oraz
wyselekcjonowanie z nich szczepow bakterii zdolnych do biotransformacji HZO —
utworzenie konsorcjow bakteryjnych,

ocena potencjatu konsorcjow bakteryjnych do biotransformacji HZO (na przyktadzie
herbicydu 2,4-D oraz 4-chlorofenolu),

okreslenie determinant genetycznych skonstruowanych konsorcjow oraz ich produktow
w postaci biatek enzymatycznych zaangazowanych w procesy dehalogenacii,

ocena wpltywu czynnikdw abiotycznych na przebieg mikrobiologicznej dehalogenacji.

Zakres pracy

1. Pobor probek gruntéw oraz probek z oczyszczalni Sciekow oraz poddanie ich nastgpujacym

analizom:

a) analizy chemiczne — oznaczanie zawarto$ci: halogenowanych pestycydow, metali
cigzkich, produktow ropopochodnych, halogenéw (F, I, Cl, Br),

b) identyfikacja gendéw, ktorych produkty zaangazowane sg w procesy dehalogenacji
oraz oznaczenie sktadu zespoldw mikroorganizmow badanych srodowisk, w oparciu o
sekwencjonowanie metagenomowe,

c) izolacja szczepdw bakteryjnych.

2. Selekcja wyizolowanych szczepdéw bakteryjnych pod wzgledem ich zdolnosci do

biotransformacji wybranych HZO — utworzenie konsorcjow bakteryjnych.

3. Symulacje biotransformacji herbicydu 2,4-D oraz 4-chlorofenolu — metodami hodowlanymi,

przez skonstruowane konsorcja bakteryjne.

4. Analiza skladu taksonomicznego konsorcjow bakteryjnych oraz identyfikacja gendw,

ktorych produkty biatkowe zaangazowane sa w procesy dehalogenacji, w oparciu o

sekwencjonowanie metagenomowe.
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5. Identyfikacja biatlek wydzielniczych produkowanych przez konsorcja w symulacjach
biotransformacji 2,4-D oraz 4-chlorofenolu, w oparciu o analiz¢ metaproteoméw konsorcjow.
6. Badanie wptywu czynnikow abiotycznych na tempo biotransformacji 4-chlorofenolu, na
przyktadzie etanolu jako dodatkowego zrodta wegla oraz metylokobalaminy jako przeno$nika
elektronow.

7. Analiza ekotoksyczno$ci metabolitow powstatych podczas procesu biotransformacji HZO.
Hipotezy badawcze
Mikroorganizmy $rodowisk poddanych antropopresji i Srodowisk zblizonych do naturalnych

posiadaja geny kodujace enzymy odpowiedzialne za dehalogenacje zwigzkdéw organicznych.

Proces biotransformacji herbicydu 2,4-D przebiega z wytworzeniem metabolitow posrednich,

ktoére moga pozostawaé w srodowisku po pelnej jego biotransformac;ji.
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3. Materialy i metody

3.1. Etapy przeprowadzonych badan

Etap |

Cel: charakterystyka fizykochemiczna wytypowanych $rodowisk, w tym okreslenie
wystepowania zanieczyszczen pestycydami, halogenami, substancjami ropopochodnymi,
metalami cigzkimi.

Realizacja: analiza  fizykochemiczna wytypowanych $rodowisk (naturalnych i1

antropogenicznie przeksztatlconych — analizie poddano 6 srodowisk).

Etap 11
Cel: poznanie potencjatu genetycznego mikroorganizméw roznych srodowisk (zblizonych do
naturalnych oraz antropogenicznie przeksztalconych) do przeprowadzania procesu
dehalogenacji HZO w oparciu o analizy metagenomowe.
Realizacja:

» ekstrakcja DNA z probek gleby wytypowanych §rodowisk w ramach etapu I

» analiza metagenomowa DNA.- sekwencjonowanie nowej generacji (Novaseq6000)

» analiza bioinformatyczna wynikéw sekwencjonowania

* cCharakterystyka potencjalu genetycznego bakterii analizowanych $rodowisk do

przeprowadzania dehalogenacji.

Etap 111
Cel: wyizolowanie mikroorganizméw z wytypowanych srodowisk.
Realizacja: izolacja bakterii heterotroficznych zdolnych do biotransformacji HZO z prébek

pochodzacych z analizowanych §rodowisk:

* metodami hodowlanymi- wytypowanie 210 izolatbw ze wszystkich testowanych
srodowisk na podstawie r6znic w morfologii kolonii,

* metodami molekularnymi: (i) ekstrakcja DNA ze wszystkich 210 izolatdéw, (ii)
sprawdzenie obecno$ci genu 16S rRNA w wyizolowanym DNA wszystkich izolatow,
(iii) analizy restrykcyjne DNA wszystkich izolatow, w celu wyeliminowania izolatow
tego samego gatunku — otrzymanie 34 unikatowych szczepow bakteryjnych.
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Etap IV
Realizacja: selekcja izolatow — hodowla izolatéw na podtozu z dodatkiem HZO (chwastox trio)
w celu wytypowania izolatow wyrdzniajacych si¢ najwyzsza efektywnoscig transformacji

HZO.

Etap V
Cel: poznanie potencjatu genetycznego konsorcjow bakteryjnych do przeprowadzania procesu
dehalogenacji HZO w oparciu o analizy metagenomowe.
Realizacja:
« Utworzenie 4 konsorcjow bakteryjnych: Rozt, Rol, Ocz (na podstawie selekcji
izolatow) oraz Rop (z hodowli wtasnej Zaktadu Biologii WIBHiS PW),
» ekstrakcja DNA z kazdego szczepu wchodzacego w sktad konsorcjum,
» sekwencjonowanie wyekstrahowanego DNA konsorcjow (sekwencjonowanie nowej
generacji, Novaseq6000),
 analiza bioinformatyczna wynikow sekwencjonowania,

» charakterystyka potencjatu genetycznego konsorcjow.

Etap VI
Cel: sprawdzenie fizjologicznego potencjatu konsorcjéw do biotransformacji HZO (na
przyktadzie 2,4-D oraz p-chlorofenolu).
Badanie wptywu czynnikow abiotycznych na tempo mikrobiologicznej dehalogenaciji.
Identyfikacja biatek zaangazowanych w procesy dehalogenacji.
Realizacja:

e Symulacje biotransformacji 2,4-D i p-chlorofenolu — z wykorzystaniem 4 konsorcjow

(Rozt, Rol, Ocz, Rop),
o ekstrakcja biatek wydzielniczych z hodowli prowadzonych na 2,4D i p-chlorofenolu —

analiza metaproteomow.

Etap VII

Cel: sprawdzenie ekotoksyczno$ci ptynow hodowlanych po petnej biotransformacji 2,4-D i
poréwnanie ekotoksycznos$ci 2,4-D oraz jego metabolitéw obecnych w ptynie hodowlanym po
pelnej biotransformacji 2,4-D.

Realizacja: wykonanie testow ekotoksycznosci 2,4-D i metabolitow jego biotransformacji.
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Schemat przeprowadzonych badan

EtapI

Analiza fizykochemiczna wytypowanych srodowisk (zblizonych do naturalnych i antropogenicznie
przeksztalconych — analizie poddano 6 srodowisk)

Etap IT

¢ Ekstrakcja DNA z probek gleby wytypowanych $rodowisk

¢ Analiza metagenomowa DNA — sekwencjonowanie nowej generacji (Novaseq6000)

*  Analiza bioinformatyczna wynikow sekwencjonowania

*  Charakterystyka potencjatu genetycznego bakterii analizowanych srodowisk do przeprowadzania
dehalogenacji

Etap IIT

Izolacja bakterii heterotroficznych zdolnych do biotransformacji HZO z probek gleby pochodzacych z
analizowanych srodowisk:
*  metodami hodowlanymi — wytypowanie 210 izolatoéw ze wszystkich testowanych
srodowisk na podstawie réznic w morfologii kolonii
*  metodami molekularnymi: (i) ekstrakcja DNA ze wszystkich 210 izolatow, (ii)
sprawdzenie obecnosci genu 16S tTRNA w wyekstrahowanym DNA wszystkich izolatow,
(1ii) analizy restrykcyjne DNA wszystkich izolatéw. w celu wyeliminowania izolatow tego
samego gatunku — otrzymanie 34 unikatowych szczepéw bakteryjnych

Etap IV

Selekcja izolatow — hodowla izolatow na podlozu z dodatkiem HZO (chwastox trio) w celu
wytypowania izolatow wyrdzniajgcych sie najwyzsza efektywnoscig transformacji HZO

EtapV
* Utworzenie 4 konsorcjow bakteryjnych: Rozt. Rol. Ocz (na podstawie selekcji izolatdéw) oraz Rop (z
hodowli wlasnej Zaktadu Biologii)
* Ekstrakcja DNA z kazdego szczepu wchodzacego w sklad konsorcjum
* Sekwencjonowanie wyekstahowanego DNA konsorcjow (sekwencjonowanie nowej generacji,
Novaseq6000)

* Analiza bioinformatyczna wynikow sekwencjonowania
* Charakterystyka potencjatu genetycznego konsorcjow

Etap VI

Symulacje biotransformacji 2.4-D i 4-CP — z wykorzystaniem 4 konsorcjow (Rozt, Rol. Ocz, Rop)

Etap VII

Wykonanie testow ekotoksycznosci 2.4-D 1 metabolitdéw jego biotransformacji
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3.2. Materialy analityczne

3.2.1. Podloza mikrobiologiczne

Podloze mineralne M9

Na,HPO4 - 2 H20 7,6 g/l, KH2PO4 3,0 g/l, NaCl 0,5 g/l, NH4ClI 1,0 g/l. Sterylizacja w
autoklawie 121°C, 15 min. Po sterylizacji i ostudzeniu do temperatury pokojowej dodano
roztwory soli w ilosci 2 ml/l podtoza: (i) roztwor soli MgSO4 - 7H20 (24,6 g/ 100 ml) oraz (ii)
1 ml/l podtoza roztworu soli CaCl. (1,11 g/100 ml). Koncowe pH (przy 25°C): 7,0-7,2.

Podloze bulion odzywczy
Trzustkowy hydrolizat zelatyny 5,0 g/l, wyciag z migsa wotowego 3,0 g/1, pepton 5,0 g/, NaCl
5,0 g/l. Koncowe pH (przy 25°C): 7,4. Sterylizacja w autoklawie 121°C, 15 min.

Podloze agar odzywczy
Ekstrakt migsny 1 g/l, Ekstrakt drozdzowy 2g/1, pepton 5 g/, NaCl 5 g/l agar 15 g/l; Koncowe
pH (przy 25°C): 7,4. Sterylizacja w autoklawie 121 °C, 15 min.

Podloze agarowe TSA (ang. Tryptic soy agar)
Trzustkowy pepton kazeiny 15,0 g/l, papainowy pepton sojowy 5,0 g/l, NaCl 5,0 g/l, agar 15,0
g/1. Koncowe pH (przy 25°C): 7,3 + 0,2. Sterylizacja w autoklawie 121 °C, 15 min.

Podloze do oznaczenia aktywnosci celulolitycznej
K2HPO4 0,5 g/l, MgSOa4 0,25 g/1, karboksymetyloceluloza sodu (CMC) 2,0 g/1, zelatyna 2,0 g/1,
agar 15,0 g/l. Koncowe pH (przy 25°C): 6,8-7,2. Sterylizacja w autoklawie 121 °C, 15 min.

Podloze do oznaczenia aktywnosci lipolitycznej

Bulion odzywczy 8 g/l, NaCl 4 g/l, agar 10 g/l. Koncowe pH (przy 25°C): 7,0. Sterylizacja w
autoklawie 121°C, 15 min.

Po ostudzeniu do 60°C dodano oliwy z oliwek 31,25 ml (2,5% wt/vol) uprzednio oczyszczonej
poprzez przepuszczenie przez kolumne wypehliong aktywowanym tlenkiem glinu (neutral
alumina) w mieszaninie rozpuszczalnikow eter dietylowy i eter naftowy (1:10 vol/vol), oraz
rodaming B 10 ml (stezenie 1 mg/ml) (0,001% wt/vol) rozpuszczono w wodzie dejonizowanej

1 sterylizowano przez filtracj¢ ($rednica poréw filtra 0,2 pm).
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Podloze do oznaczenia aktywnosci ureoliytycznej
L-tryptofan 3 g/l, KH2PO4 1 g/l, KaHPO4 1 g/l, NaCl 5 g/l, mocznik 20 g/l, 95% etanol 10 mi/I,
czerwien fenolowa 0,05 g/l. Koncowe pH (przy 25°C): 7,0. Sterylizowano przez filtracje

(Srednica porow filtra 0,2 um).

3.2.2. Roztwory i bufory
e Roztwor soli fizjologicznej (RF) — 0,85% NacCl,
e roztwor Tris-HCI [50 mM, 30 mM],
e bufor TAE 50 x st¢zony,
e Dbufor TE: 10 mM Tris-HCI, pH 8,0 + 1 mM EDTA,
e Dbufor PBS (ang. phosphate buffer saline) (EURX sp. z 0.0.),
e kwas trojchlorooctowy (TCA — ang. trichloroacetic acid) (50%),
e roztwor do lizy komorkowej — ang. PCR lysis solution: 0,05 M NaOH + 0,25% SDS w
wodzie MiliQ,
e jodyna Grama - roztwor | i KI w wodzie: |1 3,3 g/l, KI 6,7 g/l.

Roztwory i bufory stosowane do elektroforezy DNA

e Bufor TAE: 40 mM Tris base, 20 mM kwas octowy, 1 mM EDTA,

e Dbufor obcigzajacy: 0,25% bigkit bromofenolowy, 30% glicerol,

e Midori Green barwnik do barwienia DNA w Zelach agarozowych: 8 ul/200 ml agarozy,

e zel agarozowy: 1 — 2% agaroza w buforze TAE 1 x stezonym.

3.2.3. Enzymy
e Enzym restrykcyjny Haelll — firmy Thermo Fisher Scientific Inc.,

e polimeraza DNA Taq — firmy A&A Biotechnology.

Do obrobki enzymatycznej DNA uzywano buforéw dostarczanych przez producentow.
3.2.4. Wzorzec wielkosci DNA
Jako wzorzec wielkosci liniowych fragmentéw DNA wykorzystywano wzorzec firmy A&A

Biotechnology — 100-3000 pz, stezenie: 0,1 pg/ul (wielkos$¢ fragmentow: 100, 300, 500, 1000,
1500, 2000, 3000 pz) (pz- par zasad).
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3.2.5. Zestawy odczynnikéw

Soil DNA Mini Kit (Syngen Biotech Sp. z 0.0.) — zestaw do ekstrakcji DNA z prébek
gruntéw i probek z oczyszczalni $ciekow,

Environmental DNA & RNA Purification Kit (EURx Sp. z 0.0.) — zestaw do
oczyszczania wyekstrahowanego DNA,

Universal DNA/RNA/Protein Purification Kit (EURx Sp. z 0.0.) — zestaw do
oczyszczania wyekstrahowanego DNA,

zestaw odczynnikéw do pomiaru st¢zenia DNA- metodg Qubit 2.0 Invitrogen (Thermo
Fisher Scientific Inc.),

zestaw do PCR (PCR Kit 1) — firmy A&A Biotechnology (sktad: Taq polimeraza (1
U/ul), 10 mM dNTP Mix, 10x bufor I (z jonami Mg?"), 10x bufor 111 (bez jonéw Mg?*),
25 mM MgCl,, bufor obcigzajacy.

3.2.6. Inne

etanol: 96%, 70%,

metanol 99,9%,

izopropanol 70%,

aceton 99,9%,

heksan 99,9%,

halogenowane zwigzki organiczne:
e chwastox trio — stanowigcy mieszaning trzech pestycydow: MCPA (200 g/l),

mekoprop-P (150 g/l), dicamba (40 g/l),

e kwas 2,4-dichlorofenoksyoctowy (2,4-D),
e p-chlorofenol (4-CP),

siarczan sodu bezwodny,

tlenek glinu,

agaroza,

eter naftowy 60%,

wzorce chromatograficzne: Acid Herbicide Mix (Supelco, Merck Life Science Sp.

2.0.0.), 2,4-D solution (Supelco Merck Life Science Sp. z.0.0.),

ziemia okrzemkowa.
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3.3. Organizmy wykorzystywane w badaniach
3.3.1.Bakterie
Bakterie wyizolowane z miejsc (stanowisk): s1, s2, s3, s4, s5, s6, oraz bakterie wchodzace w

sktad kolekcji Zaktadu Biologii WIBHIIS PW.

3.3.2. Glony i rosliny wyzsze
e Zielenice: Desmodesmus quadricauda (CCALA 463) — pochodzace z Institute of
Botany, Academy of Science w Czechach;
e rosliny wyzsze: Sorghum nigrum (sorgo czarne- nalezacy do ro$lin jednolisciennych),
Lepidium sativum (pipeprzyca siewna, potocznie nazywana rzezuchg siewng- nalezgca
do roslin dwuliSciennych), Sinapis alba (gorczyca biata- nalezaca do ro$lin

dwuli$ciennych)- zalaczone do zestawu Phytotoxkit (MicroBioTests Inc, Gent, Belgia).

3.3.3. Zwierzeta
Skorupiaki: Daphnia magna (rozwielitka wielka) — pochodzace z kolekcji whasnej Zaktadu
Biologii WIBHiIS PW.

3.4. Opis miejsc poboru prébek gruntéw
Realizowano w I etapie badan.

Badania przeprowadzono, pobierajac probki gruntdéw z szeSciu roéznych miejsc
(stanowisk). Probki oznaczone sl, s2, s3, s6 pobrano ze stanowisk nalezagcych do $rodowisk
antropogenicznie przeksztatconych. Stanowiska sl, s2, s3 pochodzity z uzytkéw rolnych (w
Ozarowie Mazowieckim i Starych Babicach, zachodnie obrzeza Warszawy), na ktorych
stosowano pestycydy zawierajace HZO. Stanowisko sl stanowilo grunty rolne, na ktorych
uprawiano kukurydze; s2 grunty rolne na ktoérych uprawiano kapustg; s3 grunty rolne, na
ktorych uprawiano pszenice; stanowisko s6 stanowito oczyszczalnig Sciekéw Eco-Babice Sp. z
0.0., w Starych Babicach, z ktérej pobrano probki oznaczone s6 stanowiace osad czynny,
recyrkulat oraz $cieki surowe. Probki s4, s5 pochodzity z Kolonii-Terebin (50.705, 23.849, k.
Zamoscia w potudniowo-wschodniej Polsce) i zostaty pobrane z gruntow lesnych — stanowiska
majgce charakteryzowac¢ Srodowisko zblizone do naturalnego. Probki gruntéw pobierano z
glebokosci 0-30 cm. Z kazdego stanowiska (s1-s6) pobrano dziesie¢ probek (facznie pobrano
60 probek). Pobrane probki gruntow ujednolicono metodg kwartowania (technika mieszania

materiatow sypkich), a nastgpnie przesiano z uzyciem sita o Srednicy oczek 2mm
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I przechowywano je w temperaturze —80°C (do ekstrakcji DNA) i —20°C (do analiz
chemicznych).

3.5. Metody analityczne

3.5.1 Analizy fizykochemiczne préobek gruntéw
Procedurg realizowano w I etapie badan.

Odczyn gruntu okre$lono zgodnie z normg EN ISO 10390:2022 przez zawieszenie gleby
w roztworze chlorku potasu o stezeniu 1 mol/l (pH w KCIl). W celu okreslenia zawartosci
materii organicznej w glebie odwazone ilosci gleby wstepnie wysuszono w temperaturze 105°C
az do oznaczenia suchej masy. Tak przygotowane probki gleby poddawano prazeniu w
temperaturze 550°C przez trzy godziny i ponownie wazono zgodnie z normg PN-EN

12879:2004.

3.5.2. Oznaczenie zawartos$ci metali ciezkich

Procedurg realizowano w I etapie badan.

Oznaczenia zawartosci metali cigzkich zostalty wykonane przez certyfikowane laboratorium
Panstwowego Instytutu Geologicznego PAN w Warszawie.

Probki gruntéw zostaly wysuszone w temperaturze pokojowej, przesiane przez sita
nylonowe o $rednicy oczek 2 mm, a nast¢pnie utarte w agatowych mtynach kulowych do frakcji
<0,06 mm.

Do analizy pierwiastkowej probki roztworzono woda krolewska. 1g probki zalano

mieszaning wody krolewskiej (6 ml HCI + 2 ml HNO3) 1 pozostawiono na okoto 12h. Nastepnie
probki ogrzewano przez 1h w aluminiowych blokach grzejnych w temperaturze 95°C.
Wystudzone roztwory przesaczono przez saczki bibutowe do butelek polipropylenowych (PP)
1 dopetniono woda dejonizowana do 50g.
Zawarto$¢ pierwiastkéw: As, Ba, Cd, Co, Cr, Cu, Fe, Mo, Ni, Pb, Sn i Zn oznaczano metoda
emisyjnej spektrometrii atomowej ze wzbudzeniem w plazmie indukcyjnie sprzezonej (ICP-
OES) przy wykorzystaniu spektrometru ICP-OES iCAP 6500 DUO firmy Thermo Fisher
Scientific Inc. zgodnie z procedurg badawcza PB-40 (edycja 7 z 20.01.2020 r.).

Charakterystyka spektrometru ICP-OES iCAP 6500 DUO:

e siatka dyfrakcyjna typu Echelle
e zakres dostgpnego widma: 166 nm — 818 nm

o detektor typu CID (ang. Charge Injection Device)
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e oObserwacja plazmy typu ,,Duo View”

e Osiowy
e radialny

Zastosowane warunki pomiarowe:

e nebulizer koncentryczny (,,Meinharda™)

e standardowy palnik z wewnetrzna rurkg o srednicy 2 mm

e Kkomora mgielna typu ,,cyclonic”

e moc generatora: 1250 W

e przeplywy roztworu (probka + wzorzec wewnetrzny) ~ 2ml/min

e przeptyw gazu (Ar):

o no$ny — 0,62 L/min

o chtodzacy — 12 L/min

o pomocniczy — 0,5 L/min

e system obserwacji: osiowy, radialny

e czas integracji: 10 s

Kalibracja:

pomiar probek poprzedzony byt wykonaniem krzywych kalibracyjnych na roztworach

kalibracyjnych przygotowanych =z certyfikowanych materialtow odniesienia. Krzywe

kalibracyjne byly co najmniej 4-punktowe 1 miaty wspotczynnik nachylenia co najmniej 0,999.

Zakres metody ICP-OES podano w tabeli 2.

Kontrola jakosci:

Kontrola jakos$ci polegala na pomiarze probek kontrolnych: probki ,,zerowej” dla probek,

probek podwojnie roztworzonych, materiatu odniesienia, $lepej proby odczynnikowej QCL,

probki kontrolne; QCH o znanej zawartos$ci przygotowanej z certyfikowanych materiatow

odniesienia.

Tabela 2. Zakres stosowania metody ICP-OES.

Pierwiastek | Jednostka Zakres stosowania Granice oznaczalno$ci
As mg/kg 3-500 3

Ba mg/kg 1-1500 1

cd mg/kg 0,5-250 0,5
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Co ma/kg 1-500 1

Cr mg/kg 1-500 1
Cu mg/kg 1-500 1

Fe % 0,01-10 0,01
Mo mg/kg 0,5-500 0,5
Ni ma/kg 1-500 1

Pb ma/kg 2-1250 2

Sn mg/kg 2-500 2
Zn mg/kg 1-1250 1

3.5.3. Oznaczenie zawartos$ci halogenow

Procedure realizowano w I etapie badan.

Oznaczenie zawartos$ci halogenéw w probkach gruntéw zostato wykonane przez certyfikowane
laboratorium Panstwowego Instytutu Geologicznego PAN w Warszawie.

Probki gruntéw zostaly wysuszone w temperaturze pokojowej, przesiane przez sita
nylonowe o $rednicy oczek 2 mm, a nast¢pnie utarte w agatowych mtynach kulowych do frakcji
<0,06 mm.

Do analizy probki gruntéw ekstrahowano woda dejonizowang w temperaturze
pokojowej. 1g probki zalano 50 ml wody dejonizowanej, wytrzasano przez 2h na wstrzasarce
laboratoryjnej i pozostawiono na minimum 16h. Nast¢pnie probki przesgczono przez saczki
bibutowe do butelek polipropylenowych (PP).

Zawartos¢ anionow: Br, Cl, F 1 I w wyciggu wodnym oznaczano metodg chromatografii
jonowej przy wykorzystaniu chromatografu cieczowego Alliance firmy Waters, wyposazonego

w kolumne IC-Pak Anion HR, detektor konduktometryczny i detektor PDA.

Kalibracja:
pomiar probek poprzedzony byt wykonaniem krzywych kalibracji. Roztwory kalibracyjne

przygotowano z certyfikowanych materialdéw odniesienia. Krzywe kalibracji byty co najmniej
6-punktowe (dla Br, Cl i F) oraz 3-punktowe dla I. Wspotczynnik nachylenia krzywych
kalibracji wynosil co najmniej 0,998. Zakres stosowania metody chromatografii jonowej

przedstawiono w tabeli 3.
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Kontrola jako$ci:

kontrola jakosci polegata na pomiarze probki ,,zerowej”, probek podwojnie wyekstrahowanych,
certyfikowanego materiatu odniesienia, probek kontrolnych o znanej zawartosci

przygotowanych z certyfikowanych materiatow odniesienia.

Tabela 3. Zakres stosowania metody chromatografii jonowe;j.

Jon Jednostka Zakres stosowania Granice oznaczalno$ci
Br ma/kg 5-100 5

Cl mg/kg 25-25000 25

F mg/kg 5-250 5

I mg/kg 5-2500 5

3.5.4. Ekstrakcja HZO

Procedury realizowano w I, IV 1 VI etapie badan.

Ekstrakcja HZO z probek gruntow i osadow Sciekowych
Procedure realizowano w I etapie badan.

Analityczng procedure ekstrakcji przeprowadzono zgodnie z normg ISO 10382. Prébki
gleby (10g, uziarnienie < 0,20 mm) ekstrahowano w ekstraktorze Soxhleta mieszaning
rozpuszczalnikdw heksan/aceton (70:30 v/v). Ekstrakty glebowe zatgzono i rozpuszczalnik
wymieniono na heksan. Zatezone ekstrakty przepuszczono przez szklang kolumne wypetniong
watg szklang, 2 g dezaktywowanego tlenku glinu (15% w wodzie Milli-Q) i 1 cm bezwodnego
siarczanu sodu; nastepnie eluowano 20 ml eteru naftowego. Po odparowaniu préozniowym
rozpuszczalnik wymieniono na heksan 1 ekstrakty zatezono do 1 ml, oznaczano zawartos¢ HZO
z wykorzystaniem GC-MS i/lub GC-ECD (Ukalska-Jaruga i in., 2020), procedura opisana w
punkcie 3.5.5.

Ekstrakcja HZO z plynéw hodowlanych
Procedure realizowano w IV 1 VI etapie badan.

Pobrano 300 pl ptynu hodowlanego do 2 ml fiolek chromatograficznych, nastepnie
dodano 900 pl mieszaniny heksan/aceton (zmieszanych w stosunku 9:1). Wytrzasano w pozycji

horyzontalnej z maksymalng predkos$cig przez 1 minute. Nastepnie pozostawiono na 16 godzin
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do wytrzasania przy predkosci wytrzasania 150 rpm w temperaturze pokojowej. Po czym
probki wirowano z predkosciag 5300 rpm przez 10 minut, zebrano warstwe organiczng i
przeniesiono do $wiezej fiolki, na podstawie zmodyfikowanego protokotu Fava i
wspotpracownikow (2003). Nastepnie zawartos¢ HZO oznaczano z wykorzystaniem GC-MS

i/lub GC-ECD, procedura opisana w punkcie 3.5.5.

3.5.5. Oznaczanie HZO
Procedure realizowano w I, IV i VI etapie badan.

Oznaczenia HZO wykonywane byly metoda chromatografii gazowej przy uzyciu
chromatografu gazowego Agilent Technologies GC 7890A sprzezonego ze spektrometrem
masowym MS 5975C VL MSD oraz sprz¢zonym z detektorem wychwytu elektronow ECD.
GC-MS i GC-ECD byly wyposazone w kolumng DB-5 (30 m x 0,25 mm x 0,25 um). Metodyka
oznaczania zawartosci HZO w probkach przy zastosowaniu kolumny DB-5 zostata opracowana
dla potrzeb niniejszej pracy na podstawie procedury przedstawionej w pracy Ukalskiej-Jarugi i
in. (2020).

Oznaczanie zawartosci HZO w gruntach, i prébkach z oczyszczalni $ciekdw przeprowadzono
w I etapie badan, natomiast oznaczenie HZO w probkach ptynéw hodowlanych w IV 1 VI etapie
badan.

Z uprzednio wyekstrahowanych prébek (wg procedury przedstawionej w punkcie
3.5.4.) wprowadzono 1 pl do portu wstrzykiwania GC przez 7683B ALS (automatic liquid
sampler).

Program pracy chromatografu Agilent Technologies GC 7890A (z detektorem ECD lub

detektorem MS):

— gazno$ny He — 1 ml/min

— temperatura dozownika - 280°C

— temperatura poczatkowa pieca - 70°C utrzymywana przez 2 minuty,

— program: przyrost temperatury §°C/min do 150°C, nastepnie 3°C/min do 200°C, a nastgpnie
8°C/min do 280°C

— temperatura koncowa 280°C przez 10 minut.

Warunki pracy spektrometru masowego MS 5975C VL MSD:

— temperatura linii transferowej 280°C

— temperatura zrodta jonow: 230°C

— temperatura kwadrupola: 150°C
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Warunki pracy detektora ECD:
- temperatura detektora 310 °C

- gaz pomocniczy azot — 40 ml/min.

3.5.6. Oznaczanie liczebnoSci bakterii heterotroficznych w probkach gruntéw i probkach
z oczyszczalni Sciekow
Procedure realizowano w I etapie badan.

Odwazono po 10 g ziemi z 50 prébek gruntdéw oraz 10 g osadu Sciekowego z 4 probek,
10 ml recyrkulatu z dwoch probek i 10 ml $ciekow surowych z 4 probek pochodzacych z
oczyszczalni $ciekOw 1 przeniesiono do sterylnych kolb Erlenmeyera o pojemnosci 200 ml,
zalano 90 ml RF 1 wytrzasano 2 godziny przy predkosci obrotow 130 rpm. Przygotowano
rozcienczenia do 10® wzgledem RF dla kazdego powtdrzenia, wysiano po 100 pl na szalki
Petriego z podtozem TSA i inkubowano w temperaturze pokojowej przez 72 godziny. Po 72

godzinach zliczono wyroste kolonie.

3.5.7. Ekstrakcja DNA z préobek srodowiskowych
Procedurg realizowano w II etapie badan.

Dziesi¢¢ probek z kazdego stanowiska (sl — s6) poddano ekstrakcji DNA (DNA
ekstrahowano tgcznie z 60 probek). Metagenomowy DNA ekstrahowano z 0,5 g probek gleby
1 osadow $ciekowych oraz z 0,5 ml recyrkulatu i $ciekow surowych za pomoca zestawu Soil
DNA Mini Kit (Syngen Biotech Sp. z 0.0.) zgodnie z protokotem producenta. Wyekstrahowane
DNA zostato dalej oczyszczone z zanieczyszczen (m.in.: kwasami humusowymi) przy uzyciu
zestawu Environmental DNA & RNA Purification Kit (EURx Sp. z 0.0.) zgodnie z protokotem
producenta. Jako$¢ wyekstrahowanego i oczyszczonego DNA sprawdzono za pomocg
spektrofotometru (BioPhotometer plus, Eppendorf), mierzac stosunek A260/280 (w celu
sprawdzenia probek pod katem zanieczyszczenia RNA) oraz stosunek A260/230 (w celu
sprawdzenia probek pod katem zanieczyszczenia kwasami humusowymi), a nastgpnie
przeprowadzono PCR w celu wykrycia genu 16S rRNA. Wszystkie 60 probek przeszio testy
kontroli jakosci. Po testach kontroli jakosci 10 probek DNA z kazdego stanowiska zmieszano
w jedng probke. Otrzymane sze$¢ probek oznaczono odpowiednio jako s1, s2, s3, s4, s51s6 i

zsekwencjonowano, zgodnie z metodyka podang w punkcie 3.5.9.
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3.5.8. Reakcja lancuchowa polimerazy (PCR) i elektroforeza DNA
Procedurg realizowano w II'1 [l i V etapie badan.

W celu wykrycia genu 16S rRNA, zastosowano zestaw PCR Kit (firmy A&A
Biotechnology) i specyficzne startery (27F: AGAGTTTGATCMTGGCTCAG oraz 1492R:
GGTTACCTTGTTACGACTT). Charakterystyka reakcji PCR: 10x bufor 2 pl, MgCl> (25 mM)
2 pul, ANTP (8 mM) 2 pl, startery 27F 1 pl i 1492R 1 pl, DNA 2,5 pl, polimeraza Taq (1 U/ul)
0,2 ul, uzupetniono woda do PCR do 25 pl. Warunki temperatury: poczatkowa denaturacja nici
DNA 5 minut 94°C, dalej w 25 cyklach: denaturacja 30 s w 94°C, hybrydyzacja 30 s w 55°C,
elongacja 60 s w 72°C, koncowa elongacja 1 cykl 5 minut w 72°C (Lane, 1991).

Po zakonczeniu reakcji PCR, przeprowadzono elektroforetyczny rozdziat produktu PCR w 1%
zelu agarozowym przy 110 V przez czas 30 minut, zel byl zabarwiony barwnikiem
fluorescencyjnym Midori Green interkalujgcym do DNA, po rozdziale elektroforetycznym

wykonano zdjecia zelu w §wietle UV.

3.5.9. Sekwencjonowanie DNA i analiza bioinformatyczna
Procedure realizowano w 111 V etapie badan.

DNA wyekstrahowane z probek srodowiskowych i konsorcjow bakteryjnych poddano
procesowi sekwencjonowania i analizie bioinformatycznej. Stezenie genomowego DNA
mierzono przed procedurg przygotowania biblioteki za pomocag fluorymetrii z uzyciem
odczynnika PicoGreen (Life Technologies). Pomiar wykonano na aparacie Tecan Infinite. W
celu przygotowania bibliotek dla szesciu probek DNA (wyekstrahowanego z probek ze
stanowisk s1 — s6) oraz czterech probek DNA konsorcjow bakteryjnych. Metagenomowy DNA
fragmentowano przez sonikacje na urzadzeniu Covaris E210 (Covaris), zgodnie z parametrami
zalecanymi do przygotowania biblioteki do sekwencjonowania przy uzyciu technologii
[llumina. Biblioteki przygotowano przy uzyciu zestawu NEBNext Ultra II DNA Library Prep
Kit for Illumina (New England Biolabs) zgodnie z instrukcjami producenta. Kazda probka
zostata jednoznacznie oznaczona indeksami TruSeq UD. Sekwencjonowanie przeprowadzono
przy uzyciu sekwenatora NovaSeq6000, technologii sparowanych koncow (PE), 2 x 150nt, przy
uzyciu odczynnikow NovaSeq 6000 S4 Reagent Kit v1.5 300 cykli (Illumina) zgodnie z
protokolem producenta. Odczyty zostaty przefiltrowane za pomocg Cutadapt w wersji 3.0.
Kontrole jakosci wynikdéw sekwencjonowania przeprowadzono za pomocg programu FastQC.
Po6zniejsza analiza danych zostata przeprowadzona przy uzyciu narzedzia Trimmomatic (wersja
0.38) (Bolgeriin., 2014) (SLIDINGWINDOW:4:20, HEADCROP:5 i MINLEN:100). Ludzkie
odczyty usuni¢to przy uzyciu BMTagger (v. 1.1.0) (Rotmistrovsky i Agarwala, 2011) oraz bazy
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danych ludzkiego genomu GRCh38/hg38. Uzyskane niezmontowane odczyty zostaly
przypisane do taksondéw przy uzyciu Kraken2 (v. 2.0.8-beta) (Wood i in., 2019) oraz sekwencji
biatek prokariotycznych, grzybowych i wirusowych zawartych w bazie danych NCBI RefSeq
(https://ftp .ncbi.nlm.nih.gov/refseq/ dostep 14.07.2022). Metagenomy zostaly ztozone przy
uzyciu SPAdes v3.13.1, a przycigte odczyty zmapowano do kontigow przy uzyciu Bowtie2 w
wersji 2.3.5.1. Kontigi krétsze niz 1 kb lub o $rednim pokryciu mniejszym niz pi¢¢ zostaty
odrzucone z zestawu. QUAST (wersja 5.0.2) zostat uzyty do oceny zebranych kontigdéw.
Adnotacja zostata nastgpnie wykonana przy uzyciu programu PROKKA (v. 1.13) z
parametrami domy$lnymi oraz przy uzyciu KofamScan (v. 1.3.0) z profilami KOfam HMM (v.
26.04.2021). Trafienia z wynikiem bitowym <60 i wartoscig e> 1 x 107 zostaly odrzucone. Na
podstawie numerow KO i Kklasyfikacji ortologow KEGG geny przypisano do szlakow
metabolicznych. Duplikaty zostaty usunigte za pomoca MarkDuplicates z zestawu narzedzi
Picard. Dla wszystkich probek pokrycie wyrazono jako transkrypty na milion (tpm), obliczone
wg wzoru (1). Taksonomiczne przypisanie sekwencji przeprowadzono przy uzyciu metody

ostatniego wspolnego przodka z parametrami domyslnymi (taxator-tk v1.3.3e).

— 1y X Tl x 10°
~ flgxT
_ Z Ty X1l
geag flg
rg: 0dczyty zmapowane do genu g (D)

rl: dlugos¢ odczytu
flg: feature length — dtugos¢ funkcji

3.5.10. Izolacja bakterii heterotroficznych, zdolnych do rozkladu HZO
Procedurg realizowano w III etapie badan.

W celu izolacji szczepow bakteryjnych prowadzono seri¢ trzech 14-dniowych pasazy
hodowli na ptynnym podtozu mineralnym M9 wzbogaconym wybranymi prébkami gruntu
(grunty rolne, lesne) oraz probkami pochodzacymi z oczyszczalni $ciekow (osad Sciekowy,
recyrkulat $ciekowy oraz $cieki surowe) oraz dodatkiem 0,5 ml preparatu Chwastox trio
zawierajacego HZO, w postaci chlorowanych pestycydow (ryc.3.). Probki pochodzace z
danego stanowiska zmieszano i ujednolicono (stanowiska: grunty uprawne, grunty lesne, osad
sciekowy, recyrkulat $ciekowy oraz Scieki surowe). W pierwszym etapie do podtoza dodano

surowg probke gruntu lub probki z oczyszczalni $ciekow, za$ do kolejnych 3 pasazy
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wysterylizowang probke gruntow lub probki z oczyszczalni $ciekdw. Miato to na celu
promowanie rozwoju drobnoustrojéw zdolnych do wzrostu w obecnosci HZO obecnych w
podiozu 1 wykorzystanie ich jako zrédta wegla 1 energii. Po ostatnim pasazu wysiano plyn
hodowlany w rozcienczeniach do 107 wzgledem RF na podtoze TSA, schemat dziatania
przedstawiono na rycinie 2. Po 72 godzinach inkubacji w temperaturze pokojowej zliczono
wyroste kolonie. Z kazdego wariantu (posiewow pochodzacych z hodowli prowadzonej na
prébkach gruntow rolnych, lesnych oraz probkach z oczyszczalni $ciekow) przesiewano 70
kolonii na $wieze podtoze TSA tzw.: metodg suchych rozcienczen (posiew redukcyjny) w celu
uzyskania czystych kultur mikroorganizméw. Wykonanie posiewu redukcyjnego wykonano w

kolejnych trzech pasazach dla kazdych 70 kolonii.

Surowa préba Steryina préba Steryina préba Steryina préba

gruntu gruntu gruntu gruntu
10g 10g 10g 10g
VN
11 | 1 1Tl
\ \ \ \
\ \ \ \
\ 14 dni \ 14dni 14 dni \ 14dni
u u S g
90 ml M9 90 ml M9 90 ml M9 90 ml M9

Rycina 2. Schemat selekcji szczepow zdolnych do rozktadu produktéw ropopochodnych.

3.5.11. Ekstrakcja DNA kolonii bakteryjnych

Procedure realizowano w III etapie badan.

Do ekstrakcji DNA wyizolowanych szczepdw bakteryjnych wykorzystano pojedyncza
kolonig, ktora zawieszono w 100 pl 10 mM buforu TE w 200 ul probéwkach typu eppendorf,
poddano wytrzasaniu i wirowano z predkoscig 12000 rpm przez 10 minut. Supernatant
odrzucono, a osad zawieszono w 20 pl roztworu do lizy komorkowej (PCR lysis solution).
Nastepnie inkubowano w 95 °C przez 15 minut (w termocyklerze do PCR) a nastgpnie

schtodzono do 4 °C, po czym natychmiast dodano 180 pl sterylnej wody MiliQ i umieszczono
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probki na lodzie. Jako$¢ wyekstrahowanego i oczyszczonego DNA sprawdzono za pomocg
spektrofotometru (BioPhotometer plus, Eppendorf), mierzac stosunek A260/280 (w celu
sprawdzenia probek pod katem zanieczyszczenia RNA), oraz mierzac jego ste¢zenie. Nastgpnie

przeprowadzono PCR, w celu wykrycia genu 16S rRNA.

3.5.12. Analizy restrykcyjne fragmentow genow 16S rRNA
Procedure realizowano w III etapie badan.

Trawienie enzymem restrykcyjnym Haelll (10 U/pL) prowadzono w warunkach
zalecanych przez producenta (Thermo Fisher Scientific Inc.) przez 30 minut w 37°C, uzywajac
2 jednostki enzymu na okoto 1 pg DNA. Po przeprowadzeniu reakcji enzymatycznej DNA
poddawano rozdziatlowi elektroforetycznemu w 2% zelu agarozowym przez 30 minut przy

napigciu 100 V.

3.5.13. Przygotowanie inoculum bakteryjnego
Procedure realizowano w IV 1 VI etapie badan.

5 ml podtoza ptynnego bulion odzywczy (BO) zaszczepiono kulturami bakteryjnymi
(kazda probowka z podtozem BO zostala zaszczepiona konkretng kulturg bakteryjng),
prowadzono hodowle 24-godzinng z wytrzasaniem 130 rpm w 22°C. Hodowle wirowano przy
6500 rpm, przez 10 minut w celu oddzielenia podioza od komoérek bakteryjnych. Po
odwirowaniu usunigto supernatant i przeptukano osad roztworem RF, po czym wirowano w
tych samych warunkach, procedure ptukania i wirowania powtérzono dwukrotnie. Po ostatnim
wirowaniu osad zawieszono w podtozu M9 uzyskujac koncowag objetosé 20 ml. Dla tak

przygotowanego inoculum oznaczano liczebno$¢ mikroorganizméw, metoda ptytkowa Kocha.

3.5.14. Selekcja bakterii zdolnych do biotransformacji halogenowanych pestycydow

Procedure realizowano w IV etapie badan.

Wyizolowane szczepy bakterii z probek gruntow i1 oczyszczalni §ciekéw poddano
badaniom pod katem zdolnosci do dehalogenacji wybranych pestycydow. Symulacja
dehalogenacji przeprowadzona zostata w probéwkach (fot. 1.) w objetosci 5 ml na podtozu M9,
do ktdrego dodano 100 pl mieszaniny pestycydow Chwastox trio jako jedynego zrodta wegla i
energii (Ryc. 3). Dodano 200 pl inoculum bakteryjnego o gestosci 108 jtk/ml. Nastepnie
hodowle inkubowano w 22°C przez 60 dni z wytrzasaniem (130 rpm). Przy rozpoczeciu
symulacji dehalogenacji i po uptywie czasu inkubacji przeprowadzono ekstrakcj¢ probki ptynu

hodowlanego oraz oznaczano zawarto$ci pestycydow z wykorzystaniem GC-MS, zgodnie z
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metodyka podang w punkcie 3.5.5. Przeprowadzono

réwniez pomiar zywotnoS$ci

analizowanych szczepoéw poprzez odpipetowanie 30 pl ptynu hodowlanego punktowo na

podtoze AO na szalkach Petriego. Szczepy charakteryzujace si¢ najwyzszg redukcja

pestycydoéw zostaly wyselekcjonowane do dalszych symulacji, wchodzac finalnie w skiad

trzech konsorcjow (Rozt, Rol, Ocz).

Fotografia 1. Symulacja rozktadu pestycydéw wchodzacych w sktad preparatu Chwastox trio.

Kwas 2-metylo-4-

chlorofenoksyoctowy (MCPA)

CoHoClO3

masa molowa: 200,62 g/mol
rozpuszczalno$¢ w wodzie:
270 g/l

W Chwastox trio wystgpuje w

formie soli potasowych w stgz.:

200 g/l

O*v’ﬂ‘OH

Cl

Kwas

metylochlorofenoksypropionowy

(Mecoprop-P)
ClOH] 1 ClO3

masa molowa:214,64 g/mol
rozpuszczalno$¢ w wodzie:

0,88 g/l

W Chwastox trio wystepuje w

formie soli potasowych w stgz.:

150 g/1

f O. _CH,
cl c;;[:OH

Rycina 3. HZO wchodzace w sktad preparatu Chwastox trio.
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kwas 3,6-dichloro-2-
metoksybenzoesowy
(Dicamba)
CsHsCl203

masa molowa: 221,03 g/mol
rozpuszczalno$¢ w wodzie:
8,31 g/l

W Chwastox trio wystepuje w
formie soli potasowych w
stez.: 40 g/l

Cl O

OH

OCH;
Cl


https://pubchem.ncbi.nlm.nih.gov/#query=C10H11ClO3

3.5.15. Oznaczenia aktywnosci celulolitycznej szczep6w bakteryjnych
Procedurg realizowano w IV etapie badan.

5 ul hodowli nocnej badanego szczepu bakterii wysiano punktowo na podtoze do
oznaczenia aktywnos$ci celulolitycznej. Ptytki inkubowano w 28°C przez 48 godzin. Po
inkubacji plytki zostaly zalane jodyng Grama na 3 do 5 minut, po czym obserwowano
wystapienie przejasnienia wokot miejsca inokulacji badanym szczepem bakterii. Przejasnienie
wokot punktu inokulacji oznacza wytwarzanie celulaz przez badany szczepu (Kasana i in.,

2008).

3.5.16. Oznaczenia aktywnosci lipolitycznej szczepow bakteryjnych
Procedure realizowano w IV etapie badan.

10 pl hodowli nocnej badanego szczepu bakterii wysiano punktowo na podtoze do
analizy aktywnosci lipolitycznej. Ptytki inkubowano w 37°C przez 48 godzin. Produkcje lipaz
monitorowano przez naswietlanie ptytek §wiattem UV przy dhugosci fali rownej 350 nm. Po
czasie inkubacji wokdt kolonii produkujacych lipazy widoczne bylo pomaranczowe halo
fluorescencji. Szczepy nieprodukujace lipaz, akumuluja rodamine B, wchodzaca w sktad
podtoza, tworzac kolonie o rozowym zabarwieniu, nie wykazujac obecnosci pomaranczowego

fluorescencyjnego halo wokot kolonii po naswietleniu UV (Kouker i Jaeger, 1987).

3.5.17. Oznaczenia aktywnosci ureolitycznej szczepow bakteryjnych
Procedurg realizowano w IV etapie badan.

Oznaczenie aktywnosci ureolitycznej przeprowadzono w probowkach zawierajacych po
5 ml podtoza ptynnego do oznaczenia aktywnoS$ci ureolitycznej, Ktore zaszczepiono czystymi,
24 -godzinnymi hodowlami z podioza statego. Probki inkubowano przez 24 godziny w temp.
37°C. O obecnosci ureazy $wiadczyla zmiana zabarwienia poditoza z pomaranczowo-

czerwonego na purpurowo-fioletowe.

3.5.18. Ekstrakcja DNA konsorcjow bakteryjnych
Procedurg realizowano w V etapie badan.

DNA konsorcjow bakteryjnych ekstrahowano z 24-godzinnej hodowli ptynnej
prowadzonej na podtozu bulion odzywczy w objetosci 10 ml. Po inkubacji hodowle wirowano
z predkoscig 12000 rpm, przez 10 minut. Supernatant odrzucono, a uzyskany osad ptukano
jeszcze dwukrotnie buforem PBS, po czym powtdrnie wirowano z predkoscig 12000 rpm, przez

10 minut. Supernatant odrzucono, a osad zawieszono w 1 ml buforu PBS. Z tak
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przygotowanych probek ekstrahowano DNA za pomocg zestawu Soil DNA Mini Kit (Syngen
Biotech Sp. z 0.0.) zgodnie z protokotem producenta. Wyekstrahowane DNA zostalo dalej
oczyszczone z zanieczyszczen przy uzyciu zestawu Universal DNA/RNA/Protein Purification
Kit (EURx Sp. z 0.0.) zgodnie z protokotem producenta. Jako$¢ wyekstrahowanego i
oczyszczonego DNA sprawdzono za pomocg spektrofotometru, mierzac stosunek A260/280 (w
celu sprawdzenia probek pod katem zanieczyszczenia RNA). Stezenie DNA mierzono z
wykorzystaniem Qubit 2.0 Invitrogen wg protokotu producenta. Nastepnie wykonano PCR w
celu wykrycia genu 16S rRNA. Wyekstrahowane probki DNA bakterii nalezacych do danego
konsorcjum pulowano w jedng probke, w ten sposdb uzyskano cztery probki DNA
metagenomowego oznaczone Rozt, Rol, Ocz i Rop — nalezace do czterech konsorcjow
bakteryjnych. Probki nastepnie sekwencjonowano, zgodnie z metodyka podang w punkcie

3.5.9.

3.5.19. Symulacje biotransformacji HZO

Symulacje biotransformacji 2,4-D przez konsorcja bakteryjne
Procedurg realizowano w VI etapie badan.

Symulacje prowadzone byty w 150 ml kolbach Erlenmayera. Do kolb odwazono 3g
ziemi okrzemkowej, sterylizowanej nastgpnie trzykrotnie w aparacie Kocha w procesie
tyndalizacji. Po wyjatowieniu ziemi okrzemkowej dodano 90 ml podtoza M9 oraz 2,4-D
dodane po uprzednim rozpuszczeniu w 96% etanolu uzyskujac w kolbach symulacyjnych
nastepujace stezenia: 16 g/l, 8 g/l, 4,2 g/, 2,1g/l -testowane wobec wszystkich czterech
konsorcjow. Kolbki zaszczepiono 1 ml inoculum konsorcjum bakteryjnego o gestoéci 108
jtk/ml. Nastepnie hodowle inkubowano w 22°C z wytrzgsaniem (120 rpm) (fot. 2.).

W trakcie symulacji dehalogenacji pobierano probki, za kazdym razem z kazdej kolbki
symulacyjnej pobierano 2 probki, ptynu hodowlanego do ekstrakcji 1 oznaczano zawarto$¢ 2,4-
D z wykorzystaniem GC-MS i/lub GC-ECD. W trakcie trwania symulacji dehalogenacji
przeprowadzono pomiar zywotnosci konsorcjow bakteryjnych uzytych do symulacji, poprzez

odpipetowanie 30 pl ptynu hodowlanego punktowo na podioze AO na szalkach Petriego.
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Fotografia 2. Symulacja rozktadu HZO.

Symulacje biotransformacji 4-chlorofenolu przez konsorcja bakteryjne
Procedurg realizowano w VI etapie badan.

Symulacje sprawdzajace wptyw czynnikow abiotycznych prowadzone byty w 150 ml
kolbach Erlenmayera. Do kolb odwazono 3g ziemi okrzemkowej, sterylizowanej nastgpnie
trzykrotnie w aparacie Kocha w procesie tyndalizacji. Po wyjatowieniu ziemi okrzemkowe;j
dodano 90 ml podloza M9 oraz 250 pl 1% wodnego roztworu 4-chlorofenolu. Tak
przygotowane probki zaszczepiono 1 ml inoculum konsorcjum Rol o gestosci 108 jtk/ml wariant
A, do wariantu B dodano dodatkowo 520 pl 96% etanolu jako dodatkowe zrédlo wegla i
energii, do wariantu C dodano 1 ml roztworu metylokobalaminy (0,0125 mg/ml) jako
alternatywny przenosénik elektronow, a do wariantu D dodano etanol (520 pl 96% etanolu) +
metylokobalaming (1 ml roztworu o stezeniu 0,0125 mg/ml). Wszystkie warianty oraz kontrole
wykonano w trzech powtorzeniach. Hodowle inkubowano w 22°C z wytrzasaniem (120 rpm)
(fot. 2.). Probki ptynu hodowlanego do ekstrakcji i oznaczen zawartosci 4-chlorofenolu z
wykorzystaniem GC-MS i/lub GC-ECD pobierano w czasie rozpoczecia symulacji oraz w
trakcie trwania symulacji, monitorujgc zmiany stezen p-chlorofenolu, za kazdym razem z
kazdej kolbki symulacyjnej pobierano 2 probki ptynow hodowlanych do ekstrakcji. W trakcie

symulacji dehalogenacji przeprowadzono pomiar zywotnosci konsorcjow bakteryjnych
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uzytych do symulacji, poprzez odpipetowanie 30 pl ptynu hodowlanego punktowo na podtoze
AO na szalkach Petriego w trakcie trwania symulacji.

3.5.20. Ekstrakcja bialek z pltyn6w hodowlanych
Realizowano w VI etapie badan.

Probki pltynu hodowlanego o objetosci 20 ml pobrano z kazdego testu symulacji
transformacji 2,4-D (uzytego w stezeniu 2,1 g/1) w czasie 1, 2 i 6 dni od rozpocz¢cia symulacji
oraz z testow symulacji transformacji 4-chlorofenolu (warianty 1A, 1B, 1C i 1D) w czasie 30
dni od rozpoczecia symulacji. Ptyn hodowlany wirowano z predkoscia 12 000 rpm przez 20
minut w celu oddzielenia frakcji biatek wydzielniczych od wewnatrzkomorkowych, oraz
oddzielenia od komoérek i struktur komoérkowych. Po wirowaniu supernatant przelano do
sterylnych proboéwek typu falkon o objetosci 50 ml i rozpoczeto procedure stracania bialek z
roztworu za pomocg stezonego kwasu trdjchlorooctowego (TCA). Zimny (schtodzony do ok. 4
°C) TCA dodano do probek w ilo$ci dajgcej stezenie koncowe TCA w probee rowne 20%.
Probki wymieszano, a nastgpnie inkubowano w 4 °C przez minimum 16 godzin. Po inkubacji
wirowano z predkoscig 12 000 rpm w 4 °C przez 25 minut. Po wirowaniu usuni¢to supernatant,
a powstaty osad przemyto lodowatym acetonem (przechowywanym w -20 °C przez ok. 24
godz.). Probki zawieszone w acetonie przeniesiono do 1,5 ml probdwek typu eppendorf, po
czym wirowano z predkosciag 15 000 rpm 15 min w 4 °C, przemyto dwukrotnie lodowatym
acetonem po czym wirowano, supernatant odrzucono. Suszono probki na powietrzu przez ok.
20 minut, nastgpnie zawieszono w 30 mM buforze tris-HCI i poddano identyfikacji, zgodnie z
punktem 3.5.21.

3.5.21. Identyfikacja bialek
Procedurg realizowano w VI etapie badan.

Biatka identyfikowano za pomoca chromatografii cieczowej sprz¢zonej z tandemowym
Spektrometrem Mas (LC — MS-MS / MS) przy uzyciu systemu Nano-Acquity (Waters) LC i
spektrometru masowego Orbitrap Velos (Thermo Electron Corp., San Jose, CA) w
Srodowiskowym Laboratorium Spektrometrii Mas Instytutu Biochemii i Biofizyki PAN w
Warszawie. Przed analizg biatka poddano standardowej procedurze ,,trawienia w roztworze”,
podczas ktorej byty redukowane 50 mM Tris-(2-karboksyetylo)fosfing (przez 60 min w 60°C),
alkilowane 200 mM S-metanotiosulfonianem metylu (45 minut w temperaturze pokojowej) i
trawione przez noc trypsyna (Sequencing Grade Modified Trypsin; Promega V5111).
Mieszanine peptydow naniesiono na wstepng kolumne RP-18 (nanoACQUITY Symmetry®
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C18; Waters 186003514), z woda zawierajaca 0,1% kwasu trifluorooctowego stosowang jako
fazg ruchomg. Nastepnie mieszaning przeniesiono na kolumne nano-HPLC RP-18
(nanoACQUITY BEH C18; Waters 186003545) stosujac gradient acetonitrylu (ACN) (5%—
35% ACN w 180 min) z 0,05% kwasem mréwkowym (natezenie przeptywu 250 pl/min). Wylot
kolumny byt bezposrednio polaczony ze zrodtem jondw spektrometru pracujacego w rezimie
zaleznego od danych przetaczania MS na MS/MS. Kazda analiz¢ poprzedzita slepa proba
zapewniajaca brak zanieczyszczenia krzyzowego z poprzednich probek. Uzyskane surowe dane
zostaly przetworzone przez Mascot Distiller, a nastepnie Mascot Search (Matrix Science,
Londyn, Wielka Brytania, licencja na miejscu) w bazie danych bialek NCBI. Peptydy z
wynikiem Mascot przekraczajagcym warto§¢ progowa odpowiadajaca <5% wartosci
oczekiwanej, obliczonym za pomocg procedury Mascot, uznano za pozytywnie

zidentyfikowane.

3.5.22. Testy ekotoksycznoSci
W VII etapie badan przeprowadzono testy ekotoksycznos$ci ptynéw hodowlanych z symulacji
biotransformacji 2,4 D i 4-chlorofenolu z zastosowaniem glonow, skorupiakow i ro$lin

wyzszych.

Test hamowania wzrostu glonow

Test hamowania wzrostu glondw Desmodesmus quadricauda wykonano wedlug
procedury OECD 201. Oceny inhibicji wzrostu organizméw dokonano na podstawie
mikroskopowego pomiaru zaggszczenia komorek po 72-godzinnym kontakcie z substancjami

—2,4-D, oraz metabolitami jego rozktadu obecnymi w ptynie hodowlanym.

Test immobilizacji skorupiakéw

Test immobilizacji skorupiakbw wykonano zgodnie z procedura OECD 202. W
badaniach zastosowano skorupiaki Dapnia magna. Ocen¢ immobilizacji (unieruchomienia)
bioindykatorow dokonano po 48-godzinnym kontakcie z substancjami — 2,4-D, oraz

metabolitami jego rozktadu obecnymi w ptynie hodowlanym.

Test hamowania wzrostu roslin
Test hamowania wzrostu roslin wyzszych wykonano na trzech gatunkach: Sorghum
nigrum, Lepidium sativum, Sinapis alba, wedtug procedury testu Phytotoxkit (MicroBioTests

Inc, Gent, Belgia). Oceny inhibicji wzrostu organizmow dokonano na podstawie kietkowania
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nasion oraz pomiaru dlugosci korzenia po 120-godzinnym kontakcie z metabolitami
biotransformacji 2,4-D obecnymi w glebie wykorzystanej do testu. W pierwszej kolejnosci
okreslono pojemnos$¢ sorpcyjna gleby (referencyjnej OECD) wg procedury testu. Test
prowadzono w plytkach testowych w ktorych umieszczono 90 ml gleby referencyjnej ktora
nasgczono odpowiednig ilo$cig ptynu pozwalajaca osiagnaé maksymalng pojemnos¢ sorpcyjna.
W przypadku wariantu kontrolnego byta to woda dejonizowana, a w przypadku ptynu
hodowlanego — odpowiednim jego rozcienczeniem wzgledem wody dejonizowanej, uzyskujac
stezenia 5%, 10%, 20%. Na rownomiernie roztozong warstwe gleby natozono bibulg, a na nig
po dziesie¢ nasion testowanych gatunkéw roslin, kazdy gatunek na osobnej ptytce testowej,

podobnie kazdy wariant stezenia ptynu hodowlanego na osobnej ptytce testowej (fotografia 3.).

Fotografia 3. Plytka testowa w tescie Phytotoxkit.

3.6. Procedury obliczeniowe stosowane w testach ekotoksycznosci

Procedury realizowano w VI1I etapie badan.

Okreslenie inhibicji wzrostu glonow (wg normy OECD 201).
Tempo wzrostu glonéw okreslono na podstawie réwnania:
_InN, — InN,

tn

u (2)
gdzie:

No - liczba komorek glonéw w 1 cm® w czasie to;

Ny - liczba komorek glonéw w 1 cm? w czasie t;

tn - czas (t - to).
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Inhibicj¢ wzrostu obliczano zgodnie z rownaniem:

| =2 100 3)
He
gdzie:
Iui - procent inhibicji;
L - $rednie tempo wzrostu glondw w badanym stezeniu,

L - Srednie tempo wzrostu glonéw w probee kontrolne;.

Obliczanie stezen efektywnych
Stezenia efektywne ECso w testach obliczono metoda probitowa, okreslajac 95% przedziaty
ufnosci (Weber, 1972):

5—j+ak
LC(EC)gy—t = 10 a “)

gdzie:
X - warto§¢ rednia logarytmow poszczegolnych stezen;
a - wspolczynnik regres;ji;
5 - warto$¢ stata probitu odpowiadajaca 50% $miertelno$ci/inhibicji;

y - $rednia warto$¢ probitow odpowiadajaca % $miertelnosci/inhibicji dla

poszczegblnych stgzen.

59



4. Wyniki i dyskusja:
4.1. Analizy fizykochemiczne probek srodowiskowych

Celem I etapu badan byta charakterystyka fizykochemiczna szeSciu wytypowanych
srodowisk (zblizonych do naturalnych i antropogenicznie przeksztatlconych), w tym okreslenie
wystepowania zanieczyszczen pestycydami, halogenami, substancjami ropopochodnymi,
metalami cigzkimi. Ze §rodowisk poddanych antropopresji pochodzity probki oznaczone w
niniejszej pracy si, s2, s3 (stanowigce probki z gruntéw rolnych) oraz s6 (stanowigce probki z
oczyszczalni $ciekow), ze srodowisk zblizonych do naturalnych pochodzity probki oznaczone
s4 1 s5 (stanowigce grunty lesne). Szczegdtowy opis pochodzenia probek 1 metodyki poboru
przedstawiono w rozdziale 3.4.

Wszystkie probki charakteryzowaly si¢ odczynem lekko kwasnym (6,2 — 6,4 pH).
Srednia zawarto$¢ materii organicznej w probkach wynosita odpowiednio: s1 — 3,44%, s2 —
3,90%, s3 — 2,64%, s4 — 4,57%, s5 — 14,21% i s6 — 75,58%.

Jednym z podstawowych krokow w charakterystyce §rodowiska zasiedlonego przez
zespoty mikroorganizmow zdolnych do metabolizowania wybranych substancji — polutantow,
jest ocena obecnosci wspolistniejacych zanieczyszezen. W zwigzku z tym dokonano analizy
sktadu 1 zawarto$ci metali cigzkich, halogenéw oraz obecnosci produktéw ropopochodnych w
analizowanych prébkach.

Wyniki zawarto$ci metali ciezkich w probkach gleb 1 osadéow $ciekowych

przedstawione w tabeli 4 wykazaty, Ze r6znily si¢ one od siebie pod wzgledem zawarto$ci

Tabela 4. Zawarto$¢ metali ciezkich w probkach gruntu i osadow $ciekowych metoda emisyjnej spektrometrii

atomowej ze wzbudzeniem w plazmie indukcyjnie sprzgzonej (ICP-OES).

As Ba | Cr [ Sn | Zn | Cd | Co [ Cu | Mo | Ni Pb Fe
prébka

mg/kg s.m. %
sl <3 33 10 <2 19 <05 3 7 <0,5 7 11 0,71
S2 <3 68 11 <2 39 <05 3 22 <05 13 14 0,50
s3 4 91 14 2 58 <0,5 3 21 <05 9 21 1,08
s4 <3 44 15 <2 21 <05 4 7 <0,5 9 13 0,99
S5 <3 76 16 <2 38 <05 3 21 <05 15 16 0,77
S6 <3 132 22 12 470 0,8 3 199 4 16 11 1,13
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poszczegdlnych metali, przy czym probka s6 charakteryzowata si¢ znacznie wyzsza
zawarto$cig metali niz wszystkie pozostale. Najwicksze roznice obserwowano w przypadku
baru (33-91 mg/kg s.m. w prébkach s1-s5, 132 mg/kg s.m. w probce s6), chromu (10-16 mg/kg
s.m. w probkach s1-s5, 22 mg/kg s.m. w probce s6), cynku (19-58 mg/kg s.m. w prébkach s1-
s5, 470 mg/kg s.m. w probce s6), miedzi (7-22 mg/kg s.m. w prébkach s1-s5, 199 mg/kg s.m.
w prébce s6) i molibdenu (<0,5 mg/kg s.m. w prébkach s1-s5, 4 mg/kg s.m. w prébce s6).

Zawarto$¢ halogenow w probkach gleb przedstawiono w tabeli 5. Uzyskane wyniki
wykazaty ilo$¢ bromu ponizej limitu detekcji we wszystkich probkach. W przypadku jodu ilos¢
ponizej limitu detekcji w probkach sl, s3-s5, oraz 14,50 mg/kg s.m. w prdbce s2, wartosci
ponizej limitu detekcji w przypadku fluoru uzyskano w probcee s1, w probee s2 31,50 mg/kg
s.m., aw prébkach s3-s5 13,5 mg/kg s.m. Zawartos¢ chloru byta w zakresie od 37,5-78,0 mg/kg
s.m. w probkach gruntéw rolnych (s1-s3) i 127,0 mg/kg s.m. w probkach gruntow lesnych (s4
1 s5).

Tabela 5. Catkowita zawarto$¢ halogenéw (fluoru, chloru, bromu i jodu) w probkach gruntu otrzymane metoda
chromatografii jonowej.

i F Cl Br I
Préobka
mg/kg s.m.
sl <5,00 37,5 <5,00 <5,00
s2 31,50 45,5 <5,00 14,50
s3 13,50 78,0 <5,00 <5,00
s4 13,50 127,0 <5,00 <5,00
s5 13,50 127,0 <5,00 <5,00

W przypadku fluoru, chloru i bromu ich zawarto$¢ byta zgodna ze $rednimi st¢zeniami
obserwowanymi w litosferze. Wedlug Kirka (2012) stgzenia fluoru, chloru, bromu i jodu w
litosferze wynoszg odpowiednio 770, 550, 1,6 i 0,3 (mg/kg). Fuge (2019) wskazat zawarto$¢
fluoru w skorupie ziemskiej na 557 mg/kg, Geilfus (2019) notuje $rednie st¢zenie chloru w
litosferze na 480 mg/kg, a inni autorzy obliczyli zawarto$¢ bromu na 2,1 mg/kg (Vassilev et al.,
2000), z kolei zawartos¢ jodu na 0,3 mg/kg (Cox i Arai, 2014). Stezenie jodu w probee s2 byto
prawie piecdziesigt razy wyzsze niz obserwowana zawarto$¢ jodu w litosferze (tabela 5).
Przyczyne tak wysokiego st¢zenia trudno jednoznacznie wyjasnic.

Analiza chemiczna sktadu probek gleby i osadow pod katem obecnosci HZO
przeprowadzona za pomocg chromatografii gazowej sprz¢zonej ze spektrometrig mas (GC-MS)
wykazata obecnos¢ DDT (dichlorodifenylotrichloroetan), DDE

(dichlorodifenylodichloroetylen) i estréw kwasu trichlorooctowego (w probkach s1-s3 oraz

61



s6), a takze obecnos¢ estru oktadecylowego kwasu 2-chloropropanowego, chloroheksadekanu,
trifluoroacetoksytetradekanu, kwasu tridecyloheptafluoromastowego, 3,6-dichloro-9H-
karbazolu, 1-chlorooktadekanu i 1-jodo-2-metyloundekanu w prébkach s4 i s5. Nalezy
nadmieni¢, ze we wszystkich badanych probkach gleby HZO wystgpowaly w ilosciach
$ladowych. Probki gruntdw lesnych, w mniejszym stopniu przeksztalconych przez cztowieka
(s4 1 s5) charakteryzowaly si¢ wicksza roznorodno$cia HZO niz prébki z lokalizacji
antropogenicznie  przeksztalconych.  Ponadto  zbadano  zawarto$¢  pestycydow
chloroorganicznych w prébkach gruntéw i osadow Sciekowych, za pomocg chromatografii
gazowej sprzezonej z detektorem wychwytu elektronéw (GC-ECD). Wyniki zawartosci
chlorowanych pestycyddw w probkach gruntow i osadow $ciekowych przedstawiono w tabeli
6. Zawartos¢ 4,4’ -DDE w probce s2 przekraczata dopuszczalne stezenia w uzytkach rolnych w
Polsce (Dz. U. 16.09.2016, poz. 1395), ponadto tylko w probce s2 z probek gruntow oraz w
prébee osadow Sciekowych s6 zaobserwowano wyzsza niz §ladowa zawarto$¢ izomerow DDD
(dichlorodifenylodichloroetan), DDT i DDE.

W Zadnej z analizowanych prébek gruntow nie stwierdzono podwyzszonej zawarto$ci
metali cigzkich i nie wykryto weglowodorow ropopochodnych. Analiza chemiczna probek
gruntow nie wykazata obecnosci zadnych halogenowanych pestycyddéw organicznych, ktore
byly stosowane na gruntach rolnych przed pobraniem probek. Moze to by¢ spowodowane
migracja pestycydow do glebszych warstw gleby, gdzie panuja warunki beztlenowe, i/lub
rozprzestrzenianiem si¢ pestycydow na znaczng odleglo§¢ od miejsca zastosowania.
Organohalogeny docierajag do wod gruntowych glownie poprzez wode, ktora infiltruje glebe i
przedostaje si¢ przez strefe nienasycong ponizej do powierzchni wod gruntowych. Transport
HZO do wod podziemnych jest spowodowany przez opady deszczu lub systemy nawadniajace
(de Souza i in., 2020). HZO sa w duzej mierze zatrzymywane w glebie i warstwach
wodono$nych, a transport tych zwigzkéw do wdd gruntowych 1 w ich obrebie jest trudny do
przewidzenia. Zarébwno HZO, jak i produkty ich degradacji mogg przedostawaé sie
bezposrednio do wod gruntowych przez strefy ruchome, ale niektore zwigzki sg uwigzione
w strefach nieruchomych 1 mogg by¢ stopniowo uwalniane do wod gruntowych poprzez
wyptukiwanie i dyfuzje, czasem dtugo po wprowadzeniu do $rodowiska. Ponadto wszelkie
halogenowane pestycydy stosowane w miejscach pobierania probek mogly zosta¢ juz
przeksztatcone i/lub zdegradowane przez natywne mikroorganizmy glebowe, wchodzac w cykl

halogenowy.
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Tabela 6. Zawarto$¢ pestycydow chloroorganicznych w probkach gleb i osadow uzyskanych za pomocy

chromatografii gazowej sprz¢zonej z detektorem wychwytu elektronéw (GC-ECD). LOR - Limit raportowania.

parametr jednostka | LOR | sl s2 s3 s4 sb s6
Sucha masaw 105 ° C % 0,1 78,6 81,1 83,2 80,6 70,5 16,5
Pestycydy chloroorganiczne mg/kg s.m.

1,2,3,4-Tetrachlorobenzen 0,01 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010
1,2,3,5-11,2,4,5- Tetrachlorobenzen 0,02 <0,020 <0,020 <0,020 <0,020 <0,020 <0,020
2,4-DDD 0,01 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010 0,011

2,4-DDE 0,01 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010
2,4-DDT 0,01 <0,010 0,012 <0,010 <0,010 <0,010 0,039

4,4-DDD 0,01 <0,010 0,014 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010
4,4 -DDE 0,01 <0,010 0,171 <0,010 <0,010 <0,010 0,016

4,4°-DDT 0,01 <0,010 0,062 <0,010 <0,010 <0,010 0,014

Alachlor 0,01 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010
Aldrina 0,01 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010
Alpha-Endosulfan 0,01 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010
Beta-Endosulfan 0,01 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010
Dichlobenil 0,01 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010
Dicofol 0,03 <0,030 <0,030 <0,030 <0,030 <0,030 <0,030
Dieldryna 0,01 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010
Endryna 0,01 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010
Heptachlor 0,01 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010
Heptachloroepoksyd-cis 0,01 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010
Heptachloroepoksyd-trans 0,01 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010
Heksachlorobenzen(HCB) 0,005 <0,0050 <0,0050 <0,0050 <0,0050 <0,0050 <0,0050
Heksachlorobutadien 0,01 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010
Heksachlorocycloheksan Epsilon 0,01 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010
Heksachlorocycloheksan Alpha 0,01 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010
Heksachlorocycloheksan Beta 0,01 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010
Heksachlorocycloheksan Delta 0,01 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010
Heksachlorocycloheksan Gamma 0,01 <0,0100 <0,0100 <0,0100 <0,0100 <0,0100 <0,0100
Heksachloroetan 0,01 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010
Pentachlorobenzen 0,01 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010
Kwintozen i pentachloroanalina 0,02 <0,020 <0,020 <0,020 <0,020 <0,020 <0,020
suma 3 tetrachlorobenzenéw 0,03 <0,030 <0,030 <0,030 <0,030 <0,030 <0,030
suma 4 heksachlorocykloheksandw 0,04 <0,0400 <0,0400 <0,0400 <0,0400 <0,0400 <0,0400
suma 4 izomeréw DDT 0,04 <0,040 0,259 <0,040 <0,040 <0,040 0,069

suma 6 izomeréw DDT 0,06 <0,060 0,259 <0,060 <0,060 <0,060 0,080

suma aldryn and dieldryn 0,02 <0,020 <0,020 <0,020 <0,020 <0,020 <0,020
suma endosulfanéw 0,02 <0,020 <0,020 <0,020 <0,020 <0,020 <0,020
Telodryna 0,01 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010
Trifluralina 0,01 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010
1zodryny 0,01 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010
Metoksychlor 0,01 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010 <0,010
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Oznaczenie liczebno$ci bakterii heterotroficznych w  analizowanych probkach
pochodzacych z badanych $srodowisk, wykonano wg procedury zaprezentowanej w punkcie
3.5.6., uzyskujac nastepujace wyniki: dla stanowiska s1- §rednia liczba bakterii wyniosta 7,4 -
108 jtk/ml, dla stanowiska s2- 6,4 - 10° jtk/ml, dla s3- 4,2 - 10° jtk/ml, dla s4- 1,4 - 108 jtk/ml,
dla s5- 1,7 - 10° jtk/ml. Dla stanowiska s6, w przypadku $ciekéw surowych $rednia liczba
bakterii wyniosta 4,6 - 10° jtk/ml, dla recyrkulatu $ciekow 5,4 - 108 jtk/ml, a w przypadku osadu
$ciekowego 3,9 - 108 jtk/ml. Wyniki wykazuja obserwowana w niezanieczyszczonych prébkach

gruntow ilo$¢ mikroorganizmow.

4.2. Wyniki analiz metagenomoéw

W celu poznania potencjatu mikroorganizméow roznych $rodowisk (zblizonych do
naturalnych oraz antropogenicznie przeksztalconych) do przeprowadzania procesu
dehalogenacji HZO oraz w celu poznania ich sktadu taksonomicznego w ramach II etapu badan
wykonano analizy metagenomowe sze$ciu probek srodowiskowych (s1-s6), ktorych wyniki
analiz fizykochemicznych przedstawiono w punkcie 4.1. Szczegdétowy opis pochodzenia
prébek i metodyki poboru przedstawiono w punkcie 3.4, natomiast sposob analiz

metagenomowych w punkcie 3.5.9.

4.2.1. Ogolna charakterystyka metagenoméw Srodowisk zblizonych do naturalnych i
antropogenicznie zmodyfikowanych

Sekwencjonowanie metagenomowe probek DNA pochodzacych z badanych srodowisk
przeprowadzono przy uzyciu systemu sekwencjonowania nowej generacji Novaseq 6000 firmy
Illumina. Uzyskano $rednio 47 168 834,5 surowych par odczytow o diugosci 150 pz. Po
przeprowadzeniu kontroli jakosci (filtrowanie odczytow niskiej jako$ci oraz zanieczyszczen i
chimer) pozostalo $rednio tacznie 47 080 794 odczytow par wysokiej jakosci, ktore mialy
srednig dtugosc¢ 143,76 £+ 0,16 pz. Klasyfikacja taksonomiczna byta mozliwa dla 51,48 + 3,36%
odczytdw metagenomowych, podczas gdy adnotacja funkcjonalna byta mozliwa dla 58 +
9,69% odczytow. Wyniki sekwencjonowania metagenomowego DNA zostaly zdeponowane
pod adresem: https://www.ncbi.nlm.nih.gov/bioproject/PRINA889689 (probki s1-s6).
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4.2.2. Sklad taksonomiczny i r6znorodnos$¢ zespotow mikroorganizméw

Probki s1-s6 pochodzity ze stanowisk tak samo oznaczonych s1-s6. W niniejszym
rozdziale wyniki analizy probek s1-s6, charakteryzujg stanowiska s1-S6.

W metagenomach srodowisk glebowych okoto 87% przypisanych odczytow dotyczylo
bakterii. We wszystkich badanych stanowiskach dominujagcym typem byta Proteobacteria,
stanowigca od 32% (stanowisko s4) do 43% (stanowisko s6) przypisanych odczytow, a
nastepnie Actinobacteria dla stanowisk s1, s2, s3, s6 stanowigca 10-12% i Acidobacteria s4,
s5 stanowigca 11-18% przypisanych odczytow. Dominujacymi klasami w stanowiskach s1-s5
byty Alphaproteobacteria, w zakresie od 13—-16% przypisanych odczytow, oraz Actinomycetia,
z 9-11% przypisanych odczytow, podczas gdy dominujaca klasg w stanowisku s6 byta
Betaproteobacteria z 16% przypisanych odczytow (wykres 3).
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Wykres 3. Skfad taksonomiczny $rodowisk zblizonych do naturalnych i antropogenicznie zmodyfikowanych,
wyrazony w procentach, przedstawiony na poziomie (A) — domeny (ang. Domain), (B) - dominujacych typow
(ang. Phylum) (wzgledna obfito$¢, ang. relative abundance > 0,5%) oraz (C) - dominujgcych rodzajéw (ang.
Genus) (relative abundance > 0,5%), w oparciu 0 analizy metagenomow.

Zarowno w przypadku $rodowisk rolniczych, jak i pozarolniczych (stanowiska s1-s5) oraz
oczyszczalni Sciekow (stanowisko s6) dominowaty rzedy Hyphomicrobiales i Burkholderiales.
Dominujgcymi rodzinami byty Sphingomonadaceae na stanowiskach s1-s3, Nitrobacteraceae

na stanowiskach s4 i s5 oraz Nitrospiraceae na stanowisku s6. Najliczniejszymi rodzajami byty
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Sphingomonas, Streptomyces, Pseudomonas, Bradyrhizobium (s1-s5) oraz Nitrospira,
Propionivibrio, Pseudomonas, Acinetobacter w s6 (wykres 3).

4.2.3. Wystepowanie genoéw dehalogenaz w Srodowiskach zblizonych do naturalnych i
antropogenicznie zmodyfikowanych

W metagenomach prébek srodowiskowych zidentyfikowano geny kodujace enzymy
uczestniczace w metabolicznej 1 kometabolicznej dehalogenacji, nazywane dalej
metabolicznymi i kometabolicznymi dehalogenazami. Znalezionych zostalo 11 gendw
kodujacych dehalogenazy metaboliczne i 2 geny kodujace dehalogenazy kometaboliczne, ze
wzgledna obfitoscia odpowiednio 1867 i 1214 transkryptdow na milion (tpm) (ryc. 2).
Najwiekszg liczebnos¢ genow kodujacych dehalogenazy metaboliczne stwierdzono w probce
dla stanowiska s5 (475 tpm) i s4 (450 tpm), najmniejsza w s6 (136 tpm), podobng tendencje
zaobserwowano w przypadku gendéw kodujacych dehalogenazy kometaboliczne — najwicksza
ich ilos$¢ stwierdzono w probce dla stanowiska s5 (312 tpm), a najmniejsza w s6 (134 tpm).

Najobficiej wystgpujacym genem wsrod kodujacych dehalogenazy metaboliczne byta
dehalogenaza 2-halokwasowa, ze wzgledng obfitoscig 611 tpm, a miejscem o najwyzszej
wzglednej obfitosci jego wystepowania byto stanowisko s5 (149 tpm). Innym bardzo licznym
genem kodujacym dehalogenazy metaboliczne byta dehalogenaza halooctanowa (524 tpm), z
najwyzsza wzgledna liczebnoscig w probce dla stanowiskach s4 (198 tpm) i s5 (133 tpm),
nastepnie dehalogenaza haloalkanowa (292 tpm) i dioksygenaza 2,4-dichlorofenoksyoctanowa
zalezna od alfa-ketoglutaranu (286 tpm) i ponownie prébkami o najwyzszych wzglednych
obfitosciach byly odnotowane odpowiednio dla stanowisk s4 i s5. Najobficiej wystepujacym
genem kodujacym dehalogenaze kometaboliczng byta 2,3-dioksygenaza katecholowa ze
wzgledng obfitoscig 1092 tpm, z najwyzszg wzglednag obfitoscig dla probki stanowiska s5 (300
tpm), a najnizsza dla s6 (69 tpm) (wykres 3). Gen 2-monooksygenazy fenolowo-toluenowej byt
lepiej reprezentowany w antropogenicznie przeksztalconym $rodowisku s6 niz w innych
srodowiskach. Jesli chodzi o inny gen kodujacy monooksygenaze pentachlorofenolowa, nie
zaobserwowano go w probkach ze $srodowisk zblizonych do naturalnych, a geny kodujace
dehalogenaze dichlorometanowa 1 dehalogenaze kwasu  cis-3-chloroakrylowego
zaobserwowano tylko w probkach ze srodowisk zblizonych do naturalnych (s4 i s5) (wyk. 4).

Charakterystyke aktywnosci zidentyfikowanych dehalogenaz zestawiono w tabeli 7.
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Phanol/toluena 2-monooxygenase (NADH) L] L = L - (]
Catechol 2, 3-dioxygenase O O O O O @
Tetrachlorohydroguinene reductive dehalogenase - L] - L] L - . TPM
Tetrachloroethene reductive dehalogenase - L] - . L] . O 100
Pentachlorophensl monooxygenase - . . . O 200
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Wykres 4. Wzgledna obfitos¢ genow kodujacych dehalogenazy metaboliczne i kometaboliczne zidentyfikowane
w metagenomach $rodowisk zblizonych do naturalnych i przeksztatconych antropogenicznie, wyrazona w
transkryptach na milion (tpm) odczytow. W ramce - dehalogenazy kometaboliczne. PEG (ang. protein encoding
genes) — geny kodujace biatka. Nazewnictwo enzymow w jezyku polskim zgodnie z thumaczeniem podanym w
tabeli 7.

Tabela 7. Charakterystyka dehalogenaz, ktérych geny zidentyfikowano w metagenomach prébek gruntéw i
osadow Sciekowych.

Typ .
enzy- Nazwa enzymu Reakcja chemiczna Charakterystyka me?'h anizmu Bibliografia
mu dehalogenacji
H"+ NADPH + O2 + penta  Monooksygenaza pentachlorofenolu nalezy Hlouchova,
g2 é = chlorofenol = do klasy oksydoreduktaz (monooksygenaz) i ~ 2012; Rudolph i
s % 2 § 2,3,5,6-tetrachloro-1,4- jest odpowiedzialna za dechloracje in., 2014
g;g “é g 9 benzochinone + chlorek + pentachlorofenolu do
2882 H20 + NADP* tetrachlorobenzochinonu
bk
=88 g
o g g O
=22 €
E 2 2,6-dichlorohydrochinon + 1,2-dioksenaza 2,6-dichloro-p-hydrochinonu Xuniin., 1999;
5 -y ,g s O2 + H20 = octan 2- nalezy do klasy oksydoreduktaz i jest Hayes i in.,
E’) NS g‘ - £} chloromaleylu + HCI1 odpowiedzialna za otwarcie pierscienia 2013
= 5 _g FR-R aromatycznego 2,6-dichloro-p-hydrochinonu
3 o ;‘ S g & (rozerwanie pier§cienia aromatycznego
2 MQ U E g miedzy grupa hydroksylowa a grupa
3 :\?1 g ~ i 5 chlorowg) w celu produkcji octanu 2-
2 —= & chloromaleylu.
Q
s S
§ kwas 2-haloalkanowy + Dehalogenaza kwaséw 2-haloalkanowych, Hasan i in.,
H.0 = nalezy do klasy hydrolaz, przeprowadza 1991; Slater i
kwas hydroksyalkanowy +  dehalogenacj¢ kwasow 2-haloalkanowych do  in., 1995
halogenek kwasow hydroksyalkanowych, z

odwroceniem konfiguracji przy C-2. Dziala
na kwasy 2-haloalkanowe o dtugosci
tancucha weglowego pig¢ lub mniej.

haloalkanowych
(2-haloacid dehalogenase)

Dehalogenaza kwasow 2-
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6-monooksygenaza 2,4-

dichlorofenolowa (2,4-

dichlorophenol 6-
monooxygenase)

2,4-DCP

+ H" + NADPH + O2
= 3,5-dichlorocatechol

+H20 + NADP*

6-monooksygenaza 2,4-dichlorofenolu nalezy
do klasy oksydoreduktaz (monooksygenaz).
Przeksztatca 2,4-dichlorofenol (2,4-DCP) w
3,5-dichlorokatechol, uzywajac NADH lub
NADPH jako donor elektronow.

Beadle i Smith,
1982

Dehalogenaza haloalkanowa

(haloalkane dehalogenase)

1-haloalkan + H20
= alkohol I-rzedowy +

halogenek

Dehalogenaza haloalkanowa nalezy do klasy
hydrolaz i ma szeroka specyficzno$é¢
substratowa. Katalizuje hydrolityczne
rozerwanie wigzan wegiel- grupa halogenowa
w alifatycznym halogenowanym zwiazku
organicznym. Dziata na szeroki zakres 1-
haloalkanow, haloalkoholi, haloalkenow i
niektorych zwigzkow haloaromatycznych,
prowadzac do powstania odpowiednich
alkoholi pierwszorzgdowych, jonow
halogenkéw i protonow.

Nagata i in.,
1993;

Nagata i in.,
1997,
Hynkova i in.,
1999

halooctan + H2O

Dehalogenaza halooctanowa nalezy do klasy

Goldman, 1965;

chlorobenzoesowego.

98 4D = halogenek hydrolaz i katalizuje hydrolityczne Goldman i

s E = § + glikolan + H* rozerwanie wigzan wegiel- grupa halogenowa  Milne, 1966;
1) § § 9 w fluorooctanie - 1. typ dehalogenazy Leisinger i
% 3 o .% halooctanowej DehH1 oraz chloro-, bromo-i1  Bader, 1993;
) % é“, 5 jodooctanie, ale nie w fluorooctanie - 2. typ Fetzner i
AsT dehalogenazy halooctanowej DehH2, dajac Lingens, 1994

halogenek i glikolan.
S o dichlorometan + H20 = Dehalogenaza dichlorometanu jest enzymem Kayser i

8 % 5§79 2CI" + formaldehyd + 2H* nalezacym do klasy liaz, ktoéry generuje Vuilleumier,
S £S5 2 . .

£3% g powstanie formaldehydu. Ponadto  2001;

o0 g § & dehalogenaza dichlorometanu nalezy do Yuiin., 2020;
E g 8 ;% rodziny S-transferaz glutationu. Glutation jest

0 — = . . , .

A § %) ) niezbedny do jego aktywnosci.

'-U SN—
2,4-dichlorofenoksyoctanu ~ Dioksygenaza alpha-ketoglutaranowa 2,4- Suwa i in.,

R + 2-oksoglutaran + Oz = dichlorofenoksyoctanu (Alpha-ketoglutarate- ~ 1996;
=V 2,4-dichlorofenol + CO2+  dependent 2,4-dichlorophenoxyacetate Kitagawa i in.,
a3 . . . .
= s 8 glioksylan + bursztynian dioxygenase) nalezy do klasy 2002

< 2 K ; b ..

SR oksydoreduktaz. Bierze udzial w degradacji

% £ g herbicydu kwasu 2,4-

=) dichlorofenoksyoctowego (2,4-D). Potrafi
%’ Y s takze katalizowa¢ degradacje kwasu 2-
A E ﬁ metylo-4-chlorofenoksyoctowego i kwasu 3-

S

cis-3-

3-chloroacrylic acid

dehalogenase)

Dehalogenaza kwasu cis-3-chloroakrylowego
nalezy do hydrolaz i jest zaangazowana w
hydrolityczne rozerwanie wigzania wegiel-
grupa halogenowa w 3-haloakrylanach, dajac
semialdehyd malonianowy.

Poelarends i in.,
2004

Redukcyjna dehalogenaza | Dehalogenaza kwasu

tetrachlorohydrochinonu
(tetrachlorohydroquinone |chloroakrylowego (cis-

reductive dehalogenase)

2,6-dichlorohydrochinon +
chlorek + dwusiarczek
glutationu + H*=2,3,6-
trichlorohydrochinon + 2-

glutathione

Redukcyjna dehalogenaza
tetrachlorohydrochinonu nalezy do klasy
oksydoreduktaz i jest odpowiedzialna za
sekwencyjna redukcje¢ tetrachloro-p-
hydrochinonu do monochlorofenolu, przy
uzyciu glutationu jako czynnika
redukujacego.

Cai i Xun, 2002
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AHz + PCE = A + chlorek Redukcyjna dehalogenaza tetrachloroetenu Neumann i in.,
+H"+ TCE nalezy do klasy oksydoreduktaz i rodziny 1998
redukcyjnych dehalogenaz. Katalizuje
redukcyjna dechloracje tetrachloroetenu
(PCE) do trdjchloroetenu (TCE) oraz
dechloracjg trojchloroetenu do cis-1,2-
dichloroetenu (DCE). Moze réwniez
przeksztatcaé rozne chlorowane etany, takie
jak tetrachloroetan, pentachloroetan i
heksachloroetan. A- akceptor wodoru; AH> -
donor wodoru.

tetrachloroetenu
dehalogenase)

Redukcyjna dehalogenaza
(tetrachloroethene reductive

fenol + NADPH + H"+ O2  Monooksygenaza fenolowa ma szeroka Fetzner i
= katechol + NADP" + specyficzno$¢ substratowa, nalezy do klasy Lingens, 1994;
H20 oksydoreduktaz (monooksygenaz). Fetzner, 1998

Hydroksyluje rozne podstawione fenole, takie
jak fluoro- i chlorofenole.

Monooksygenaza
fenolowa (phenol
monooxygenase)

H" + NADH + Oz + toluene  Monooksygenaza toluenowa nalezy do klasy ~ Fetzner i

= 4-metylofenol + H20 oksydoreduktaz (monooksygenaz), Lingens, 1994;
+NAD" wykorzystuje site redukujaca NADH do Fetzner, 1998;
rozerwania wigzan pomig¢dzy tlenem i Arpiin., 2001

wlaczenia pojedynczego atomu tlenu w
postaci grupy hydroksylowej do
chlorowcowanego substratu, tworzac
nietrwatg halohydryne. Nastepnie niestabilna
halohydryna spontanicznie eliminuje jon

Monooksygenaza toluenowa
(toluene monooxygenase)

Kometaboliczne dehalogenazy

halogenkowy.
< katechol + O2 = 2-hydroxy-  2,3-dioksygenaza katecholowa nalezaca do Reineke i
% > 6-oxonona-2,4-dienedioate  rodziny dioksygenaz ekstradiolowych i klasy =~ Knackmuss,
S s +H* oksydoreduktaz, katalizuje rozszczepianie 1978;
§ & pierscienia katecholu oraz katecholi Hartmann, i in.,
IS %’ podstawionych chlorem, grupg metylowa i 1979;
N etylowa w pozycji meta. Bartels i in.,
g 1984;
[P e\ . .
D= Vaillancourt i
%’ < in., 2006;
= 2 Wojcieszynska,
< 2 iin., 2013.

Taksony, ktorym przypisano najliczniejszej reprezentowane geny kodujace dehalogenazy,
obejmowaty Candidatus Rokubacteria spp. (do tego taksonu przypisano pigé gendw
kodujacych dehalogenazy: dioksygenaze 2,4-dichlorofenoksyoctanu, dehalogenaze 2-
halokwasu, dehalogenaz¢ halooctanu, 2-monooksygenaze¢ fenolu/toluenu oraz 2,3-
dioksygenaze katecholowa dajac tacznie ponad 500 tpm) i Acidobacteria spp. (przypisano pigc¢
genow dehalogenaz: dehalogenaze 2-halokwasu, dehalogenaze halooctanu, dehalogenaze
haloalkanowa, 2-monooksygenazg fenolu/toluenu oraz 2,3-dioksygenaze katecholowag z
catkowitymi odczytami ponad 370 tpm). Oprocz tych taksonow geny dehalogenaz zostaly
réwniez przypisane (lub miaty duza liczbe odczytow w tpm) do Delta-, Beta- i Alpha-
proteobateria spp. i Chloroflexi spp. (wykres 5).
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m 2,4-dichlorophenoxyacetate
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Wykres 5. Wzgledna obfitos¢ genow kodujacych dehalogenazy metaboliczne i kometaboliczne w metagenomach
srodowisk zblizonych do naturalnych i antropogenicznie przeksztalconych wyrazana w transkryptach na milion
(tpm) odczytow, przedstawiona na poziomie taksonéw. Nazewnictwo enzymow w jezyku polskim zgodnie z
thumaczeniem podanym w tabeli 7.

Wigkszos¢ gendéw kodujacych dehalogenazy wykrytych zar6wno w $rodowiskach
antropogenicznie przeksztatconych, jak i w sSrodowiskach zblizonych do naturalnego naleza do
taksonéw bakteryjnych (ryc. 3), gtownie Candidatus Rokubacteria spp. w $rodowiskach
zmodyfikowanych antropogenicznie oraz Candidatus Rokubacteria spp. i Acidobacteria spp.
w $rodowiskach zblizonych do naturalnego. Wskazuje to, ze bakterie odgrywaja kluczowa rolg
w przemianie HZO w $rodowisku. Geny dehalogenaz najliczniej wystgpowaly w probkach ze
srodowisk zblizonych do naturalnego (stanowiska s4 i s5). Oprocz 2-monooksygenazy
fenolowo-toluenowej, 1,2-dioksygenazy 2,6-dichloro-p-hydrochinonowej i monooksygenazy
pentachlorofenolowej, pozostate dziesie¢ genow byto najlepiej reprezentowanych w probkach
s4 i s5. Moze to §wiadczy¢ o ewolucyjnej adaptacji organizméw do transformacji HZO, ktore
musiaty by¢ obecne w srodowisku naturalnym w ilo§ciach oddziatujacych na mikroorganizmy,
zmuszajac organizmy do wypracowania mechanizmoéw ich transformacji. Obecnos$¢ genow

dehalogenazy dichlorometanu i dehalogenazy kwasu cis-3-chloroakrylowego jedynie w
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probkach ze s$rodowisk zblizonych do naturalnych sugeruje naturalne pochodzenie
dichlorometanu i chlorku winylu w glebach lesnych. Gribble (2009) doszedt do podobnego
wniosku, zauwazajac, ze dichlorometan moze pochodzi¢ z naturalnych zrodet - ze spalania
biomasy lub terenéw podmoktych, wskazujac ze chlorek winylu moze by¢ wytwarzany
abiotycznie w glebie podczas utleniajgcej degradacji materii organicznej w glebach. Naturalnie
wytwarzany w glebie trichlorometan moze by¢ réwniez prekursorem dichlorometanu. Z kolei
brak genu monooksygenazy pentachlorofenolu w metagenomach pochodzacych ze §rodowisk
zblizonych do naturalnych 1 jego obecnos¢ w $rodowiskach zmodyfikowanych
antropogenicznie sugeruje, ze gen monooksygenazy pentachlorofenolu bierze udzial w
dehalogenacji ksenobiotycznych HZO.

Bakterie wyksztalcity rézne strategie usuwania podstawnika halogenowego ze
zwigzkow organicznych. Na ogot obejmujg one podejscia oksygenolityczne, hydrolityczne i
redukujace. Dehalogenacja oksygenolityczna przebiega $ci§le w warunkach tlenowych, w
ktorych tlen jest niezbgdny; dehalogenacja hydrolityczna i redukcyjna moze zachodzi¢ zar6wno
w warunkach tlenowych, jak i beztlenowych, ale najczesciej dehalogenacja redukcyjna
zachodzi przy catkowitym braku tlenu (LOffler i in., 2003). Analiza metagenomowa
przeprowadzona w niniejszej pracy wykazata przewage dehalogenacji tlenowej i
hydrolitycznej. We wszystkich badanych $rodowiskach glebowych, przewazaly reakcje
ukierunkowanej dehalogenacji metabolicznej, podczas gdy w probkach z oczyszczalni §ciekow
procesy metaboliczne i kometaboliczne byty rownocenne. Najliczniej reprezentowanym genem
kodujacym metaboliczne dehalogenazy byl gen kodujacy dehalogenaze 2-halokwasu (611
tpm), natomiast wsréd dehalogenaz kometabolicznych gen kodujacy 2,3-dioksygenaze
katecholowg (1092 tpm).

Jednym z mechanizméw prowadzacych do usunigcia podstawnikow halogenowych jest
eliminacja HCI przez dehydrohalogenazy obecne w organizmach, w tym Sphingomonas
(Fetzner, 1998; Mai in., 2024). Substytucyjna dehalogenacja z kolei polega na mechanizmie
opartym na podstawieniu nukleofilowym, ten typ reakcji jest rowniez nazywany
hydrodehalogenacja. Wedtug niektorych badan (Dunaway-Mariano i Babbitt, 1994; Janssen i
in., 1994; Slater i in. 1995; Fetzner, 1998; Oyewusi i in., 2020; Franke i in., 2020) enzymami
zaangazowanymi w ten mechanizm sg hydrolaza s-triazyny, chlorohydrolaza 2,6-
dichlorohydrochinonu i chlorohydrolazy atrazyny, ktore sg obecne u bakterii z rodzaju
Pseudomonas, Rhodococcus i Rhizobium. Reakcje podstawienia w zwigzkach aromatycznych
sa przeprowadzane przez kilka szczepdw bakterii nalezacych do rodzajéw zidentyfikowanych

w badanych metagenomach, w tym Pseudomonas, Arthrobacter, Acinetobacter, Nocardia i
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Corynebacterium. Reakcje te sa katalizowane przez dehalogenaze 2-halokwasowa i
halidohydrolaz¢ 1-chloroalkanowa, a takze enzymy obecne w badanych metagenomach, takie
jak dehalogenaze haloalkanowg i dehalogenaze halooctanowa.

W ramach dehalogenacji oksydacyjnej, kometaboliczne utlenianie stanowi bardzo
wazng grup¢ reakcji, ktéra umozliwia dehalogenacje alkanéw, alkendw 1 zwigzkéw
aromatycznych. Reakcje te sa katalizowane przez liczne enzymy, gltéwnie mono- |
dioksygenazy (m.in. fenol/toluen monooksygenazy, o ktorych wiadomo, ze rozktadajg rozne
zwiazki organiczne) (tabela 8). Waznymi rodzajami bakterii zaangazowanymi w dehalogenacje
oksydacyjng sa Pseudomonas, Alcaligenes, Sphingomonas, Burkholderia i Mycobacterium
(Reineke i Knackmuss, 1978; Bartels i in., 1984; Vannelli i Hooper, 1993; Fetzner, 1998).

Procesy redukcyjnej (beztlenowej) dehalogenacji przeprowadzaja takie rodzaje jak
Dehalobacter, Dehalobacterium i Dehalococcoides (Janssen i in., 1994; Slater i in. 1995;
Fetzner, 1998; Matturro i in., 2013; Zhang i in. 2020b; Xiao i in., 2020). Zostaty one znalezione
we wszystkich badanych metagenomach, ale w niewielkiej wzglednej obfitosci (ang.
abundance < 0,01%). W metagenomach zidentyfikowano rowniez geny dwoch dehalogenaz
redukujacych — dehalogenaze redukujaca tetrachloroetenu i dehalogenaze redukujaca
tetrachlorohydrochinonu, przy czym t¢ ostatnig zidentyfikowano tylko w metagenomie
pochodzacym z oczyszczalni $ciekéw. Nalezy zaznaczyé, ze obecno$¢ genéow wykrytych w
badanych metagenomach nie jest rtownoznaczna z ich ekspresja i produkcja aktywnego bialtka.

Podsumowujac, identyfikacja gendéw drobnoustrojow, o ktérych wiadomo, ze biorg
udziat w cyklu halogenowym w metagenomach zespotoéw bakterii srodowisk zblizonych do
naturalnych i antropogenicznie zmodyfikowanych, dostarcza dowod6éw na istnienie
mikrobiologicznych szlakow dehalogenacji we wszystkich badanych $rodowiskach i
ewolucyjnej adaptacji mikroorganizmow do dehalogenacji HZO. Otwartym pozostaje pytanie,
jak wptywacé na ekspresj¢ tych genow? Mozna przypuszczaé, ze opisane procesy dehalogenacji
moga by¢ waznym elementem przemian halogenowanych pestycydoéw i ogoélniej HZO w
srodowisku.

Z analizy metagenomow gruntéw rolnych oraz lesnych, a takze osadow sciekowych,
pod katem obecnosci gendéw kodujacych enzymy zaangazowane w procesy dehalogenacji
zwigzkow organicznych wynika, ze mikrobiom wszystkich analizowanych srodowisk posiada
determinanty genetyczne umozliwiajace przeprowadzanie proceséw dehalogenacji HZO za

rowno na drodze metabolicznych jak i kometabolicznych przemian.
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4.2.4. Analizy korelacji

Analiza podobienstw gtéwnych sktadowych (ang. principal components analysis -
PCA) miedzy badanymi zespotami drobnoustrojéw oparta na analizie metagenoméw wykazata
duze podobienstwa miedzy zespotami mikroorganizmow z trzech pol uprawnych (probki sl,
s2, s3). Wykazano réwniez znaczne roznice mi¢dzy probkami ze $srodowisk zblizonych do
naturalnych, mimo ze punkty poboru prébek pochodzity z tego samego obszaru le$nego.
Réznice mogg wynikac z r6znic w charakterystyce gleby; na przyktad mogg by¢ spowodowane

réznicg w zawarto$ci materii organicznej, s4 — 4,57%, natomiast s5 — 14,21% (wykres 6).
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Wykres 6. Analiza gtownych sktadowych (PCA) podobienstwa zespotdw mikroorganizmoéw w oparciu o
metagenomy Srodowisk naturalnych i zmodyfikowanych antropogenicznie; analiza PCA wykonana wedtug
podobiefistwa: dehalogenaz (A), wszystkich zidentyfikowanych gendéw (B), taksonomii (C). Non-pesticide-
treatment soil — grunty lesne (s4, s5), pesticide treatment soil — grunty rolne (s1-s3), wastewater-treatment sample
— oczyszczalnia Sciekow (s6).

Dane analizy PCA wskazuja, ze wystepowanie genu kodujacego 2-monooksygenaze fenolowo-
toluenowa zwigzana jest z wyzsza zawartos$cig 2,4-DDT w analizowanych $rodowiskach, z
kolei wystepowanie genu kodujacego monooksygenaze pentachlorofenolu zwigzana jest z

wystgpowaniem pestycydow zawierajgcych atomy chloru w pozycji para (4,4 -DDT, 4,4-DDE,
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4,4-DDD) (wyk. 7A). Analiza korelacji przedstawiona na wykresie 7B pokazuje, ze rodzaje
Flavobacterium, Mesorhisobium, Nocardioides, Massilia, Microbacterium, Sphingomonas,
Arthrobacter, Lysobacter sg prawdopodobnie bardziej tolerancyjne lub majg mechanizmy
detoksykacji/transformacji 4,4-DDT, 4,4-DDE, 4,4 -DDD, podczas gdy rodzaj Nitrospira jest
tolerancyjny lub ma mechanizmy detoksykacji/transformacji 2,4-DDT. Inng kwestig jest to, ze
analiza kanoniczna gtoéwnych wspoétrzednych (ang. canonical analysis of principal coordinates
- CAP) (wyk. 7C) wskazuje na wieksze podobienstwo migdzy probkami s1, s2, s3 na podstawie
zawartosci 4,4-DDD 1 genow kodujacych dehalogenazy. Podobienstwo miedzy probkami
potwierdza rowniez korelacja oparta na zawartosci 4,4-DDD i taksonomii (wyk. 7D). Analiza
korelacji migdzy zawartoscig chlorkow, fluorkow i1 jodkow a genami kodujacymi dehalogenazy
wykazuje podobienstwo miedzy probkami sl, s2, s3 oraz migdzy probkami s4 i s5 (wyk. 8C),
natomiast analiza korelacji miedzy zawarto$cig halogendw a taksonomia wskazuje na wigksze
podobienstwo miedzy probka s5 a probkami sl, s2, s3 niz s4 (wyk. 8D). W $rodowiskach
bogatych w chlorki mozna zaobserwowaé trend obecno$ci w genomach bakteryjnych
nastepujacych  gendéw: 6-monooksygenazy 2,4-dichlorofenolowej, dehalogenazy 2-
halokwasowej,  dehalogenazy  halooctanowej,  dehalogenazy  haloalkanowej,  2-
monooksygenazy fenolowo-toluenowej, cis-dehalogenazy  kwasu-3-chloroakrylowego,
dehalogenazy dichlorometanowej, redukcyjnej dehalogenazy tetrachlorohydrochinonu,
zaleznej od alfa-ketoglutaranu, dioksygenazy 2,4-dichlorofenoksyoctanowej (wyk. 8A).
Rodzaje takie jak Mycobacterium, Paraburkholderia i Bradyrhizobium moga mie¢ pewne
preferencje dla §rodowisk z wyzsza zawartoscig chlorkow, podczas gdy rodzaje takie jak
Flavobacterium, Massilia, Arthrobacter, Lysobacter, Sphingomonas, Nocardioides,
Microbacterium dla $rodowisk z wyzsza zawartoscig fluorkow i jodkow (wyk. 8B).

W 1I etapie badan osiggnig¢to zatozony cel, potwierdzono potencjat genetyczny
mikroorganizméw badanych srodowisk do przeprowadzania procesu dehalogenacji HZO w
oparciu o analizy metagenomowe. Scharakteryzowano pod wzgledem taksonomicznym
wszystkie $rodowiska, wskazujac dominujgce taksony. Ponadto zidentyfikowano
genykodujace enzymy zaangazowane w metaboliczne i kometaboliczne procesy dehalogenaciji
HZO, oraz oznaczono ich obfito$¢ wystepowania.

Nazwy wszystkich geno6w opisanych w rozdziale 4.2. wraz z ich thumaczeniem, oraz funkcja

enzymow przez nie kodowanych znajdujg si¢ w tabeli 7.
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4.3. 1zolacja, selekcja i charakterystyka mikroorganizmaéw

Uzyskane w etapie II wyniki badan wykazaty obecno$¢ genow kodujacych rézne
dehalogenazy, w metagenomach zespotow mikroorganizmow wszystkich badanych srodowisk,
a zatem potwierdzity potencjal genetycznego drobnoustrojow do dehalogenacji HZO. Celem
kolejnego etapu badan byta izolacja bakterii heterotroficznych zdolnych do biotransformacji
HZO z badanych srodowisk (etap III), a nastepnie wyselekcjonowanie szczepdw bakteryjnych
charakteryzujacych si¢ najwyzsza efektywnoscig w biotransformacji wybranych HZO (etap
V).

4.3.1. 1zolacja i selekcja mikroorganizmoéow

Izolacje szczepdw bakteryjnych z probek srodowiskowych przeprowadzono wykonujac
seri¢ trzech 14-dniowych pasazy hodowli na ptynnym podtozu mineralnym M9. Szczegdtowy
opis procedury izolacji zostat zaprezentowany w punkcie 3.5.10.

Liczebnos$é¢ bakterii w podlozu po pierwszym pasazu byla na poziomie 10° jtk/ml,
natomiast po trzecim pasazu osiggnela wartoéé 107 jtk/ml. Na podstawie roznic w morfologii
kolonii oraz z uwzglednieniem losowego wyboru poszczegdlnych kolonii, do selekcji czystych
kultur wytypowano 70 szczepow, pochodzacych z ujednoliconej probki z kazdego srodowiska
(grunty rolne, grunty lesne, oczyszczalnia $ciekdw), uzyskujac finalnie okoto 210 szczepoéw
bakteryjnych. W celu wyeliminowania tych samych szczepdéw przeprowadzono kompleksowa
analizg restrykcyjng genéw 16S rRNA. Dla kazdego z badanych szczepow wyizolowano
calkowite DNA metoda izolacji DNA z kolonii bakteryjnej. Na matrycy uzyskanego DNA
przeprowadzono reakcje PCR z wykorzystaniem starteréw 27F i 1492R, komplementarnych do
odpowiednich nukleotydow w genie 16S rRNA. Dla wigkszosci wyizolowanych szczepdéw
analiza elektroforetyczna produktow PCR potwierdzila obecnos¢ fragmentow DNA wielkosci
ok. 1500 pz (par zasad), swiadczacych o obecnosci genu 16S rRNA (fot. 4). Uzyskane produkty
amplifikacji zostaty nastepnie poddane analizie restrykcyjnej z wykorzystaniem enzymu Haelll
(fot. 5). Analiza elektroforetyczna fragmentow restrykcyjnych wykazata, ze w puli 210
wybranych szczepow znajduje si¢ 34 unikatowych szczepow bakteryjnych, ktorym nadano
autorskie nazwy (liczbowe Ilub literowe w zalezno$ci od typu probki). Najsilniej
reprezentowany byt szczep nr 2-0cz (9% w puli wszystkich szczepow) oraz szczepy nr: D, a,
B (odpowiednio 7%, 5% i 3%). Pozostale izolaty stanowily od 0,5% do 2%

wyselekcjonowanych szczepdw.
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Fotografia 4. Przyktadowe zdjecie zelu po rozdziale elektroforetycznym produktéw PCR gendéw 16S rRNA
(zaznaczony strzatka). Potwierdzono obecnoé¢ fragmentow DNA wielkosci ok. 1500 pz (par zasad), $wiadczacych

0 obecnosci genu 16S rRNA. M - marker wielkosci fragmentéw DNA.

o OO0 o

Fotografia 5. Przykladowe zdjecie zelu po rozdziale elektroforetycznym produktéw trawien DNA enzymem
restrykcyjnym Haelll. M - marker wielkosci fragmentow DNA. Liczby wskazujg na wielko$¢ fragmentu wyrazona

w parach zasad (pz).

4.3.2. Selekcja bakterii zdolnych do biotransformacji halogenowanych pestycydow

Dla wyselekcjonowanych na drodze analiz restrykcyjnych izolatdw bakteryjnych
pochodzacych z probek gruntow oraz oczyszczalni §ciekow prowadzono dalsza selekcje pod
katem ich zdolno$ci do biotransformacji HZO, co stanowilo IV etap badan. Z 34
wyizolowanych szczepoéw do dalszych analiz wybrano 30, cztery z nich wykazywaty trudnos$ci
w hodowli w warunkach laboratoryjnych w dtuzszym czasie. Szczegétowy opis procedury

selekcji zostat zaprezentowany w punkcie 3.5.14.
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Izolaty bakteryjne poddano symulacji proceséw dehalogenacji, ktéra zostala
przeprowadzona na podiozu M9 z dodatkiem mieszaniny pestycyddéw Chwastox trio jako
jedynego zrodta wegla i energii. Symulacje procesow dehalogenacji pestycydow prowadzone
byly dla kazdego izolatu bakteryjnego w trzech powtorzeniach. Ubytek halogenowanych
pestycydéw mierzono wzgledem ich zawartoSci w momencie rozpoczgcia symulacji oraz
wzgledem wariantu kontrolnego, do ktdrego nie dodano mikroorganizméw. W trakcie
symulacji kontrolowano zywotno$¢ izolatow — wszystkie izolaty utrzymywaty zywotno$¢, stad

wniosek, ze posiadalty mechanizmy do wykorzystania pestycydow jako zrodta wegla i energii.

Tabela 8. Ubytek pestycydow wchodzacych w sktad preparatu Chwastox trio w przeprowadzonej
mikrobiologicznej symulacji biotransformacji. Na szaro zaznaczono szczepy wytypowane do konsorcjow Rozt (X,
Y, Z, 103, 104, 118), Rol (C, 3, 7, 10, 21), Ocz (a, 29, 34).

Nr Ubytek Ubytek Nr Ubytek Ubytek Nr Ubytek Ubytek
MCPA Mecoprop-P MCPA Mecoprop-P MCPA  Mecoprop-P
szczepu [%6] [%] szczepu [%] [%] szczepu [%] [%]
Grunty rolne Grunty lesne Oczyszczalnia

A 48 >99 X 67 >99 o 70 >99
B 64 >99 Y 64 >99 M 34 >99
C 71 >99 z 76 >99 2-ocz 56 >99
D 42 >99 103 72 84 12 58 >99

F 45 4 104 >99 >99 20 51 >99

1 60 94 118 71 88 21-ocz 51 41

3 61 >99 114 27 0 27 69 50

7 74 >99 29 74 >99
10 67 93 32 34 21
11 60 >99 34 70 >99
21 75 >99

27 53 >99

31 46 >99

Stwierdzono, ze wigkszos¢ wyselekcjonowanych szczepdéw usuwata Mecoprop-P z

efektywnoscig >99%, natomiast efektywnos$¢ usuwania MCPA wahala si¢ od 27% do >99%.

Szczepy charakteryzujace si¢ najwyzsza redukcja zawarto$ci pestycydow  zostaty
wyselekcjonowane do dalszych symulacji, wchodzac finalnie w skiad trzech konsorcjow —
Rozt, Rol, Ocz, wyniki ubytku pestycydow wchodzacych w sktad preparatu Chwastox trio

zaprezentowano w tabeli 8.
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4.3.3. Charakterystyka fizjologiczna szczepdw z konsorcjow bakteryjnych

Szczepy charakteryzujace si¢ najwyzszym stopniem redukcji zawartosci pestycydow
wchodzacych w sktad preparatu Chwastox trio, wchodzac finalnie w sktad trzech konsorcjow
— Rozt, Rol, Ocz, zostaty przebadane pod katem zdolnos$ci do produkcji wybranych enzymow:
celulaz, lipaz oraz ureaz. Oznaczenia jakos$ciowe zdolnosci do produkcji wymienionych
enzymOw przeprowadzono w oparciu o testy hodowlane (fot.6.). Metodyke testow

przedstawiono w rozdziale 3.5.15., 3.5.16., 3.5.17.

Fotografia 6. Wyniki oznaczen testow hodowlanych sprawdzajacych produkcje lipaz (A), celulaz (B) i ureaz (C)
przez szczepy wchodzace w sklad konsorcjow. Lipazy: wynik pozytywny- fluorescencja w $§wietle UV,
negatywny- brak fluorescencji. Celulazy: wynik pozytywny- strefa przejasnienia wokot kolonii, negatywny- brak
strefy przejasnienia. Ureazy: wynik pozytywny- zmiana zabarwienia podloza z pomaranczowo-Czerwonego na
r6zowe, wynik negatywny brak zmiany zabarwienia podtoza.

Dla kazdego szczepu z konsorcjow przeprowadzono odpowiedni test w trzech
powtorzeniach. Przeprowadzono réwniez oznaczenia jako$ciowe zdolnosci do produkcji
celulaz, lipaz, 1 ureaz u szczepow bakteryjnych zdolnych do efektywnego rozktadu substancji
ropopochodnych pochodzacych z kolekeji Zaktadu Biologii oznaczonych jako konsorcjum

Rop. Wyniki aktywnosci celulolitycznej, lipolitycznej oraz ureolitycznej zaprezentowano w

tabeli 9.
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Celulazy stanowig grupe enzyméw z klasy hydrolaz, katalizujacych hydrolize wigzan
B-1,4-glikozydowych pomigdzy czasteczkami glukozy w celulozie. Celuloza jest substratem
powszechnie wystepujacym w glebie, a aktywnos¢ do jej rozktadu, poprzez produkcje celulaz
wykazuja zarowno bakterie jak i grzyby. Z kolei lipazy sg enzymami hydrolitycznymi
katalizujgcymi rozktad wigzan estrowych w tluszczach. Ureazy natomiast stanowig grupe
enzymow, rowniez z klasy hydrolaz, katalizujac reakcje hydrolitycznego rozktadu mocznika na
amoniak i dwutlenek wegla. W srodowisku wodnym i glebowym, amoniak wystepuje w formie
jonu amonowego NH4", ktory stanowi najbardziej przyswajalng forme azotu dla ro$lin.
Sprawdzenie aktywnosci celulolitycznej, lipolitycznej oraz ureolitycznej mikroorganizmow
jest istotne z punktu widzenia wplywu na dalsze procesy degradacji zwigzkdéw organicznych

stanowigcych produkty dehalogenacji oraz wptywu na ekosystemy. Celulazy, lipazy i ureazy

Tabela 9. Wyniki testow hodowlanych sprawdzajacych produkcje ureaz, celulaz i lipaz przez wyselekcjonowane
szczepy bakteryjne zdolne do biotransformacji HZO. Wynik dodatni oznaczony jest +, wynik negatywny
oznaczony jest - .

szczep ureazy celulazy lipazy
szczepy grunty rolne
C - - +
3 - + -
7 - - -
10 - + +
21 - -
szczepy grunty leSne
X - - +
Y - + -
z - + -
103 - + -
104 - - -
118 - - 3
szczepy oczyszczalnia
alfa - + -
29 + - -
34 - - +
szczepy zakladowe rozkladajace ropopochodne
Art - - -
Bac + - +
P7 - - +
Bielinek - - +
Dominik + - +

bardzo czgsto zaangazowana sg w kolejne etapy rozktadu zwigzkéw organicznych. Enzymy te
biorgc udzial w rozktadzie celulozy, tluszczé6w 1 mocznika, rozszczepiaja te zwiazki

odpowiednio do prostszych form: glukozy, kwasow ttuszczowych i amoniaku, dostarczajac
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substratow innym mikroorganizmom (Margesin i wsp., 1999; 2007; Kuppusamy, 2017; Pawlik,
2017), posrednio zaangazowanym w biotransformacje i biodegradacj¢ pestycydow.

Wsrod bakterii pochodzacych z gruntéw rolnych obecne sg szczepy zdolne do produkeji
celulaz (3, 10) oraz lipaz (C, 10, 21), podobnie wsrod bakterii wyizolowanych z gruntoéw
lesnych obecne sg szczepy zdolne do produkeji celulazy (Y, Z, 103) oraz lipaz (X). Wérod
szczepdw pozyskanych z oczyszczalni S$ciekdw szczep alfa wykazywal aktywnosé
celulolityczng, 29 — ureolityczng, a 34 lipolityczng. W przypadku szczepdéw zdolnych do
rozktadu substancji ropopochodnych, wszystkie szczepy procz Art. wykazywaly aktywnos¢

lipolityczna, a ureolityczna- wykazywaly szczep Bac i Dominik (tabela 9).

4.4. Charakterystyka genetyczna konsorcjow bakteryjnych — potencjal genetyczny
konsorcjow do przeprowadzania proceséw dehalogenacji

Wyniki prezentowane w niniejszym rozdziale stanowig rezultaty V etapu badan. W celu
oceny potencjatu genetycznego konsorcjow bakteryjnych (Rozt, Rol, Rop, Ocz) wyizolowane
DNA kazdego szczepu, wchodzacego w sktad danego konsorcjum, polaczono w cztery probki
(kazda probka stanowita mikrobiom jednego z czterech konsorcjow), ktore zsekwencjonowano
na platformie Novaseq 6000 firmy Illumina. Na podstawie wynikdéw sekwencjonowania
metagenomowego ustalono sktad gatunkowy konsorcjow, ktéry zaprezentowano w tabeli 10.
Zidentyfikowano rowniez geny kodujace enzymy uczestniczace w metabolicznej i
kometabolicznej dehalogenacji, nazywane dalej metabolicznymi i kometabolicznymi

dehalogenazami (wykres 9, tabela 11).

Tabela 10. Sktad gatunkowy konsorcjow bakteryjnych wykorzystywanych przy symulacjach rozktadu HZO,

ustalony na podstawie sekwencjonowania metagenomowego, oraz ich pochodzenie.

Rozt Rol Pochodzenie bakterii wchodzacych w
sktad konsorcjow:

Pseudomonas sp. Pseudomonas lini
P Rozt — szczepy bakteryjne pochodzace z

Janthinobacterium lividum Pseudomonas sp. gruntéw lesnych z okolic Zamoscia.
Pseudomonas putida Aeromonas media Rol — szczepy bakteryjne pochodzace z
Bacillus mycoides Aeromonas hydrophila gruntéw rolnych z pol uprawnych obrebu
Chryseobacterium carnipullorum Brevundimonas sp. Stare Babice, Ozarbw Mazowiecki.
. Rop - szczepy bakteryjne aktywne
Flavobacterium sp. wobec degradacii substancji
ropopochodnej, stanowigce  kultury
Rop Ocz bakteryjne Zakladu Biologii WIBHIIS
. . PW.
Raoultella planticola Pseudomonas putida .
o ) i Ocz — szczepy bakteryjne pochodzace z
Serratia liquefaciens Pseudomonas aeruginosa oczyszezalni $ciekéw Eko-Babice w
Pseudomonas frederiksbergensis Achromobacter denitrificans  Starych Babicach.

Pseudomonas mandelii
Pseudomonas fluorescens
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konsorcjow wyrazona w transkryptach na milion (tpm) odczytéw. Nazewnictwo enzyméw w jezyku polskim
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Wykres 9. Wzgledna obfitos¢ genow kodujacych dehalogenazy metaboliczne i kometaboliczne w metagenomach

zgodnie z tlumaczeniem podanym w tabeli 11.



Tabela 11. Nazwy zidentyfikowanych genéw kodujacych metaboliczne i kometaboliczne dehalogenazy, w jezyku

polskim i angielskim.
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W konsorcjum Rop zidentyfikowano 26 genow kodujacych metaboliczne dehalogenazy oraz 7
gendéw kodujacych kometaboliczne dehalogenazy, w konsorcjum Rozt odpowiednio 25
metabolicznych i 6 kometabolicznych, w konsorcjum Ocz 24 metaboliczne oraz 6
kometabolicznych, a w konsorcjum Rol 20 metabolicznych i 6 kometabolicznych dehalogenaz.

Wsrod najliczniej wystepujacych genéw kodujacych metaboliczne dehalogenazy byty:
6-monooksygenaza  2,4-dichlorofenolu,  karboksymetylenobutenolidaza, dehalogenaza
haloalkanowa, dehalogenaza halooctanowa, dehalogenaza 2-halokwasowa. Natomiast wsrod
gendéw kodujacych kometaboliczne dehalogenazy najliczniej reprezentowane byly: 2-
monooksygenaza fenolowa (zalezna od NADPH), 2,3-dioksygenaza katecholowa, 2-
monooksygenaza fenolowo-toluenowa (zalezna od NADH) P5/AS5. W metagenomach
wszystkich konsorcjow zaobserwowano réwniez geny kodujace enzymy uczestniczace w
szlakach transformacji 2,4-D. Zidentyfikowano sze$¢ takich genow: 6-monooksygenaze 2,4-
dichlorofenolowsg (alternatywna nazwa to hydroksylaza 2,4-dichlorofenolu) (o $redniej liczbie
odczytow rownej 137,6 - 10° tpm), karboksymetylenobutenolidaze (86,2 - 10° tpm), reduktaze
maleilooctanowa (14,1 - 10 tpm), cykloizomeraze chloromukonianowa (10,3 - 10% tpm),
dioksygenaze 2,4-dichlorofenoksyoctanowa zalezna od alfa-ketoglutaranu (9,25 - 102 tpm) oraz
1,2-dioksygenaze chlorokatecholowa (6,1 - 10% tpm) — ktéra nie byla obecna tylko w
metagenomie konsorcjum Rol. Na rycinie 4. przedstawiono szlaki metabolicznej transformacji
2,4-D, wraz z uwzglgdnieniem udziatu odpowiednich enzymow.

Dane literaturowe wskazuja, ze znacznie czgséciej spotykanym szlakiem metabolicznej
transformacji 2,4-D jest szlak A (rycina 4A), w ktorym na drodze dziatania enzymu 2,4-D
dioksygenazy zaleznej od a-ketoglutaranu (1) powstaje 2,4-dichlorofenol, a nastepnie dochodzi
do hydroksylacji 2,4-dichlorofenolu przez hydroksylaze 2,4-dichlorofenolu (2) z
wytworzeniem 3,5-dichlorokatecholu. Kolejnym etapem jest rozszczepienie orto- lub meta-
dichlorokatecholu przez 1,2-dioksygenaze chlorokatecholu (3) z wytworzeniem 2,4-dichloro-
cis,cis-mukonianu. Transformacja 2,4-dichloro-cis,cis-mukonianu do 2-chlorodienelaktonu ma
miejsce przy udziale cykloizomerazy chloromukonianu (4). Dalsza transformacja 2-
chlorodienelaktonu do 2-chloromaleilooctanu jest katalizowana przez hydrolazg
chlorodienelaktonu (5), a transformacja powstalego 2-chloromaleilooctanu do beta-
ketoadipinianu  przez maleilooctan  katalizowana odpowiednio przez reduktaze
chloromaleilooctanu i reduktaz¢ maleilooctanu (6). Powstaly w wyniku przemian
biochemicznych beta-ketoadipinian jest kierowany do cyklu kwasu tréjkarboksylowego
(Kumar i in., 2016; Islam i in., 2018).
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W metagenomach konsorcjow obecne sg geny, ktorych produkty zaangazowane sg w

reakcje zaprezentowane na rycinie 4, oznaczone nast¢pujacymi numerami: 1, 2, 3, 4, 6.

CH,COOH OH H
g . , ¢ OH _
c
cl cl Cl

2,4-dichloro-cis,cis-

2,4-D 2,4-dichlorofenol 3,5-dichlorokatechol mukonian
4
- 0. _0
= 00" €00
co0" 00 6 co0- 6 cQo 5 el &
CyKITCA =— -— S, . .
N c S
0 0 0 cl
beta-ketoadypinian octan maleilu 2-chloromalelooctan 2-chlorodienelakton
OCH,COOH OCH,COOH f) E
2,4-D Kwas 4-chlorofenol 4-chlorokatechol

4-chlorofenoksyoctowy

0o- )
coo- €% & cqo s o:ézooc > "coo
Cykl TCA ~— - L -—
0 (o]

beta-ketoadypinian octan maleilu cis-4-karboksymetyleno-  3-chloro-cis,cis-
but-2-en-4-olid mukonian

Rycina 4. Przyktadowe dwa szlaki metabolicznej transformacji 2,4-D: A cze$ciej obserwowany w $rodowisku, B-
znacznie rzadziej przeprowadzany przez bakterie. Reakcje transformacji 2,4-D ponumerowane sg 1-8, w ktore
zaangazowane sg nastepujagce enzymy: (1) 2,4-D dioksygenaza zalezna od a-ketoglutaranu, (2) hydroksylaza 2,4-
dichlorofenolu, (3) 1,2-dioksygenaza chlorokatecholowa, (4) cykloizomeraza chloromukonianu, (5) hydrolaza
chlorodienelaktonu (6) odpowiednio reduktaza chloromaleilooctanu i reduktaza maleilooctanu, (7) dehalogenaza

2,4-D, (8) monooksygenaza 4-chlorofenoksyoctowa.
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Z kolei produkt genu karboksymetylenobutenolidazy zidentyfikowany w

metagenomach konsorcjow, stanowi enzym z klasy hydrolaz, katalizuje nastepujaca reakcje

(rycina 5.):
0 OH
= 0 0
o + H,0 —
HO o HO =
0
4-karboksymetylenobut-2-en-4-olid 4-oksoheks-2-enedionian

Rycina 5. Reakcja katalizowana przez enzym karboksymetylenobutenolidaze.

Karboksymetylenobutenolidaza uczestniczy rowniez w reakcji degradacji: 3-chlorokatecholu,
chlorocykloheksanu, chlorobenzenu, fluorobenzoesanu, oraz toluenu (wg baz danych KEGG
oraz BRENDA).

Rzadziej spotykanym szlakiem metabolicznej transformacji 2,4-D jest szlak B (Rycina
4B), w ktorym na drodze dziatania enzymu dehalogenazy 2,4-D (7) odtaczony zostaje jeden
atom chloru, w efekcie czego powstaje kwas 4-chlorofenoksyoctowy. Nastepnie przy udziale
monooksygenazy 4-chlorofenoksyoctowej (8) powstaje 4-chlorofenol (p-chlorofenol, 4-CP).
Przy udziale hydroksylazy 2,4-dichlorofenolu (2) dochodzi do hydroksylacji 4-CP, czego
produktem jest 4-chlorokatechol. Kolejnym etapem jest rozszczepienie pierscienia
chlorokatecholu przez 1,2-dioksygenazg chlorokatecholu (3) z wytworzeniem 3-chloro-cis,cis-
mukonianu. Transformacja 3-chloro-cis,cis-mukonianu do cis-4-karboksymetyleno-but-2-en-
4-olidu ma miejsce przy udziale hydrolazy chlorodienelaktonu (5). Nast¢pnie przy udziale
reduktazy chloromaleilooctanu (6) powstaje octan maleilu, a przy udziale reduktazy
maleilooctanu (6) octan maleilu jest transformowany do beta-ketoadipinianu. Ten ostatni
zwigzek jest wlaczany do cyklu kwasow trojkarboksylowych (Kumar i in., 2016; Islam i in.,
2018). Dwa ostatnie etapy szlakéw metabolizmu 2,4-D s3 takie same w obu przypadkach,
podobnie w obu przypadkach udziat biorg w wigkszosci te same enzymy. Wyjatek stanowig
dwie pierwsze reakcje, w ktore zaangazowane sg dehalogenaza 2,4-D (7) oraz monooksygenaza
4-chlorofenoksyoctowa (8).

Na podstawie analiz wynikéw sekwencjonowania metagenomow konsorcjow
bakteryjnych Rozt, Rol, Rop, Ocz, mozna jednoznacznie stwierdzi¢, ze wyselekcjonowane

mikroorganizmy wchodzace w sktad konsorcjow sa genetycznie przystosowane do

87



biotransformacji HZO, w tym 2,4-D. Pomimo, Ze pochodza z r6znych srodowisk, w tym takich,
na ktore wplyw czltowieka jest nieznaczny (konsorcjum Rozt) oraz $rodowisk poddanych
antropopresji w znacznym stopniu (konsorcja Rol, Rop, Ocz) — wszystkie te mikroorganizmy
wyksztalcity badz nabyly droga horyzontalnego transferu gendéw (HTG), mechanizmy
transformacji HZO, w tym 2,4-D. W kolejnym etapie weryfikowano zdolno$¢ konsorcjow do
biotransformacji kwasu 2,4-dichlorofenoksyoctowego (2,4-D) i 4-chlorofenolu (4-CP) — VI

etap badan.

4.5. Symulacje biotransformacji HZO
4.5.1. Symulacje biotransformacji 2,4-D przez konsorcja bakteryjne

Celem VI etapu badan bylo okreslenie zdolnosci opracowanych konsorcjow
bakteryjnych  do  biotransformacji  kwasu  2,4-dichlorofenoksyoctowego  (2,4-D)
i 4- chlorofenolu (4-CP). Symulacje biotransformacji 2,4-D prowadzone byly na podtozu
mineralnym M9 z dodatkiem ziemi okrzemkowej petniacej funkcje powierzchni adsorpcji
bakterii oraz z dodatkiem odpowiedniego st¢zenia 2,4-D. Pestycyd rozpuszczony uprzednio w
96% etanolu w odpowiednim rozcieficzeniu dodawano do kolbek symulacyjnych. Podloze
zaszczepiono inoculum konsorcjum bakteryjnego Rozt, Rol, Rop, Ocz. Symulacje proceséw
biotransformacji 2,4-D prowadzone byty dla kazdego konsorcjum bakteryjnego oraz w
wariancie kontrolnym, do ktérego nie dodano mikroorganizméw, w trzech powtdrzeniach
(szczegodtowy opis procedury znajduje sie¢ w punkcie 3.5.19.). Ubytek 2,4-D mierzono w czasie
w stosunku do jego zawarto$ci w momencie rozpoczecia symulacji oraz w stosunku do wariantu
kontrolnego. Przeprowadzano réwniez pomiar zywotnosci bakterii w czasie trwania symulacji.
W tabeli 12 zestawiono uzyte w testach biotransformacji st¢zenia 2,4-D oraz ich wplyw na
konsorcja bakteryjne. Poczatkowo zastosowane w symulacji biotransformacji 2,4-D stezenie
16 g/l miato letalny wptyw na bakterie wchodzace w sktad badanych konsorcjow. Stezenie 8,4
g/l hamowato aktywno$¢ mikroorganizméw — brak obserwowanej biotransformacji 2,4-D. W
przypadku stezen 2,4-D rownych 4,2 g/l 1 2,1 g/l obserwowano efektywng biotransformacje
pestycydu.
W testach biotransformacji 2,4-D w stezeniu 4,2 g/l probki do ekstrakcji HZO z pltynow
hodowlanych w celu oznaczenia ubytku 2,4-D pobierano w czasie rozpoczecia symulacji (TO0),
po 15 dniach (T15), po 24 dniach (T24), po 30 dniach (T30), a w przypadku st¢zenia 2,1 g/l w
czasie rozpoczgcia symulacji (TO), po 4 dniach (T4), po 10 dniach (T10), po 30 dniach (T30) i
po 55 dniach (T55). Za kazdym razem z kazdej kolbki symulacyjnej pobierano 2 probki,
(tacznie 30 probek w kazdym czasie). Probki te byty nast¢pnie analizowane z wykorzystaniem
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GC-ECD oraz GC-MS (w celu identyfikacji produktéw biotransformacji). Dla tak prowadzonej
symulacji biotransformacji 2,4-D otrzymano wyniki, ktore zaprezentowano na wykresie 10.

Tabela 12. Uzyte w symulacji biotransformacji stgzenia 2,4-D i ich wptyw na konsorcja bakteryjne.

Stezenie 2,4-D (g/l) Wplyw na konsorcja bakteryjne
16 letalny w stosunku do
wszystkich konsorcjow
8,4 zahamowanie
biotransformacji 2,4-D
4,2 efektywna biotransformacja
2,1 efektywna biotransformacja

Wyniki przeprowadzonych badan wykazaly, ze w warunkach prowadzonych testow
biotransformacji 2,4-D ulega samorzutnej estryfikacji do estru etylowego kwasu 2,4-
dichlorofenoksyoctowego (nazywanego w dalszej czeSci estrem etylowym 2,4-D). W
symulacjach biotransformacji 2,4-D obserwowano hydroliz¢ estru etylowego 2,4-D do 2,4-D i
nastepnie jego transformacje do 2,4-DCP (ale roéwniez do 2,4,5-trichlorofenolu — 2,4,5-TCP).

Badania prowadzone przy poczatkowym stezeniu 2,4-D réwnym 4,2 g/l wykazaly, ze
we wszystkich badanych hodowlach obserwowano spadek st¢zenia estru etylowego 2,4-D (0
93-96%) po 15 dniach prowadzenia testow biotransformacji. Efektywnos$¢ usuwania 2,4-D z
hodowli po 30 dniach wynosita 100%. Nalezy jednak zaznaczy¢, ze w probie kontrolnej
(pozbawionej mikroorganizmow) takze obserwowano stopniowy spadek stezenia badanego
zwigzku — 30% po 30 dniach prowadzenia symulacji.

Najlepsza efektywno$¢ usuwania estru etylowego 2,4-D z podloza ptynnego przy
poczatkowym stezeniu 2,1 g/l obserwowano przy zastosowaniu konsorcjum Rozt — ubytek 2,4-
D wynosit 99% po 4 dniach, a po 10 dniach wynosit 100%. W przypadku konsorcjum Rol po
4 dniach ubytek zwiazku wyniost 82%, po 10 dniach 100%, natomiast trzydziestego dnia
zaobserwowano chwilowy wzrost st¢zenia estru w probkach ptynu hodowlanego, mogto to by¢
spowodowane desorpcja zwigzku z ziemi okrzemkowej. Po 55 dniach ubytek 2,4-D w hodowli
Rol wyniost 100 %. Ubytek estru etylowego 2,4-D w przypadku konsorcjum Ocz i Rop, w
czasie T4 spadt odpowiednio o 80% i 90%, w dalszym czasie utrzymywat si¢ jednak na stalym
poziomie (wyk. 10 B.)

Konsorcjum Rozt 1 Rol wykazywaly najwyzszy poziom transformacji 2,4-D, z tego
wzgledu do dalszych symulacji biotransformacji wybrano wtasnie te konsorcja. Ilos¢ bakterii

przez caly okres symulacji utrzymywata sie na tym samym poziomie 108 jtk/ml, a po roku
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wynosila: w symulacji z uzyciem konsorcjum Rozt $rednio 4,33 -10° jtk/ml, konsorcjum Rol
8,95 -10° jtk/ml, konsorcjum Rop 8,15 -10° jtk/ml, konsorcjum Ocz 1,68 -108 jtk/ml.

100 «
90

% 80

70 o—K
60

50
40

Rozt
Rol

Rop
30
—8—0cz
20

10

0 T T ¥ i o @

30
B czas {dni)

o
w
=
o
=
L
)
(=)
o
[%a)

100 ¢
% 90
20
70
60
50
40
30
20
10

o
i
=
o
=
u
N
o
N
[5a]
w
[=]
w
i
B
(=)
o
i
ul
o

55

czas (dni)

Wykres 10. Procentowa zawarto$¢ estru etylowego 2,4-D w ptynie hodowlanym w czasie, w symulacji
biotransformacji 2,4-D. A- poczatkowe stezenie 2,4-D 4,2 g/l, B- poczatkowe stezenie 2,4-D 2,1 g/l. Rozt, Rol,

Rop, Ocz — uzyte konsorcja, K -wariant kontrolny. Oznaczenia wykonano z wykorzystaniem GC-ECD.

Wraz z ubytkiem zawartosci estru 2,4-D, a potem 2,4-D, w hodowlach wzrastato
stezenie 2,4-DCP (2,4-dichlorofenolu), czyli pierwszego metabolitu metabolizmu 2,4-D w
szlaku metabolicznym A, zaprezentowanego na rycinie 4. Na wykresie 11. zaprezentowano
zmiany zawartosci 2,4-DCP w czasie. Zaobserwowano takze, ze dodatek Swiezej porcji 2,4-D
do symulacji, po jego pelnej transformacji do 2,4-DCP, powodowat efekt letalny- §mier¢ calej

populacji bakterii we wszystkich hodowlach.
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Wykres 11. Zmiany stezenia 2,4-DCP w ptynie hodowlanym w czasie, w symulacji biotransformacji 2,4-D. Rozt,

Rol, Rop, Ocz — uzyte konsorcja, K -wariant kontrolny. Oznaczenia wykonano z wykorzystaniem GC-ECD.

4.5.2. Symulacje biotransformacji 4-CP przez konsorcja bakteryjne

4-CP (4-chlorofenol) wybrano do prowadzenia symulacji biotransformacji w celu
sprawdzenia zdolnosci konsorcjow bakteryjnych Rozt i Rol, do przeprowadzania rzadziej
obserwowanego szlaku, ktérego jednym z pierwszych metabolitow jest 4-CP (rycina 4B), oraz
ze wzgledu na podobienstwo 4-CP do 2,4-DCP.

Symulacje prowadzone byly na podtozu mineralnym M9 z dodatkiem ziemi
okrzemkowej petniagcej funkcje powierzchni adsorpcji bakterii oraz z dodatkiem 250 ul 1%
wodnego roztworu 4-CP (otrzymano stezenie 0,025 g/1). Podtoze zaszczepiono inoculum
konsorcjum bakteryjnego Rozt i Rol (szczegotowy opis procedury znajduje si¢ w punkcie
3.5.19.). Symulacje procesow biotransformacji 4-CP prowadzone byty dla kazdego konsorcjum
bakteryjnego w trzech powtorzeniach w nastepujacych wariantach: (A) 4-CP jako jedyne zrodto
wegla, (B) etanol jako dodatkowe zrodio wegla, (C) metylokobalamina jako przeno$nik
elektronéw, (D) etanol oraz metylokobalamina. Kontrola dla kazdego wariantu zawierata
wszystkie sktadniki dodane w danym wariancie, oprocz konsorcjum bakteryjnego. Hodowle

prowadzono przez 8 miesiecy. Ubytek 4- CP mierzono w czasie w odniesieniu do jego
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zawarto$ci w momencie rozpoczecia symulacji oraz wzgledem wariantu kontrolnego. Probki
do oznaczen stgzenia 4- CP pobrano na poczatku symulacji (T0), przez pierwszych 50 dni
prébki pobierano co 7 dni- jednak ubytek 4-CP byt w tym okresie nieznaczny, stad kolejny
pobor wykonano po 8 miesigcach (T8). Przeprowadzano rowniez pomiar zywotnosci bakterii
w czasie trwania symulacji.

Wyniki symulacji biotransformacji 4-chlorofenolu przedstawiono na wykresie 12 i w
tabeli 13. Najwyzszg efektywnos$¢ procesu usuwania 4-CP z hodowli stwierdzono dla wariantu
B symulacji (tabela 13). Po 8 miesigcach ubytek 4-CP w symulacjach z zastosowaniem
konsorcjum Rol wynosit 82%, a konsorcjum Rozt — 60%. Efektywno$¢ usuwania 4-CP w
wariancie C wynosita w przypadku konsorcjum Rol 72%, a w przypadku konsorcjum Rozt
58%. Dodatek jednocze$nie etanolu i metylokobalaminy zmniejszyt efektywno$¢ usuwania 4-
CP, efektywnos¢ przy zastosowaniu konsorcjum Rol wyniosta 64%, a Rozt 40% (wariant D).
Najnizsza efektywno$¢ procesu biotransformacji 4-CP obserwowana byta w wariancie A, w
przypadku konsorcjum Rozt — gdzie osiggnigto efektywno$¢ rowng 25%.

Bakterie w znaczacy sposob zwiekszaja efektywnos¢ usuwania 4-CP. Warto zwrdcic¢
uwage, iz we wszystkich badanych przypadkach uzycie dodatkowego zrodta wegla w postaci
etanolu zwigkszylo efektywnosc¢ procesu transformacji toksykanta, nawet w wypadku wariantu
kontrolnego. Nalezy podkresli¢, ze rowniez w kontroli obserwowano wzrost tempa usuwania
4-CP, po dodaniu etanolu i metylokobalaminy.

Liczba bakterii przez caty okres symulacji utrzymywata si¢ na podobnym poziomie -
108 jtk/ml, a po 8 miesiacach wynosita w symulacji z uzyciem konsorcjum Rozt $rednio wg
wariantu: (A) 1,68-105 (B) 8,71-10%, (C) 4,05:10°, (D) 7,23 -10° w symulacji z uzyciem
konsorcjum Rol odpowiednio: (A) 1,00 -10%, (B) 9,30 -10°, (C) 5,70 -108, (D) 4,50 -10° jtk/ml.

Bakterie nalezace do konsorcjum Rozt i Rol posiadajg genetyczny 1 fizjologiczny
mechanizm do biotransformacji 4-CP. Jednak jest to proces niezwykle czasochtonny w
poréwnaniu z procesem biotransformacji 2,4-D. Ponadto warto podkresli¢, iz w symulacji
biotransformacji 2,4-D, uzyto go w ilosci 4,2 i 2,1 g/, natomiast w symulacji biotransformacji
4-CP uzyto go w ilosci 0,025 g/l, zatem niemal w odpowiednio dwustu- i stukrotnie nizszym

stezeniu, a mimo to tempo jego usuwania jest znacznie nizsze.
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Wykres 12. Zmiany stezenia 4-CP w symulacji biotransformacji 4-CP po 8 miesigcach inkubacji wyrazone w g/1.
Poczatkowe stezenie 4-CP — 0,025 g/l. (A) 4-CP jako jedyne Zrodto wegla, (B) etanol jako dodatkowe Zrodto
wegla, (C) metylokobalamina jako przenosénik elektronow, (D) etanol oraz metylokobalamina. Rozt i Rol — uzyte
konsorcja, K -wariant kontrolny. Oznaczenia wykonano z wykorzystaniem GC-ECD.

Tabela 13. Procentowy ubytek 4-CP w ptynach hodowlanych symulacji biotransformacji 4-CP przy uzyciu
konsorcjum Rozt i Rol po 8 miesigcach prowadzenia symulacji.

% ubytku

Wariant 4-CP
A (K) 8%
K B (K) 45%
C (K) 40%
D (K) 38%
A (Rozt) 25%
B (Rozt) 60%
Rozt C (Rozt) 58%
D (Rozt) 40%
A (Rol) 7%
B (Rol) 82%
ROl 16 Rol) 72%
D (Rol) 64%
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4.5.3. Analiza metaproteoméw konsorcjow bakteryjnych

Na podstawie analiz metaproteomdw konsorcjow (szczegétowy opis procedury
znajduje si¢ w punkcie 3.5.20. i 3.5.21.) w trakcie symulacji biotransformacji 2,4-D i 4-CP
wsrod biatek wydzielniczych udalo si¢ zidentyfikowaé trzy dehalogenazy. W ptynach
hodowlanych symulacji biotransformacji 2,4-D byly to S-transferaza glutationu i
karboksymetylenobutenolidaza, natomiast w ptynach hodowlanych symulacji biotransformacji
4-CP zidentyfikowano S-transferaze glutationu i karboksymetylenobutenolidaze (ryc. 5) oraz
2,3-dioksygenaze katecholowg (tab.8.). S-transferaza glutationu katalizuje podstawienie grupy
halogenowej tiolanowym anionem glutationu, w wyniku czego powstaje nietrwaty i niestabilny
S-halometyloglutation, ktéry nast¢pnie ulega hydrolizie, tworzac halogen, glutation i
formaldehyd (Fetzner, 1998).

Identyfikacja jedynie trzech dehalogenaz nie jest jednoznaczna z ekspresja jedynie
trzech gen6w kodujacych wymienione dehalogenazy, jednak ilos¢ dehalogenaz w stosunku do
reszty biatek wydzielniczych bakterii byla zbyt mata, by moglty by¢ one oznaczone z
wykorzystaniem techniki LC — MS-MS / MS.

4.6. Usuwanie 2,4-D

Do usuwania chlorowanych herbicydéw stanowigcych pochodne kwasu
fenoksyoctowego z wody stosuje si¢ kilka metod, w tym fotokatalize (Alvarez i in., 2007;
Muszynski 1 in., 2020; Pattappan 1 in., 2023; Bi 1 in., 2023), elektrochemiczng degradacj¢
(Brillas i in., 2000; Oturan, 2000; Dargahi i in., 2019; ), utlenianie poprzez zaawansowane
procesy utleniania (ang. Advanced Oxidation Processes - AOP) (Garcia-Segura i in. 2011,
Rivera-Utrilla i in., 2012; Sanchis i in. 2013) oraz biodegradacj¢ (Chinalia i Killham, 2006;
Onbasili i Aslim 2011; Evangelista i in. 2010; Sanchis i in. 2013; Magnoli i in. 2020).

Abiotyczna transformacja 2,4-D, jak proponujg Chen i wspotpracownicy (2017), moze
przebiega¢ w nastepujacy sposob: na skutek dzialania nadsiarczanu aktywowanego FeS
(makinawit), aktywowane rodniki tlenowe atakujg wigzanie C—O w grupie fenoksylowej 2,4-
D i rozrywajg tancuch boczny, na skutek czego powstaje 2,4-dichlorofenol (2,4-DCP) oraz
kwas glikolowy. Powstaty kwas glikolowy moze zosta¢ nast¢pnie przeksztalcony w kwas
szczawiowy poprzez odwodornienie i hydroksylacje, po czym mineralizowany do CO2 i H2O.
2,4-DCP moze natomiast zosta¢ przeksztalcony do 4-chloro-1,3-benzenodiolu (4-CR) i 2-
chlorofenolu (2-CP) poprzez podstawienie chloru grupa hydroksylowa, a nastepnie
przeksztalcony w 2-chlorohydrochinon (2-CHQ) i p-benzochinon (PBQ) w procesie

odchlorowania. Jednoczesnie 2,4-DCP na drodze hydroksylacji, a mnastgpnie ataku
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elektrofilowego ulega transformacji w 4,6-dichlororezorcynol (4,6-DCR), z ktérego na drodze
reakcji eliminacji powstaje 2-CP. W kolejnym etapie dochodzi, wedtug badaczy, do otwarcia
pierScienia aromatycznego w wyniku ataku nukleofilowego na produkty chinonowe i/lub
dalszego utlenienia przez odchlorowanie. Powstate kwasy maleinowy i fumarowy mogg zosta¢
roztozone do COz2 i H20.

Z kolei wedtug Pattappan i wspotpracownikéw (2023) poczatkowe dziatanie rodnikow
tlenowych przebiega tak, jak zaproponowali to Chen i wspotpracownicy, natomiast powstaty
2,4-DCP ulega odchlorowaniu z wytworzeniem 2-CHQ, a nastepnie hydroksychinolu, poprzez
tatwiejsze usunigcie grupy OH z pozycji para-, w porownaniu z grupg OH z pozycji orto-.
2- CHQ tworzy stabilny izomer - 2-chloro-1,4-benzochinon, po czym nast¢gpuje odchlorowanie
z wytworzeniem hydroksychinolu. W wyniku dalszego utleniania i reakcji otwarcia pierscienia
hydroksychinolu powstaja kwasy alifatyczne (kwas maleinowy/kwas mrowkowy). Kwasy
alifatyczne ulegaja mineralizacji, tworzac CO2 i H2O w wyniku cigglego ataku rodnikéw
tlenowych.

W przypadku metod biologicznych, istnieje kilka szczepow opisywanych w literaturze
jako zdolne do biodegradacji 2,4-D, wykorzystujacych co najmniej dwa gtowne szlaki
transformacji: szlak ketoglutaranu (szlak A, ktérego pierwszym produktem metabolizmu jest
2,4-DCP) lub szlak dehalogenazy (szlak B, ktérego pierwszym produktem metabolizmu jest
kwas 4-chlorofenoksyoctowy, a nastepnie 4-CP) (rycina 4). Takie genetyczne przystosowanie
mikroorganizmoéw do metabolizowania ksenobiotyku, wprowadzonego do $rodowiska w
potowie dwudziestego wieku, jakim jest 2,4-D, jest zastanawiajace. Mikroorganizmy miaty
stosunkowo niewiele czasu do przystosowania sie¢ do toksykanta i stworzenia szlakow jego
metabolizmu. Van der Meer (1994) sugeruje, ze aktywno$¢ metaboliczna w kierunku 2,4-D,
moze wynika¢ z modyfikacji juz istniejgcych szlakéw metabolizmu naturalnie wystepujacych
zwigzkéw aromatycznych. Inni naukowcy sugeruja jednak niezalezne, ewolucyjne nabycie
genow szlaku biodegradacji 2,4-D (Dejonghe i in. 2000).

Przeprowadzona w ramach niniejszej pracy analiza danych literaturowych wskazuje, ze
posiadanie przez drobnoustroje wyspecjalizowanych mechanizméw biodegradacji 2,4-D
wynika z podobienstwa 2,4-D do naturalnie wystgpujacych w srodowisku HZO, posiadajacych
W swej strukturze pier§cien aromatyczny jak np. chlorofenole. Mocne dowody na naturalne
powstawanie chlorofenoli uzyskali w swoich badaniach Hoekstra i wspotpracownicy poprzez
wzbogacenie gleby lesnej izotopem chloru 3'Cl, a nastgpnie wykrycie chlorofenoli
wzbogaconych w *’Cl (1999). Metoda ta potwierdzono naturalne powstawanie 4-chlorofenolu,

2,4- (lub 2,5-) dichlorofenolu, 2,6-dichlorofenolu i 2,4,5-trichlorofenolu. Najsilniejsze
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wzbogacenie w izotop 3’Cl zaobserwowano dla 4-chlorofenolu, a suma wszystkich prostych
chlorofenoli wykrytych w glebach lesnych wynosita do 71 pg/kg s.m. Potwierdzenie
naturalnego pochodzenia 2,4-DCP oraz 4-CP, tlumaczy posiadanie wyspecjalizowanych
szlakdw metabolizmu 2,4-D, prowadzacych do powstania metabolitow 2,4-DCP i 4-CP, przez
mikroorganizmy réznych $rodowisk. Rozpowszechnienie wsrdd bakterii pochodzacych z
roznych $rodowisk genéw, ktorych produkty stanowig enzymy uczestniczace w szlakach
metabolizmu 2,4-D, zostato udowodnione w niniejszych badaniach — w analizie metagenomow
pochodzacych z gruntow lesnych, rolnych, oczyszczalni $ciekéw, a takze obecnych w
metagenomach konsorcjow wyizolowanych z tych srodowisk oraz w metagenomie konsorcjum
pochodzacego z gruntdéw silnie skazonych produktami ropopochodnymi. W wymienionych
metagenomach obecne byly prawie wszystkie geny, ktorych produkty biorg udziat w
metabolizmie 2,4-D.

Mikroorganizmy, z cata pewnosciag musialy wyksztatci¢ mechanizm transformacji 2,4-
D prowadzacy do powstania 2,4-DCP — reakcja katalizowana przez 2,4-D dioksygenazg zalezng
od a-ketoglutaranu (reakcja ta jest, jak juz wspomniano powyzej, czesciej obserwowana w
srodowisku) lub kwasu 4-chlorofenoksyoctowego. Ta druga reakcja, katalizowana przez
dehalogenaze 2,4-D i przez monooksygenaze 4-chlorofenoksyoctowa, z jakich$ przyczyn nie
jest faworyzowana przez drobnoustroje. By¢ moze 4-CP wykazuje wyzsza toksycznosé
wzgledem mikroorganizmow Srodowiskowych, cho¢ przeprowadzone przeze mnie badania na
wyselekcjonowanych konsorcjach (Rozt, Rol) na to nie wskazuja, badz produkcja 2,4-DCP jest
dla komorki bardziej optacalna energetycznie.

Pierwsza probe opisu katabolicznego szlaku biodegradacji 2,4-D podjeto przy uzyciu
Arthrobacter spp. (Loos i in. 1980). Z drugiej strony, najlepiej zbadany do dzi§ szlak
kataboliczny opiera si¢ na modelu kodowanym przez plazmid pJP4 wyizolowany po raz
pierwszy z Ralstonia eutrofa JMP134, wczesniej znanego jako Alcaligenes euthrocus (Cavalca
i in., 1999; Hotopp i Hausenger 2001; Kumar i in., 2014). Wsrod organizmow metabolizujgcych
2,4-D mozna wymieni¢ bakterie, w tym nalezace do o -, - i y- proteobakterii (Itoh i in., 2002;
Nielsen i in., 2013; Han i in, 2015; Kumar i in., 2016; Islam i in., 2018). Przyktadowe taksony

bakterii metabolizujacych 2,4-D, wymienianych w literaturze, zaprezentowano w tabeli 14.
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Tabela 14. Przyktadowe taksony bakterii metabolizujgcych 2,4-D.

Bakterie

Klasa bakterii

Bibliografia

Bradyrhizobium sp.

Bradyrhizobium elkanii USDA94

Bradyrhizobium sp. HW13

Ochrobactrum anthropic

Sphingomonas sp.

Sphingomonas paucimobilis

Xanthobacter sp. CP

Alphaproteobacteria

Huong i in. (2007)

Hayashi i in. (2016)

Kitagawa i in. (2002)

Carboneras i in. (2017)

Huong i in. (2007)

Cyconiin. (2011)

Ditzelmuller i in. (1989)

Achromobacter sp.

Achromobacter sp. LZ35

denitrificans EST4002

Achromobacter xylosoxidans subsp.

Alcaligenes sp.

Burkholderia sp.

Burkholderia cepacia

Cupriavidus sp.

Cupriavidus necator JMP 134

Cupriavidus gilardii

Dechloromonas sp.

Delftia acidovorans P4a

Delftia acidovorans MC1010

Ralstonia sp.

Betaproteobacteria

Igbinosa i in. (2007b)

Xiaiin. (2017)

Vedler i in. (2004)

Jacobsen i Pedersen (1992)

Huong i in. (2007)

Xiaiin. (2017)

Han i in. (2014)

Lerch i in. (2007)

Wuiin. (2017)

Yang i in. (2017)

Hoffmann i in. (2003)

Miiller (2007)

Huong i in. (2007)

Acinetobacter sp.

Aeromonas hydrophila IBRB-36
4CPA

Azotobacter chroococcum

Halomonas sp. EF43

Serratia marcescens

Gammaproteobacteria

Silva i in. (2007)

Markusheva i in. (2004)

Balajee i Mahadevan (1990)

Kleinsteuber i in. (2001)

Silvai in. (2007)
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Stenotrophomonas maltophilia Silva i in. (2007)

Stenotrophomonas sp. Haniin. (2014)
Pseudomonas sp. Yang i in. (2017)
Arthrobacter sp. Igbinosa i in. (2007a)
Corynebacterium sp. Igbinosa i in. (2007b)
Nocardioides sp. Huong i in. (2007)

Actinomycetia

Rhodococcus rhodochrous

DSM6263 Hou i in. (2016)
Rhodococcus ruber Carboneras i in. (2017)
Flavobacterium sp. Flavobacteria Silva i in. (2007)

Czas potrzebny mikroorganizmom na biodegradacj¢ 2,4-D waha si¢ od kilku tygodni
do kilku miesigcy (Loos i in. 1980; Ghani i Wardle 2001). Zmienno$¢ ta wynika z
biodostgpnosci i/lub samych organizméw biodegradujacych. Waznym czynnikiem jest
szybkos$¢ sorpcji i desorpcji 2,4-D do materii organicznej i nieorganicznej obecnej w matrycy
srodowiskowej (Benoit i in. 1996). Jesli zwigzek nie jest biodostgpny dla rozkladajacych go
drobnoustrojéw, oznacza to, ze nie moze zosta¢ wchlonigty przez zywa komorke i tym samym
metabolizowany, badz jest niedostgpny dla produkowanych zewnatrzkomoérkowo
specyficznych enzymoOw. Na biodostepnos¢ 2,4-D ma wplyw jego wigzanie si¢ do czastek
gleby (matrycy srodowiskowej), ale takze procesy utrudniajace jego dyfuzje z matrycy
srodowiskowej. 2,4-D moze utrzymywac si¢ w Ssrodowisku przez dlugi czas rowniez ze
wzgledu na brak wymaganej zdolnosci katabolicznej drobnoustrojow lub wielkos¢ i aktywno$é
populacji mikroorganizmow zdolnych do transformacji 2,4-D jest zbyt mata.

Na dystrybucje genoéw, ktorych produkty zaangazowane sg w transformacij¢ 2,4-D, w
mojej opinii ma wptyw naturalne pochodzenie 2,4-DCP oraz 4-CP, jednak wydaje si¢ iz
umiejscowienie tych gendéw na ruchomych elementach genetycznych ma tu kluczowe
znaczenie. Zaobserwowano, iz geny ktorych produkty zaangazowane sa w biotransformacje
2,4-D, to jest 2,4-D dioksygenaza zalezna od a-ketoglutaranu (tfdA), hydroksylaza 2,4-
dichlorofenolu  (tfdB), 1,2-dioksygenaza chlorokatecholowa (tfdC), cykloizomeraza
chloromukonianu (tfdD), hydrolaza chlorodienelaktonu (tfdE), odpowiednio reduktaza

chloromaleilooctanu (tfdF) i reduktaza maleilooctanu (tfdF), leza na plazmidzie (Don i
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Pemberton, 1985; Streber i in., 1987; Kumar i in., 2014). Rozktad 2,4-D w glebie i wodzie
mozna przyspieszy¢ poprzez bioaugmentacje, tj. poprzez zaszczepienie matrycy
mikroorganizmami, o ktorych wiadomo, ze tatwo metabolizujg herbicyd, lub ktore zostaly
wyposazone w niezbedne do biotransformacji ksenobiotyku geny. Podejscie bioagumentacyjne
przyspieszylo niejednokrotnie degradacje¢ zanieczyszczen organicznych, chociaz wprowadzone
w formie szczepionki bakterie przezywaty jedynie od 3 do 14 dni (Dejonghe i in., 2000).

W symulacjach rozktadu 2,4-D obserwowano hydrolize estru etylowego 2,4-D do 2,4-
D 1 nastepnie jego transformacje do 2,4-DCP (ale rowniez do 2,4,5-TCP). Pomimo, ze
transformacja ta w wykonaniu wyselekcjonowanych szczepdéw konsorcyjnych nie przysparza
bakteriom trudnosci, a catkowita transformacja 2,4-D zajmuje zaledwie 4 dni (2,4-D podany w
stezeniu 2,1 g/1, konsorcjum Rozt), to rozktad 2,4-DCP wydaje si¢ by¢ waskim gardlem catego
procesu biodegradacji 2,4-D. Po roku prowadzenia transformacji 2,4-D, 2,4-DCP wcigz jest
obecny w ptynach hodowlanych. Pomimo, Ze nie jest on dla bakterii toksyczny, gdyz caly czas
drobnoustroje utrzymuja swa populacje na poziomie 108 jtk/ml, to jednak pelna transformacja
2,4-DCP do dalszych produktéw szlaku metabolizmu 2,4-D nie byta obserwowana. By¢ moze
dostepnos¢ 2,4-DCP jest ograniczona dla bakterii, przy nizszych st¢zeniach lub jest
adsorbowany na powierzchni komoérek. By¢ moze dodanie surfaktantu zwigkszytoby
biodostgpnos¢ 2,4-DCP lub przyczyna jest brak mikroelementdéw istotnych w tworzeniu biatek
enzymatycznych, np.: metali lub witamin stanowigcych kofaktor danego enzymu, przez co
proces petnej transformacji 2,4-DCP jest utrudniony. Niemniej, wydaje si¢, ze bakterie
wykorzystuja metabolity 2,4-D jako zrodto energii 1 wegla, gdyz stanowig jedyne ich zrodto w
pozywce hodowlanej po tak dtugim czasie.

Wedhug wynikow uzyskanych przez Cyconia i wspdtpracownikow (2011) w czasie 10
dni prowadzenia symulacji biotransformacji 2,4-D w warunkach tlenowych — hodowla ptynna
na podlozu mineralnym z dodatkiem 2,4-D jako jedynym zrodle wegla w stgzeniu
poczatkowym 0,05 g/l, z dodatkiem 1 ml inokulum bakteryjnego (bakterie pochodzily z
gruntéw na ktérych prowadzono opryski 2,4-D) w ilo$ci 3 - 10° jtk/ml — zaobserwowano ubytek
herbicydu na poziomie 54-69%, w zalezno$ci od uzytego szczepu. Warto zwrdci¢ uwage, iz
uzyte przez Cyconia i wspotpracownikéw poczatkowe stezenie 0,05 g/l jest od 42 do 84 razy
nizsze niz uzyte w symulacjach opisanych w niniejszej pracy (2,1g/1 1 4,2 g/l). Cycon 1
wspotpracownicy zauwazyli wzrastajace stezenie 2,4-DCP wraz z ubytkiem 24-D, w
przypadku szczepu Sphingomonas paucimobilis po 10 dniach obserwowano st¢zenie 2,4-DCP
rowne 0,0065 g/l zatem okoto dziesieciokrotnie nizsze niz poczatkowo uzyte stezenie 2,4-D.

W przypadku symulacji opisanych w niniejszej pracy stezenie 2,4-DCP obserwowane w 10
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dniu wahaty si¢ 0,006-0,009 g/l w zaleznosci od uzytego konsorcjum, zatem wyniki steZenia
powstatego 2,4-DCP byly okoto 230 do 700 razy nizsze od poczatkowego stezenia 2,4-D
(odpowiednio dla stezen 2,1g/11 4,2 g/l).

McTernan i Pereira (1991) prowadzili biotransformacj¢ 2,4-D w stezeniach 0,05; 0,5 i
5 mg/l w warunkach tlenowych — hodowla ptynna na podtozu mineralnym z dodatkiem octanu
sodu (0,1 g/l) oraz zaszczepieniem inokulum bakteryjnym (bakterie pochodzilty z oczyszczalni
sciekdéw). Po 16 dniach badacze obserwowali ubytek 2.4-D na poziomie 96% dla stezenia 0,05
mg/l, 84% dla stezenia 0,5 mg/l oraz 36% dla 5 mg/1.

Han 1 wspotpracownicy (2015) prowadzili symulacje biotransformacji 2,4-D w
warunkach tlenowych — hodowla pltynna na podtozu mineralnym z dodatkiem 2,4-D jako
jedynym zrédle wegla w stezeniu poczatkowym 0,2; 0,35; 0,5; 0,8 g/l zaszczepione inoculum
bakteryjnym (bakterie pochodzity z gruntow rolnych, na ktérych prowadzono opryski 2,4-D).
Badacze osiagneli nastepujacy ubytek 2,4-D 98% dla stezenia 0,2 g/l po 3 dniach, 90% dla
stezenia 0,35 po 4 dniach, 94% dla 0,5 g/l po 7 dniach 1 61% dla 0,8 g/l po 7 dniach.

Nalezy zaznaczy¢, ze McTernan i Pereira oraz Han i wspotpracownicy uzyli znacznie nizsze
stezenia 2,4-D niz w symulacjach opisanych w niniejszej pracy, Co potwierdza bardzo wysoka
efektywnos¢ skonstruowanych konsorcjow bakteryjnych do usuwania 2,4-D.

Zaobserwowano, ze dodatek $wiezej porcji 2,4-D do symulacji, po jego pelnej
transformacji do 2,4-DCP, powodowat efekt letalny- $mier¢ catej populacji bakterii. Zatem w
przypadku badan $rodowiskowych 1 kontroli stanu wod nalezy zwroci¢ szczegdlng uwage na
obecno$¢ metabolitow 2,4-D, w szczegodlnosci 2,4-DCP, ktoéry ma addytywne lub nawet
synergiczne dziatanie toksyczne ze zwigzkiem macierzystym.

Bioaugmentacja mikroorganizmami  aktywnymi  wobec toksykantdw oraz
bioaugmentacja genetyczna wydaje si¢ skutecznym rozwigzaniem do bioremediacji srodowisk
zanieczyszczonych 2,4-D i jego metabolitami. Bioaugmentacja genetyczna polega na
wprowadzeniu genow katabolicznych do istniejgcych natywnych szczepoéw drobnoustrojow w
celu zwigkszenia ich zdolnosci do metabolizowania substancji zanieczyszczajacych (Garbisu i
in., 2017). Technologia ta wykorzystuje samoprzenoszace si¢ ruchome elementy genetyczne,
ktérymi w tym przypadku sa plazmidy. W przypadku bioaugmentacji genetycznej, szczep
bakterii-dawcy, posiadajacy plazmid kataboliczny, niosacy geny transformacji 2,4-D, jest
wprowadzany do zespotu drobnoustrojéw autochtonicznych. Dzieki horyzontalnemu
transferowi genow (HTG) plazmid jest kompetentnie pobierany przez natywna populacje
bakterii (Ikuma i Gunsch, 2012a, 2012b; Yanagida i in., 2016; Nojiri, 2016). W wyniku ekspresji

nabytych gendéw katabolicznych powstajg funkcyjne biatka uczestniczace w szlaku
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transformacji 2,4-D, co w efekcie prowadzi do zwigkszonej efektywnosci usuwania
zanieczyszczen. Dodatkowo unika si¢ W ten sposob presji natywnych mikroorganizméw na
allochtoniczne drobnoustroje, ktére najczesciej nie wytrzymujg konkurencji miedzygatunkowej
z autochtoniczng mikroflorg. Dla utrzymania efektywnosci procesu bioagumentacji i
bioagumentacji genetycznej, nalezy prowadzi¢ i monitorowa¢ biostymulacje, poprzez
zapewnienie wilasciwej wilgotnosci (w przypadku gruntéw), napowietrzania, dostepu do
makro- i mikroelementoéw w postaci roztwordw soli, w tym metali — kofaktorow specyficznych

enzymoOw zaangazowanych w proces biotransformacji oraz wlasciwego stosunku C:N:P.

4.7. Testy ekotoksycznosci

W ramach VII etapu badan przeprowadzono badania wptywu 2,4-D oraz metabolitow
2,4-D zawartych w ptynach hodowlanych pochodzacych z symulacji biotransformacji 2,4-D na
organizmy — glony, rosliny wyzsze, skorupiaki wodne. Ptyn hodowlany nie zawierat 2,4-D,
natomiast w jego sklad wchodzily metabolity przemiany materii i metabolity szlaku
biotransformacji 2,4-D — gtéwnie 2,4-DCP (w stezeniu 17,6 mg/l.) Szczegotowy opis procedury
znajduje si¢ w punkcie 3.5.22.

4.7.1. Test hamowania wzrostu glonéw

Test hamowania wzrostu glonéw wykonano na zielenicach z gatunku Desmodesmus
quadricauda, wobec 2,4-D w nastepujacych stezeniach 2100; 1050; 525; 263; 131 (mg/l) oraz
wobec ptynu hodowlanego w nastepujacych stezeniach: 50; 25; 20; 15; 12,5; 6,25; 3,125 (%).
W tabeli 15. zestawiono stezenia 2,4-DCP (obecne w plynach hodowlanych) odpowiadajace
stezeniom procentowym ptynu hodowlanego uzytym w tescie. Uzyty ptyn hodowlany, nie
zawierat bakterii, ani ziemi okrzemkowej, w tym celu probki ptynu hodowlanego wirowano
przy predkosci 9600 rpm, w czasie 20 minut, a do testow toksyczno$ci uzywano odpowiednio
rozcienczony (wzglgdem podtoza OECD, wskazanego w procedurze OECD 202) supernatant
ptynu hodowlanego.

W przypadku ptynu hodowlanego wykazano stymulacje wzrostu biomasy glonéw do
stezenia 15% (odpowiadajaca 2,64 mg/l 2,4-DCP) wlacznie, przy czym nizsze st¢zenia, tzn.
6,25% (odpowiadajace 1,1 mg/l 2,4-DCP) i 3,125% (odpowiadajace 0,55 mg/l 2,4-DCP)
wykazywaly wyzsza stymulacje wzrostu liczebnosci glonow. Z przeprowadzonego testu
wynika, ze obecno$¢ metabolitu 2,4-DCP, moze powodowaé eutrofizacje wod

powierzchniowych, jesli dostanie si¢ do nich w niewielkim st¢zeniu, w wyzszych stezeniach
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powoduje spadek liczebnosci glondéw, wartos¢ ECsg -72h wyniosta 23,91% (co odpowiada
stezeniu 4,2 mg/l 2,4-DCP).
Z kolei w przypadku 2,4-D we wszystkich uzytych stezeniach obserwowana byla inhibicja

wzrostu glonéw, ECso -72h wyniosto 160 mg/I.

Tabela 15. Stezenia ptynu hodowlanego uzyte w tescie hamowania wzrostu glonéw, zestawione z zawarto$cia
2,4-DCP w ptynie hodowlanym. St¢zenia 2,4-DCP oznaczono za pomocg GC-MS.

C (%) ptynu | C (mg/l)
hodowlanego| 2,4-DCP
50 8,80
25 4,40
20 3,52
15 2,64
12,5 2,20
6,25 1,10
3,125 0,55

4.7.2. Test immobilizacji skorupiakdéw

Test immobilizacji skorupiakobw przeprowadzono na Daphnia magna. Badania
przeprowadzono w takim samym zakresie stezen 2,4-D oraz ptynu hodowlanego jak w tescie
na glonach. Warto$¢ ECso -48h ptynu hodowlanego wyniosta 12,81% (co odpowiada st¢zeniu
2,25 mg/l 2,4-DCP), natomiast dla 2,4-D warto$¢ ECso -48h wyniosta 40 mg/I.

Porownujac otrzymane warto$ci ECso z 0cena toksycznosci zwiazkow chemicznych w
odniesieniu do kryteriow ich szkodliwosci dla biocenoz wodnych wg Unii Europejskiej (tabela
16) mozna zauwazy¢, ze 2,4-DCP jako metabolit szlaku biotransformacji 2,4-D, obecny w
ptynach hodowlanych wykazuje znacznie wyzsza toksyczno$¢ niz zwigzek macierzysty, a W
zestawieniu z kryteriami UE jest to zwiazek toksyczny dla organizméw biocenoz wodnych,

natomiast 2,4-D jest klasyfikowany jako szkodliwy.

Tabela 16. Ocena toksycznosci zwigzkow chemicznych w odniesieniu do kryteriéw ich szkodliwosci dla biocenoz

wodnych wg Unii Europejskiej (Dyrektywa 93/67/EEC, 1993).

LC(EC)so (mg/l) Ocena toksycznos$ci zwiazku
<0,1 ekstremalnie toksyczny

0,1-1 bardzo toksyczny

>1-10 toksyczny

>10-100 szkodliwy

>100 nietoksyczny
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4.7.3. Test hamowania wzrostu roslin

Test hamowania wzrostu roslin wyzszych wykonano na trzech gatunkach: Sorghum
nigrum (ro$lina jednoliscienna), Sinapis alba (roslina dwuliscienna), Lepidium sativum (ro$lina
dwuliscienna). Oceny inhibicji wzrostu organizmoéw dokonano na podstawie kietkowania
nasion oraz dlugosci korzenia po 120-godzinnym kontakcie z metabolitami biotransformacji
2,4-D obecnymi w plynie hodowlanym (dominujacym zwigzkiem w ptynie hodowlanym byt
2,4-DCP). Ptyn hodowlany dodano do gleby referencyjnej w nastgpujacych stgzeniach 5%,
10%, 20%, do kontroli dodano wode¢ dejonizowang. Uzyte st¢zenia ptynow hodowlanych
odpowiadaty nastgpujacym stezeniom 2,4-DCP: 5% — 0,880 mg/l, 10% — 1,760 mg/l, 20% —
3,520 mg/l, stezenia 2,4-DCP oznaczono za pomocg GC-MS. WyniKki testu przedstawiono w
postaci fotografii z badah — rycina 6, oraz w tabeli 17. Stwierdzono, Ze najmniejsze uzyte
stezenie metabolitow transformacji 2,4-D — 2,4-DCP powoduje inhibicje¢ kietkowania nasion
ros$lin dwulisciennych. Natomiast w przypadku roslin jednolisciennych zastosowane st¢zenia

2,4-DCP powoduja znaczng inhibicj¢ wzrostu korzenia (tabela 17.).

Tabela 17. Zestawienie wynikoéw testu ekotoksyczno$ci phytotoxkit. Wyniki prezentuja wptyw 2,4-DCP,
obecnego w plynie hodowlanym w stezeniach 5, 10, 20 (%), na kietkowanie i wzrost korzenia roslin wyzszych —

Sorghum nigrum, Sinapis alba, Lepidium sativum. K - wariant kontrolny.

kietkowanie (liczba nasion w szt.) srednia dtugo$¢ korzenia (cm)
Sorghum Sinapis Lepidium Sorghum Sinapis Lepidium

nigrum alba sativum nigrum alba sativum
K 10 7 7 6,1 3,8 3
5% 10 2 0 0,51 0 0
10% 9 5 0 0,22 0 0
20% 3 0 0,67 0 0
Sorghum nigrum Sinapis alba Lepidium sativum
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Rycina 6. Fotografie przedstawiajace wyniki testu wpltywu 2,4-DCP, obecnego w plynie hodowlanym w
stezeniach 5, 10, 20 (%), na kielkowanie i wzrost korzenia roslin wyzszych, na przyktadzie trzech gatunkow:
Sorghum nigrum, Sinapis alba, Lepidium sativum. K - wariant kontrolny.

4.8. Poréwnanie toksycznosci 2,4-D i jego gléwnych metabolitow

Na podstawie wynikow z przeprowadzonych testow ekotoksycznosci jednoznacznie
wynika, ze za rowno 2,4-D jak i 2,4-DCP wykazujg szkodliwy i toksyczny wptyw na organizmy
wodne (glony i skorupiaki), oraz organizmy lgdowe (ro$liny wyzsze). Ciggle uwalnianie do
srodowiska 2,4-D, a przez to i 2,4-DCP, negatywnie wplynie na cale ekosystemy wodne i
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ladowe. W tabeli 18. przedstawiono porownanie ekotoksycznosci 2,4-D, 2,4-DCP i 4-CP. Z
wynikoéw tych wynika, ze 2,4-DCP i 4-CP wykazuja wyzsza ekotoksyczno$¢ niz ich zwiazek
macierzysty, a 2,4-DCP wykazuje wyzszg ekotoksyczno$¢ od 4-CP. Roéznice te ttumaczy
struktura czgsteczek zwigzkoéw — 2,4-DCP podobnie jak 4-CP w poréwnaniu z herbicydem 2,4-
D, ma krétsza dlugo$¢ bocznego tancucha fenoksylowego oraz matg objgtos¢ 1 zawade
przestrzenng (rycina 7.), co sprawia, ze 2,4-DCP tatwo przenika przez btony komorkowe, co
ma wplyw na jego wickszg toksycznos¢. Dodatkowo 2,4-DCP oraz 4-CP wykazujg znacznie
wyzszg rozpuszczalno$¢ w wodzie niz 2,4-D, a zatem 1 wyzszg biodostgpnos¢. Obecnos¢ 2,4-
D oraz jego metabolitow powinna by¢ kontrolowana w wodach powierzchniowych ze wzgledu
na swoj szkodliwy i toksyczny wptyw na ekosystemy wodne. Warto nadmieni¢ ze stacje
uzdatniania wody bardzo czesto pozyskuja wode wlasnie z wod powierzchniowych.

2,4-D jest substancjg czg¢sto wykrywang w wodzie, glebie i powietrzu. Badania
wykazaty, ze 2,4-D byt najczesciej wykrywanym herbicydem w podmiejskich wodach
powierzchniowych w Stanach Zjednoczonych w latach 1999-2010, z najwyzszym st¢zeniem
wynoszacym 0,46 pg/l (Wijnja i in., 2014). 2,4-DCP jest réwnie czgsto wykrywany w
srodowisku jak 2,4-D — wykryto go w ponad potowie probek wod powierzchniowych w

Chinach, a najwyzsze jego stezenie wynosito 19,960 pg/l (Gao i in., 2008).

Tabela 18. Porownanie ekotoksycznosci 2,4-D, 2,4-DCP i 4-CP, wykonana na podstawie kart charakterystyki
czystych zwiazkow (Thermo Fisher Scientific Inc.).

Zwiazek Ryby stodkowodne Rozwielitka Glony stodkowodne Microtox

LCso: 6,3 - 11,0 mg/l, 96h,
(Poecilia reticulata)

LCso: = 70,7 mg/l, 96h
(Poecilia reticulata)

LCso: = 165 mg/l, 96h,
(Pimephales promelas)
LCso: 103 - 171 mg/I, 96h,

Pimephales promelas . .
(Pimep p ) ECor 176 - 326 ECso: 23,7 - 24,7 mgll,

i L Cso: 2450 - 3160 mg/I, 96h, 96h, ECso = 5,74 mg/I
24D (Oryzias latipes) ?I;%Bh‘:ﬁg’magna) (Pseud(_)kirchneriella 15 min
LCso: 77 - 157 mgl, 96h, subcapitata)

(Oncorhynchus mykiss)

LC5o: =180 mg/l, 96h,
(Lepomis macrochirus)

LCso: 127,9 - 141,7 mg/l, 96h,
(Cyprinus carpio)

LCso: = 20 mg/l, 96h
(Cyprinus carpio)
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LCso: = 5,5 mg/l, 96h ECso = 1,10 mg/I
(Poecilia reticulata) 5 min
LCso: = 3,9 mg/l, 96h, ECs = 1,18 mg/I
(Brachydanio rerio) 15 min
LCso: = 2,6 mg/l, 96h, ECso = 1,24 mg/l
Oncorhynchus mykiss 30 min
(Oncorhy ykiss) og[ECx0:12-17  |ECso: = 14 mg/l, 96h
2,4-DCP LCso: 2,182 - 3,108 T“g’ , 96h, mg/l, 48h (Pseudokirchneriella
(Oncorhynchus mykiss) (Daphnia magna) |subcapitata)
LCso: 4,5 - 8,3 mg/l, 96h ,
(Oryzias latipes) ECso = 15 mg/I
LCso: 1,6 - 2,6 mg/l, 96h 60 h
(Lepomis macrochirus)
LCso: 7,4 - 8,8 mg/l, 96h,
(Pimephales promelas)
L Cso: 5,43 - 6,87 mg/l, 96h, (Egggnge?r% 'S 96h
(Pimephales promelas) bspi
subspicatus) ECso = 0,96 mg/l
. ECso: =38 mg/l, 96h |5 min
(LOC r?go;hilr?clhﬂqsgrﬂyiliz) (Pseudokirchneriella
subcapitata)
LCso: 3,4 - 4,3 mg/l, 96h, (Egessj;ozfsri S;g/ |, 72h
(Pimephales promelas) ECso: 2,3 - 2,7 subspicatus)
4-CP . mg/I, 48h, _ ECso = 1,07 mg/l
LCso: 3,1 - 4,8 mg/l, 96h, . ECso: 2,29 - 41,7 mg/l, .
(Lepomis macrochirus) (Daphnia magna) 96h 30 min
LCso: = 5,6 mg/l, 96h (Pseudokirchneriella
(Brachydanio rerio) subcapitata)
LCso: 3,7 - 6,6 mg/l, 96h, ECso: 3,34 - 18,7 mg/l,
(Oryzias latipes) 72h ECs=8,3mg/l 1
— (Pseudokirchneriella | h
LCso: =9 mg/l, 96h, (Poecilia subcapitata)
reticulata)
2,4-D 2,4-DCP 4-CP
CsHeCl03 CsH4CL,0 CsHsCIO

masa molowa: 221,04 g/mol
rozpuszczalno$¢ w wodzie:
310 mg/l w 25 °C

Cl

0O

o.M
OH

Cl

podstawie bazy danych PubChem).

masa molowa: 163,00 g/mol
rozpuszczalno$¢ w wodzie:
4500 mg/l w 20 °C

masa molowa: 128,56 g/mol

rozpuszczalno$¢ w wodzie:
27000 mg/l w 20 °C

OH OH
ﬁj O

Rycina 7. Struktura i podstawowe wilasciwosci chemiczne 2,4-D i jego metabolitbw — 2,4-DCP i 4-CP (na
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Chlorofenole  wykorzystywane sa do produkcji chemikaliow rolniczych,
farmaceutykow, biocydow i barwnikéw. Po uwolnieniu do $rodowiska los i transport
chlorofenoli zalezy od pH srodowiska. W warunkach kwasnych zwigzki te majg tendencje do
ulatniania si¢ 1 adsorbowania na powierzchni gleby, natomiast w warunkach obojetnych do
zasadowych nastgpuje zmniejszenie ulatniania si¢ z wody i1 gleb wilgotnych oraz wzrost
mobilno$ci w glebach. Chlorofenole, zwlaszcza te posiadajace wigcej atomow chloru i
okreslone pozycje chloru, sg odporne na biodegradacje i dzigki temu sg trwate w srodowisku
(niektore moga pozostawacé w glebie przez kilka lat).

Unia Europejska (UE) sklasyfikowata 132 substancje niebezpieczne (w oparciu o ich
toksyczno$¢, stabilnos¢ i bioakumulacj¢), ktore nalezy monitorowa¢ w wodach (EEA, 2007).
Do tych substancji zaliczaja si¢ chlorofenole oraz substancje, ktére mozna przeksztatci¢ w

zwiazki chloroorganiczne i w tym chlorofenole (tabela 19.).

Tabela 19. Priorytetowe zanieczyszczenia okre$lone przez UE i USA-EPA bedace chlorofenolami oraz fenol.

UE US-EPA
2-amino-4-chlorofenol fenol

2-chlorofenol 2-chlorofenol
3-chlorofenol 2,4-dichlorofenol
4-chlorofenol 4-chloro-3-metylofenol
4-chlorofenol-3-metylofenol 2,4,6-trichlorofenol
2,3,4-trichlorofenol pentachlorofenol

2,4,5-trichlorofenol
2,4.6-trichlorofenol
3,4,5-trichlorofenol
3,5,6-trichlorofenol

pentachlorofenol

Jednoznaczne okreslenie szkodliwego wptywu 2,4-D na organizmy inne niz docelowe,
na bazie przegladu literatury jest trudne 1 moze by¢ bardzo mylace. Obok publikacji
wskazujacych na wysoka toksycznos¢ i szkodliwosé 2,4-D, mozna znalez¢é roOwniez prace
sugerujagce nieszkodliwe skutki stosowania 2,4-D przy niskich st¢zeniach. Nalezy w tym
miejscu podkreslic, ze 2,4-D jest szeroko rozpowszechnionym i stosowanym w handlu

herbicydem, przynoszacym znaczne zyski finansowe. Firmy uczestniczace w zyskach z
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produkcji 2,4-D i jego uzytkowania prowadza szeroko zakrojona kampani¢ na rzecz jego
stosowania, dlatego tez nie nalezy ignorowac jego znaczenia przemystowego i gospodarczego.

Liczne badania wykazaty, ze 2,4-D stanowi zagrozenie dla §rodowiska (Benli i in.,
2007; Celik i Tuluce, 2007; Aronzon i in., 2011; Bondada, 2011; Li i in., 2017). Toksyczno$¢
wyrazona jako LDsg dla 2,4-D (oraz 2,4,5-T jest podobna) jest rzgdu 500-1000 mg/kg m.c.,
efekty letalne moga wystapic juz po przekroczeniu dawek 100-300 mg/kg m.c. 2,4-D podany
zwierzetom w toksycznych dawkach powoduje zmniejszenie ruchliwosci, zwigkszajac
kurczliwo$¢ miesni, powodujac ich bezwtad, powoduje brak apetytu i apatie. Zgon wystgpuje
w efekcie migotania komor lub S$piaczki. 2,4-D wykazuje dziatanie embriotoksyczne,
fetotoksyczne, teratogenne (efekt teratogenny notowano u zwierzat przy dawce powyzej 10
mg/kg m.c./dobg) oraz kancerogenne (Piotrkowski, 2006). Uwaza si¢, ze u ludzi dawka 3-4 g
2,4-D powoduje objawy toksycznos$ci ostrej, odnotowano ze dawka 6,5 g stanowila zatrucie
ostre, samobojcze (Piotrowski, 2006).

2,4-DCP charakteryzuje si¢ wysoka toksycznoscig i trwatoscig w srodowisku (Aoyama
in., 2005; Sawle i in., 2010; Bors i in., 2011), jest klasyfikowany jako substancja rakotworcza,
ktora nalezy traktowacé jako priorytetowa substancje zanieczyszczajaca $rodowisko (EEA,
2007; Xu i in., 2016; Jiang i in., 2017). 2,4-DCP akumuluje w organizmach wodnych (Gao i
in., 2008; Limam i in., 2010; Foszpanczyk i in., 2018), ponadto jest substancjg zaburzajaca
funkcjonowanie uktadu hormonalnego (tzw. EDC — ang. endocrine-disrupting chemical),
wplywa na syntez¢ hormondéw piciowych i poziom ekspresji mRNA u ryb (Zhang i in., 2008;
Maiin., 2012; Yuan i in. 2020; Zhang i in., 2020a; Hu i in., 2021). Badania metabolomiczne u
ryzaka zwyczajnego wykazaly redukcje kilku niezbednych aminokwasow po ekspozycji na 2,4-
DCP (Kokushi i in., 2017). W przypadku badan na modelach linii komérkowych in vitro
(hepatocyty rybie) zaobserwowano indukcj¢ apoptozy po ekspozycji na 2,4-DCP (Li i in.,
2013).

Wedtug raportu dotyczacego toksycznosci chlorofenoli (Toxicological Profile for
Chlorophenols, 2022), potwierdzono toksyczny wplyw chlorofenoli na watrobe u zwierzat
laboratoryjnych. Po doustnym narazeniu szczuréw i myszy na 2,4-DCP i 4-CP obserwowano
nastgpujace zmiany w watrobie: zmiany w chemii klinicznej, zwigkszenie masy watroby,
hipertrofie hepatocytow 1 martwice. U zwierzat narazonych na dzialanie chlorofenoli droga
doustng zgtaszano zmniejszenie liczby implantacji zarodkow, liczebnosci miotu i/lub liczby
zywych urodzen w miocie po krétkotrwatej ekspozycji na 2,4-DCP (46 mg/kg/dzien) i 4-CP
(200 mg/kg/dzien). Ostra ekspozycja na 2,4-DCP u myszy wywolala niekorzystne skutki dla

meskiego uktadu rozrodczego (w tym wzrost odsetka nieprawidtowych plemnikow i
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zmniejszong ruchliwos¢ plemnikow), co ma znaczacy wptyw na reprodukcje organizmow.
Ponadto, 2,4-DCP jest jedynym chlorofenolem, ktéry wykazuje wptyw na funkcje uktadu
immunologicznego, obserwowane u szczurow juz przy dawce doustnej 4,6 mg/kg/dzien
(Toxicological Profile for Chlorophenols, 2022).

Metabolizm pestycydu niekoniecznie prowadzi do detoksykacji. Niejednokrotnie
metabolit wykazuje wyzszg toksyczno$¢ niz zwigzek macierzysty. Macierzyste pestycydy i ich
metabolity wspoélistnieja w tym samym $rodowisku. Polaczone toksycznosci mieszanin
macierzystego pestycydu i jego metabolitow mogg oddziata¢ addytywnie, synergicznie lub
antagonistycznie (Velisek i in., 2017), stad przy opracowywaniu wytycznych dotyczacych
jako$ci wody nalezy bra¢ pod uwage wspolne dziatanie pestycydow i ich metabolitow, ktére

jest niezwykle trudne do okre$lenia.

4.9. Analiza jakoS$ci wody

Zgodnie z polskim prawem (Rozporzadzenie Ministra Zdrowia z dnia 7 grudnia 2017 r.
w sprawie jakosci wody przeznaczonej do spozycia przez ludzi; Dz.U. 2017 poz. 2294) w
wodzie przeznaczonej do spozycia stezenia pestycydow nie moga przekracza¢ 0,1 pg/l, a suma
pestycydow 0,5 pg/l. Termin ,,pestycydy” obejmuje organiczne: insektycydy, herbicydy,
fungicydy, nematocydy, akarycydy, algicydy, rodentycydy, slimicydy, a takze produkty
pochodne (m.in. regulatory wzrostu) oraz ich pochodne metabolity, a takze produkty ich
rozkladu i reakcji. Nalezy oznaczaé jedynie te pestycydy, ktorych wystgpowania w wodzie
mozna oczekiwaé w danej strefie zaopatrzenia w wode. Warto$¢ wskazanych stezen stosuje si¢
do kazdego poszczegdlnego pestycydu. W przypadku aldryny, dieldryny, heptachloru i
epoksydu heptachloru warto§¢ parametryczna wynosi 0,030 pg/l. Suma pestycydéw oznacza
sume poszczegbdlnych pestycydow wykrytych i oznaczonych ilo§ciowo w ramach monitoringu.

Wedlug MPWiK Warszawa — spotki odpowiadajacej za pobor, uzdatnianie i
dostarczenie wody do sieci wodociggowej w Warszawie, w okresie od 2018-2023 roku
iloSciowe oznaczenia pestycydow w wodzie wykonywane byly kwartalnie. W przypadku spotki
Eco-Babice, odpowiadajacej za pobor, uzdatnieniec i doprowadzenie wody do sieci
wodociggowej do gminy Stare Babice (powiat warszawski zachodni, otoczony gruntami
rolnymi, o liczbie mieszkancow 22 tys.), iloSciowe oznaczenia pestycydow w wodzie
wykonywane byly co pot roku. Lista oznaczanych przez obie spotki pestycydow znajduje si¢
w tabeli 20. Liste pestycydow jakie spotka ma obowigzek oznaczy¢é w wodzie narzuca lokalna

stacja sanitarno-epidemiologiczna (sanepid).
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Tabela 20. Pestycydy podlegajace identyfikacji w wodzie przeznaczonej do spozycia przed wprowadzeniem jej
do sieci wodociagowej. Dane pochodzg z dwoch spotek dostarczajacych wode do sieci: MPWIK S.A. w
Warszawie oraz Eko-Babice Sp. Z o0.0. w Starych Babicach. * gwiazdka oznaczono pestycydy oznaczane jedynie
przez Eko-Babice.

Nazwa Dopuszczalne Stan uzytku w . . )
Od kied d d tk
pestycydow stezenie (ug/l) UE/USA edy medopuszezony do uzytiu
alfa a-HCH 0,10 niedopuszczony
beta b -HCH 0,10 niedopuszczony
delta d -HCH 0,10 niedopuszczony 1979 UE, 1978 USA
gamma g-HCH .
10
(Lindan) 0, niedopuszczony
o,p"-DDE 0,10 niedopuszczony
p,p"-DDE 0,10 niedopuszczony
o,p"-DDD 0,10 niedopuszczony
p,p-DDD 0,10 niedopuszczony
o,p-DDT 0,10 niedopuszczony
ps{[) —‘DD‘T 0,10 niedopuszczony 1986 UE, 1972 USA
gzenie .
0,10 d
pestycydow DDD , niedopuszczony
Stezenie .
0,10 d
pestycydow DDE , niedopuszczony
Stezenie .
1
pestycydéw DDT 0,10 niedopuszczony
Suma pestycydow:
DDE, 0,50
DDD, DDT, HCH,
HCB 0,10 niedopuszczony 1981 UE, 1966 USA
Aldryna 0,030 niedopuszczony 1991 UE, 1987 USA
Dieldryna 0,030 niedopuszczony 1981 UE, 1987 USA
Endryna 0,10 niedopuszczony 1991 UE, 1984 USA
Izodryna 0,10 niedopuszczony 1990 w UE
Heptachlor 0,030 niedopuszczony 1985 UE, 1988 USA
Epoksyd
hepI;Zc}SJloru 0,030 niedopuszczony pochodna heptachloru
Cis - chlordan 0,10 n?edopuszczony 1981 UE, 1988 USA
Trans - chlordan 0,10 niedopuszczony
o - Endosulfan 0,10 n?edopuszczony 2005 UE, 2016 USA
B - Endosulfan 0,10 niedopuszczony
alachlor* 0,10 niedopuszczony 2006 UE,
HCBD* 0,10 W uzyciu
DMDT* 0,10 niedopuszczony 2002 UE, 2003 USA
Oznaczenie skrotow:
HCB- Hexachlorobenzene DDD- dichlorodifenylodichloroetan
HCH- heksachlorocykloheksan HCBD- heksachlorobutadien
DDT- Dichlorodifenylotrichloroetan DMDT- metoksychlor

DDE- Dichlorodifenylodichloroetylen
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SOR oznaczane przez obie spotki, odpowiedzialne za dostarczanie odbiorcom, czystej
1 nadajacej si¢ do spozycia wody, to zwiazki od dawna nieuzywane w rolnictwie, a ich
stosowanie jest zakazane. Bezsprzecznie byly to wyjatkowo toksyczne srodki, o negatywnym
wpltywie na cate ekosystemy, a po latach ich stosowania wycofane. Pestycydy te
charakteryzowaty si¢ ponadto niskg biodostgpnoscig oraz wysokim stopniem akumulacji w
srodowisku, co skutkuje, pomimo wycofania z obrotu ponad trzydziesci lat temu, ich ciggtym
uwalnianiem do wod gruntowych i powierzchniowych.

Zastanawia jednak fakt, dlaczego obecnie stosowane na masowa skalg SOR, pomimo
informacji ptynacych z wielu niezaleznych zrédet o ich toksycznosci, nie sa3 w zaden sposéb
monitorowane pod katem ich obecno$ci w wodzie przeznaczonej do spozycia?

Jest to ogromne niedopatrzenie ze strony sanepidu, zwazywszy ze w Rozporzadzeniu Ministra
Zdrowia z 2017 r. znajduje si¢ zdanie: ,Nalezy oznacza¢ jedynie te pestycydy, Ktorych
wystepowania w wodzie mozna oczekiwaé w danej strefie zaopatrzenia w wodg”.

Dostarczanie odbiorcom wody, uznanej z zbadang i zdatng do spozycia, w tym wypadku jest
naduzyciem. W celu poprawy tej sytuacji i dostarczania nieSwiadomym odbiorcom bezpiecznej
wody, nalezaloby dokladnie przeanalizowa¢, ktore pestycydy sa w danym roku dopuszczone
do uzytku przez rolnikow oraz jakie sg ich gtowne produkty transformacji (metabolity) i te
zwigzki wlaczy¢ do obowigzkowych oznaczen wykonywanych przez lokalne stacje uzdatniania
wody. Dodatkowo mozna zastanowi¢ si¢ czy czestotliwos¢ wykonywania analiz, raz na poét
roku czy raz na kwartat jest wystarczajaca dla oceny bezpieczefistwa sanitarnego wody
wprowadzanej do sieci wodociggowej. Warto wzig¢ pod uwage iz przecigtny konsument
spozywa 1,5 litra wody dziennie co daje 548 litrow wody rocznie — tyle wody, potencjalnie
zanieczyszczonej SOR i ich metabolitami, jest filtrowanej przez ludzki organizm. Biorac pod
uwage zdolno$¢ HZO do akumulacji w tkance tluszczowej nawet niewielkie ich stezenia przy
narazeniu chronicznym moga stanowi¢ powazne zagrozenie dla zdrowia ludzi, doprowadzajac

do nieodwracalnych zmian.
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5. Podsumowanie

W metagenomach prébek srodowiskowych zidentyfikowano geny kodujace enzymy
uczestniczace w metabolicznej 1 kometabolicznej dehalogenacji. Zidentyfikowano 13 genow
dehalogenaz - 11 kodujacych dehalogenazy metaboliczne i 2 kometaboliczne, ze wzgledna
liczebnoscig odpowiednio 1867 i 1214 transkryptéw na milion (tpm). Najliczniej wystepujacym
genem wsrod dehalogenaz metabolicznych byt gen kodujacy dehalogenaze 2-halokwasows
(611 tpm), a najliczniej wystepujagcym genem nalezagcym do dehalogenaz kometabolicznych
byt gen kodujacy 2,3-dioksygenaze katecholowa (1092 tpm). Srodowiskami, w ktorych
najliczniej wystepowaly geny kodujace dehalogenazy, byly grunty lesne. Wyniki te
potwierdzity potencjat genetyczny drobnoustrojow wytypowanych $rodowisk do
przeprowadzania procesu dehalogenacji. Dodatkowo zidentyfikowanie genéw dehalogenaz w
tak roznych $rodowiskach — zardwno poddanych antropopresji w znacznym stopniu, jak i z
ograniczonym wptywem cztowieka, wskazuje na rozprzestrzenienie si¢ genéw dehalogenaz w
populacjach bakterii, rowniez odleglych od siebie filogenetycznie. Przewaga dehalogenaz
specyficznych w stosunku do Kkatalizowanej reakcji (dehalogenazy metaboliczne) nad
dehalogenazami zaangazowanymi w procesy kometabolicznej dehalogenacji wskazuje na
wyspecjalizowanie bakterii wzgledem konkretnych przemian i dehalogenacji danej grupy
halogenowanych zwigzkéw organicznych (HZO). Sugeruje to obecno$¢ wielu HZO w
srodowisku od znacznie dluzszego czasu niz wprowadzone do uzytku halogenowane
pestycydy. Obserwowane rozprzestrzenienie w stosunkowo krotkim czasie genéw dehalogenaz
w populacjach bakterii wskazuje na podobienstwo halogenowanych pestycydow i innych
ksenobiotycznych HZO do naturalnie wystepujacych HZO oraz udziat horyzontalnego
transferu genéw (HTG) w procesie migracji gendw dehalogenaz. Warto podkresli¢, ze
srodowiskiem, w ktorym geny dehalogenaz zidentyfikowano najliczniej, byly grunty lesne
(Srodowisko zblizone do naturalnego). Tego typu badania $rodowiskowe na chwilg
przygotowania niniejszej rozprawy s3 jedynymi przeprowadzonymi w Polsce 1 stanowig wazny
wktad w rozwoj wiedzy z dyscypliny mikrobiologii i1 biotechnologii srodowiska.

W ramach niniejszej pracy wyizolowano i wyselekcjonowano szczepy bakterii tworzace
cztery konsorcja charakteryzujace si¢ skutecznoscia w Dbiotransformacji wybranych
halogenowanych pestycydow oraz 4-chlorofenolu (4-CP), a takze zdolnoscig do produkcji
istotnych, z punktu widzenia dalszych przemian zwigzkoéw organicznych, enzyméw — celulaz,
lipaz 1 ureaz. Zidentyfikowano taksony szczepéw wchodzacych w sklad konsorcjow

bakteryjnych. W kazdym konsorcjum zidentyfikowano licznie wystepujace geny
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zaangazowane w procesy dehalogenacji, w tym dehalogenacji 2,4-D, jednego z
najpowszechniej stosowanych obecnie herbicydéw. W konsorcjum Rop zidentyfikowano 26
genow kodujacych metaboliczne dehalogenazy oraz 7 genow kodujacych kometaboliczne
dehalogenazy, w konsorcjum Rozt odpowiednio 25 metabolicznych i 6 kometabolicznych, w
konsorcjum Ocz 24 metaboliczne oraz 6 kometabolicznych, a w konsorcjum Rol 20
metabolicznych i 6 kometabolicznych dehalogenaz.

Na podstawie analiz wynikéw sekwencjonowania metagenomow konsorcjow
bakteryjnych mozna jednoznacznie stwierdzi¢, ze wyselekcjonowane taksony bakteryjne
wchodzace w sklad konsorcjow sa genetycznie przystosowane do biotransformacji HZO, w
tym 2,4-D. Pomimo, ze pochodza z roznych $rodowisk, w tym takich, na ktére wplyw
cztowieka jest nieznaczny (Rozt) oraz §rodowisk poddanych antropopresji w znacznym stopniu
(Rol, Rop, Ocz) — wszystkie te mikroorganizmy wyksztalcity badz nabyly droga HTG,
mechanizmy transformacji HZO, w tym 2,4-D.

Preferowanym szlakiem metabolizmu 2,4-D, przez bakterie wchodzace w sktad
wszystkich czterech konsorcjow jest szlak, ktorego pierwszym metabolitem jest 2,4-DCP.
Opracowane konsorcja bakteryjne sa rowniez w stanie metabolizowa¢ 2,4-D w rzadziej
spotykanym szlaku metabolicznym, w ktérym jednym z pierwszych metabolitow jest 4-CP, co
zostato potwierdzone na drodze symulacji transformacji 4-CP przez konsorcja Rozt i Rol.

Najwyzsza efektywnos$¢ biotransformacji 2,4-D stwierdzono stosujac konsorcjum Rozt
— poziom transformacji 2,4-D juz po 4 dniach wynosit 99%, a po czasie 10 dni 100%. Wraz z
ubytkiem zawartos$ci 2,4-D obserwowano wzrost zawarto$ci 2,4-DCP, pierwszego metabolitu
szlaku biotransformacji 2,4-D, ktorego biotransformacja wymagala znacznie wigcej czasu niz
zwigzku macierzystego (do kilku miesigcy).

W przypadku transformacji 4-CP maksymalny ubytek tego zwigzku w symulacjach z
zastosowaniem konsorcjum Rol wynosit 82%, a stosujac konsorcjum Rozt 60%. Warto jednak
zauwazy¢, ze proces biotransformacji 4-CP wymagal znacznie wigcej czasu — przedstawione
wyniki efektywnos$ci usuwania tego zwigzku ze srodowiska uzyskano po 8 miesigcach badan.

Zarowno 4-CP jak i 2,4-DCP wystepuja w glebach lesnych, a ich pochodzenie
okresla si¢ jako naturalne. Obydwa chlorofenole wymagaja jednak dhlugiego czasu do ich
catkowitego usunigcia ze Srodowiska. Sg takze zwigzkami o wysokiej toksycznos$ci, znacznie
wyzsze] niz 2,4-D (bedacy ksenobiotykiem). Wydaje si¢ zatem, ze pochodzenie zwigzku
(naturalne czy antropogeniczne) nie ma wplywu na zdolno$¢ mikroorganizméw do jego

biotransformacji i na efektywno$¢ tego procesu.
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Uzyskane wyniki badan bezsprzecznie potwierdzity obecno$¢ genow dehalogenaz u
bakterii pochodzacych z réznych $rodowisk, w tym gendéw uczestniczacych w szlaku
metabolizmu 2,4-D. Obecno$¢ genow transformacji 2,4-D u wszystkich czterech konsorcjow
wskazuje na podobienstwo tego ksenobiotyku do naturalnie wystepujacych w przyrodzie
chlorofenoli, stad tak powszechna obecno$¢ genéw jego metabolizmu. Stanowi to istotny wktad
w rozwdj wiedzy z obszaru mikrobiologii sSrodowiskowe;j.

W efekcie prowadzonych prac badawczych powstaty 4 prototypy biopreparatow,
opartych o0 szczepy bakteryjne genetycznie i fizjologicznie predysponowane do
przeprowadzania proceséw dehalogenacji. Jedno z konsorcjow dodatkowo jest réwniez
przystosowane do biodegradacji produktéw ropopochodnych, zatem moze by¢ wykorzystane
w warunkach wspotistnienia zanieczyszczen produktami ropopochodnymi.

Rezultaty badan umozliwia prowadzenie skuteczniejszej bioremediacji $rodowisk
zanieczyszczonych HZO, w tym chlorowanymi pestycydami i ich metabolitami.
Wykorzystanie biopreparatow na bazie skonstruowanych konsorcjow moze pomoc w
rozprzestrzenieniu gendw szlaku metabolizmu 2,4-D, ktore zlokalizowane sg na plazmidach, a
tym samym poméc w skutecznym usuwaniu zanieczyszczen na drodze genetycznej
bioagumentacji, co wplyna¢ moze na rozwoj mikrobiologii i biotechnologii srodowiskowej, w
tym na bioremediacj¢ HZO.

Uzyskane wyniki wskazuja rowniez na koniecznos$¢ badania przebiegu biotransformacji
pestycydéw 1 powstajacych metabolitow posrednich pod katem toksyczno$ci oraz ich
potencjalnej synergii. Ma to istotne znaczenie szczeg6lnie w doborze odpowiednich

parametréw przy ocenie jako$ci wod dostarczanych do sieci wodociggowych.

W ramach dalszych prac planowane jest badanie efektywnosci biotransformacji innych
halogenowanych pestycydow przez opracowane konsorcja bakteryjne, sprawdzenie wplywu
kofaktorow (jak metale cynku, zelaza lub miedzi) na efektywnos$¢ biotransformacji wybranych
HZO, okreslenie wptywu bioagumentacji genetycznej na procesy rozprzestrzeniania si¢ genow
kodujacych enzymy zaangazowane w procesy dehalogenacji ws$rdd autochtonicznych
mikroorganizmdéw oraz ocena wptywu bioagumentacji genetycznej na efektywnos$¢ procesu
biotransfomacji HZO. Informacje te pozwolg na dopracowanie skonstruowanych prototypow
biopreparatbw w oparciu o utworzone konsorcja i dodatek odpowiednich substancji
chemicznych, zwickszajacych efektywnos$¢ biotransformacji. W kolejnym etapie badan
planowane jest przeskalowanie prac nad biotransformacjg HZO do skali ¢wier¢ technicznej i w

koncu wdrozenie.
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6. Whnioski

Uzyskane w ramach niniejszej pracy wyniki badan umozliwity sformulowanie

nastepujacych wnioskow:

1.

we wszystkich analizowanych metagenomach pochodzacych zaréwno ze $srodowisk
zblizonych do naturalnych oraz antropogenicznie przeksztalconych potwierdzono
obecnos$¢ gendw, ktorych produkty odpowiadaja za biologiczne procesy dehalogenacji
HZO. Wskazuje to na powszechne wystepowanie HZO w §rodowisku oraz ewolucyjng
adaptacje bakterii do biotransformacji tych zwigzkow i powszechne wystepowanie

genow kodujacych enzymy zaangazowane w szlaki ich transformac;ji.

Potwierdzono obecno$¢ niemal wszystkich gendéw, ktérych produkty sa zaangazowane
w szlaki metabolizmu 2,4-D w metagenomach konsorcjéw bakteryjnych
wyizolowanych z badanych $rodowisk (Rozt, Rol, Ocz), ale rowniez u bakterii
wyizolowanych z §rodowiska silnie zanieczyszczonego produktami ropopochodnymi
(Rop). Wskazuje to na podobienstwo 2.,4-D do innych zwigzkow obecnych w
srodowisku od dawna oraz na podobienstwo 2,4-D do chlorofenoli pochodzenia
naturalnego. Dodatkowo umiejscowienie tych genéw na plazmidach, potwierdza ich

rozprzestrzenienie w §rodowisku.

Czas pelnej biotransformacji 2,4-D w $rodowisku wodnym jest stosunkowo krotki,
zajmuje od 4-15 dni, w zaleznosci od uzytego konsorcjum. Jednak wraz z ubytkiem 2,4-
D, obserwowany jest wzrost zawartosci gldownego metabolitu 2,4-DCP, 0 znacznie
wyzszej toksycznosci od substancji macierzystej. Potwierdza to rowniez, ze czgsciej
spotykany w $rodowisku szlak metabolizmu 2,4-D, ktorego pierwszym metabolitem
jest 2,4-DCP, byt szlakiem prezentowanym i preferowanym przez wszystkie cztery

konsorcja.

Konsorcja Rozt i Rol, sg w stanie transformowac 4-CP, a zatem drugi metabolit rzadziej
wystepujacego w srodowisku szlaku metabolizmu 2,4-D. Sugeruje to zdolnos$¢ do
biotransformacji 2,4-D przez bakterie na drodze obu szlakéw metabolicznych,

preferowany jest jednak szlak opierajacy si¢ na 2,4-DCP.

Zwigkszenie efektywnos$ci biotransformacji 4-CP mozna osiagna¢ dodajac dodatkowe

zrodlo wegla (np. etanol w niskim st¢zeniu), oraz przenosniki elektronow (np.
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metylokobalaming). Dodatek tych substancji spowodowal rowniez wzrost efektywnosci

transformacji 4-CP w warunkach abiotycznych.

6. Na podstawie badan opisanych w niniejszej pracy opracowano cztery konsorcja
bakteryjne zdolne do biotransformacji 2,4-D, oraz innych HZO, z ktérych najwyzsza
efektywnoscig odznaczaty si¢ Rozt i Rol. Wykazano, ze bakterie wchodzace w sktad
konsorcjow potrafiag wytwarza¢ celulazy, lipazy 1 ureazy — enzymy stanowigce istotne
ogniwo w szlakach metabolicznych srodowisk gruntowo-wodnych, a zwlaszcza majace
duze znaczenie dla gruntéw i ich ekosystemoéw. Produkty metabolizmu tych enzyméow
moga stanowi¢ tatwo przyswajalne zréodlo wegla oraz azotu dla innych
mikroorganizméw glebowych oraz roslin, stymulujagc tym samym wzrost biomasy
roslin i pozytecznej mikroflory glebowej. Na bazie wyselekcjonowanych konsorcjow
mozna stworzy¢ gotowe biopreparaty przydatne w usuwaniu chlorowanych

pestycydow.

7. Metabolity posrednie powstajace w procesie biotransformacji 2,4-D (2,4-DCP)
pozostaja w $rodowisku wodnym po catkowitym usunigciu z niego tego pestycydu i
wykazuja silnie toksyczny wpltyw w stosunku do organizméw wodnych i roslin

wyzszych.

8. Analiza wynikow oznaczen pestycydow w wodach wprowadzanych do sieci
wodociggowej jest zdecydowanie niewystarczajaca. Woda wprowadzana do sieci
wodociagowej nie jest analizowana pod katem pestycyddéw aktualnie stosowanych
przez rolnikow i1 stuzby miejskie, co moze skutkowa¢ wprowadzeniem do sieci wody
zanieczyszczonej tymi pestycydami oraz ich metabolitami, ktérych zawarto$¢ rowniez

nie jest monitorowana, a ktore mogg mie¢ toksyczny wptyw na zycie 1 zdrowie ludzi.

W ramach przeprowadzonych badan opisanych w niniejszej pracy potwierdzono hipotezy
badawcze:

e Mikroorganizmy S$rodowisk poddanych antropopresji 1 $rodowisk zblizonych do

naturalnych posiadaja geny kodujace enzymy odpowiedzialne za dehalogenacje

zwigzkow organicznych.
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e Proces biotransformacji herbicydu 2,4-D przebiega z wytworzeniem metabolitow

posrednich, ktore mogg pozostawaé w srodowisku po jego pelnej biotransformac;ji.
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Finansowanie badan:

Whyniki badan przedstawione w niniejszej pracy zostaly zrealizowane w ramach nastgpujacych
projektow:

- Preludium NCN nr 2019/33/N/NZ9/01404, ,.Badanie potencjalu zespotu mikroorganizméw
do przeprowadzania dehalogenacji naturalnych i antropogenicznych halogenowanych
zwigzkdéw organicznych”,

- stypendium MPWIK Sp. Z 0.0. w Warszawie.
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Spis Figur

Spis tabel:

Tabela 1. Roczna produkcja wybranych halogenowanych zwigzkéw organicznych.

Tabela 2. Zakres stosowania metody ICP-OES.

Tabela 3. Zakres stosowania metody chromatografii jonowe;.

Tabela 4. Zawarto$¢ metali ciezkich w probkach gruntu i osadow $ciekowych metoda emisyjnej spektrometrii
atomowej ze wzbudzeniem w plazmie indukcyjnie sprz¢zonej (ICP-OES).

Tabela 5. Catkowita zawarto$¢ halogenéw (fluoru, chloru, bromu i jodu) w probkach gruntu otrzymane metoda
chromatografii jonowej.

Tabela 6. Zawarto$¢ pestycydéw chloroorganicznych w probkach gleb i osadow uzyskanych za pomocy
chromatografii gazowej sprz¢zonej z detektorem wychwytu elektronéw (GC-ECD). LOR - Limit raportowania.
Tabela 7. Charakterystyka dehalogenaz, ktérych geny zidentyfikowano w metagenomach prébek gruntow i
osadow Sciekowych.

Tabela 8. Ubytek pestycydow wchodzacych w sktad preparatu Chwastox trio w przeprowadzonej
mikrobiologicznej symulacji biotransformacji. Na szaro zaznaczono szczepy wytypowane do konsorcjéw Rozt (X,
Y, Z, 103, 104, 118), Rol (C, 3, 7, 10, 21), Ocz (a, 29, 34).

Tabela 9. Wyniki testow hodowlanych sprawdzajacych produkcje ureaz, celulaz i lipaz przez wyselekcjonowane
szczepy bakteryjne zdolne do biotransformacji HZO. Wynik dodatni oznaczony jest +, wynik negatywny
oznaczony jest - .

Tabela 10. Sktad gatunkowy konsorcjow bakteryjnych wykorzystywanych przy symulacjach rozktadu HZO,
ustalony na podstawie sekwencjonowania metagenomowego, oraz ich pochodzenie.

Tabela.11. Nazwy zidentyfikowanych genéw kodujacych metaboliczne i kometaboliczne dehalogenazy, w jezyku
polskim i angielskim.

Tabela 12. Uzyte w symulacji biotransformacji st¢zenia 2,4-D i ich wptyw na konsorcja bakteryjne.

Tabela 13. Procentowy ubytek 4-CP w ptynach hodowlanych symulacji biotransformacji 4-CP przy uzyciu
konsorcjum Rozt i Rol po 8 miesigcach prowadzenia symulacji.

Tabela 14. Przyktadowe taksony bakterii metabolizujacych 2,4-D.

Tabela 15. Stezenia ptynu hodowlanego uzyte w teScie hamowania wzrostu glondéw, zestawione z zawartoscig
2,4-DCP w ptynie hodowlanym; stezenia 2,4-DCP oznaczono za pomoca GC-MS.

Tabela 16. Ocena toksycznosci zwigzkow chemicznych w odniesieniu do kryteriéw ich szkodliwosci dla biocenoz
wodnych wg Unii Europejskiej (Dyrektywa 93/67/EEC, 1993).

Tabela 17. Zestawienie wynikow testu ekotoksycznosci phytotoxkit. Wyniki prezentuja wpltyw 2,4-DCP,
obecnego w plynie hodowlanym w stezeniach 5, 10, 20 (%), na kietkowanie i wzrost korzenia roslin wyzszych —
Sorghum nigrum, Sinapis alba, Lepidium sativum. K - wariant kontrolny.

Tabela 18. Porownanie ekotoksycznosci 2,4-D, 2,4-DCP i 4-CP, wykonana na podstawie kart charakterystyki
czystych zwiazkow.

Tabela 19. Priorytetowe zanieczyszczenia okreslone przez UE i USA-EPA bedace chlorofenolami.

Tabela 20. Pestycydy podlegajace identyfikacji w wodzie przeznaczonej do spozycia przed wprowadzeniem jej
do sieci wodociggowej. Dane pochodza z dwoch spotek dostarczajacych wode do sieci: MPWIK S.A. w
Warszawie oraz Eko-Babice Sp. Z 0.0. w Starych Babicach. * gwiazdka oznaczono pestycydy oznaczane jedynie
przez Eko-Babice.
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Spis wykresow:

Wykres 1. Roczne zuzycie pestycydow - udzial poszczegdlnych grup pestycydow (wg Sharma i in., 2019).
WyKkres 2. Roczne zuzycie pestycydow w 2020 roku: A — na $wiecie w tonach, B— w tonach, przez dziesigciu
najwiekszych konsumentéw, C — na §wiecie w procentach (FAOSTAT 2020).

Wykres 3. Skfad taksonomiczny srodowisk zblizonych do naturalnych i antropogenicznie zmodyfikowanych,
wyrazony w procentach, przedstawiony na poziomie (A) — domeny (ang. Domain), (B) - dominujacych typow
(ang. Phyllum) (wzgledna obfitos¢, ang. relative abundance > 0,5%) oraz (C) - dominujacych rodzajéw (ang.
Genus) (relative abundance > 0,5%), w oparciu o analizy metagenomow.

Wykres 4. Wzglgdna obfitos¢ genow kodujacych dehalogenazy metaboliczne i kometaboliczne zidentyfikowane
w metagenomach $rodowisk zblizonych do naturalnych i zmodyfikowanych antropogenicznie, wyrazona w
transkryptach na milion (tpm) odczytow. W ramce - dehalogenazy kometaboliczne. PEG (ang. protein encoding
genes) — geny kodujace biatka. Nazewnictwo enzymoéw w jezyku polskim zgodnie z ttumaczeniem podanym w
tabeli 7.

Wykres 5. Wzgledna obfitos¢ genow kodujacych dehalogenazy metaboliczne i kometaboliczne w metagenomach
srodowisk zblizonych do naturalnych i zmodyfikowanych antropogenicznie wyrazana w transkryptach na milion
(tpm) odczytow, przedstawiona na poziomie taksonéw. Nazewnictwo enzymoéw w jezyku polskim zgodnie z
thumaczeniem podanym w tabeli 7.

Wykres 6. Analiza gtownych sktadowych (PCA) podobienstwa zespolow mikroorganizméwna w oparciu o
metagenomy Srodowisk naturalnych i zmodyfikowanych antropogenicznie; analiza PCA wykonana wedtug
podobienstwa: dehalogenaz (A), wszystkch zidentyfikowanych genow (B), taksonomii (C). Non-pesticide-
treatment soil — grunty lesne (s4, s5), pesticide treatment soil — grunty rolne (s1-s3), wastewater-treatment sample
— oczyszczalnia $ciekow (s6).

Wykres 7. A - Analiza Kkorelacji - zalezno$ci migdzy zawartoscig pochodnych DDT a genami kodujacymi
dehalogenazy. Obfitos¢ (Abundance) wskazuje na ilos¢ kazdej dehalogenazy w analizowanych srodowiskach. B-
Analiza korelacji pokazuje zalezno$¢ migdzy zawartoscia pochodnych DDT a sktadem taksonomicznym
analizowanych $rodowisk na poziomie rodzaju. Obfitos¢ wskazuje na liczebno$¢ kazdego rodzaju w
analizowanych $rodowiskach. C- Kanoniczna analiza wspotrzednych glownych (ang. canonical analysis of
principal coordinates - CAP) pokazuje zalezno$¢ miedzy zawarto$cig pochodnych DDT a obecnoscig
odpowiednich genéw kodujacych dehalogenazy w analizowanych srodowiskach. D- Kanoniczna analiza
wspolrzednych gléwnych (CAP) pokazuje zwigzek migdzy zawarto$cia pochodnych DDT a sktadem
taksonomicznym analizowanych §rodowisk na poziomie rodzaju. Dtugo$¢ kazdej linii wektora jest proporcjonalna
do sity korelacji. (*) oznacza statystycznie istotny wynik (warto$¢ p <0,05).

Wykres 8. A- Analiza Kkorelacji - zalezno$ci miedzy zawartoscig chlorkow, fluorkéow, jodkéw a genami
kodujacymi dehalogenazy. Obfitos¢ (Abundance) wskazuje na ilo§¢ poszczegélnych dehalogenaz w
analizowanych $rodowiskach. B- Analiza korelacji pokazuje zalezno$¢ migdzy zawarto$cig chlorkow, fluorkow,
jodkéw a sktadem taksonomicznym analizowanych Srodowisk na poziomie rodzajowym. Obfitos¢ wskazuje na
liczebnos¢ kazdego rodzaju w analizowanych $rodowiskach. C- Kanoniczna analiza wspoirzednych gldwnych
(ang. canonical analysis of principal coordinates - CAP) pokazuje zalezno$¢ miedzy zawarto$cig chlorkow,
fluorkéw, jodkdéw a obecnoscig odpowiednich genéw kodujacych dehalogenazy w analizowanych srodowiskach.
D- kanoniczna analiza wspotrzednych gtownych (CAP) pokazuje zaleznosci pomiedzy zawartoscig chlorkow,
fluorkéw, jodkéw a sktadem taksonomicznym analizowanych §rodowisk na poziomie rodzaju. Dhugos¢ kazdej
linii wektora jest proporcjonalna do sity korelacji. (*) oznacza statystycznie istotny wynik (warto$¢ p <0,05).
Wykres 9. Wzgledna obfitos¢ genow kodujacych dehalogenazy metaboliczne i kometaboliczne w metagenomach
konsorcjéw wyrazana w transkryptach na milion (tpm) odczytow. Nazewnictwo enzyméw w jezyku polskim
zgodnie z tlumaczeniem podanym w tabelill.

Wykres 10. Procentowa zawarto$¢ estru etylowego 2,4-D w plynie hodowlanym w czasie, w symulacji
biotransformacji 2,4-D. A- poczatkowe stezenie 2,4-D 4,2 g/l, B- poczatkowe stezenie 2,4-D 2,1 g/l. Rozt, Rol,
Rop, Ocz — uzyte konsorcja, K -wariant kontrolny. Oznaczenia wykonano z wykorzystaniem GC-ECD.

Wykres 11. Zmiany stezenia 2,4-DCP w ptynie hodowlanym w czasie, w symulacji biotransformacji 2,4-D. Rozt,
Rol, Rop, Ocz — uzyte konsorcja, K -wariant kontrolny. Oznaczenia wykonano z wykorzystaniem GC-ECD.
WyKkres 12. Zmiany st¢zenia 4-CP w symulacji biotransformacji 4-CP po 8 miesigcach inkubacji wyrazone w g/1.
Poczatkowe stezenie 4-CP — 0,025 g/l. (A) 4-CP jako jedyne zrodto wegla, (B) etanol jako dodatkowe zrodto
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wegla, (C) metylokobalamina jako przenosnik elektronow, (D) etanol oraz metylokobalamina. Rozt i Rol — uzyte
konsorcja, K -wariant kontrolny. Oznaczenia wykonano z wykorzystaniem GC-ECD.
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Spis rycin:

Rycina 1. Wzory strukturalne 2,4-D i 2,4,5-T.

Rycina 2. Schemat selekcji szczepow zdolnych do rozktadu produktéw ropopochodnych.

Rycina 3. HZO wchodzace w sktad preparatu Chwastox trio.

Rycina 4. Przyktadowe dwa szlaki metabolicznej transformacji 2,4-D — A cze$ciej obserwowany w $rodowisku,
B- znacznie rzadziej przeprowadzany przez bakterie. Reakcje transformacji 2,4-D ponumerowane sg 1-8, w ktére
zaangazowane sg nastepujace enzymy: (1) 2,4-D dioksygenaza zalezna od a-ketoglutaranu, (2) hydroksylaza 2,4-
dichlorofenolu, (3) 1,2-dioksygenaze chlorokatecholowa, (4) cykloizomeraza chloromukonianu, (5) hydrolaza
chlorodienelaktonu (6) odpowiednio reduktaza chloromaleilooctanu i reduktaza maleilooctanu, (7) dehalogenaza
2,4-D, (8) monooksygenaza 4-chlorofenoksyoctowa.

Rycina 5. Reakcja katabolizowana przez enzym karboksymetylenobutenolidazg.

Rycina 6. Fotografie przedstawiajace wyniki testu wpltywu 2,4-DCP, obecnego w ptynie hodowlanym w
stezeniach 5, 10, 20 (%), na kietkowanie i wzrost korzenia ro$lin wyzszych, na przyktadzie trzech gatunkow:
Sorghum nigrum, Sinapis alba, Lepidium sativum. K - wariant kontrolny.

Rycina 7. Struktura i podstawowe wiasciwosci chemiczne 2,4-D i jego metabolitow — 2,4-DCP i 4-CP (na
podstawie bazy danych PubChem).
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Spis fotografii:

Fotografia 1. Symulacja rozktadu pestycydow wchodzacych w sklad preparatu Chwastox trio prowadzona w
probéwkach.

Fotografia 2. Symulacja rozktadu HZO prowadzona w kolbkach.

Fotografia 3. Ptytka testowa w tescie Phytotoxkit.

Fotografia 4. Przyktadowe zdjecie zelu po rozdziale elektroforetycznym produktéw PCR genow 16S rRNA
(zaznaczony strzatka) potwierdzita obecno$¢ fragmentow DNA wielko$ci ok. 1500 pz (par zasad), Swiadczacych
o0 obecnosci genu 16S rRNA. M - marker wielkos$ci fragmentoéw DNA.

Fotografia 5. Przyktadowe zdjecie Zelu po rozdziale elektroforetycznym produktow trawien DNA enzymem
restrykcyjnym Haelll. M - marker wielkosci fragmentow DNA.

Fotografia 6. Wyniki oznaczen testow hodowlanych sprawdzajacych produkeje lipaz (A), celulaz (B) i ureaz (C)
przez szczepy wchodzace w sktad konsorcjow. Lipazy: wynik pozytywny- fluorescencja w s$wietle UV,
negatywny- brak fluorescencji. Celulazy: wynik pozytywny- strefa przejasnienia wokot kolonii, negatywny- brak
strefy przejasnienia. Ureazy wynik pozytywny- zmiana zabarwienia podloza z pomaranczowo-Czerwonego na
r6zowe, wynik negatywny brak zmiany zabarwienia podioza.
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Spis wzoréw:
(1) Transkrypty na million odczytéw (tpm, ang. transcripts per million)
(2) Tempo wzrostu.
(3) Inhibicja wzrostu.
(4) Obliczenie stgzen letalnych i efektywnych (LCso i ECso).
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