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TIIVISTELMA

Saastuneet vesistojen pohjasedimentit muodostavat ekotoksikologisen riskin pohjael&imille.
Erityisesti hydrofobiset orgaaniset haitta-aineet, kuten polysykliset aromaattiset hiilivedyt
(PAH-yhdisteet), kerddntyvat sedimentteihin yldpuolista vettd korkeammiksi pitoisuuksiksi ja
saattavat pohjaeldimistolle aiheutuvien haitallisten vaikutusten kautta vaikuttaa koko vesistén
tilaan. Sisdvesisatamien sedimenttien PAH-yhdisteiden aiheuttamia ekotoksikologisia riskeja
arvioitiin Jyvaskylan ja Lappeenrannan satamissa kemiallisten analyysien ja toksisuusko-
keiden avulla. Satamista ja niille johtavien vdylien alueelta Ekman-noutimella otetuista
sedimenttindytteistd analysoitiin substituoimattomia ja alkyloituja PAH-yhdisteitd seka
polysyklisia aromaattisia ketoneita. Naytteiden toksisuutta tutkittiin altistamalla sukkulamato
Caenorhabditis elegans sedimentin huokosvedelle seké kiintedlle sedimentille. Subletaaleina
vasteina, kestoltaan 96 ja 72 tunnin kokeissa mitattiin pituuskasvun, lisddntymisnopeuden ja
sukukypsyyden inhibitiota. Tyon yhteydessa laadittiin ohje C. elegansin kasvatukseen ja
kayttoon toksisuuden tutkimisessa.

Tutkitut sedimentit eivat PAH-yhdisteiden osalta muodosta merkittdvad toksisuusriskia
Jyvéskylén tai Lappeenrannan sataman pohjaeldimistélle. Sedimenttien huokosvesi oli erdilla
Lappeenrannan sataman alueilla sekd Jyvaskyldn satamassa lievasti toksista C. elegansille,
mutta kokosedimentille altistettaessa vaikutuksia ei havaittu, mahdollisesti epaherkemman
testin ja vahdisemman biosaatavuuden vuoksi. Molempien satamien sedimenttien PAH-
yhdisteet ovat haitallisiksi tunnettuihin pitoisuuksiin verrattuna matalat, mutta paikoitellen
bentso[a]antraseenin pitoisuudet ylittdvat saastuneelle ruoppausmassalle annetun ohjearvon
0,3 mg/kg. Alkyyli-PAH-yhdisteista ainoastaan reteeni esiintyi yli 0,5 pg/g pitoisuuksina.
Polysyklisia aromaattisia ketoineita (fluorenoni) havaittiin yhdessa néytteesséd. Tulokset
tukevat késitysta, jonka mukaan orgaanisen orgaanisen hiilen pitoisuus on keskeinen PAH-
yhdisteiden sedimenttiin sitoutumiseen vaikuttava tekija.
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ABSTRACT

Chemically contaminated sediments pose an ecotoxicological risk to benthic animals.
Especially hydrophobic organic pollutants such as polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHS),
can accumulate into sediments and may affect the aquatic ecosystem via harmul effects to
benthic fauna. The ecotoxicological risks of lake harbour sediments were assessed in two case
studies, Jyvéskyla and Lappeenranta harbours. The sediment samples were collected in and
near harbour areas using Ekman grab sampler and analysed for both unsubstitued and
alkylated PAH-compunds and for polycyclic aromatic ketones. Toxicity of the samples were
examinated by exposing a threadworm Caenorhabditis elegans to pore water and sediment.
The sublethal endpoints measured after 96 and 72 hour tests were inhibition of growth,
reproduction and maturity. An operation procedure for C. elegans care and use as toxicity test
organism were developed during the work.

PAH —compounds of the assessed harbour sediments don’t cause a significant risk to benthic
fauna either in Jyvaskyla or Lappeenranta. Pore water of some harbour sediments was weakly
toxic to C. elegans, but effects were not noticed while using sediment as test matrix. Possibly this
was due to a less sensitive bioassay and reduced biavailability. PAH concentrations in all the
samples were low compared to Finnish guideline values. However, the guideline values to
dredged sediments of benzo[a]anthracene (0.3 mg/kg) were exceed in some of the sample sites.
Retene was the only alkylated PAH compound exceeding the concentration 0.5 pg/g. Polycyclic
aromatic ketones (fluorenone) were detected in one sample. The results support the conclusion of
the important role of organic carbon in sorption of PAHs to sediment.
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1. JOHDANTO

Tassa tyossa tutkittiin kahden sisévesisataman, Jyvaskyldn ja Lappeenrannan sataman,
merkitysta sedimentteihin kerédantyvien myrkyllisten aineiden paastdlédhteend, seké arvioitiin
niiden ekotoksikologisia riskeja pohjaeldimille. Toisin kuin rannikon satamista (esim.
Kohonen & Kaotilainen 2005), sisdvesisatamien sedimenteista ja niiden ymparistoriskeista ei
toistaiseksi ole Suomessa julkaistua tietoa. Sedimenttien toksisuuden arvioinnissa
hyodynnettiin  sukkulamatoa Caenorhabditis elegans, tiettdvasti ensimmaistd kertaa
ekotoksikologiseen tutkimukseen Suomessa. Ty0 oli luonteeltaan kartoittava ja menetelmien

kehittaminen oli keskeisesséa roolissa.

Sedimentit ja pohjael&imet

Vesistdjen pohjien sedimentit ovat puolikiintedd ainesta, joka koostuu mineraaleista,
orgaanisesta aineksesta ja kiinteiden hiukkasten valisesta valivedestad. Sedimenteill& on suuri
merkitys vesiekosysteemien aineiden Kierrossa: Vesifaasista laskeutuu materiaalia
sedimenttiin, jossa tavallisesti tapahtuu merkittdvin osuus orgaanisen aineen hajoamisesta.
Toisaalta sedimentisté siirtyy eloperdisen aineksen hajoamisessa vapautuvia ravinteita ja muita
yhdisteitd ylldolevaan veteen (Burton & MacPherson 1995). Bakteerien ja alkueldinten ohella
laaja kirjo monisoluisia pohjaeléaimia asuttaa vesistojen sedimenttejé kattaen eri trofiatasoja ja
toimien saaliina tai saalistajina, herbivoreina tai omnivoreina. Monet pohjaeldimet vaikuttavat
predaation kautta sedimenttien bakteerien runsauteen ja biomassaan (Traunspurger & Drews
1996). Liséksi pohjaeldimet kayttavét ravintonaan kasviainesta ja hienojakoista, ravintoarvol-
taan huonoa detritusta. Kayttdessédan ravintoa oman biomassansa kasvattamiseen ne muuttavat
sen muotoon joka on edelleen muiden eldinten kuten kalojen kaytettdvissa (Sarkka 1996).
Eldimilla onkin huomattava vaikutus energian, ravinteiden ja orgaanisen aineksen Kkiertoon

pohjan ja avoveden valilla.

Saastuneella sedimentilla tarkoitetaan sedimenttid, joka siséltdd kemiallisia yhdisteitd



ympadristolle tai terveydelle vaaraa aiheuttavina pitoisuuksina (Ingersoll 1995). Sedimenttien
kontaminaatio etenkin hydrofobisilla orgaanisilla haitta-aineilla on maailmanlaajuinen
vesistojd uhkaava ilmid. Saastuneet sedimentit erityisesti virtaavissa vesissd, jarvissa,
suistoissa ja satamissa aiheuttavat ekologisia ja terveydellisia riskejd. Useissa tutkimuksissa on
osoitettu haitallisten vaikutusten mahdollisuus sedimentin l&heisyydesséa elaville ja sielta
ravintoa ottaville elidille, vaikka veden laadulle asetetut raja-arvot eivét ylittyisikaan (Apitz
ym. 2005). Muutokset pohjaeldinyhteisdssa voivat vaikuttaa ravinteiden kiertoon vesistossa ja
siten myds ekosysteemin tuottajatasoon ja koko elidyhteisoon (Burton & MacPherson 1995).
Tiettyjen sedimentin elididen, kuten hiilivetyja hajottavien mikro-organismien, katoaminen
voi  merkittdvasti  heikentdd  vesiekosysteemin  kykyd toipua = mydhemmaésta
lisdkontaminaatiosta (Traunspurger & Drews 1996). Myo6s haitta-aineiden aiheuttamalla
denitrifikaation inhibitiolla voi olla huomattava vaikutus ekosysteemille. Denitrifikaatiossa
vesiliukoiset typpiyhdisteet pelkistyvat typpikaasuksi, ja siten kdytdnnosséa poistuvat elididen
kaytosta. Nainollen denitrifikaatio vastustaa vesistjen eutrofikaatiota eli rehevoitymista.
Koska wuseat orgaaniset haitta-aineet kertyvat sedimentteihin, ne saattavat haitata
denitrifikaatiota, mista seuraa nitraattipitoisuuden kasvu. Niinpa alueet, joilla orgaanisten
haitta-aineiden akkumuloitumisen vuoksi on vahentynyt denitrifikaatio, ovat herkempié

suurten typpipadastojen eutrofisoivalle vaikutukselle (Magnusson ym. 1996).

1.1 Sedimenttien merkitys vierasaineiden nieluna ja lahteena

Vesistoon padsseiden haitallisten aineiden kulkeutumisen kannalta pohjasedimentit toimivat
tyypillisesti niiden nieluna, silla vedessd monilla yhdisteill4d on taipumusta kompleksoitua ja
adsorboitua sedimentin kiintedn aineksen kanssa. Haitallisten aineiden pitoisuudet
sedimentissa ovatkin tavallisesti huomattavasti korkeampia kuin ylldolevassa vedessa.
Sedimentteja voidaankin pitdd erd&nlaisina varastoina, joihin pé&tyy useista toiminnoista

syntyvien paastojen kemiallisia ja biologisia kontaminantteja (Sarkké 1996; Apitz ym. 2005).

Toisaalta sedimentti voi toimia my0s likaantumisen sekundéarisend lahteend, jos sitoutuneet
aineet vapautuvat takaisin veteen. Tdmé& voi nopeutua sedimentin sekoittuessa veteen

esimerkiksi aallokon aiheuttaman resuspension vaikutuksesta. Aineiden pitoisuudet



sedimentin eri kohdissa vaihtelevat, eli toisin sanoen pohjasedimentissa voi esiintya erilaisia
konsentraatiogradientteja. Bioturbaatio eli pohjaeldinten pystysuunnassa tapahtuva aineiden
kuljetus voi muuttaa nditd jakaantumisia ja olla syyna siihen, ettd aineet osittain palautuvat
sedimentin ylldolevaan veteen. Ihmistoiminnasta erityisesti ruoppaus voi péaéstéa liikkeelle

suuria ainemaarié (Traunspurger ym. 1996; Sarkkéa 1996; Apitz ym. 2005).

Sedimenttien tutkiminen

Se yksinkertainen tosiasia, ettd sedimentit sijaitsevat veden alla, tekee kontaminoituneen
ekosysteemin mittauksista, havainnoinnista ja kartoituksesta teknisesti haasteellista ja
kustannuksiltaan kallista. Sedimenteissa yhdistyvat péastot useista lahteistd eri puolilta
valuma-aluetta, mika vaikeuttaa tarkan pééstolahteen jaljittamistd. Samasta syysta sedimentit
ovat usein monien eri kemikaalien kontaminoimia, mika tekee riskinarvioinnista ja

paatoksenteosta haastavaa (Burton & MacPherson 1995).

Haitalliset aineet voivat vaikuttaa eliostoon seka vélittomasti (akuutit vaikutukset) ettd
pitkdaikaisvaikutuksina (krooniset vaikutukset). Suorien vaikutusten lisdksi kemikaalit voivat
aiheuttaa ymparistovaikutuksia myo6s epdasuorasti esimerkiksi muuttamalla ravintoketjua.
Kemikaalien vaikutuksia voi ilmetd niin solu-, yksilo-, populaatio- kuin elidyhteisotasollakin.
Osa seurauksista on helposti havaittavissa, mutta usein vaikutukset ovat epéselvia, esimerkiksi
pelkastadn kokemusperdaisesti havaittavia, tai niisté ei ole lainkaan tietoa. Useimmissa péastoja
vastaanottavissa vesist0issd haitta-aineiden vaikutuksia onkin vaikea havaita syy-
seuraustasolla ja kemikaalien vaikutusten havaitseminen edellyttad erilaisia tutkimuksia seka

riskin arviointi menetelmien kéyttoa, kuten:

e pohjaeldinyhteison tutkimista

o kemiallisia analyyseja

e hydrodynamiikan ja sedimentin kulkeutumisen mittaamista
e kasvupaikkatutkimuksia

e toksisuuden tutkimista (Burton & MacPherson 1995; Ingersoll 1995).



Biosaatavuus

Sedimentin toksisuuden arviointi sen sisdltdamén haitta-ainesisallon perusteella on
osoittautunut erittain vaikeaksi, silld kemikaalien vuorovaikutukset sedimentin kanssa
muuttavat niiden toksisuutta. Matalimmat kemikaalin biologisia vaikutuksia aiheuttavat
pitoisuudet vaihtelevat erilaisten sedimenttien vélill4 jopa yli 10-kertaisesti (Traunspurger ym.
1996; Leppéanen 1999). Biosaatavuus viittaa kemikaalin fraktioon joka voi siirtyd eligon.
Yleisesti hyvaksytyn ké&sityksen mukaan pédasiassa sitoutumaton, helposti saatavilla oleva
fraktio aiheuttaa toksisuuden. Chapman ym. (1997) mukaan kokemusperdisen tiedon
perusteella sedimentin  huokosveden vierasainepitoisuuksista voidaankin sedimentin
kokonaispitoisuutta luotettavammin ennustaa toksisuutta ja jopa elidyhteisotason vaikutuksia.
Biosaatavuuden véheneminen riippuu sekd sedimenttien ettd kemikaalin fyysikaalis-
kemiallisista ominaisuuksista, joista merkittdvimpia ovat orgaanisen hiilen (TOC) ja
metalleihin sitoutuvan sulfidin (AVS) pitoisuudet. Myds happamuus, hapetus-pelkistys
olosuhteet, sedimentin mineraaliainekset sekd kemikaalin sitoutumisominaisuudet vaikuttavat

biosaatavuuteen (Kuva 1, Burton & MacPherson 1995; Traunspurger ym. 1996).

Ylapuolinen vesi

e Virtaukset
Aallot
Pohjalta ravintoa hakevat kalat
Partikkelimuotoinen orgaaninen hiili (POC)
Lienneet orgaaniset yhdisteet (DOC)

Pohjaeléimet ja mikrobit:
Bioturbaatio kaivamalla Sedimentin ominaisuudet:

sedimettia_ _ e Happamuus (pH)
Kaasukuplien sekoittava Orgaanisen hiilen pitoisuus (TOC)

Biotransformaatio

[ )
vaikutus e Sulfidipitoisuus (AVS)
[ )

Hapetus-pelkistys olosuhteet
(redox —potentiaali)
Mineraaliaineksen koostumus
Hiukkasten kokojakauma

Kuva 1. Sedimentin sisdltdmien haitta-aineiden biosaatavuuteen vaikuttavia tekijoita.



Poolittomien orgaanisten yhdisteiden biosaatavuuteen vaikuttavista tekijoistd merkittdvin on
sedimentin siséltdman orgaanisen hiilen pitoisuus. Tadman tiedon pohjalta on luotu
tasapainojakautumis -lahestymistapa (equilibrium partitioning approach, Di Toro ym. 1991).
Teoria perustuu oletukseen, ettd aineen biosaatavuus on suoraan verrannollinen sen
pitoisuuteen valivedessa ja kaantaen verrannollinen sedimentin orgaanisen hiilen pitoisuuteen.
Tasapainojakautumisteoria ennustaa, ettd jos sedimentin huokosvesi on siihen liuenneiden
aineiden suhteen tasapainossa kiintedn aineksen kanssa, niin vakiintunut tila sedimentin
orgaanisen hiilen ja elion lipidien valilla saavutetaan riittdvan ajan kuluessa aineiden

kulkeutumistavasta riippumatta (Di Toro ym. 1991).

Lukuisat tutkimukset tukevat tasapainojakautumisteoriaa, mutta erdissa tutkimuksissa on saatu
sen suhteen ristiriitaisia tuloksia. Esimerkiksi Leppésen (1999) mukaan harvasukamadolla
Lumbriculus variegatus suoritetuissa bioakkumuloitumiskokeissa sedimentin nieleminen
altisti eldimet selvésti suuremmalle biosaatavalle PAH-fraktiolle kuin pelkdstaan ihon kautta
tapahtuva altistuminen. Kemikaali voi siirtyd vesiympéristosséa elioon paitsi suoraan
pintakudoksen, kuten ihon ldpi, myds suolistosta niellyn ravinnon tai veden mukana.
Kulkeutumisreitin suhteellinen merkitys vaihtelee paitsi kemikaalin hydrofobisuuden mukaan,
myds elién ravinnonottotavan ja sedimentin ominaisuuksien mukaan. Niellyn materiaalin
merkitys vierasaineen akkumuloitumisessa lisddntyy aineen hydrofobisuuden kasvaessa
(Leppdnen 1999). Huokosvedestd tapahtuvaa akkumuloitumista rajoittaa desorptionopeus
sedimentin hiukkasista seka diffuusionopeus sedimentissa (Landrum ym. 2002). Weston ym.
(2000) mukaan harvasukamadolle Abarenicola pacifica bentso[a]pyreenilld (B[a]P) tehdyissa
bioakkumuloitumiskokeissa eri absorptioreittien suhteellisen merkityksen havaittiin riippuvan
altistumisajasta. Yhtd vuorokautta lyhyemmissé altistuskokeissa veteen liuenneen B[a]P:n
absorptio ihon lapi elimistdon havaittiin merkittdvimmaéksi kulkeutumisreitiksi. Sen sijaan
72:n tunnin altistuksen jalkeen keskimaarin 77 % kudoksen B[a]P:std arvioitiin kulkeutuneen
kudoksiin niellyn ravinnon valitykselld. Sedimenttid ravintonaan kayttaville elille ravinto

saattaakin olla merkittavin hydrofobisten myrkkyjen kulkeutumisreitti (Weston ym. 2000).

Sedimenttien haitta-aineet

Suomen ympdristohallinnon vuonna 1995 tekemdssd Saastuneiden sedimenttien kartoitus —
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hankkeessa selvitettiin saastuneiden jarvi- ja rannikkosedimenttien sijaintia ja maaraa.
Selvityksen mukaan sedimenttien pilaantumista aiheuttavista toiminnoista merkittdvimpid ovat
kaatopaikat sek& mekaanisen puunjalostuksen laitokset kuten sahat ja kyllastamot. Myos
kemiallisen  puunjalostuksen, kemianteollisuuden, metalliteollisuuden, korjaamo- ja
konepajatoiminnan sek& jatevedenpuhdistamoiden todettiin aiheuttaneen sedimenttien
saastumista. Sedimentteihin kertyneistd haitallisista aineista merkittdvimpié olivat orgaaniset
klooriyhdisteet, 6ljyt ja metallit. Saastumistilanteen laajuudesta ei kuitenkaan saatu varmuutta,
silla pilaaviksi toiminnoiksi tunnistetaan myds monia muita toimialoja, jotka eivéat siséltyneet
selvityksen tietoldhteend olleeseen pilaantuneita maa-alueita koskeneeseen, ns. Samase —

kartoitukseen (Ymparistoministerio 2004).

Satamat ovat ihmistoiminnan erityisen voimakkaasti muokkaamia rannikkoalueita. Satamissa
ja niiden l&heisyydessd sedimentteihin kertyy eli6ille haitallisia yhdisteitd erityisesti
Oljyperdisitd hiilivedyistda sek& alusten vedenalaisten rakenteiden eliidenestomaaleista
(Martinez-Llad6 ym. 2006). Elididenestomaalien (antifouling) orgaaniset tinayhdisteet
tributyylitina (TBT) ja trifenyylitina (TPT) ovat ongelmana lahes kaikissa Euroopan satamissa
(Korhonen & Kaotilainen 2005). Esimerkiksi vuonna 2005 tehdyn tutkimuksen mukaan lahes
koko Helsingin edustan sedimentin TBT-pitoisuudet ulkomerialuetta lukuunottamatta ylittavat
ympadristoministerion  (2004) sedimenttien ruoppaus- ja l&jitysohjeen haitattoman
ruoppausmassan pitoisuusohjearvon, 3 pg/kg (Vatanen 2005). Orgaanisten tinayhdisteiden
saastuttamia sedimenttejéd on paitsi rannikolla myds sisévesien venesatamissa (Fent 2004).
Korkeiden TBT- ja TPT-pitoisuuksien ohella satamien ja niille johtavien véylien
sedimenteissa on usein myo6s kohonneitd pitoisuuksia raskasmetalleja sek& polykloorattuja
bifenyyleitd (PCB) ja PAH-yhdisteitd (Korhonen & Kotilainen 2005).

1.2 Polysykliset aromaatiset hiilivedyt eli PAH-yhdisteet

Polysykliset aromaattiset hiilivedyt (PAH-yhdisteet) ovat monimuotoinen ja suhteellisen
yleinen eri puolille Maapalloa; maaperddn, vesistoihin ja ilmaan levinnyt haitta-aineiden
ryhma. PAH nimitysta kdytetadn yleisesti hiilivedyista joissa on kaksi tai useampia toisiinsa

liittyneitd aromaattisia renkaita (Kuva 2). Vaikka hiilivety -nimitys viittaa periaatteessa vain
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hiiltd ja vetya siséltaviin yhdisteisiin, silti monet PAH-yhdisteisiin luokiteltavat aineet
sisdltavat myos heteroatomeita kuten typped, happea tai rikkid. Kemiallisen ja toiminnallisen
samankaltaisuuden vuoksi nditd yhdisteitd kasitellddn samassa yhteydessd varsinaisten

polysyklisten aromaattisten hiilivetyjen kanssa (Varanasi 1989).

Q
o}:na

Kuva 2. Kaksi-seitseménrenkaisten polysyklisten aromaattisten hiilivetyjen rakennekaavoja

vasemmalta oikealle: naftaleeni, antraseeni, pyreeni, bentso[a]pyreeni ja koroneeni

PAH-yhdisteilden muodostuminen
PAH-yhdisteitd muodostuu:

1. Matalan lampdtilan diageneesissa, jossa geologisten sedimenttien orgaanisista
aineista on hitasti muuntunut fossiilisia polttoaineita (Burgess ym. 2003).

2. Bakteerien, sienten, kasvien ja hyonteisten pigmenttien, terpeenien ja vahojen
biosynteesissé hapettomissa olosuhteissa (Budzinski ym. 1997).

3. Orgaanisen aineksen epéatéydellisessd palamisessa, pyrolyysissé ja pyrosynteesissa
(Burgess ym. 2003).

PAH-yhdisteitd syntyy pyrogeenisesti, kun orgaaniset yhdisteet hajoavat pyrolyysissa korkean
lampotilan (500-800 °C) vaikutuksesta pienimolekyylisemmiksi radikaaleiksi, jotka liittyvat
toisiinsa muodostaen alkyloimattomia aromaattisia rakenteita Pyrogeenisesti muodostuneita
PAH-yhdisteita esiintyy mm. pakokaasuissa, moottori6ljyssd, tervassa, kreosootissa ja puun
poltosta syntyvéssa savussa. Merkittavimpid pyrogeenisten PAH-yhdisteiden lahteitd ovat
fossiilisia polttoaineita kayttdvét teollisuus- ja voimalaitokset, metallien valmistus,
jatteenpoltto, diesel6ljyd ja bensiinia kayttdvien ajoneuvojen pakokaasut seka metsapalot
(Albers 1995; Sanders ym. 2002; Burgess ym. 2003; Boonyatumanond ym. 2006).
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Raakadljy ja 6ljyjalosteet muodostavat toisen merkittavan PAH-ldhteen (petrogeeninen l&hde).
Raakadljy sisdltdd laadusta riippuen 0,2—7 %, pééasiassa alkyloituja PAH-yhdisteitd (Kuva 3).
Petrogeenistd alkuperédd olevat PAH-yhdisteet ovat syntyneet fossiilisten polttoaineiden
muodostuessa diageneettisessa prosessissa suhteellisen matalassa lampétilassa (100-300 °C)
geologisten aikajaksojen kuluessa (Albers 1995; Burgess ym. 2003; Boonyatumanond ym.
2006).

Kuva 3. Alkyloituja PAH-yhdisteitd: 2-metyylinaftaleeni, 1-metyylifluoreeni, 2-

metyylifenantreeni ja 1-etyylipyreeni.

PAH-yhdisteitd voi muodostua my0ds biogeenisistd prekursoreista kuten terpeeneista,
pigmenteistd ja steroideista hapettomissa ja pelkistévissa olosuhteissa (Budzinski ym. 1997).
Esimerkiksi kryseenia muodostuu biologisesti pentasyklisista triterpeeneistd, kuten a- ja B-
amyriineistd, jotka ovat kasvien kutikulan vahojen tarkeimpié ainesosia (Yang 2000). Toinen
tavallinen biologista alkuperdd oleva PAH yhdiste on reteeni eli 7-isopropyyli-1-
metyylifenantreeni. Reteenid& muodostuu paitsi biomassan poltossa, myds sedimenteissa
havupuista peréisin olevien hatsihappojen, kuten abietiinihapon, muuntumistuotteina (Gabos
ym. 2001).

oy &
O o &8

Kuva 4. Biologisesti muodostuvia PAH-yhdisteita: reteeni, kryseeni ja peryleeni.
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Peryleeni on kolmas suhteellisen yleinen biologista alkuperaa oleva PAH-yhdiste. Peryleenin
muodostumiselle ja pysymiselle sopivat olosuhteet vallitsevat anoksisessa olosuhteissa.
Erityisen runsaasti sitd on I0ydetty maalla turvekerrostumista sek& sedimenteisté vesialueilla,
joissa on hyvin suuri tuottavuus ja esimerkiksi runsaasti piilevia (Dahle ym. 2006). Peryleenia
muodostuu biogeenisista prekursoreista, kuten peryleenikinonipigmenteistd hapettomissa
oloissa pelkistymélld (Boonyatumanond ym. 2006). Sedimentin pé&&asialliset peryleenin
ldhteet ovat hyoOnteisten ja puuta lahottavien sienten peryleenikinonipigmentit, hapettomaan
sedimenttiin laskeutunut kasviaines tai piilevdt (Sanders ym. 2002). Kaikki ymparistossa
esiintyva peryleeni ei ole biologisesti muodostunutta, silla sitd muodostuu polttoprosesseissa

(Boonyatumanond ym. 2006) ja esiintyy myos raakadljyssa (YYang 2000).

PAH-yhdisteiden muodostumisolosuhteilla on keskeinen merkitys niiden levidmiseen
ymparistdssd ja biosaatavuuteen. Ldhinna raakadljysta ja Oljytuotteiden pééstoistd perdisin
olevat petrogeeniset PAH-yhdisteet esiintyvdat vedessd kolloidisessa muodossa tai
suspensoituneisiin hiukkasiin liittyneend. Pyrogeeniset yhdisteet sen sijaan ovat tyypillisesti
voimakkaasti sitoutuneet paastdléhteestd perdisin oleviin hiukkasiin kuten nokeen (Liu ym.
2000). Nokeen sitoutuneet PAH-yhdisteet kestdvat selvasti paremmin valokemiallista
hapettumista ja mikrobien hajotustoimintaa kuin vapaat PAH-yhdisteet. Siksi niitd ei juurikaan
poistu ymparistostd hajoamalla vaan lahinnd sedimentaation kautta. Sit4 vastoin petrogeeniset
PAH-yhdisteet ovat alttiita haihtumiselle, liukenemiselle, mikrobien hajotustoiminnalle ja

valokemialliselle hapettumiselle (Kuva 5, Burgess ym. 2003).
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Haihtuminen

P

Petrogeeniset PAH-yhdisteet » | Valokemiallinen Pyrogeeniset PAH-yhdisteet
hapettuminen (sitoutuneet nokeen)

Biologinen
hajoaminen/
muuntuminen

Sedimentaatio Sedimentaatio

Sitoutuminen
sedimentin
kiintedan ainekseen

Kuva 5. Merkittdvimmaét pyrogeenisten ja petrogeenisten PAH-yhdisteiden muuntumiseen ja
kulkeutumiseen vaikuttavat tekijat vesistoissé: Katkoviivat kuvaavat erittdin hidasta prosessia
(Burgess ym. 2003 mukaan).

PAH-yhdisteet vesiymparistossa

PAH-yhdisteet jakautuvat vesiympaéristossa eri faaseihin: osa aineista liukenee veteen, osasta
muodostuu  kolloidisia  hiukkasia ja osa keradntyy suurempiin  partikkeleihin,
pintasedimentteihin  ja  eliéstoon. Jakaantuminen riippuu  yhdisteen  kemiallisista
ominaisuuksista kuten vesiliukoisuudesta, héyrynpaineesta ja lipofiilisyydestda (King ym.
2004). PAH-yhdisteiden kemialliset ominaisuudet ja siten myds ympéristokohtalo puolestaan
riippuu molekyylin koosta, muodosta ja aromaattisten renkaiden asemasta toisiinsa néhden.
Yleensd molekyylimassan kasvaessa myo6s hydrofobisuus ja kemiallista vakaus lisaantyvat.
Esimerkiksi eri tutkimuksissa ilmoitetut kolmirenkaisen PAH-yhdisteen fenantreenin
puoliintumisajat maa-aineksessa ja sedimenteissd vaihtelevat 16 ja 126 vuorokauden valill,
kun taas viisirenkaisen bentso[a]pyreenin vastaava arvo vaihtelee 229:std yli 1400:n
vuorokauteen (Kanaly & Harayama 2000).
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Vesiliukoisuus on keskeinen PAH-yhdisteiden ympéristokohtaloon vaikuttava tekija
(Taulukko 1). Varautumattomien orgaanisten yhdisteiden liukoisuus vaikuttaa niiden jakau-
tumiseen veden, sedimentin ja elioston kesken sek& biohajoamisen nopeuteen.
Pienimolekyyliset PAH-yhdisteet ovat kohtuullisen vesiliukoisia (esim. naftaleeni 32 mg/l)
eivatka pysy sedimentissa korkeina pitoisuuksina. Suurin osa PAH-yhdisteista on kuitenkin
niukkaliukoisia (<1 mg/l) ja sitoutuvat herkasti kiinteddn ja suspensoituneeseen ainekseen
vedessé ja sedimentisséd. Voimakkaan hydrofobisuuden vuoksi erityisesti yli kolmerenkaisilla
PAH-yhdisteilld on suuri affiniteetti orgaaniseen hiukkasainekseen. Yhdessa heikon bio-
hajoavuuden kanssa ndamé ominaisuudet aiheuttavat PAH-yhdisteiden akkumuloitumista
sedimentteihin (Wilcock ym. 1996; Ferguson & Chandler 1998).

Taulukko 1. PAH-yhdisteiden ympéristokohtaloon vaikuttavia ominaisuuksia (Yaffe ym. 2001).

) Molekyyli-  Vesiliukoisuus Kiehumis- Hoyryn-

Yhdiste log Kow log BCF ) -

massa (mg/l) piste (°C) paine” (Pa)
Naftaleeni 128,1 315 3,3 2,1 218 10,8
1-metyyli- 7,8

) 142,1 28,0 3,9 2,6 245

naftaleeni
Fluoreeni 166,2 1,9 4,2 3,1 295 8,8 * 107
Antraseeni 178,2 0,07 4.4 2,9 340 8,3* 10"
Fenantreeni 178,2 1,3 45 3,2 340 1,7 * 107
Fluoranteeni 202,2 0,2 5,2 4,1 375 6,7 * 10"
Pyreeni 202,2 0,13 52 3,4 398 7.4* 10"
B[a]P 252,3 0,038 6,3 51 495 6,9 * 107

Kow = Oktanoli — vesi —jakaantumiskerroin
BCF = biokonsentroitumiskerroin

120 °C:n lampétilassa

B[a]P = bentso[a]pyreeni

Kiintoaineksen vajotessa pohjalle niihin sitoutuneet kontaminantit paatyvét sedimenttiin, josta
ne saattavat edelleen siirtyd pohjaelédimistoon (Ferguson & Chandler 1998). Pohjaeldimiin
kertyy PAH-yhdisteité useita reitteja pitkin (Meador ym. 1995):

1. Suorasta ihokosketuksesta sedimentin huokosveteen

2. Vedesta diffuusion vaikutuksesta hengityselinten pinnalta
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3. Ravinnon nielemisen kautta suoliston pinnalta

Pohjael&imiston lajit eroavat toisistaan alttiudessa ympéristomyrkkyjen bioakkumuloitumiselle
erilaisten elintapojen ja —toimintojen vuoksi. Vierasaineiden kertymiseen vaikuttavat ainakin
seuraavat seikat: eldimen koko, lipidipitoisuus, ravinnonottotapa, biotransformaatiokyky,
ravinnon  viipymisaika suolistossa, ruuansulatuselimiston eritteet sekd suoliston
mikrobitoiminta (Meador 2003; Rust ym. 2004).

Kuten jo edelld biosaatavuudesta kertovassa kappaleessa mainittiin, useimpien lipofiilisten
orgaanisten yhdisteiden tavoin PAH-yhdisteiden biosaatavuus ja siten myos elididen altistus
rilppuu  tasapainojakautumisteorian mukaisesti  orgaanisen hiilen  pitoisuudesta ja
kontaktiajasta sedimenttiin. Muita merkittavié tekijoitad ovat altistuvan elion elintavat, PAH-
yhdisteiden alkuperd, sedimentin ik& sekd orgaanisen aineksen laatu. Usein altistuminen
tapahtuu péddasiassa huokosveden vélitykselld, mink& vuoksi aineen liukoisuus ja
desorptionopeus Kiintedstd aineesta veteen ovat toksisten vaikutusten kannalta keskeisia
ominaisuuksia (Varanasi 1989; Meador 2003). Eli6on tapahtuvaan bioakkumuloitumiseen
puolestaan vaikuttaa ennenkaikkea biotransformaatiokyky ja ravinto (Meador 2003; Rust
2004). Pohjaeldinten lisdksi sedimenttien PAH-yhdisteille altistuu ep&suorasti esimerkiksi

resuspension kautta myos avoveden eliostd (Boonyatumanond ym. 2006).

PAH-yhdisteiden toksisus vaihtelee huomattavasti. Yleistden, vedessa yksittaisten PAH-
yhdisteiden toksisuus eldimille ja kasveille lisddntyy molekyylikoon kasvaessa
molekyylimassaan 202 saakka (pyreeni ja fluoranteeni). T&t4 suurempien yhdisteiden
toksisuutta vahentdd niukka vesiliukoisuus, joka on letaalia pitoisuutta matalampi.
Yksittaisten PAH-yhdisteiden lyhyen ajan (24-96 h) LCsy -arvot selkdrangattomilla
vesieldimilla vaihtelevat tyypillisesti valilla 0,3 ja 5,6 mg/l. Herkimpi& elinkierron vaiheita
ovat munat ja toukat (Albers 1995). Toksisuutta arvioitaessa on huomioitava, ettd PAH-
yhdisteet esiintyvét sedimenttindytteissd lahes poikkeuksetta monien yhdisteiden seoksina.
Siten niiden haitalliset vaikutukset johtuvat useiden aineiden yhteisvaikutuksesta (Swartz
1999).
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Fototoksisuusja fotomodifikaatio

Polysykliset aromaattiset hiilivedyt ovat hyva esimerkki ryhmésta valoaktiivisia ympériston
haitta-aineita. Suuren konjugoituneen =-orbitaalijarjestelman vuoksi PAH-yhdisteet absor-
boivat tehokkaasti auringonvalon UV-aallonpituuksia (A < 380 nm). Fotonin absorboidessaan
PAH-molekyyli virittyy triplettitilaan, jonka purkautuessa energia voi edelleen siirtya
happimolekyylille. Tdm4 voi johtaa reaktiivisen singlettihapen muodostumiseen ja siten solu-
vaurioihin (Mallakin ym. 1999; Ankley ym. 2003).

PAH-molekyylin virittyminen voi myds johtaa yhdisteen kemialliseen muuntumiseen,
tavallisesti hapettumiseen. Tdéma fotomodifikaatioksi kutsuttu ilmid tuottaa tyypillisesti
monimuotoisen seoksen muuntumistuotteita, joiden biologinen aktiivisuus vaihtelee.
Fotomodifioituneet PAH-yhdisteet ovat usein lahtdaineita toksisempia, mikd johtuu
lisddntyneesta reaktiivisuudesta ja suuremman vesiliukoisuuden lisédmasta biosaatavuudesta.
Esimerkiksi fenantreenin p&&asiallinen valomuuntumistuote fenantrokinoni on fenantreenia
selvasti toksisempi vesikasville Lemna gibba ja bakteerille Photobacterium phosphoreum.
Antraseeni on johdonmukaisesti havaittu erddksi toksisimmista PAH-yhdisteista
valomuuntumisen jélkeen. Sen fotomodifikaatio tuottaa seoksen, joka siséltadé yli 20 yhdistetta
- muun muassa antrakinonia, hydroksiantrakinoneita, bentsohappoja ja fenoleita (Kuva 6,
Mallakin ym. 1999).
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Kuva 6. Antraseenin fotomodifikaatiossa muodostuvia osittain hapettuneita aromaattisia yhdisteita.
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PAH-yhdisteiden biologinen muutunta ja biohajoaminen

Useiden PAH-yhdisteiden on havaittu olevan biohajoavia aerobisissa olosuhteissa.
Esimerkiksi Heitkamp & Cerniglia (1989) ovat tutkineet PAH-yhdisteiden biohajoavuutta
bakteereilla. Tutkittu bakteerikanta kykeni hajottamaan PAH-yhdisteitd, mutta ei kyennyt
hyodyntdmaéan niitd ainoana hiilen ja energian ldhteend. Tutkituista yhdisteistd naftaleeni,
fenantreeni, fluoranteeni ja pyreeni mineralisoituivat 10 vuorokauden kuluessa yli 50
prosenttisesti  hiilidioksidiksi.  1-nitropyreeni, 3-metyylikolantreeni ja 6-nitrokryseeni
mineralisoituivat vain hieman ja bentso[a]pyreenin mineralisoitumista ei havaittu lainkaan.
Viimeksi mainittua lukuunottamatta kaikista PAH-yhdisteistd oli kokeen lopussa
muuntumattomana alle 30 % ja bentso[a]pyreenistédkin vain hieman yli 50 % (Heitkamp &
Cerniglia 1989). Mythemmissa tutkimuksissa on l6ydetty myds mm. Kkryseenid, bentso-
[a]antraseenia, bentso[b]fluoranteenia ja bentso[a,h]antraseenia mineralisoivia bakteerikantoja
(Kanaly &Harayama 2000).

Bakteereilla PAH-yhdisteiden aerobisen katabolian ensimmadisesséd vaiheessa muodostuu
entsymaattisen hapettumisen kautta dihydrodioli (Kuva 7). Tamén jélkeen aromaattinen rengas
Voi aueta ja hajoaminen saattaa yhdisteestd ja bakteerista riippuen jatkua katekolin ja edelleen
trikarboksyylihappojen kautta mineralisaatioon saakka (Kanaly & Harayama 2000).
Hajotustoiminta on nopeinta sedimentin ja veden rajapinnalla silld liuennut happi siirtyy
hitaasti diffuusion avulla vedestd sedimenttiin. Syvemmalla sedimentisséa vallitsevat
anaerobiset olosuhteet, joissa PAH -yhdisteiden hajoaminen on erittdin hidasta (Wilcock ym.
1996).
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Kuva 7. Mahdollisia fluoranteenin muuntumisreitteja aerobisten bakteerien metaboliassa (Kanaly &
Harayama 2000)

Vaikka PAH-yhdisteitd on yleisesti pidetty pysyvina hapettomissa olosuhteissa, ainakin
naftaleeni ja fenantreeni voivat mineralisoitua hiilidioksidiksi my6s anaerobisesti (Coates ym.
1997; Volkering & Breure 2003). Anaerobisissa olosuhteissa kemo-organotrofiset bakteerit
saavat energiaa elektronin siirrossa pelkistyneeltd orgaaniselta yhdisteeltd epéorgaaniselle
elektronin vastaanottajalle, joka voi olla esimerkiksi nitraatti (NO3’), rauta(l11), mangaani(lV),
sulfaatti (SO4%) tai karbonaatti (COs>) (Volkering & Breure 2003). Anaerobisen hajoamisen
kannalta on olennaista sopiva bakteerikanta ja -yhteisO, jonka kehittymiseen voidaan tarvita
pitkd altistusaika suurille PAH pitoisuuksille Esimerkiksi Coates ym. (1997) tekemissa
kokeissa naftaleeni ja fenantreeni mineralisoituivat PAH-yhdisteilld voimakkaasti kontaminoi-
tuneen San Diegon sataman sedimentissd, mutta puhtaammissa sedimenteissd anaerobista

biohajoamista ei tapahtunut.
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Kalat ja ilmeisesti kaikki muutkin selkdrankaiset kykenevat PAH-yhdisteiden
biotransformaatioon. PAH-yhdisteiden vierasainemetabolia alkaa hydroksilaatiolla, jota
katalysoivat paésiassa sytokromi P450 mono-oksigenaasientsyymit. Hapettuminen johtaa
vastaavien fenolien, kinonien ja diolien muodostumiseen. Hapettuneet tuotteet voivat edelleen
konjugoitua vaiheen 1l entsyymien avulla. Metabolia voi johtaa aineen detoksifikaatioon ja
eritykseen, mutta toisaalta diolit ja fenolit voivat eréilla PAH-yhdisteilla edelleen hapettua
dioliepoksideiksi ja fenoli-oksideiksi, joista osa on karsinogeenisia ja voivat muodostaa

kovalenttisen sidoksen solujen DNA:n, RNA:n ja proteiinien kanssa (Akcha ym. 2003).

Selkérangattomilla PAH-yhdisteiden metaboliakyky ja -nopeus vaihtelevat huomattavasti
suhteellisen samankaltaistenkin lajien vélilla. Esimerkiksi piikkihummerin (spiny lobster,
Panulirus argus) elimistdon perikardiaalisesti injektoitu bentso[a]pyreeni muuttui nopeasti
metaboliiteiksi. Sen sijaan amerikanhummerilla Homarus americanus vastaava metabolia
samankaltasessa kokeessa oli erittdin hidasta (Varanasi 1989). Harvasukamato L. variegatus ei
pyreenille ja bentso[a]pyreenille altistettaessa tuottanut metaboliitteja (Leppanen 1999). Sen
sijaan monisukamatojen Nereis virens ja Abarenicola pacifica on havaittu tuottavat poolisia
metaboliitteja useista kahdesta viiteen renkaisista PAH-yhdisteistd. Simpukoiden PAH-
metabolia on tyypillisesti erittdin hidasta, minkd vuoksi ndiden yhdisteiden bioakkumulaatio

simpukoihin on merkittavaa (Varanasi 1989; Meador 2003)

PAH-yhdisteiden tutkimus ymparistonaytteista

PAH-aineiden pitoisuuksia ymparistossa on seurattu 1960-luvulta l&htien. Merkittavéat pitkan
aikavalin ympdriston seurantaohjelmat, kuten Arctic Monitoring and Assessment Program
(AMAP), Baltic Marine Environment Protection Commission (Helsinki Commission) ja
National Status and Trends Program (US) tutkivat PAH-yhdisteitd merien elifstssa ja
sedimenteissa osana meriympériston tilan arviointia. PAH-yhdisteitd mitataan saannollisesti
my06s ilmakehéstd ilmanlaadun arvioinneissa ja biologisista kudoksista terveysvaikutusten

arvioinnissa seka ravinnosta turvallisuussyista (Poster ym. 2006).

Kuten jo aiemmin mainittiin, PAH-yhdisteiden levidmiseen ympéristosséa vaikuttaa

ennenkaikkea hydrofobisuus, joka taas liittyy niiden taipumuksen kertya sedimentteihin. PAH-
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yhdisteitd onkin tutkittu erityisen paljon sedimenteista eri puolilla maapalloa. Tavallisimmin
mitattujen Yhdysvaltojen liittovaltion ympéristoviraston (US.EPA) priorisoiman kuudentoista
substituoimattoman PAH-yhdisteen” kokonaispitoisuus (£16 PAH) vaihtelee sedimenteissé
hyvin paljon, Euroopassa valilla 0,32 - 48 000 pg/kg dw (kuivapaino). Yleensa pitoisuudet
ovat suurimpia satamissa ja lahdelmissa kaupunkien keskustojen l&helld véhentyen
merkittavasti etdisyyden kasvaessa (Latimer & Zheng 2003). Pitoisuudet voivat vaihdella
huomattavasti satama-alueidenkin sisalla. Esimerkiksi Barcelonan satamanan sedimentin X16
PAH pitoisuudet vaihtelivat vélilla 300 - 10320 pg/kg (Martinez-Lladé ym. 2007). Vastaavasti
Englannin eteldrannikolla Brightonin venesataman 16 PAH pitoisuudet vaihtelivat valilla 24-
4710 pg/kg (King ym. 2004).

*Naftaleeni, asenaftyleeni, asenafteeni,fluoreeni, fenantreeni, antraseeni,fluoranteeni, pyreeni,
bentso[a]antraseeni, kryseeni, bentso[b]fluoranteeni, bentso[a]pyreeni, indeno[1,2,3-cd]pyreeni,

dibentso[a,h]antraseeni ja bentso[g,h,i]peryleeni

1.3 Sedimenttien toksisuuden tutkiminen

Kontaminoituneen maa-aineksen tai sedimentin luotettava riskinarviointi ei voi perustua
pelkastddn kemiallisten yhdisteiden analyyttiseen maéérittdmiseen, silld  kemiallisilla
analyyseill4 ei voida identifioida kaikkia, mahdollisesti yhteisvaikutuksen kautta toksisuutta
aiheuttavia, yhdisteitd tai niiden metaboliitteja, eikd arvioida aineiden biosaatavaa osuutta.
Liséksi kemiallisten analyysien madritysrajat eivat valttamattd riitd toteamaan yksittéisten
yhdisteiden tarkkoja pitoisuuksia. Korkeimpina pitoisuuksina esiintyvét yhdisteet eivat aina
ole haitallisimpia, vaan toksisuus voi johtua seoksen muista, pienempind pitoisuuksina
esiintyvista yhdisteista. Pienetkin pitoisuudet ympérist0ssé ovat merkittavia erityisesti elidihin
kertyvilla eli bioakkumuloituvilla aineilla, joiden haittavaikutukset ilmenevat vasta pitkaan
kestaneen altistumisen jalkeen (Ingersoll 1995; Achazi 2002; Fent 2004).

Toksisuuden tutkiminen elidilla kuvastaa haitta-aineiden aiheuttamia seurauksia eiké

pelkastddn niiden olemassaoloa. Erityisesti ymparistondytteiden toksisuuskokeet ilmentévét

useiden aineiden yhteisvaikutuksia, jotka ovat varsinkin vedestd tai sedimentistid otetuissa
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naytteissa todenndkdisid. Maastotutkimuksiin verrattuna laboratoriotutkimuksilla voidaan
selvemmin osoittaa kausaaliset suhteet altistumisen ja vaikutusten Vvélilla, mika johtuu
pienemméstd vaihtelusta ja mahdollisuudesta kontrolloida olosuhteita. Toksisuuskokeet
ovatkin ekotoksikologisen vaikutustenarvioinnin ensimmainen askel (Chapman ym. 1997;
Sochova ym. 2006). Toisaalta laboratoriokokeiden perusteella on vaikeaa arvioida vaikutuksia
luonnon ekosysteemeissé, silla niissa ei milloinkaan ole mukana kaikkia eliopopulaatioihin
vaikuttavia tekijoitd. Toksisuuskokeiden heikkoutena ovat niihin usein vaikuttavat seikat,
jotka eivat johdu antropogeenisista haitta-aineista, vaan koeolosuhteista ja sedimentin
ominaisuuksista kuten ammoniakki- ja happipitoisuudesta sekd happamuudesta. Tulosten
tulkintaan ja soveltamiseen liittyy siis ep&varmuuksia. N&in on erityisesti yht4d lajia
kéytettdessd. Kuvaavamman ja tarkoituksenmukaisemman kemikaalien riskinarvioinnin
suorittamiseksi testeissé tulisi kdyttdd useita lajeja ja koeasetelmia erilaisilla altistustavoilla
(Ingersoll 1995; Chapman ym. 1997; Sochova ym. 2006).

Ideaalinen laboratoriossa tehtdva biotesti on Traunspurger & Drews (1996) mukaan:

® nopea o ekologisesti merkittavia vaikutuksia mittaava
e yksinkertainen e suhteutettavissa ympéristossé havaittuihin

e helposti toistettavissa muutoksiin

e halpa e hyoddynnettavissé hallinnollisten raja-arvojen
e standardisoitu méaarityksessa

e vasteiltaan herkat

Ymparistostd otettuja sedimenttindytteita tutkiessa eliot altistetaan tavallisesti joko koko
sedimentille tai sedimentin vesifaasille. Altistus sedimentille saattaa olla huokosvedessa,
elutriaateissa tai agarissa suoritettuja tutkimuksia realistisempi keino jaljitelld in situ -
tilannetta laboratorio-olosuhteissa. Vertailut erilaisten matriisien valilld saattavat kuitenkin
tuottaa lisdtietoa biosaatavuudesta ja haitta-aineen kulkeutumisesta eldimiin (Traunspurger
ym. 1996).Viimeisen vuosikymmenen kuluessa ekotoksikologiassa on yha enemmaén pyritty
siirtymaan kuolleisuudesta subletaalien vasteiden mittaamiseen, sill&4 ne ovat letaalitoksisuutta

herkempia ja oletettavasti myos tarkempia (Sochova ym. 2006).
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1.4 Sukkulamato Caenorhabditis elegans

Sukkulamadot (Nematoda) ovat yleisin ja lajirikkain vesistdjen sedimenteissé ja maaperassa
elavé eléainten paaluokka (Traunspurger ym. 1996). Huomattava osa sedimenttien bakteereista
on ravinnon puutteen ja korkean yksilétineyden vuoksi lepotilassa. Bakteereita ravintonaan
kayttdvat sukkulamadot lisddvat bakteerikasvua erityisesti bakteeritineyden saételemissa
populaatioissa. Mikrobien kasvua lisdavén - ja siten myds typen mineralisaatiota ja ravinteiden
Kiertoa kiihdyttavén - vaikutuksen vuoksi sukkulamadoilla on huomattava merkitys orgaanisen
aineksen hajotusprosesseissa (Kammenga ym. 1996; Traunspurger ym. 1997).

Sukkulamato C. elegans esiintyy maaperan nestefaasissa ja makeiden vesistdjen sedimenteis-
s4. Se ottaa vedestd ravinnokseen bakteereita ja muita ympéroivan aineksen sisaltdmia
pienikokoisia hiukkasia (HOss ym. 1999; Anderson ym. 2001). Munassa tapahtuvan
alkiokehityksen jalkeen C. elegansilla on tavallisesti neljd ihonvaihdosten erottamaa
nuoruusvaihetta; J1-J4. Taysikasvuiset madot ovat noin 1-1,5 mm pituisia. Ravinnon
puutteessa tai muuten epésuotuisissa olosuhteissa kehitys voi keskeytyd kolmannen
kehitysvaiheen (J3) sijaan niin sanottuun dauer —vaiheen muodostumiseen. Dauer -
kehitysvaihe on pitkdikédinen ja stressitekijoitd sekd ravinnonpuutetta kestdva. Vahéinen
ravinnonmaard, korkea yksilotineys ja korkea lampdtila vaikuttavat varhaisessa
nuoruusvaiheessa yksilon kehittymiseen daueriksi. Dauereiden kéyttdytyminen edistaa
levidmistd uuteen ympéristoon ja niiden elinikd on véhintd&n viisinkertainen normaaliin
elinik&d&n verrattuna. Dauer-vaiheisen sukkulamadon energian tuotanto perustuu pédasiassa
vararavintoon. Olosuhteiden muuttuessa suotuisammiksi dauerien kehitys J4 —nuoruusvaiheen

kautta aikuiseksi jatkuu (Traunspurger ym. 1996; Wang & Kim 2003).

Sukupuolet ovat hermadofriitti ja uros, valtaosan ollessa hermadofriitteja. Hermadofriitit
tuottavat seka uros ettd naaraspuolisia sukusoluja, mika mahdollistaa itsehedelmdityksen.
Liséksi urokset voivat hedelmoittad hermadofriitteja ja suvullisen lisddntymisen tapahtuessa
itsehedelmoitys syrjaytyy lahes taysin. Suvullisesti lisdantyvéat hermadofriitit voivat saada
enemman jalkeldisida kuin suvuttomasti lisdantyvét, mutta niiden elinikd jaa lyhyemmaéksi
(Alvarez ym. 2005; Stiernagle 2006).
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Sedimentissd ja maaperassd vapaana eldvien sukkulamatojen helposti aineita lapdisevéa iho on
suorassa kosketuksessa véliveteen, joten ne altistuvat ihon kautta etenkin veteen liuenneille
vierasaineille. Sukkulamadoille onkin kehitetty useita toksisuuskokeita, joita on enenevassa
madrin kaytetty myos ymparistoriskien arvioinnissa. Kokeiden herkkyys vastaa toisilla lajeilla,
kuten harvasukamadoilla ja hyppyhéntéisilla suoritettuja testeja, mutta niilla on pienempi ajan
ja tilan tarve. Toistaiseksi vain muutamaa sukkulamatolajia on kéytetty toksisuuden
tukimiseen: Caenorhabditis elegans (Rhabditidae), Plectus acuminatus (Plectidae) ja
Panagrellus redivivus (Panagrolaimidae). Naméa kaikki ovat vapaana elévia bakteerivorisia
maaperalajeja, joilla on opportunistinen lisd&ntymisstrategia, eli ne lisddntyvat suotuisissa
olosuhteissa erittdin nopeasti. Lajien ja kehitysvaiheiden Valilla on kuitenkin eroja
herkkyydessa myrkyllisille aineille (Sochova ym. 2006).

Caenorhabditis elegansin kaytto ekotoksikologiassa

C. elegans on yksi eniten tutkituista elidistd (Voorhies & Ward 2000). Se on tarked
malliorganismi kehityksen ja ik&d&ntymisen tutkimisessa, isantalaji-patogeeni —vuorovaiku-
tusten ja tiettyjen sairauksien tutkimuksessa sekd lisddntyvdassa madrin toksisuuden
tutkimisessa (Anderson ym. 2001). Lajin elinkierrosta ja genetiikasta on tehty paljon
kokeellista ja kuvailevaa tutkimusta (HOoss ym. 1999; Anderson ym 2001). Sen k&yttoa
ekotoksikologiassa on edistanyt kaytto geneettisend mallieliond (Sochova ym. 2006). Kaytto
ekotoksikologiassa voidaan katsoa alkaneen vuodesta 1990, jolloin Williams & Dusenbery
ehdottivat sitd vesien toksisuustesteihin (Khanna ym. 1997). C. elegansin elinkiero kestdad 20
°C:n lampdatilassa noin kolme vuorokautta, mikd mahdollistaa lisaantymisnopeuden kayton
tutkittavana vasteena. Muita toksisuuden tutkimisessa mitattuja vasteita ovat ruumiin pituus,
lisdadntyvien yksildiden osuus (Hoss ym. 1999; Anderson ym 2001; Sochova ym. 2006),
yksilonkehitys, eri  kehitysvaiheiden ajallinen  kesto, populaation kasvunopeus,
hermadofriitti:uros —suhde, hengitys (Sochova ym. 2006), kuolleisuus, kayttdytyminen
(liikkuvuus), ravinnon otto, stressiproteiinien tuotanto ja solurakenteiden muutokset

(Anderson ym 2001; Sochova ym. 2006) seka geenien aktivoituminen (Achazi 2002).

Sukkulamadot ovat kaytannollisia koe-eldimid, koska ne tarvitsevat erittdin vahéan tilaa, niilla

on lyhyt elinkierto ja niitd on suhteellisen helppo Kkasitellda sekd yllapitaa
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laboratorioviljelmissa. Muita ominaisuuksia, jotka tekevét C. elegansista hyvan testilajin ovat
suhteellisen korkea sietokyky erilaisille ymparistoolosuhteille, kuten happamuudelle ja
saliniteetille sekd mahdollisuus sailyttaé pitkia aikoja dauerina tai jaadytettynd (Sochova ym.
2006). Elinymparisténsa ja ravinnonkayton vuoksi C. elegans on ekologisessa mielessé
relevantti elio sekd maaperan ettd sedimentin toksisuuden tutkimiseen (Hoss ym. 1999;
Anderson ym. 2001). Lajin soveltuvuuden kannalta haittapuolena voidaan pitdd kantojen
vuosikymmenid kestanyttd sailytystd laboratorioissa ja vaikeutta tunnistaa laji maanéytteen

muista sukkulamadoista (Sochova ym. 2006).

Sukkulamadoilla tehtyihin tutkimuksiin on useimmiten kaytetty vesiliuoksia. Vesifaasin etuna
maa-ainekseen tai agariin verrattuna on, ettei matoja tarvitse erotella muista kiinteista
aineksista, vaan vaikutuksia voidaan tutkia suoraan kuoppalevyltd tai petrimaljalta. Monia
subletaaleja vasteita, kuten liikkumista, ravinnonottoa ja kasvua on vaikeampi seurata maasta
kuin vedestad. On kuitenkin huomattava, ettd maaperé ja sedimentti ovat matojen luonnollisia
elinymparistdja. Kun kokeita suoritetaan vedessad tai agarissa, niin useat maa-aineksessa
vaikuttavat tekijat jadvat kokeen ulkopuolelle, mika lisdd koetuloksen maastoon soveltamisen

epavarmuutta (Sochova ym. 2006).

1.5 Ekotoksikologinen riskinarviointi

Ekologinen riskinarviointi on prosessi, jossa tunnistetaan ja kvantitoidaan eliostolle aiheutuvia
riskeja sek&d madritellddn riskeille hyvéksyttdvd taso. ERA-prosessiin siséltyy usein
ekotoksikologinen riskinarviointi, jolla tarkoitetaan haitallisten aineiden ekosysteemille
aiheuttamien haittojen todennakdisyyden ja suuruuden arviointia (Suter 1995; Vuori ym.
2001). Sedimenttien riskinarviointi voi olla joko prospektiivinen eli tulevien ja nykyisten
paastdjen aiheuttamia riskeja arvioiva tai retrospektiivinen eli menneisyydessa tapahtuneen,
mutta edelleen ympariston tilaan vaikuttavan saastumisen riskeja arvioiva. Prospektiivista
riskinarviointia kaytetddn yleensd kemikaalien riskien arviointiin, kun taas retrospektiivista
riskinarviointimenetelméd sovelletaan mahdollisesti pilaantuneiden alueiden tutkimuksissa

(Suter 1995). Ekotoksikologinen riskinarviointi on kolmivaiheinen: Ensimmaisend vaiheena
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on ongelman méaérittdminen. Taman jélkeen edetddn varsinaisiin tutkimuksiin ja lopuksi

tulosten perusteella tehd&an riskin luonnehdinta (Kuva 8).

Ongelman maarittaminen

PR > Tutkimuksen Tutkimuksen Kohteen
: tarkoitus | > tavoitteet G rajaus

|

Tutkimukset ja arvioinnit

Haitallisten Altistuminen Vaikutukset

P I S aineiden <> aSED 2
: lahde

v

E( ........................................... ) Riskin luonnehdinta

v

Riskin hallinta

Kuva 8. Riskinarviointiprosessin kasitteellinen malli. Yhtendiset nuolet kuvaavat prosessin

etenemistd, katkoviivoitetut nuolet vuorovaikutuksia eri vaiheiden vélilla (Suter 1995 mukaan).

Ongelman maarittdminen

Ekologinen riskinarviointi alkaa ongelman maéérittdmisestd ja tutkimussuunnitelman
laatimisesta. Taustatietojen perusteella identifioidaan ymparistéongelma tai vaara. Vaaran
arviointi auttaa riskinarvioinnin kysymysten asettelussa ja tavoitteiden maarittdmisessa
arvioimalla, mitk& ekosysteemin osat tai elioryhmaét saattavat altistua haitallisille pitoisuuksille
ja mitk& ovat mahdollisia altistusreitteja. Tutkimuksen tarkoituksen perusteella maaritetaan
tutkimuksen tavoitteet ja painopistealueet seka rajataan tutkimuksen kohde (Chapman ym.
1997; Suter 1995).
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Tutkimukset ja arvioinnit

Varsinaisessa tutkimusvaiheessa kerdtédan tietoa riskinarvioinnin kohteena olevien elididen
altistumisesta kontaminanteille ja sen vaikutuksista. Altistuksen arvoinnissa pyritdén
vierasaineille altistumisen voimakkuuden, keston ja laajuuden ja vaihtelun kvantitatiiviseen
arviontiin. Arvioinnissa tarvitaan tietoja pééstolahteistd, kemikaalin kulkeutumisesta,
jakautumisesta ja muuntumisesta sek& altistuvien elididen spatiaalis-temporaalista
jakautumista. Keskeisend tavoitteena on arvioida kemikaalin biosaatavuutta.Vaikutusten
arvioinnissa arvioidaan vierasainealtistuksen tai muun haitallisen tekijan annos-vasteisuutta,
eli sitd miten haitallisten vaikutusten todennakdisyys ja intensiteetti kasvavat haitallisen
tekijan lisdantyessa. N&in voidaan arvioida tutkittavan haitta-aineen tai muun tekijan mer-

kitystd mahdollisesti havaittavien vaikutusten aiheuttajana (Chapman ym. 1997; Suter 1995).

Altistuksen arviointiin liittyen voidaan selvittda keskeisimmat paastolahteet. Paéstojen lahteen
madrittdminen on tarkedd sek& juridisesta ettd tieteellisestd né&kOkulmasta. Juridisesta
nédkokulmassa on olennaista osallisten vastuun osoittaminen ja siten mahdollisuus saada
pilaantumisen aiheuttaja osallistumaan mahdollisiin kunnostustoimenpiteiden kustannuksiin.
Tieteellisesta nakokulmasta paastdjen alkuperd on térked aineiden ymparistokohtalon ja
kulkeutumisen selvittdmiseksi. Lisédksi  paastoldhteiden tunnistaminen voi auttaa
kohdentamaan analyysit tiettyihin, alueen historian perusteella  huolenaiheena olevin
kontaminantteihin (Chapman ym. 1997).

Riskin luonnehdinta

Riskin luonnehdinta on ERAN osaprosessi, jossa kootaan tiedot altistumisesta ja vaikutuksista
riskin laadun ja suuruuden maarittdmiseksi. Eri todistusaineistojen antamaa nayttéa arvioidaan
kokonaisuutena. Esimerkiksi sedimentin triaditarkastelussa vertaillaan keskendan elidyhteiso-
tutkimuksia, toksisuuskokeiden tuloksia ja kemiallisten analyysien tietoja, jotka -eivat
valttamatta osoita samanlaista riskid pohjaeldinyhteisolle. Eri tuloksia arvioidessa tulee
huomioida tulosten varmuus ja vasteen voimakkuus. Mitd suurempi osa todisteista tukee

samaa havaintoa, sitd varmempia johtopé&atoksié voidaan tehda (Chapman ym. 1997).
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1.6 Tutkimuksen tavoitteet

Venesatamat ovat melko vahan tutkittuja, mutta ihmistoiminnan voimakkaasti muokkaamia
alueita. Niiden sedimentit ovat alttiina haitallisten aineiden paastoille sekd piste- ettd
hajakuormituksesta (King ym. 2004). Pohjaeldimille haitallisia yhdisteitd péésee
venesatamissa veteen ja siitd edelleen sedimenttiin esimerkiksi veneiden maaleista, poltto- ja
voiteluaineista sekd pakokaasuista. Satamien sedimenttien Oljypaastoista perdisin oleva
hiilivetykontaminaatio on merkittdv& huolenaihe polttoaineen monien ainesosien toksisuuden
ja pysyvyyden vuoksi. Erityisen ongelmallinen ryhma on PAH-yhdisteet, mik& johtuu niiden
toksisuudesta, pysyvyydestd, vahaisestd haihtuvuudesta, kestavyydestda mikrobien
hajotustoimintaa vastaan ja vahvasta affiniteetista sedimenttiin (Coates ym. 1997). PAH-
yhdisteitd kulkeutuu satamissa veteen paitsi veneiden ja laivojen paastoistd, myos kauempana
syntyneiden pééstdjen kuiva- ja markédlaskeumasta sekd ympéroivilta alueilta tulleiden

valumavesien mukana (King ym. 2004).

Taman tutkimuksen péaatavoitteena oli tutkia Jyvéskylén ja Lappeenrannan satamien pohjase-
dimenttien ekotoksikologista tilaa sek& arvioida sedimentin haitta-aineiden, erityisesti PAH-
yhdisteiden aiheuttamia riskejd pohjaelédimistélle. Riskien arvioimiseksi etsittiin vastauksia

seuraaviin kysymyksiin:

e Ovatko Jyvéskylédn ja Lappeenrannan satamat merkittavia PAH-péastdjen aiheuttajia?

e Onko tutkivien kohteiden sedimenteissa korkeita alkyloitujen ja osittainhapettuneiden
PAH-yhdisteiden pitoisuuksia?

e Ovatko sedimentit toksisia sukkulamadolle Caenorhabditis elegans?

Tutkimuksen yhteydessa kehitettiin sukkulamatoa C. elegans hyodyntavia toksisuuskokeita ja

laadittiin tydohje C. elegansin kasvatukseen ja kayttoon toksisuuden tutkimisessa (Liite).

Taman riskinarviointi on jatkoa Heli Kivisaaren (2007) opinndytetydlle, jonka yhteydessa

suoritettiin naytteiden esikasittely ja analysoitiin PAH-yhdisteita.
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2. AINEISTO JA MENETELMAT

2.1 Tutkimuskohteet ja naytteenotto

Lappeenrannan Kaupunginlahden satama sijaitsee kaupungin keskustan laheisyydessa
Saimaan rannalla. Sataman alueella on yhteens&d noin 800 venepaikkaa ja 8 laivapaikkaa
(Kuva 9). Venepaikoista noin 700 on Halkosaaren laheisyydessa ja 100 Kaupunginlahden
ulkopuolella (suullinen tiedonanto Nikku 2008).

Kuva 9. Lappeenrannan sataman naytteeottopisteiden (L1-L5) sijainnit. Etela-Saimaan
referenssindytteenottopaikka (RN) sijaitsee noin yhdeksén kilometrin etdisyydell& satamasta luoteeseen
péin (karttapohja: Lappeenrannan kaupunki 2008).
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Jyvéskyldn satama sijaitsee Lutakon kaupunginosassa Péijanteeseen yhteydesséd olevan
Jyvésjarven rannalla (Kuva 10). Satamassa on noin 300 venepaikkaa. Matkustajaliikennetta
harjoittaa 10 laivaa ja sataman kautta kulkee vuosittain arviolta 40000 matkustajaa (suullinen

tiedonanto Seuranen 2008).

Kuva 10. Jyvésjarven ndytteenottopisteet: J3 ja J2 satamassa sekd J1 satamaan johtavalla

vaylélla (karttapohja: Jyvaskylan kaupunki 2008).

Naytteenotto

Néytteenotto ja esikésittely tapahtui Kivisaaren (2007) kuvaamalla tavalla. Tutkittavat
sedimenttindytteet keréttiin lokakuussa 2006 Jyvaskylan ja Lappeenrannan satama-alueilta
sekd niiden l&heisyydestd, Jyvésjarvestd ja Eteld-Saimaalta (Taulukko 2). Eteld-Saimaan
referenssindyte otettiin laheltd Rautniemed, vallitsevaan virtaussuuntaan néhden yldjuoksulta,

noin 9 km etaisyydeltd satamasta. Samaa refenssindytteenottopaikkaa on kayttanyt esimerkiksi
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Merildinen (2007), jonka véitoskirjassa on tarkempi kuvaus alueesta. Naytteenotto tapahtui

veneesta lasketulla Ekman-noutimella siten, ettd sedimentin ja sen pinnalle jd&vén

vesikerroksen tilavuus oli noin 10 litraa ja nostetut naytteet olivat sedimentin pintakerrosta

(syvyys 0-15 cm). Naytteet olivat kolmen kahmaisun kokoomandytteitd. Naytteenottajina

toimivat Olli Nousiainen ja Marja Lahti Jyvaskyldssa seka Aarno Karels Lappeenrannassa.

Néytteenottopisteiksi valittiin oletettavasti kontaminaatiolle altteimpia kohtia venesatamista

sekd kauempaa jarveltd pitoisuus- ja toksisuusgradientin selvittdmiseksi. Naytteet keréttiin ja

séilytettiin 10 I:n kannellisissa muoviastioissa pimedssé ja viiledssd (+4 °C) esikésittelyyn

saakka (< 2 kk). Kivisaaren (2007) suorittama esikasittely sisdlsi homogenoinnin koeseulalla

(10 * 10 mm) seka kuiva-ainepitoisuuden ja hehkutusjd&nnoksen madritykset. Esikasiteltyja

néytteita sailytettiin samoin kuin alkuperdisig, tilavuudeltaan noin 1 |:n lasiastioissa, joiden

ilma oli korvattu typelld, 6-11 kk ennen kayttod analyyseissa ja altistuskokeissa.

Taulukko 2. Jyvaskylén ja Lappeenrannan satamasedimenttien ja referenssisedimenttien

néytteenottopaikkojen sijainti ja ndytteenottosyvyys.

Néaytekoodi Néytteenottopiste Syvyys
(m)

RN Eteld-Saimaa, Rautniemi (Referenssinéyte) 4-5

L1 Etel&-Saimaa, Lappeenrannan satama, Halkosaaren edusta 3-4

L2 Etela-Saimaa, Lappeenrannan satama, vanhan panimon edusta 3-4

L3 Etel&-Saimaa, Lappeenrannan satama, Laivalaiturin lahelld, Prinsessa 3-4
Armadan edusta

L4 Etela-Saimaa, Lappeenranta, Vierasvenesatama, Huoltokioskin edusta 4-5

L5 Etela-Saimaa, Lappeenranta, vaylalla Pappilanniemen ja sataman vélilla 5-6
(noin 600 m etéisyydella vierassatamasta)

J1 Jyvisjarvi, vayla Aijalan edustalla 11
(noin 1,5 km etdisyydella vierasvenesatamasta)

J2 Jyvésjarvi, vierassataman edusta 20

J3 Jyvésjarvi, venesatama laiturien sisépuolella 5-6
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2.2 Kemialliset analyysit

Sedimenttindytteistd pyrittiin - uuttamaan ja analysoimaan substituoimattomien PAH-
yhdisteiden ohella myds alkyloituja ja osittainhapettuneita PAH-yhdisteitd. Ennen varsinaisia
analyysejd suoritettiin useita esikokeita menetelmén kehittdmiseksi. Néaytteen késittely ja
kemialliset analyysit suoritettiin Tarja Hyotyldisen (2001) esittelemé&d menetelméé soveltaen
(Kuva 11). Menetelmét eroavat toisistaan erityisesti ndytteen kuivatuksen osalta: sediment-
tindytteet Kkuivattiin kylmakuivurissa Hyotyldisen kayttaman Na,SO, kuivatuksen sijaan.
Liséksi pylvaskromatografisessa fraktioinnissa kaytettiin kaksi kertaa suurempaa (pidempad)
pylvastd ja kaasukromatografin lampétila-ohjelmat poikkesivat toisistaan. Suurempaa
kromatografista pylvasta paatettiin kayttdd, koska esikokeissa osa PAH-yhdisteistd oli
kulkeutunut heksaanifaasiin. Kaasukromatografin hitaammalla lampd6tilaohjelmalla pyrittiin
parantamaan yhdisteiden erottumista, silla kolonnin erottelukyky oli PAH-yhdisteiden osalta

heikko, mika ilmeni loivina ja hantivina piikkeina.
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Sedimenttinayte

Esikasittely
Seulonta ja homogenisointi

Kylmakuivaus
4 vrk kylmakuivurissa

\ 4

Soxhlet-uutto
17 h, liuottimena heksaani-asetoni 41:59

A 4
Vakevdinti haihduttamalla

1. Pydrohaihduttimella 5-10 ml:n
tilavuuteen

2. Typpivirralla 1 ml:ksi

A 4
Fraktiointi silika-alumina -kolonnissa
1. 6 ml heksaania — alifaattinen faasi

2. 10 ml dikloorimetaania — aromaattiset
ja polaariset yhdisteet

A 4

Haidutuskuiviin ja liuotus 200 pl:aan
MTBE:a

'

GC-MS-analyys

Kuva 11. Sedimenttinaytteiden ké&sittely ja analysointimenetelmét
PAH-yhdisteiden maarittamiseksi.



Naytteen kasittely

Méarkapainoltaan noin 50 g sedimenttindytteitd j&adytettiin pakastimessa (-20 °C, 24 h)
alumiinifoliolla suljetuissa lasipurkeissa, mink& jalkeen foliot rei’itettiin ja ndytteitd kuivattiin
kylmakuivurissa (Christ Alpha 2-4, B. Braun Biotech International) noin neljan vuorokauden

ajan. Kuivatut, jauhemaiset ndytteet sailytettiin eksikaattorissa.

Kylmékuivatuista néytteistd analysoitiin PAH-yhdisteitd Hyo6tyldisen (2001) menetelméa
soveltaen: mahdollisimman tarkasti punnittu 1,0000 g kuivattua ndytettd punnittiin
uuttohylsyihin, peitettiin roiskeiden estamiseksi kevyesti pumpulitupolla ja uutettiin kuuden-
toista tunnin ja v&hintaan 70 syklin ajan soxhlet laitteistolla (Extraction unit B-811 B, Blichi)
kayttden asetoni — heksaani seosta (59:41 v/v). Ennen uuttoa néytteisiin lisattiin siséinen
standardiyhdiste, antraseeni-dyo (3,0 ug).

Uutos vakevaitiin ensin pyoréhaihduttimella 5-10 ml:n tilavuuteen, mink& jalkeen edelleen
typpivirralla 0,5-1 ml:n tilavuuteen. Vékevoidyt néytteet jaettiin pylvaskromatografisesti
kahteen faasiin; heksaanilla eluoituviin tyydyttyneisiin hiilivetyihin, sek& stationd&rifaasin
tehokkaammin pidattdmiin aromaattisiin ja polaarisiin yhdisteisiin, jotka eluoituivat

dikloorimetaanilla.

Kromatografisena pylvaana kaytettiin noin 30 cm pituista lasiputkea, jotka sisdosan halkaisija
oli 1,0 cm. Stationadrifaasina oli 2,4 g hienojakoisen silikan (SiO,, raekoko 0,063-0,200 mm)
ja alumiinioksidin (Al,Og3, raekoko 0,063 - 0,200 mm) 2:1 seosta. Silika aktivoitiin 150 °C:n
lampotilassa ja alumiinioksidi 450 °C:ssa, molemmat kahdeksan tunnin ajan. Aktivoinnin
jalkeen osa silikasta ja alumiinioksidista deaktivoitiin lisédmalla viisi massaprosenttia tislattua
vettd ja sekoittamalla voimakkaasti Vortex —ravistelijaan kiinnitetyssé ilmatiiviisti suljetussa

astiassa yhden tunnin ajan.

Kromatografipylvdadn alaosaan asetettiin asetonilla ultraddnipesulaitteessa puhdistetusta
puuvillavanusta tehty pieni tuppo, minkd jélkeen pylvadseen lisattiin pipetilla heksaaniin
lietetty silikan (1,6 g) ja alumiinioksidin (0,8 g) seos. Taman paalle lisattiin viel& noin 1,5
cm:n paksuinen kerros vedetontd natriumsulfaattia (dekontaminoitu 8 h:n ajan 450 °C:ssa)

poistamaan néytteeseen ja liuottimiin mahdollisesti absorboitunut kosteus. Vesi voi
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deaktivoida alumiinioksidin-silikan -seoksen ja siten estdd PAH-yhdisteiden pidattymisen
stationadrifaasiin sekd mythemmassd vaiheessa hdirita GC-MS analyysid. Ennen néytteen
lisdysta pylvaan lapi laskettiin noin 5 ml heksaania epdpuhtauksien poistamiseksi. N&ytteen
lisdyksen jéalkeen pylvéédseen lisattiin aluksi 6 ml heksaania ja tdmén jalkeen 10 ml
dikloorimetaania. Heksaani ja dikloorimetaani kerattiin erillisiin astioihin. Eluoitumista
nopeutettiin lisddmalld painetta pylvaan pééhan asetetun pumpetin avulla niin, ettd liuotin

kulkeutui pylvaan lapi nopeudella 0,5-1 ml/min.

GC/M S analyysi

Fraktioinnin jalkeen eluentit haihdutettiin kuiviin ja jaljelle jadneet kiintedt aineet siirrettiin
lasi-insertteihin liottamalla 200 pl:aan MTBE:4 (liuotus 100 pl:n ja astian huuhtelu 100 pl:lla).
Néytteet analysoitiin kaasukromatografilla (Hewlett Packard 6890), jonka detektorina oli
massaspektrometri (HP-5973 Mass selective detector). Kantajakaasuna oli helium virtausno-
peudella 1 ml/min. Ké&ytetty kolonni oli 30 m kapillaarikolonni HP-5 (5% phenyl methyl
siloxane). Kaasukromatografin uunin lampétilaohjelma oli seuraava: aloituslampdtila 50 °C
yhden minuutin ajan, lampétilan nousu nopeudella 8 °C/min 290 °C:een, jossa lampdétilaa
pidettiin viimeisten viiden minuutin ajan. Kokonaisajoaika oli noin 45 min. Jokaisen naytteen
ajon valilla suoritettiin 1-3 pesuajoa heksaanilla ja MTBE:1la. Pesuajon lampd6tilachjelma on
seuraava: Lahtolampdtila 120 °C ja lampétilan nousu 10 °C/min 290 °C:een. Pesun ajoaika oli

noin 22 min.

Kaasukromatografisessa analyysissd massaspektrometrilla suoritettiin sekda SIM- (single ion
monitoring) ettd SCAN-ajoja. SIM ajossa laitteisto tallentaa tietoja vain ennalta méaritetysté
ioneista. Sen sijaan SCAN-ajossa tallentuvat tiedot kaikista detektorille tulevista ioneista.
Tutkittavat yhdisteet tunnistettiin niiden massaspektrien avulla. SIM-ajolla saadaan tehtya
tarkempi kvantitointi ja méaritettyd pienempid pitoisuuksia, silla kromatogrammiin tulee
vahemman héiritsevid piikkejd. Toisaalta sedimenttindytteissa on tyypillisesti hyvin
monimuotoinen seos orgaanisia yhdisteitéd ja ndytematriista voi muodostua samoja ioneja kuin
analysoitavasta yhdisteestd. Koska SIM-ajoissa seurataan vain valittuja ioneita, aineiden
identifioimisen kannalta olennaisia ioneja jaa pois ja piikkien tunnistus saattaa olla epédvarmaa.

SCAN-agjo sen sijaan tallentaa kaikki muodostuvat ionit, joten yhdisteen kvalitatiivinen

36



madrittdminen on varmempaa. Suorittamalla ndytteelle molemmat ajot, voitiin hy6dynt&a
molempien menetelmien hyvid puolia: SIM-ajon kromatogrammista tehtiin kvantitatiivinen
madritys ja SCAN-ajon kromatogrammista tarkistettiin, ettd mé&aritys on tehty oikeasta

yhdisteesta.

Tulosten laskeminen

Kromatografisissa menetelmissd aineiden pitoisuudet voidaan laskea sisdisen standardin
(internal standard) menetelmélld: Naytteeseen lisatddn tunnettu méaard tunnettua yhdistetta,
jonka tuottamaan piikkiin vertaamalla voidaan maéarittaa tutkittavien yhdisteiden pitoisuudet.
Siséinen stadardi myds korjaa nédytteen kasittelystd johtuvan h&vikin aiheuttamaa virhetta
tuloksissa (Kitson ym. 1996).

PAH-yhdisteen pitoisuudet laskettiin sisdisen standardin menetelmélld kaavaa 1. kayttéen:

Kaava 1. CpAH = Cstd * Ap / Asgs * R /M

Missé:

Cpan = PAH-yhdisteen pitoisuus ndytteessa (L1g/g)

Csiq = sisdisen standardin pitoisuus (1g/g)

Ap = PAH-yhdisteen piikin pinta-ala kromatogrammissa
Asg = sisdisen standardin piikin pinta-ala

R = responssikerroin

M = ndytteen massa uuton alkaessa (Q)

Taman opinndytetyon yhteydessa ei erikseen madritetty responssikertoimia, vaan tulokset

laskettiin samalla laitteistolla aiemmin méaariteltyja kertoimia kayttden (Taulukko 3). Respons-

sikertoimet mé&aritti Marja Lahti.
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Taulukko 3. Tulosten laskennassa kéytetyt responssikertoimet ja kromatogrammien perusteella
arvioidut madritysrajat pitoisuuden kvantitatiiviselle maaritykselle. Suurikokoisemmille yhdisteille
madritysraja on tyypillisesti korkeampi, koska pohjaviiva nousi retentioajan kuluessa ja piikkien

hantiminen voimistui PAH-yhdisteen molekyylikoon kasvaessa.

Yhdiste Responssikerroin  Arvioitu madritysraja
Naftaleeni 1,6911 0,10 po/g
metyylinaftaleenit 2,0111 0,10 po/g
Dimetyylinaftaleenit 1,9292 0,10 pg/g
Asenaftyleeni 0,9483 0,10 uo/g
Asenafteeni 0,6692 0,10 po/g
Fluoreeni 1,0994 0,10 pg/g
fluorenoni 4,1640 0,10 po/g
Fenantreeni 0,8229 0,10 uo/g
antraseeni 0,9690 0,10 po/g
Fluoranteeni 0,7523 0,10 po/g
Pyreeni 0,7062 0,10 po/g
Reteeni 1,3412 0,10 po/g
Bentso[a]antraseeni 1,4557 0,20 po/g
Kryseeni 0,8477 0,20 po/g
Bentso[b]fluoranteeni 1,6437 0,30 ng/g
Bentso[k]fluoranteeni 0,9860 0,30 po/g
Bentso[a]pyreeni 2,0247 0,30 po/g
Indeno[1,2,3-cd]pyreeni 2,0667 0,30 po/g
Dibentso[a,h]antraseeni 1,4781 0,30 po/g

Bentso[g,h,i]peryleeni 1,8029 0,30 po/g




Responssikertoimet (R) voidaan laskea PAH-yhdisteiden standardiseoksen kromatogrammista

kéyttden kaavaa 2.

Kaava 2. R = (Cpan * Astd) / (Csta * Apan)

Missé:

R = responssikerroin

Cpan = PAH-yhdisteen pitoisuus

Asg = sisdisen standardin piikin pinta-ala kromatogrammissa
Csig = sisdisen standardin pitoisuus

Apan = PAH-yhdisteen piikin pinta-ala kromatogrammissa

Tulosten laskennassa  kaytettyjen responssikerrointen laskemiseen  kaytettiin
substituoimattomien PAH-yhdisteiden osalta US.EPAnN priorisoiman 16 PAH-yhdisteen seosta
(PAH mix, Dr Ehrenstorph: naftaleeni, asenaftyleeni, asenafteeni, fluoreeni, antraseeni,
fenantreeni, fluoranteeni, pyreeni, bentso[a]antraseeni, kryseeni, bentso[b]fluoranteeni,
bentso[k]fluoranteeni, bentso[a]pyreeni, indeno[1,2,3-cd]pyreeni, dibentso[a,h]antraseeni ja
bentso[g,h,i]peryleeni), jonka kromatogrammin piikkien pinta-aloja verrattiin siséisen
standardiaineen (antraseeni-djp, 50,34 pg/ml) piikin pinta-alaan. Alkyloitujen ja osittain
hapettuneiden PAH-yhdisteiden responssikerrointen méaarityksessd kaytettiin seuraavista
yhdisteista valmistettua seosta: antraseeni-d;o, 1-metyyli-naftaleeni, 2-metyylinaftaleeni, 2,6-
dimetyylinaftaleeni, 9-metyyliantraseeni, 2-metyyliant-raseeni, 9,10-dimetyyliantraseeni, 9-
fluorenoni, antrakinoni, perinaftenoni ja 1,9-bentso-10-antroni. Lisdksi ndmd kaksi seosta

yhdistettiin eri yhdisteiden piikkien suhteellisten sijaintien selvittdmiseksi (Kuva 12).
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Kuva 12. Substituoimattomien ja alkyloitujen PAH-yhdisteiden sekd polyaromaattisten ketonien
seoksen kromatogrammi. Kromatogrammi ilmentaa yhdisteiden kvantitatiivisessa maarityksessé
ilmenneitd ongelmia: Piikit hantivat ja menevét osittain paallekkain.

Numeroitujen piikkien yhdisteet ovat: 1. naftaleeni, 2. 2-metyylinaftaleeni, 3. 1-metyylinaftaleeni, 4.
2,6-dimetyylinaftaleeni, 5. asenafteeni, 6. asenaftyleeni, 7. fluoreeni, 8. fluorenoni, 9. antraseeni-d,,
10. 2-metyyliantraseeni, 11. 9-metyyliantraseeni, 12. 9,10-antrakinoni, 13. fluoranteeni, 14. pyreeni,

15. 9,10-dimetyyliantraseeni, 16. kryseeni, 17. 1,9-bentso-10-antroni ja 18. bentso[a]pyreeni.

2.3 Toksisuuden mittaaminen

Sedimenttindytteiden toksisuutta tutkittiin altistamalla C. elegans —sukkulamatoja huokosve-
delle ja sedimentille. Eldimet altistettiin ensimmaisessa vaiheessa sentrifugoimalla ja
laskeuttamalla erotellulle sedimentin huokosvedelle ja toisessa vaiheessa sedimentille. Liséksi
esikokeissa kaytettiin sedimentistd valmistettuja elutriaatteja. Toksisuuskokeet suoritettiin
oheisen tydohjeen mukaisella menetelméalla standardiluonnosta ISO NW Nematoda mukaillen
(Liite). Mitattavina vasteina kaytettiin pituuskasvua, sukukypsyyttd sekd huokosvesikokeissa
lisaksi lisdantymistd. Tutkimisessa kaytetty C. elegans kanta (N2, "wild type”) saatiin

lahjoituksena Kuopion yliopiston A.l.Virtanen instituutilta maaliskuussa 2007.

Toksisuuskokeen suorittaminen lyhyesti: 12-kuoppaisen kuoppalevyn kuoppiin (3,5 cm?)

lisattiin tutkittava materiaali: 0,5 ml sedimentista sentrifugoimalla (2000 g, 20 min) eroteltua

40



huokosvettd (20 +1 °C) tai 0,5 g laskeutunutta sedimenttid. Negatiivisena kontrollilioksena oli
M9-medium (fosfaattipuskuroitu suolaliuos) ja positiivisena kontrollina eli referenssiaineena
CdCl,-liuos. 0,5 - 2 h ennen koetta testiaineeseen sekoitettiin koe-eldinten ravinnoksi 0,5 ml
M9-mediumiin tehtyd Escherichia coli OP50 —bakteerisuspensiota. Koe aloitettiin lisédmalla
kuhunkin kuoppaan 10 kpl ensimmaéisen nuoruusvaiheen (J1) matoja. Kuoppalevyjé pidettiin
kokeen ajan pimedssa 20 +1 °C:n lampdétilassa. Koe péatettiin ja sukkulamadot lopetettiin
siirtamalld kuoppalevyt 15 min ajaksi 80 °C:.een l&mpoOkaappiin. Matojen mittamiseen ja
laskemiseen kaytettiin planktonin laskentakennoa ja kaanteismikroskooppia (Wild Heerbrugg,
M40-102421).

Ensimmaisessd varsinaisessa kokeessa Lappeenrannan satamasta otettujen néytteiden
huokosvesien toksisuutta tutkittiin 96 h kestdneessa altistuksessa. Tulosten laskennan
osoittauduttua erittdin tyolaaksi paadyttiin tyomaaran vahentdmiseksi tutkimaan loput ndytteet
lyhyemmalld, 72 h altistusajalla. Huokosvesindytteitd tutkittaessa kéytettiin  kolmea
rinnakkaista ja sedimentilla neljd& rinnakkaista koetta. Lappeenrannan sataman naytteiden
(L1-L5) huokosvesikoe poikkesi muista paitsi pidemmén kestonsa (96 h) myos testiliuoksen
osalta: Ohjeen tulkintaan liittyvan epéaselvyyden vuoksi kuhunkin naytteeseen kontrollit
mukaanlukien lisattiin muiden aineiden lisdksi 0,5 ml M9-mediumia, jolloin néytteet
laimenivat vahvuudesta 1+1 — 1+2. Sen sijaan Jyvasjarvesta ja Eteld-Saimaan referenssipis-
teesté nostettujen sedimenttien huokosvesinaytteita (J1, J2, J3 ja RN) ei ravinnoksi tarkoitetun

bakteerisuspension lisaksi laimennettu muilla nesteilla.

Néytteille J3, L3 ja L5 suoritettiin myos puolikiinte&dn sedimentin toksisuuskoe. Koe poikkesi
nestefaaseilla suoritetuista paitsi tutkittavan matriisin osalta, myos sikéli ettd ravintoaineksena
oli noin 12 kertaa vahvempi bakteerisuspensio. Kokeen pééatyttyd madot eroteltiin sedimentista
kolloidista silikaa sisltavan liuoksen (Ludox™, Sigma-Aldrich 420778-I1L) ja harsosuo-
dattimen avulla. Toisin kuin huokosvesitesteissd, sedimenttitestissd ei tutkittu lisadntymis-
vastetta, koska kéaytetylld menetelmélla ei voinut riittdvan luotettavasti erotella kaikkein
pienikokoisimpia matoja.
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Sedimettikokeessa negatiivisena kontrollisedimenttiné oli keinotekoinen sedimentti (TOC 1,7
%, Taulukko 4). Positiivisena kontrollisedimentting kaytettiin koostumukseltaan positiivista
kontrollia vastaavaa sedimenttid, joka oli kaksi kuukautta aiemmin keinotekoisesti
kontaminoitu kreosoottidljylla (750 mg/kg dw).

Taulukko 4. Keinotekoisen sedimentin koostumus

Ainesosa Suhteellinen osuus (massa % dw)
Palosjarven sedimentti* 7,85
Hienojakeinen SiO, 51,5
Karkeajakeinen SiO, 38,7
CaCO, 13
Kaoliini 0,65

*TOC 22 % (dw), tiivistetty sentrifugoimalla alkuperdisesta 95 % kosteudesta
yhdeksaankymmeneen prosenttiin. Sedimentti on perdisin Toivakan Palosjarven
Myllylahdesta. Tarkempia tietoja Hyotyldisen (2001) ja Merildisen (2007)
vaitoskirjoissa.

2.4 Kohteiden aiemmat tutkimukset

Heli Kivisaari (2007) tutki opinndytety0ssddn samoja néytteitd. US.EPA:n priorisoiman
kuudentoista PAH-yhdisteen*  (£16 PAH) pitoisuudet madritettiin kylmékuivatuista
sedimenteistd ja 1:4 elutriaateista Hyotyldisen (2001) esittelem&i menetelmda mukaillen.
Sedimenttien hiilipitoisuudet maaritettiin kylmékuivatuista ndytteista alkuaineanalysaattorilla
CE-Intruments EA 1110 Automatic Elemental Analyzer. Analyysia edelsi karbonaattien
poistaminen HCI-kasittelylla (Kivisaari 2007).

*Naftaleeni, asenaftyleeni, asenafteeni,fluoreeni, fenantreeni, antraseeni,fluoranteeni, pyreeni,
bentso[a]antraseeni, kryseeni, bentso[b]fluoranteeni, bentso[a]pyreeni, indeno[1,2,3-cd]pyreeni,

dibentso[a,h]antraseeni ja bentso[g,h,i]peryleeni
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2.5 Tilastolliset menetelmat

Tilastollinen tarkastelu tehtiin SPSS 14.0 for Windows —ohjelmalla (Statistic product service
solutions inc. Chicago, IL, USA). Toksisuuden tutkimisen tulosten tilastollisessa tarkastelussa
kaytettiin parametrittomia menetelmid, koska ndytteiden valiset varianssit eivat olleet
yhtdsuuruisia eikd normaaliutta kyetty osoittamaan. Ryhmi& eroavaisuutta testattiin
yksisuuntaisella (oneway) ANOVA —testilldi minkd jalkeen naytteiden vélisid eroja

tarkasteltiin Tukey testill&.
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3. TULOKSET

3.1 Kemialliset analyysit

GS-MS -laitteistolla analysoitujen néytteiden kromatogrammeista pyrittiin tunnistamaan
alkyloituja ja osittain hapettuneita sekd@ substituoimattomia PAH-yhdisteitd ja maarittamaan
niiden pitoisuudet sedimentissd. Tutkituista naytteistd korkeimmat PAH-yhdisteidet
pitoisuudet ovat Lappeenrannan vierasvenesatamassa (L4) sekd Lappeenrannan sataman
vaylalla (L5) (Taulukko 5, Kuvat 13 ja 14). Useimpien néytteiden osalta korkeimpina
pitoisuuksia esiintyivat reteeni, fluoranteeni, pyreeni ja bentso[a]pyreeni (Kuva 15).
Rautniemen ndytteesta (RN) ei kyetty kvantitatiivisesti maérittdméaan lainkaan PAH-yhdisteit
pienten pitoisuuksien ja heikkolaatuisen kromatogrammin vuoksi. Erdiden PAH-yhdisteiden
pitoisuutta ei voitu maarittdd muistakaan naytteistd, silld osa kromatogrammin piikeista oli
niin suurelta osin toistensa paalla, ettei pinta-alojen integrointi ollut mielek&sta. Esimerkiksi

antraseeni-dio piikkKi peitti osittain antraseenin ja fenantreenin piikit (Kuva 14).

Alkyyli-PAH-yhdisteistd esiintyi kaikissa néytteissdé korkeimpana pitoisuutena reteeni.
Muiden yhdisteiden pitoisuudet olivat joko lilan pienia maaritettavéksi tai lilan samanlaisia
erottuakseen  kaasukromatografissa omiksi  piikeikseen.  Esimerkiksi 1- ja @ 2-
metyylinaftaleenilla on ldhes sama retentioaika. Niinpd ndistd isomeereistd mitattiin
yhteispitoisuus. Osittain hapettuneiden PAH-yhdisteistd kiinnitettiin huomiota lahinna
polyaromaattisiin ketoneihin ja kinoneihin. Néiden pitoisuudet olivat kuitenkin l&hes kaikissa
naytteissa liian pienid edes kvalitatiiviseen maaritykseen. Ainoa poikkeus oli 9-fluorenoni, jota
havaittiin vah&inen pitoisuus néytteessa L1.
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Taulukko 5. Jyvaskyléan (J2-3) ja Lappeenrannan (L1-4) satamien sedimenteistd seké satamaan

johtavien vaylien sedimenteisté (J1 ja L5) maéritetyt yhdisteet (ug/g dw). + merkitsee kvalitatiivista

maadritysta ja — merkki = ei havaittu.

Y hdiste JL. J2. J3. L1 L2. L3. L4. L5. RN.
Naftaleeni <010 <00 010 |<0,10 <0,10 <00 0,16 <0,10 +
metyylinaftaleenit | <0,10 0,10 0,13 |[<0,10 <010 <0,10 <0,10 <0,10 <0,10
Asenaftyleeni <0,10 <010 <0,10|<0,10 <0,10 <00 <0,0 0,6 <0,10
Asenafteeni <010 <010 <0,10|<0,10 <0,10 <010 <0,10 <0,10 <0,10
Fluoreeni <010 <00 021 |<0,10 <010 <010 <010 <0,10 <0,10
fluorenoni - - - + - - - - -
Fenantreeni + + + + + + + + +
antraseeni <0,10 0,18 0,29 | <010 0,25 0,47 0,48 + +
Fluoranteeni 0,20 0,43 0,75 0,30 0,66 0,92 1,20 248 <0,10
Pyreeni 027 061 106 | 028 068 089 122 268 <0,10
Reteeni 102 18 08 | 057 097 093 345 532 <0,10
Bentso[a]- <0,20 052 1,08 |<020 059 054 093 1,34 +
antraseeni

Kryseeni <0,20 <020 <0,20|<0,20 <0,20 <0,20 <0,20 1,43 +
Bentso[b]- + + + + + + + + +
fluoranteeni

Bentso[K]- <030 <030 049 |[<030 031 033 044 062 +
fluoranteeni

Bentso[a]pyreeni | <0,30 0,76 1,16 0,31 1,11 0,88 1,12 1,69 +
Indeno[1,2,3-cd]- | <030 036 1,12 | 0,34 069 <030 091 041 +
pyreeni

Dibentso[a,h]- <0,30 <030 <0,30|<0,30 <0,30 <0,30 <0,30 <0,30 +
antraseeni

Bentso[g,h,i]- <030 032 061 [<030 035 <030 056 0,65 +
peryleeni

Dehydroabietiini- + + + + + + + + +

happo
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Kuva 13. Lappeenrannan sataman vaylan naytteenottopisteen (L5) SIM-kromatogrammi.
Numeroitujen piikkien yhdisteet ovat: 1. antraseeni-d10 (siséinen standardi), 2. fluoranteeni, 3.
pyreeni, 4. reteeni, 5. kryseeni, 6. bentso[a]antraseeni, 7. bentso[Kk]fluoranteeni, 8. bentso[a]pyreeni, 9.
Indeno[1,2,3,c,d]pyreeni ja 10. bentso[g,h,i]peryleeni.
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Kuva 14. Lappeenrannan sataman vaylan ndytteenottopisteen (L5) SCAN-kromatogrammi.
Numeroitujen piikkien yhdisteet ovat: 1.- 3. antraseeni, antraseeni-d;, ja fenantreeni 4. fluoranteeni, 5.
pyreeni ja 6. reteeni. Muiden PAH-yhdisteiden piikit eivat tdssd kromatogrammissa erotu pohjavii-
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vasta. Aakkosilla merkityt piikit ovat a: 1,4a-R-dimetyyli-7-isopropyyli-1,2,3,4,4a,9,10,10a-
oktahydrofenantreeni, b: dehydroabietiinihappo ja c: di(2-etyyliheksyyli)ftalaatti. Muita yhdisteita ei

tunnistettu.

6,00 -
5,00 -
4,00 -
=
©
2 3,00 -
m .
= @ Pyreeni
O Fluoranteeni
2,00 A
B Bentso[a]pyreeni
1,00 - & Reteeni
0,00 -
Nayte

Kuva 15. Pyreenin, fluoranteenin, bentso[a]pyreenin ja reteenin pitoisuudet Jyvésjarven ja Etela-
Saimaan sedimenteissé. Nayte J1 Jyvaskylan ja L5 Lappeenrannan satamaan johtavalta vaylalta. J2 ja

J3 ovat Jyvaskylan satamasta ja naytteet L1-L4 ovat Lappeenrannan satamasta.
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3.2 Sedimenttien toksisuus

Altistus L appeenrannan sedimenttien huokosvedelle (96 h)

Lappenrannan néytteistd sukkulamadoille toksisin oli sekd pituuskasvun ettd lisd&dntymisen
inhibitiolla mitattuna Kaupunginlahdelta laivalaiturin laheltd otettu ndyte L3 (Taulukko 6,
Kuvat 16 ja 17). My0s néytteet L4 ja L5 erosivat kontrollista tilastollisesti merkitsevasti seka
jalkeldismaaran ettd pituuskasvun suhteen. Venesataman ldheisyydestd Kaupunginlahdelta
otetut néytteet L1 ja L2 eivat olleet toksisia. Lis&antyminen osoittautui pituuskavua

herkemmaksi vasteeksi. Sukypsyys oli kaikissa naytteissa 100 %.

Taulukko 6. C. elegansin keskiméaardinen kasvu ja jalkelaismééra 96 h altistuksessa Lappeenrannan
sataman sedimenttien huokosvedelle.

Nayte pituuskasvu jalkelaisia (kpl) pituuskasvun Lisdantymisen
(um) inhibitio (%) inhibitio (%)

Nollakontrolli 1350 £ 19 97+ 18 - -

Cd 1260 + 4* 77+5 6,7 19,9
L1 1283 + 49 84+6 5,0 13,5
L2 1329 + 18 69+4 1,6 5,5
L3 1106 + 27*** 31 £ 5¥** 18,1 67,9
L4 1137 + 35*** 48 + 2** 15,8 50,0
L5 1179 + 21*** 52 £ 3* 12,7 45,8

Luvut ilmaistu kolmen rinnakkaisen kokeen tulosten keskiarvona ja keskihajontana. * p<0,05, **
p<0,01, *** p<0,001 Tukey HSD testissa kontrolliin verrattuna. Nollakontrolli = M9-medium, Cd
(0,20 mg/l) = 0,33 mg CdCl,/I. Naytteenottopaikkojen sijainnit esitetty sivulla 27 (Kuva 9).
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Kuva 16. Sukkulamatojen jalkeldistuotto (kpl) Lappeenrannan sataman sedimenttien
huokosvedessé 96 h altistuksen aikana. Kolmen rinnakkaisen kokeen keskiarvo ja
keskihajonta. * p<0,05, ** p<0,01, *** p<0,001 Tukey HSD testissa kontrolliin verrattuna.
Nollakontrollina M9-medium. Cd (0,20 mg/l) = 0,33 mg CdCl./l.
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Kuva 17. Sukkulamatojen pituuskasvu Lappeenrannan sataman sedimenttien

huokosvedessé 96 h altistuksen aikana. Kolmen rinnakkaisen kokeen keskiarvo ja



keskihajonta. * p<0,05, ** p<0,01, *** p<0,001 Tukey HSD testissa kontrolliin
verrattuna. Nollakontrollina M9-medium. Cd (0,20 mg/l) = 0,33 mg CdCl/I.

Altistus Jyvag arven sedimenttien huokosvedelle (72 h)

Jyvdsjarvestd otetuista naytteistd sataman laituriealueen sisépuolelta otettu ndyte J3 erosi
tilastolliseti merkitsevasti kontrollindytteesta jalkeldismaaran suhteen (Taulukko 7, Kuva 18).
Pituuskasvun suhteen tilastollisestimerkitsevid eroja ei havaittu (Kuva 19). Vertailupisteen
(RN) huokosvedelld oli lievéa kasvua kiihdyttava vaikutus. Myos jalkeldismaaré oli kontrollia
korkeampi. Sukukypsyys oli kaikissa naytteissa 100 %.

Taulukko 7. Sukkulamatojen 72 h:n altistus sedimentin huokosvedelle — C. elegansin pituuskasvu ja

lisddntyminen Jyvasjarvesta otetuissa naytteissé ja Rautniemen referenssindytteessa.

Nayte pituuskasvu jalkelaisia (kpl) kasvun inhibitio Lisdantymisen
(um) % inhibitio %

Nollakontrolli 1141 £ 24 132 - -

Cd 1023 + 20 4+0,2 10,3 69,5
RN 1268 £ 9,3 18+ 2 -111 -39,7
J3 1069 + 86,1 3x2* 6,3 77,0
J2 1124 + 63,4 67 1,5 52,0
J1 1154 + 37,8 9+3 -4,7 251

Luvut ilmaistu keskiarvona ja keskihajontana. * p<0,05 Tukey HSD testissa kontrolliin verrattaessa.
Nollakontrollina M9 medium. Cd pitoisuus 0,31 mg/l = 0,50 mg CdCl,/I. Naytteenottopaikkojen
sijainnit esitetty sivulla 28 (Kuva 10).
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Kuva 18. Sukkulamatojen jalkeldisméaéarat Jyvésjarven (J1-3) ja Rautniemen (RN)
sedimenttien huokosvesissa 72 h:n altistuksen aikana. Kolmen rinnakkaisen
altistuksen keskiarvo ja keskihajonta. Cd (0,31 mg/l) = 0,50 mg/l CdCl,
Nollakontrolliin verraessa Jyvaskylan sataman néyte J3 eroaa tilastollisesti

merkitsevéasti (Tukey, p = 0,038).
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Kuva 19. Sukkulamatojen pituuskasvu Jyvasjarven (J1-3) ja Rautniemen (RN)
sedimenttien huokosvesissa 72 h:n altistuksen aikana. Kolmen rinnakkaisen

altistuksen keskiarvo ja keskihajonta. Cd (0,31 mg/l) = 0,50 mg/l CdCl,.



Altistus puolikiinteélle sedimentille.

Huokosvedelle altistettaessa toksisimmiksi osoittautuneita ja PAH-pitoisuuksiltaan korkeimpia
néytteitd tutkittiin edelleen altistamalla sukkulamatoja puolikiintedlle sedimentille. Sedimentit.
eivét olleet keinotekoiseen nollakontrollisedimenttiin verrattuna toksisia (Taulukko 8, kuvat
20 ja 21). Sukkulamadot kasvoivat sedimentissa huomattavasti hitaammin kuin vedess, ja
saavuttivat sukukypsyyden pienikokoisempina. Refenssisedimenttind kéaytetty kreosoot-
tioljylla (750 mg/kg dw) keinotekoisesti kontaminoitu sedimentti osoittautui akuutisti

toksiseksi ja kaikki alussa lisatyt madot kuolivat kasvamatta suuremmiksi.

Taulukko 8. Seitsemankymmenenkahden tunnin altistus sedimentille. Neljan rinnakkaisen kokeen
keskiarvo ja keskihajonta. Inhibitioprosentti ilmaisee eroa keinotekoiseen sedimenttiin (KTS,
nollakontrolli) verrattuna. Negatiivinen inhibitio kuvastaa nollakontrollia suurempaa kasvua tai

sukukypsien yksildiden osuutta. Naytteenottopaikkojen sijainnit esitetty sivuilla 27-28 (Kuvat 9 ja 10).

Sukypsyys Kasvun Sukukypsyyden
Néyte kasvu (pm) o o
(%) inhibitio % inhibitio %
Keinotekoinen 794 + 11 83+24
sedimentti (KTS) - -

J3 819 + 39 96 + 6 -3,2 -15,6

L3 940 + 53 72+21 -18,4 13,6

L5 851+ 76 84 + 17 -15,5 0,0
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Kuva 20. Sukkulamatojen pituuskasvu 72 h

sedimenttialtistuksessa. Neljan rinnakkaisen
altistuksen keskiarvo ja keskihajonta. KTS =
keinotekoinen sedimentti (nollakontrolli).

Kuva 21. Sukkulamatojen sukukypsyys 72 h
sedimenttialtistuksen jalkeen. Neljan
rinnakkaisen altistuksen keskiarvo ja
keskihajonta. KTS = keinotekoinen sedimentti
(nollakontrolli). Erot ryhmien valilla eivét ole
tilastollisesti merkitsevia.

3.3 Muut tutkimukset

Sedimenttindytteiden hiilipitoisuus vaihteli Lappeenrannan satamassa hyvin voimakkaasti
laheistenkin ndytteenottopisteiden valillda (Taulukko 9): Sataman pohjukasta otetussa
naytteessd L1 oli tutkituista Etel4-Saimaan naytteistd matalin hiilipitoisuus (3,6 %) kun taas
tastd alle 300 m etéisyydeltd otetussa ndytteessé L2 oli néytteista korkein hiilipitoisuus, 11,4
%. Jyvaskylassé naytteenottopisteiden vélinen hiilipitoisuuden vaihtelu oli vahaisempad: TOC
vaihteli vierassataman (J2) 3,2:sta sataman pohjukan (J3) 5,1:een prosenttiin sedimentin
kuivapainosta. Sedimenttien £16 PAH-pitoisuudet olivat selvésti korkeimpia Lappeenrannan
vierassatamassa (L4) ja satamaan johtavalla vaylalld (L5) (Taulukko 10). Jyvésjarvessa
korkeimmat pitoisuudet mitattiin sataman pohjukasta otetusta naytteestd (J3). Sedimenttien

elutriaateissa (1:4) ei havaittu lainkaan PAH-yhdisteita.
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Taulukko 9. Kylmékuivattujen sedimenttindytteiden hiili- ja 16 PAH pitoisuudet.

Néayte Hiilipitoisuus % 16 PAH pg/g (dw)

J1 3,6 18,9
J2 3,2 22,8
J3 51 35,8
L1 3,2 8,4

L2 11,4 18,6
L3 6,9 66,6
L4 48 1476
L5 9,4 143,0
RN 6,3 31

Taulukko 10. Sedimenttindytteiden PAH-pitoisuudet (ng/g) (Kivisaari 2007 mukaan). Luvut on

pyoristetty kahden desimaalin tarkkuudelle. Maaritysrajaa ei ole ilmoitettu. nd = ei maéritetty.

Yhdiste | Nayte J1 J2* J3* L1 L2 L3 L4 L5 RN*
Naftaleeni nd nd nd nd 0,01 nd nd nd nd
Asenaftyleeni 001 003 003 001 004 006 019 0,06 nd
Asenafteeni nd nd nd nd 0,04 nd nd 0,04 nd
Fluoreeni 0,05 0,05 nd nd nd nd nd nd nd
Fenantreeni 046 059 141 026 0,72 047 092 080 0,14
Antraseeni 005 007 021 008 038 007 021 021 013
Fluoranteeni 1,04 166 222 076 205 388 14,09 1239 0,66
Pyreeni 1,00 191 308 048 154 236 520 631 0,93
Bentso[a]antraseeni 726 834 698 369 661 2473 64,41 53,6 nd
Kryseeni 126 143 356 048 134 403 818 7,00 0,23
Bentso[b]fluoranteeni 154 155 411 041 0,70 592 1164 19,0 0,28
Bentso[k]fluoranteeni 052 046 251 016 089 214 427 3,82 0,06
Bentso[a]pyreeni 207 210 983 058 335 828 12,69 12,35 nd
indeno[1,2,3,c,d]-pyreeni 2,42 263 1,07 0,83 nd 8,09 957 1350 0,30
Dibentso[a,h]-antraseeni nd nd nd 0,22 004 288 220 2,66 nd
Bentso[g,h,i]peryleeni 1,20 198 0,74 040 088 370 1396 11,3 0,36

*Kivisaari (2007) kaytti opinndytetydssédan ndytteenottopisteestd J2 merkintad J3 ja pisteestd J3

merkint&4 J5 seké referenssindyttestd RN merkintad RL.
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4. TULOSTEN TARKASTELU

4.1 Naytteiden edustavuus ja analytiikka

Ingersoll (1995) mukaan sedimentit vaihtelevat paljon ajan ja paikan suhteen, minka vuoksi
tietyn alueen tutkimiseen tarvitaan rinnakkaisia ndytteitd. Tatd tutkimusta tehdessa ei
kuitenkaan ollut mahdollisuutta vertailla rinnakkaisia naytteitd. Toisaalta tutkitut n&ytteet
olivat kolmen kahmaisun kokoomanaytteitd, joiden yhteenlaskettu tilavuus oli yli 5 I.
Gradienttien arvioimiseksi néytteenottoalueiden mééara oli melko pieni maara; Jyvéasjarvessa
kolme ja Eteld-Saimaassa kuusi. Pienen naytemadran vuoksi ympdriston heterogeenisuudella
saattaa etenkin Jyvaskylan sataman tapauksessa olla huomattava merkitys tuloksiin.

Néaytteitd séilytettiin pimeéssa +4 °C:n lampdétilassa. Saimaasta otetut ndyteastiat oli taytetty
pintaan saakka, mutta Jyvasjarvesta otettujen ndytteiden astioissa oli ilmatilaa, jossa ilma oli
korvattu typpikaasulla. Naytteiden analysointi ja toksisuuden tutkiminen tapahtui syksyll&
2006 suoritettuun néytteenottoon n&hden varsin myo6hdisessd vaiheessa: Kivisaari (2007)
suoritti analyyseja talvella 2006 — 2007 ja t&ssd tydssa kuvaillut tutkimukset tehtiin kesalla
2007. Suositellut sedimentin séilytysajat vaihtelevat alle kahdesta viikosta kahdeksaan
viikkoon (Ingersoll 1995). Pitka varastointiaika saattaa heikentdd tulosten luotettavuutta.
Magnusson ym. (1996) mukaan sedimentin ja huokosveden toksisuus saattaa muuttua
néytteenoton ja altistuksen valissd varastoinnin aikana. Erityisesti raskasmetallien spesiaatio ja
biosaatavuus voi muuttua ndytteenotossa ja sailytyksen aikana joten happipitoisuus on
erityisen olennainen tekija, silla siité riippuu raskasmetalleihin sitoutuvien rauta(lll)oksidin ja
sulfidin (AVS) esiintyminen. Orgaanisiin haitta-aineisiin vaikutus on luultavasti vahdisempi

(Magnusson ym. 1996).

Analyysitulosten tarkkuusja luotettavuus

Tutkimuksessa kaytetty analyysilaitteisto ei erottelukykynsd puolesta sopinut PAH-
yhdisteiden tarkkaan kvantitatiiviseen mééaritykseen, vaikka ndytteen fraktiointi poistikin osan
analysointia haittaavista yhdisteista. Ongelmat laitteiston erottelukyvyssé johtuivat ilmeisesti

kaasukromatografin kolonnista, jonka kyky erotella PAH-yhdisteista heikkeni nopeasti sen
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ikdantyessa. Kéytannossa tama ilmeni kromatogrammin piikkien levenemisend ja hantimisené

niin, etta piikit asettuivat toistensa péalle.

US. EPA:n menetelméohjeessa method 8270D (2006) kuvataan standardoituja menetelmié
PAH-yhdisteiden GC/MS analysiin. Kuudentoista US. EPAn priorisoiman PAH-yhdisteen
madrittdmiseen suositellaan k&yttdmaan viittd siséistd standardiyhdistettd: naftaleeni-ds,
asenafteeni-dyo, fenantreeni-dip, kryseeni-d;, ja peryleeni-di;. Myds muiden sisdisten
standardiaineiden kéayttd on hyvaksyttyd silla edellytykselld, ettd madritettdvan yhdisteen
retentioaika sijoittuu vélille 0,8-1,2 kertaa sisdisen standardiyhdisteen retentioaika. Tassa
tyossad kaytetylla antraseeni-dio:11a méaritettdvaksi sopisivat siten yhdisteet joiden retentioaika
on valilla 23 * 0,8 = 18,4 ja 23 * 1,2 = 27,6. Tutkituista yhdisteista fluoreeni, fluorenoni,
antraseeni, fenantreeni, fluoranteeni ja pyreeni sijoittuvat talle retentioaikavalille. Selvésti eri
kokoisten ja paljon aikaisemmin tai myéhemmin detektorille kulkeutuneiden yhdisteiden
tuloksiin tulee suhtautua varauksella, joskin yhdisteille madritetyt renspossikertoimet
korjaavat siséisen standardiyhdisteen eroista aiheutuvaa virhetta analyysissa.

Naftaleeni on suurempiin PAH-yhdisteisiin verrattuna varsin haihtuva yhdiste (Taulukko 1, s.
13) ja sité voi haihtua kasittelyvaiheiden aikana merkittdvat maérat. Haihtuvuuden vaikutusta
yhdisteiden analysoituihin pitoisuuksiin on selvitetty useissa tutkimuksissa. Bersetin ym.
(1999) tutkimukset osoittivat, ettd pienimolekyylisten PAH-yhdisteiden, erityisesti naftaleenin,
havikki kylmakuivauksessa on suuri. Tamén vuoksi kylmékuivausta ei suositella kéytettavaksi
naftaleenin kvantitatiivisessa maarityksessa. Naftaleenin osalta analyysitulokset saattavatkin

olla huomattavasti todellia pitoisuuksia matalampia.

4.2 Satamasedimenttien PAH —yhdisteet

Osittain hapettuneita PAH-yhdisteitd ei havaittu tutkituissa ndytteissd lukuunottamatta 9-
fluorenonia, jota havaittiin Lappeenrannan sataman naytteesséd L1. Tulos oli sikéli odotettu,
ettd PAH-yhdisteiden valokemiallinen hapettuminen tuottaa usein monimuotoisen seoksen
yhdisteitd, jolloin yksittaisten aineiden pitoisuudet ovat suhteellisen pienid (Mallakin ym.
1999). Toisaalta osittain hapettuneet PAH-yhdisteet, kuten polyaromaattiset ketonit, ovat
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PAH-yhdisteitd poolisempia ja siten myds vesiliukoisempia. Lisdéntyneen vesiliukoisuuden
vuoksi ndma yhdisteet eivét oletettavasti kerry sedimenttiin yhtd tehokkaasti kuin PAH-
yhdisteet.

Yhdisteiden suhteelliset runsaudet PAH-profiilissa riippuvat paastdjen alkuperéstd, vaikkakin
bioottinen ja abioottinen muutunta saattavat muuttaa profiilia (Liu ym. 2000). Alkyloiduista
PAH-yhdisteistd kyettiin kvantitatiivisesti analysoimaan reteenid. Reteenid muodostuu
sedimentissa in situ ja sen huomattavan suuret pitoisuudet suhteessa muihin alkyloituihin
PAH-yhdisteisiin viittaavat siten biologiseen alkuperdén. Kaikissa sedimenttindytteissa
havaittiin my6s dehydroabietiinihappoa, josta saattaa anaerobisissa olosuhteissa muodostua
reteenid (Gabos ym. 2001; Sanders ym. 2002). Oljyjalosteiden PAH-yhdisteista suurimmassa
osassa on kaksi tai kolme aromaattista rengasta ja runsaasti alkyloituja johdannaisia (Sanders
ym. 2002). Téllaisten yhdisteiden pitoisuudet tutkituissa sedimenteissa olivat hyvin matalia,
joten ilmeisesti naytteissd ei ollut merkittavia maaria petrogeenisia PAH-yhdisteitd. Toisaalta
oljyn alkyloidut PAH-yhdisteet muodostavat hyvin monimutkaisen seoksen, jonka tutkimiseen
kaytetyn kaasukromatografin kolonnin erottelukyky ei vélttdmatta riitd. Talloin tutkittavista
yhdisteistd ei muodostu selvia piikkeja, vaan kromatogrammin pohjaviiva nousee. Koska
reteeni kuitenkin erottui melko selvésti, voidaan olettaa muiden yksittéisten alkyloitujen PAH-
yhdisteiden pitoisuuksien olevan selvasti matalinta mééritettya reteenipitoisuutta (0,57 pg/g)

pienempié.

Satamien merkitys PAH-p&asttjen lahteend

PAH-yhdisteiden pitoisuusgradienttia tutkimalla pyrittiin arvioimaan satamien merkitysta
saastuneena ymparistona seka PAH-péastdjen ldhteend. Jyvasjarvessa PAH-pitoisuudet olivat
korkeimmillaan sataman pohjukassa vahentyen vélimatkan kasvaessa. Reteeni tosin poikkesi
tasté trendistd, mika luultavasti johtuu edellamainitusta biologisesta muodostumisesta in situ.
Lappeenrannassa, Etel&d-Saimaalla, PAH-yhdisteiden pitoisuusgradientti néyttdd olevan
Jyvéskyldn satamaan verrattuna pdinvastainen: sataman naytteiden L1-3 PAH-pitoisuudet
olivat matalia, mutta vierasvenesataman ndaytteenottopisteessa L4 ja satamaan johtavalta
vaylalta (L5) otetuissa naytteissa oli moninkertaisia pitoisuuksia PAH-yhdisteitd. Koska
reteenid lukuunottamatta alkyloitujen PAH-yhdisteiden pitoisuudet olivat kaikissa ndytteissa

matalia, voidaan paatelld, ettd oljypédastdjen merkitys on tutkittujen sedimenttien PAH-
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ldhteenda vahéinen. N&in ollen PAH-yhdisteiden pdadasisallisina kulkeutumisreitteina
sedimenttiin ovat marké- ja kuivalaskeumana ilmasta, seké& veden mukana kulkeutuminen niin
valumavesistd kuin muualtakin jarven valuma-alueelta. Koska naytteenottopisteiden véliset
etdisyydet ovat niin Jyvaskylasséd kuin Lappeenrannassakin pisimmillaankin alle kaksi
kilometria, ei yksistddn eroilla ilmasta tulevassa laskeumassa voida selittdd moninkertaisia
pitoisuusgradientteja. Mahdollisesti pitoisuuserot johtuvat ainakin osittain eroista sedimentin

koostumuksessa.

Sedimentin orgaanisen aineksen pitoisuus (TOC) on erityisen merkittdvd PAH-yhdisteiden
jakaantumiseen ja biosaatavuuteen vaikuttava tekija (Martinez-Lladé ym. 2007). Tutkittujen
sedimenttien hiilipitoisuuksia 16 PAH —pitoisuuksiin verratessa (Kuva 22) voidaan havaita
yhteys pitoisuuksien valilla, mutta kaksi Lappeenrannan sataman naytteenottopistetta (L2 ja

L4) poikkeavat trendista.
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Kuva 22. US. EPAn priorisoiman 16 PAH-yhdisteen yhteispitoisuus orgaanisen hiilen
pitoisuuden funktiona. Naytteenottopaikkojen sijainnit esitetty sivuilla 27-28 (Kuvat 9 ja 10).

Pyreenipitoisuutta hiilipitoisuuteen verrattaessa pitoisuuksilla on havaittavissa selkedmpi
yhteys joskin nédytteenottopiste L2 on téssdkin tapauksessa poikkeava havainto (Kuva 23).

Mahdollisesti kyseiseen sedimentin kohtaan on lyhyessa ajassa keraantynyt lahialueeseen
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verrattuna poikkeuksellisen paljon orgaanista ainesta esimerkiksi jarveen upotettujen jatteiden
muodossa tai ruoppausten yhteydessd. Havainto ilmentdd sedimenttien heterogeenista
luonnetta.
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1,5 1

e |4
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Kuva 23. Sedimentin pyreenipitoisuus orgaanisen hiilen pitoisuuden funktiona.
Néaytteenottopaikkojen sijainnit esitetty sivuilla 27-28 (Kuvat 9 ja 10).

Hiilipitoisuuden lisdksi useat muutkin ominaisuudet vaikuttavat PAH-yhdisteiden kertymiseen
sedimenttiin. PAH-yhdisteitd esiintyy tyypillisesti enemman hienojakoisista hiukkasista
koostuvassa sedimentissa kuin karkeammasta aineksesta koostuvassa materiaalissa. Matalat
pitoisuudet hiekkaisista sedimenteistd kuvaavat PAH-yhdisteiden heikkoa absorptiota
karkeajakoiseen mineraaliainekseen (Budzinski ym. 1997). Sedimentin hiukkasjakaumien

selvittdminen saattaisi tuoda lisatietoa PAH-pitoisuuseroja selittavista tekijoista.

4.3 Sedimenttien toksisuus

Sedimenttien toksisuudesta saatiin hieman ristiriitaista tietoa. Lappeenrannassa kolmen
sedimenttindytteen (L3-5) huokosvesi osoittautui toksiseksi, samoin Jyvéskylassa yksi
naytteistd (J3). Naistd L3, L5 ja J3 tutkittiin lisaksi altistamalla madot puolikiinteélle
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sedimentille. Sedimentit eivat kuitenkaan osoittautuneet toksisiksi. Havaittu tulos saattaa
johtua kontrollisedimentin sopimattomuudesta tai sedimentin kiintedn aineksen vaikutuksesta
toksisten aineiden biosaatavuuteen. Toisaalta matojen kasvu sedimentissa oli huomattavasti
hitaampaa kuin vastaavalla altistusajalla huokosvedessd. Véhaiset toksiset vaikutukset eivét
valttamatta ilmene yhta selvasti kasvun ollessa hitaampaa. Myds Traunspurger ym. (1997)
kokeissa C. elegansin kasvu oli sedimenteissd huomattavasti hitaampaa kuin vesiliuoksissa.
Hoss ym. (1999) kokeessa havaittiin C. elegansin kasvavan hieman paremmin raekooltaan
karkeissa kuin hienorakeisissa sedimenteissd. Hiukkaskokojakauma on siis merkittava
sedimenttialtistuksen tuloksiin vaikuttava tekija ja sedimentin koostumuksella saattoi olla
sukkulamatojen kasvuun ja kehittymiseen paljon suurempi vaikutus kuin pienind pitoisuuksina
esiintyvilla toksisilla yhdisteilld. Vahdisestd toksisuudesta todistaa my0ds sukkulamatojen
esiintyminen sedimenttindytteissa L3 ja L5. Laji ei kuitenkaan ollut tutkimuksessa kaytetty C.

elegans.

Tulosten vertailukelpoisuus

Kadmiumin kéytté vesifaasissa tehtyjen kokeiden referenssiaineena mahdollistaa vertailun
aiempiin  tutkimuksiin, silld sitd on kéytetty lukuisissa C. elegansilla tehdyissa
ekotoksikologisissa kokeissa. Traunspurger ym. (1997) suorittamissa testeissd tutkittiin
kadmiumkloridin toksisuutta C. elegansille useilla eri pitoisuuksilla ja vasteilla (Taulukko 11).

Taulukko 11. Kadmiumin toksisuus C. elegansille eri pitoisuuksina ja vasteina 72 h

toksisuuskokeissa. Hajontalukuna keskihajonta (Traunsurger ym. 1997).

Cd pitoisuus (mg/l) N Ruumiin pituus (um)  Munien lukuméara Jalkelaisten
lukumaéara
Kontrolli 45 1367 £107 13+£37 18,9 +8,0
0,071 49 1315 + 87 12,7+29 26,0+12,0
0,142 43 1204 +80* (LOEC) 7,9+ 3,1* (LOEC) 16,3 +9,4
0,282 44 1120 + 24* 51+4,7* 1,1+ 1,4* (LOEC)
0,563 38 554 + 139* 0,0* 0,0*
1,124 37 311 +55* 0,0* 0,0*

LOEC = matalin pitoisuus, jolla havaitaan vaikutuksia (lowest-observed-effect-concentration)

* p < 0,001 tilastollisesti merkitseva ero kontrolliin Bonferroni multiple U testissd
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Tama tutkimuksen 72 h koe vastasi olosuhteiltaan Traunspurger ym. (1997) suorittamia
kokeita pienid eroavaisuuksia lukuunottamatta. Kadmiumpitoisuudessa 0,31 mg/l
sukkulamatojen pituudeksi mitattiin 1023 + 20 um ja jalkeldisten lukumaéaréaksi 4 + 0,2 kpl.
Tulosten vastaavuus aiemmin julkaistujen tulosten kanssa todistaa kaytetyn C. elegans kannan
ja koeolosuhteiden vastaavan aiemmin suoritettuja tutkimuksia, joten tuloksia voidaan sikali

pitéé luotettavina ja vertailukelpoisina.

Sedimenttitesteissa on yleensa kontrolli ja referenssisedimentit. Kontrollisedimentti on
kontaminanteista puhdasta sedimenttia ja sitd kaytetdan testin toimivuuden rutiininomaiseen
varmistamiseen. Kontrollisedimentti tuottaa tietoa testin toimivuudesta ja todistaa elididen
olevan terveitd sekd auttaa tulosten tulkinnassa. Referenssisedimentti kerétadn melko l&heltd
tutkittavaa aluetta ja sitd  kaytetddn  sedimentin  olosuhteiden  arvioimiseen.
Referenssisedimentin testaus tuottaa tietoa paikan erityisominaisuuksista toksisuuden
arvioinnin perustaksi. Jos testisedimentin geologis-kemialliset ominaisuudet poikkeavat
testielion sietokyvyn rajoista, referenssisedimentti auttaa huomioimaan téllaiset tekijat
(Ingersoll ~ 1995). Té&ssd tutkimuksessa kaytetty Rautniemen ldheltd  nostettu
referenssisedimentti  osoittautui varsin puhtaaksi ja sukkulamadot lisd&ntyivat sen
huokosvedesséd jopa nopeammin kuin kontrolliliuoksessa. Sen sijaan sedimenttikokeissa
negatiivisena kontrollina kéaytetty keinotekoinen sedimentti osoittautui ominaisuuksiltaan
huonoksi: Madot kasvoivat ja saavuttivat sukukypsyyden kaikissa tutkituissa
sedimenttindytteissd keinotekoista sedimentid nopeammin. Syynd saattaa olla liian suuri
hienojakeisen aineksen osuus: HGss ym (1997) havaitsi ettd kontrollisedimentissg, jossa ei
ollut hienojakoisia partikkeleita, madot olivat pidempié kuin muissa sedimenteissa. C. elegans
kayttdd valikoimatta ravinnokseen bakteereita ja muita pienikokoisia hiukkasia. Niellyt
hiukkaset véhentdvét bakteerien osuutta niellystd aineksesta ja siten heikentdvét ravinnon
laatua. Karkeissa sedimenteissa sukkulamadot nielevat ainoastaan bakteereita, koska muut
partikkelit ovat liian suurikokoisia. Kontrollisedimentin laatuun tulisikin kiinnittaa erityista

huomiota.
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4.4 Riskinarviointi

Riskinarvioinnin tavoitteena oli PAH-yhdisteiden pohjaeldimistolle aiheuttamien ekotoksiko-
logisten riskien arviointi kahdessa tutkimuskohteena olleessa sisévesisatamassa ja niiden
laheisyydessé. Ekologisilla riskeilld tarkoitetaan pilaantuneen alueen vaikutuspiirissd olevaan
eliostéon kohdistuvia mahdollisia vaikutuksia ja ekotoksikologisilla riskeilla ympariston
haitta-aineiden aiheuttamia ekologisia riskeja (Suter ym. 2000; Vuori ym. 2001). Riskinar-
viointimenetelmand ké&ytettiin ohjearvoihin vertaamista ja ekologisen riskinarvioinnin (ERA)
mallia. Riskinarviointi oli luonteeltaan retrospektiivinen ja arvioi ympariston nykytilaa, joten
nykyisida ja tulevia pééstdja ei arvioitu kvantitatiivisesti. Sen sijaan riskinarvioinnissa
keskityttiin tarkastelemaan sedimentin ekotoksikologista tilaa ja sen sisaltamien PAH-

yhdisteiden vaikutuksia

Vertailua ohjearvoihin

Ympadristoministerion (1994) saastuneita maa-alueita koskevassa muistiossa (ns. SAMASE -
raportti) seitsemalletoista PAH-yhdisteelle madritetty raja-arvo maaperéssa on summa-
pitoisuutena 200 mg/kg ja yhdistekohtaisena 20 mg/kg. Kaikkien naytteiden PAH-yhdisteet
alittavat selvésti sek& summapitoisuuden, ettd yksittaisten yhdisteiden raja-arvot. SAMASE —
raportin pitoisuuksien alittuessa tutkitut sedimentit eivat ole puhdistustarpeen kannalta

saastuneita.

Ympéristoministerion Sedimenttien ruoppaus ja ldjitysohjeessa (2004) esitetddn ruoppausmas-
sojen l&jityskelpoisuuden arviointia varten haitta-ainetasoja. Ldjityskelpoisuuden laatukriteerit
on médritetty 25 % savea ja 10 % orgaanista hiiltd siséltavan standardisedimentin avulla.
PAH-yhdisteiden pitoisuudet normalisoidaan standardisedimenttiin  orgaanisen hiilen

pitoisuuden avulla (Kaava 3).
Kaava 3. PAH-pitoisuus standardisedimentisséd = Cpany * 5/ TOC
Missé:
Cran) = PAH -pitoisuus tutkitussa sedimentissa (dw)

TOC = alkuaineanalysaattorilla mééritetty orgaanisen hiilen kokonaispitoisuus
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PAH-yhdisteistd kymmenelle on madritetty kaksi ohjearvoa: taso 1 ja taso 2 (Taulukko 12).
Ylempi ohjearvo eli taso 2 on ekotoksikologisin perustein arvioitu haitaton pitoisuus
meriymparistossé ja taso 1 on kymmenesosa siitd. Ylemmaén ohje-arvon (taso 2) ylittyessa
ruopattavaa sedimenttia on késiteltdvd pilaantuneena, jolloin sitd paasadntdisesti ei saa
sijoittaa mereen. Pitoisuuksien ollessa raja-arvojen valissa sedimenttia on késiteltava

mahdollisesti pilaantuneena ja sen l&jityskelpoisuus on arvioitava tapauskohtaisesti.

Taulukko 12. Sedimentin ruoppausmassan laatukriteetit' PAH-yhdisteille

(Ymparistoministerio 2004).

Yhdiste Taso 1. Mahdollisesti Taso 2. Pilaantunut
pilaantunut
naftaleeni 0,01 0,1
antraseeni 0,01 0,1
fenantreeni 0,05 0,5
fluoranteeni 0,3 3,0
bentso[a]antraseeni 0,03 0,4
Kryseeni 1,1 11,0
bentso[k]fluoranteeni 0,2 2,0
bensto[a]pyreeni 0,3 3,0
bentso[g,h,i]peryleeni 0,8 8,0
indeno[1,2,3-cd]pyreeni 0,6 6,0

' mg/kg standardisedimenttiin normalisoiduille pitoisuuksille

Ruoppausmassojen laatukriteereistd bentso[a]antraseenin raja-arvot olivat hyvin matalat
verrattuna tassd tydssd mitattuihin satamasedimentin pitoisuuksiin. Sen pitoisuus ylitti
referenssindytettd lukuunottamatta kaikissa ndytteenottopisteisséd alemman raja-arvon, tason 1
(0,03 mg/kg). Myos taso 2 (0,4 mg/kg) ylittyi useissa tutkituissa néytteissa: Jyvaskylan
vierasvenestamassa, J2 (0,81 mg/kg), Jyvéskylan satamassa, J3 (1,06 mg/kg), Lappeenrannan
vierasvenesatamassa, L4 (0,97 mg/kg) ja Lappeenrannan satamaan johtavalla vaylalla, L5

(0,71 mg/kg). Muiden yhdisteiden osalta taso 2 ei ylittynyt missaan sedimenttindytteessa.

Riskinarviointi ekologisen riskinarvioinnin menetelmalla

Ekotoksikologisen riskinarvioinnin aluksi méariteltiin tutkimuskysymykset ja rajattiin kohde.
Tassa tapauksessa kohde rajattiin maantieteellisesti Jyvaskylan ja Lappeenrannan satamiin
sekd biologisella tasolla sedimentin pohjaeldimiin. Pohjaeldimistd ei madritetty tiettyd
taksonomista tai toiminnallista ryhmé&&, vaan pohjaeldimistod kasitellddn yhtend
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vesiekosysteemin osana joka rajataan sen eliympariston perusteella sedimentissa eléviin
elaimiin.

Tutkimuksissa arvioitiin  pohjaeldimiston altistumista PAH-yhdisteille sek& sedimentin
haitallisten yhdisteiden vaikutuksia pohjaeldimiin. Altistumisreitteja ja PAH-yhdisteiden

ymparistokohtaloa sedimentissa kuvattiin kasitteellisen mallin avulla (Kuva 24).

Paastot ilmasta
e Kuivalaskeuma

* Markdlaskeuma Paastot veteen
-Veneiden pakokaasupaastot e Polttoaineet
-Sataman ulkopuolelta kulkeutuneet paastot ofttoainee

e Voiteluaineet

PAH-yhdisteiden muodostuminen * Hulevedet
sedimentissa in situ

<7

Kiinted aines Huokosvesi

l v

Pohjaeldimisto

Mikrobit —>

\ Biohajoaminen ja / Ylemmét trofiatasot

biologinen (varsinkin kalat)
muuntuminen

Kuva 24. Kasitteellinen malli PAH-yhdisteiden kulkeutumisreiteistd satamien sedimenttiin ja

pohjaelaimiin.

PAH-yhdisteiden péaastolahteita arvioitiin  vertailemalla yhdisteiden runsaussuhteita.
Merkittdvimmaksi paastolahteeksi arvioitiin  palamisesta syntyneiden PAH-yhdisteiden
laskeuma ilmasta ja kulkeutuminen vesistdissa. My0s biologisesti muodostunutta reteenid oli

merkittdva osa sedimenttindytteiden PAH-yhdisteistd. Sen sijaan 6ljytuotteista peraisin olevien
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alkyloitujen PAH-yhdisteiden pitoisuudet olivat substituoimattomiin PAH-yhdisteisiin
verrattuna matalia, joten polttoainepédéstoja ei voida pitdd merkittdvana péaastolahteena.

Eri néytteenottopisteiden PAH-pitoisuuksia vertaamalla arvioitiin satamien merkitysté
vesiston PAH-yhdisteiden péaastdldhteend. Jyvéskyldssa pitoisuudet olivat satamassa
korkeampia kuin sen ulkopuolella, mutta erot olivat suhteellisen pienid ja osittain selitettavissé
eroilla sedimentin orgaanisen hiilen pitoisuuksissa. Lappeenrannassa PAH-yhdisteiden
pitoisuudet satamassa olivat matalemmat kuin sinne johtavalla vaylalla sijaitsevissa

naytteenottopisteissd, joten satamaa ei tadllakaan voida osoittaa keskeiseksi paéstolahteeksi.

Riskin luonnehdinnassa riskitaso madritelladn altistumisen ja vaikutusten arvioinnin
perusteella. Sedimentin ~ tilaa  voidaan kuvata  havainnollisesti vertaamalla
referenssiolosuhteisiin. Referenssisedimentti ei vélttdmatta ole tdysin puhdas, mutta se
kuvastaa vierasaineiden taustapitoisuuksia ja sedimentin koostumusta. Erilaisten olosuhteiden
arviointiin voidaan tarvita useitakin refessipisteitda (Chapman ym. 1997). Rautniemen
referenssindytteeseen (RN) verrattaessa Lappeenrannan sataman ja sinne johtavan vaylén
sedimettien PAH-pitoisuudet ovat kaikissa naytteenottopisteissd huomattavasti korkeampia.
Pitoisuudet ovat kuitenkin yhtd yksittdista yhdistettd, bentso[a]antraseenia lukuunottamatta
selvasti ohjearvojeni alapuolella, eikd elutriaatteja tutkittaessa havaittu PAH-yhdisteiden
liukenemista veteen (Kivisaari 2007). Né&in ollen pohjaeldinten altistuminen PAH-yhdisteille
on sek& pienten pitoisuuksien ettd heikon biosaatavuuden vuoksi vahéistd. Toksisilla
vaikutuksilla ei havaittu yhteyttd PAH-pitoisuuksiin. My6skaan itse sedimentti ei tulosten
perusteella ole ainakaan voimakkaasti toksista, vaikkakin eréiden sedimenttindytteiden (L3,
L4, L5 ja J3) huokosvesi vaikutti sukkulamatojen kasvua ja lisdantymistd hidastavasti.
Toksisuuden aiheuttajaa ei saatu selville, mutta se on ilmeisesti PAH-yhdisteitd selvésti
vesiliukoisempi yhdiste, silla vaikutukset ilmenivat huokosvedesséd ja Kivisaaren (2007)
tutkimusten mukaan PAH-yhdisteet eivat liukene sedimentin kiintedsta aineksesta vesifaasiin.
Riskinarvioinnin johtopaatoksend voidaan Jyvaskyldn sataman osalta PAH-yhdisteiden
aiheuttamia ekotoksikologisia riskeja pitdd véhdisind. Sen sijaan Lappeenrannan sataman
sedimenttien PAH-yhdisteet yhdessd muiden haitta-aineiden kanssa saattavat paikoitellen
aiheuttaa haitallisia vaikutuksia pohjaeldimille. Vaikutusten merkitys on kuitenkin satama-

aluetta suuremmassa mittakaavassa vahainen.
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Riskinhallinta

Riskinhallinta on paatoksentekoprosessin osa jossa paatetddn arvioidun riskin vaatimista
toimenpiteistad. P&&toksenteossa tulee ottaa huomioon paitsi ekologiset ja terveydelliset riskit,
myos taloudelliset kustannukset, ennenkaikkea riskinvédhentamistoimenpiteiden kustannus-
tehokkuus, lainsaadanto, sosiaalinen ja poliittinen mielipideilmasto sekéd kéytettavissé olevien
kunnostustekniikoiden soveltuvuus ja mahdollisista pilaantuneen ympariston kunnos-
tustoimista aiheutuvat riskit. Riskinhallinta on usein erillinen prosessi suhteessa
riskinarviointiin, mutta paatoksentekijoiden tulee olla vuorovaikutuksessa riskin arviojien
kanssa, jotta riskiarviointi tuottaisi paatoksenteon kannalta tarpeellista ja helposti sovellettavaa
tietoa (Suter 1995). Taman riskinarvioinnin perusteella ei ilmennyt tarvetta riskinvahenté-
mistoimenpiteisiin, mutta satamien ruoppauksia tai vastaavia sedimenttiin dramaattisesti
vaikuttavia toimenpiteitd varten suosittelen laajempaa riskinarviointia, jossa huomioidaan

PAH-yhdisteiden lisdksi myds muut todennakdiset haitta-aineet kuten orgaaniset tinayhdisteet.

Epavar muustar kastelu

Riskinarvioinnin luotettavuus riippuu kaytosséd olevan tiedosta; sen maaréstd ja laadusta.
Taman tyon riskinarviointi oli alustava ja tyon laajuuden rajaamiseksi useissa tapauksissa oli
tyydyttavé yleisluonteisiin ja epdvarmoihin tietoihin. Tiedon l&hteiden epdvarmuutta arvioitiin
luokitteluasteikolla matala - kohtalainen — korkea - epdluotettava (Taulukko 13).
Kokonaisepadvarmuuden kannalta merkittdvimpia seikkoja lienevat suppea tiedon méara ja

riskinarvioijan kokemattomuus.
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Taulukko 13. Riskinarvioinnin epavarmuutta lisdavia ja vahentavia tekijoita seka arvioi

epavarmuuden tasosta luokitteluastekolla matala — kohtalainen — korkea — epéluotettava.

Tiedon léahde Epavarmuutta lisda Epéavar muutta vahentda Epavatrargouuden
Satamat ovat julkisia
Tiedot satamista Tiedot yleisluonteisia palkkOJ_a 12 _kaytetty tieto on Matala
julkisesti saatavilla ja
varmennettavissa
Véhéinen ndytemaara
Jyvéskylan satamassa
Néaytteenotto Lappeenrannan sataman Néaytteet kokoomandaytteita Kohtalainen
sedimentit hyvin
heterogeenisia
Sailytys pimedssé ja
Naytteiden sailytys Pitka sailytysaika viiledssd, ndyteastioiden Matala
ilma korvattu typellad
Menetelmén ja laitteiston ) A
matala tarkkuus Menetelmé on riittdvan
Kemialliset tarkka korkeiden Korkea
analyysit Ei rinnakkaisia pitoisuuksien
médrityksid méadrittamiseen’
Vain yksi eli6laji
. Subletaalien vasteiden .
Toksisuuskokeet Sedimenttialtistuksessa kaytto Kohtalainen
suuri hajonta
Tiedot satamien pohja-
eldimistosta. ja haitta- Eri todistusaineistot eivat
Riskiarviointi aineista ovat PAH- ole keskendan ristiriitaisia Kohtalainen
yhdisteitd lukuunottamatta
véhéisia

Yhdisteesta riippuen tarkkuus riitti yli 0,1-0,5 pg/g pitoisuuksien maarittamiseen.

4.5 Lisatutkimustarpeet

Tama ekotoksikologinen riskinarviointi oli alustava ja Kkartoittava. Kartoittavassa
riskinarvioinnissa oleellista on arvioida millaisia jatkotoimenpiteitd mahdollinen tarkempi
riskinarviointi edellyttdd. Tutkitut satamasedimentit eivat tamén tutkimuksen perusteella

aiheuta merkittdvaa riskia ymparistolle, mutta esimerkiksi niiden ruoppaamista harkittaessa
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syytd tdydentdd riskiarviointia. Suoritetut tutkimukset osoittavat erityisesti Lappeenrannan
Kaupunginlahden sedimenttien vaihtelevan paljon l&heistenkin ndytteenottopaikkojen vélilla
niin orgaanisen hiilen kuin PAH-yhdisteidenkin pitoisuuksien suhteen. Mittausepa-
varmuuksien véhemiseksi jatkotutkimuksissa tulisi huomioida spatiaalinen heterogeenisuus

ottamalla enemmaén naytteita.

Kemialliset analyysit osoittavat PAH-yhdisteiden pitoisuuksien olevan tasolla, joka ei aiheuta
merkittdvid ekotoksikologisia vaikutuksia. PAH-yhdisteet ovat kuitenkin vain yksi
mahdollinen haitta-aineiden ryhmda. Koska polttoaineiden aiheuttama kontaminaatio on
satamasedimentissa mahdollinen, naytteistda kannattaisi tutkia kokonaishiilivetypitoisuus
esimerkiksi GC/FID laitteiston avulla. Erityisesti suosittelen tatd Jyvasjarven sataman
pohjukasta otetulle ndytteelle J3 joka silmamaaréisesti arvioiden sisdlsi huomattavan paljon
uuttuvia yhdisteité. Erityisesti satamille tyypillisia sedimentin haitta-aineita ovat myds alusten
pohjamaaleissd, ennen vuonna 1991 voimaan astuneita rajoituksia, kaytetyt orgaaniset
tinayhdisteet (Korhonen & Kotilainen 2005). Naiden analysointi olisikin tarkemmassa

riskinarvioinnissa suositeltavaa.

Toksisuuskokeiden kehittdminen sukkulamadolle C. elegans oli keskeinen osa tata tyota.
Sedimentit eivat osoittautuneet myrkyllisiksi, mutta tdysin haitattomaksikaan niita ei voitu
osoittaa: Osa sedimenttien huokosvesista vaikutti C. elegansin lisddntymiseen ja kasvuun,
mutta Kiintedlld sedimentilld vaikutuksia ei havaittu. Vaihtelu yksildiden ja rinnakkaisten
kokeiden vélilla vaikeuttaa lievien vaikutusten havaitsemista, joten suosittelen lisdantyvésta

tyomaarasta huolimatta kayttdméaan useampaa kuin kolmea rinnakkaista méaritysté.

Pohjaeléinlajien valilla saattaa olla huomattaviakin eroja herkkyydessé haitallisille aineille,
joten toksisuutta ja mahdollisesti myos bioakkumulaatiota kannattaa tutkia useammalla eri
taksonomiseen ryhmdan kuuluvalla lajilla, kuten harvasukamadolla (Oligochaeta) tai
ayridisella (Crustacea). Pohjaeldimiston altistumisesta ei ollut kaytettavissa paikan péaalta
kerdttya tietoa. Sitd voisi tutkia esimerkiksi analysoimalla paikan paalta Kkeréttyjen
pohjaeldinten kudoksien haitta-aineita seka niisté tutkittavien biomarkkerien tai morfologisten

muutosten avulla.
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5. JOHTOPAATOKSET

Taman tutkimuksen perusteella tutkittujen satamien sedimentit eivat PAH-yhdisteiden osalta
muodosta merkittdvad riskid pohjaeldimistolle. Pitoisuudet sedimentissd ovat selvasti
SAMASE-raportin saastuneeksi maéaritellyn pitoisuuden raja-arvoa alempia, mutta o0sa
molempien  satamien néytteista  ylittdd saastuneelle  ruoppausmassalle  asetetun
bentso[a]antraseenin ohjearvon. Elutriaateille tehtyjen analyysien perusteella PAH-yhdisteet
ovat sitoutuneet sedimenttiin melko voimakkaasti ja liukeneminen veteen on hidasta.
Pitoisuusgradienttien ja PAH-yhdisteiden suhteellisten osuuksien vertailun perusteella
Jyvéskyldn ja Lappeenrannan satamat eivédt ole erityisen merkittdvia PAH-yhdisteiden
paastolahteitd. Tutkimustulokset tukevat kasitystd, jonka mukaan orgaanisen hiilen pitoisuus

on keskeinen PAH-yhdisteiden sitoutumiseen vaikuttava tekijé.

C. elegans osoittautui kayttokelpoiseksi lajiksi sedimenttien toksisuuden tutkimiseen. Lajin
kayttd edellyttdd kuitenkin perehtymistd sen késittelyyn seka erityisid tyovélineita.
Huokosvesialtistus osoittautui kiintedlle sedimentille altistusta herkemmaéksi sek& teknisesti
yksinkertaisesmmaksi menetelméksi toksisuuden tutkimisessa: Osa molempien satamien
sedimenttien huokosvesistd osoittautui lievasti toksisiksi, mutta puolikiintedlle sedimentille

altistettaessa vaikutuksia ei havaittu.
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Sukkulamato Caenorhabditis elegans

— kasvatus ja kaytto toksisuuskokeissa

ESIPUHE

Tama tyoohje on tarkoitettu avuksi ISO NW Nematoda standardiluonnoksen mukaisessa
ympéristonaytteiden toksisuuden tutkimisessa sukkulamadolla Caenorhabditis elegans.
Kyseinen luonnos on ohjeen pohjana, mutta erityisesti kantojen kasvatukseen ja yllapitoon
on kerétty ohjeita myds muista l&hteistd. Tydohje on luotu pro gradu opinndytetyon
yhteydessé. Erdét neuvoista ovat ristiriidassa edellamainitun standardiluonnoksen kanssa.
Tama johtuu useimmiten ohjeiden soveltamisesta kaytettavissa olleeseen vélineistoon ja
laitteistoon. Standardista poikkeamisen suhteen tulee kayttaa tapauskohtaista harkintaa ja

tulosten raportoinnin yhteydessé on suositeltavaa perustella ohjeista poikkeaminen.



1. JOHDANTO

Sukkulamadot (Nematoda) ovat yleisin ja lajirikkain sedimenteissd ja maaperassa eldvien
eldinten padluokka. Huomattava osa sedimenttien bakteereista on ravinnon puutteen ja
korkean yksilotiheyden vuoksi lepotilassa. Bakteereita ravintonaan kayttavét sukkulamadot
lisadvat bakteerikasvua erityisesti bakteeritiheyden sadtelemissa populaatioissa. Mikrobien
kasvua lisadvan - ja siten myos typen mineralisaatiota ja ravinteiden Kiertoa kiihdyttavan
vaikutuksen vuoksi sukkulamadoilla on huomattava merkitys orgaanisen aineksen

hajotusprosesseissa (Kammenga ym. 1996; Traunspurger ym. 1997; Sochova ym. 2006).

Sukkulamato Caenorhabditis elegans esiintyy maaperdn nestefaasissa ja makeiden
vesistdjen sedimenteissd. Se k&yttda ravinnokseen valikoimatta bakteereita ja muita
ympérdivan aineksen siséltamia pienikokoisia hiukkasia (Traunspurger ym. 1997; Sochova
ym. 2006). Munamaisen alkiovaiheen jalkeen C. elegansilla on nelja kuorenvaihdosten
erottamaa nuoruusvaihetta (juveniles); J1-J4 (my0s larvaes; J1-J4 nimitysta kaytetdan
vastaavasti) (kuva 1). Tdysikasvuiset madot ovat pituudeltaan noin 1-1,5 mm ja vastakuo-
riutuneet noin 260 pm. Ravinnon puutteessa tai muuten epasuotuisissa olosuhteissa kehitys
voi keskeytya kolmannen nuoruusvaiheen (J3) sijasta dauer —vaiheen kehittymiseen. Dauer
—kehitysvaihe on suhteellisen pitkaikéinen seka stressitekijoita ja ravinnonpuutetta kestava.
Véhéinen ravinnonmaérd, korkea yksilotiheys ja korkea lampétila vaikuttavat varhaisessa
nuoruusvaiheessa yksilon kehittymiseen daueriksi. Dauereiden kéyttdytyminen edistéa
levidmistd uuteen ympéristoon ja niiden elinikd on vahintd&n viisinkertainen normaaliin
elinikdan verrattuna. Energian saanti perustuu pé&asiassa vararavintoon. Olosuhteiden
muuttuessa suotuisammiksi dauerien kehitys J4 —nuoruusvaiheen kautta aikuiseksi jatkuu
(Traunspurger ym. 1997). C. elegansin sukupuolet ovat hermadofriitti ja uros.
Ekotoksikologiassa tavallisimmin kéytetyn, jalostamattoman N2-kannan madoista valtaosa
(yli 99 %) on hermadofriitteja. Hermadofriitit tuottavat sek& uros ettd naaraspuolisia
sukusoluja, mikd mahdollistaa itsehedelmdityksen. Urokset voivat hedelmdittaé
hermadofriitteja ja suvullisen lisddntymisen tapahtuessa itsehedelmditys syrjaytyy lahes
taysin (Alvarez ym. 2005; Stiernagle 2007).



.
L3 (7 hrs)

Kuva 1. C. elegansin yksilokehityksen vaiheet ja nuoruusvaiheiden ajallinen kesto 25 °C:n

lampotilassa. Eri kehitysvaiheita erottaa ihon vaihto (Yan 2004).

C. degansin kasvu- ja kehittymisnopeus ovat voimakkaasti lampdtilasta riippuvaisia.
Kehitys sukukypsaksi kestad 16 °C lampatilassa noin kaksi kertaa kauemmin kuin 25
°C:ssa (Stiernagle 2007). Toksisuutta tutkittaessa kaytetaan tavallisesti 20 °C:n lampotilaa,
jolloin sukukypsyys saavutetaan suotuisissa oloissa noin kuudenkymmenen tunnin
kuluessa munasta kuoriutumisesta. Myrkyllisten yhdisteiden vaikutus ilmenee
Iyhytkestoisemmissa kokeissa mm. kasvun ja kehityksen hidastumisena sek&
pidempiaikaisessa altistuksessa lisdksi heikompana jalkeldistuottona (Sochova ym. 2006).
Tassa ohjeessa keskitytddn kestoltaan 72 ja 96 tunnin altistuksiin, jolloin kehityksen
vahdinenkin viivastyminen ilmenee optimaalisiin kasvuolosuhteisiin verrattuna selvésti

pienempana jalkeldistuottona.

2. SUKKULAMATOJEN KASVATUS

2.1 Tarvikkeet

Aineet

e 70 % etanoli (massa%, desinfiointiin)



e LB-medium: peptoni* 2,5 g/l, hiivauute? 5,0 g/l, NaCl 10,0 g/I, ionivaihdettu vesi
(johtokyky <10 uS/cm)

o NG —agar: agar® 17,0 g/l, NaCl 3,0 g/l, peptoni 2,5 g/l, ionivaihdettu vesi
(johtokyky <10 puS/cm)

(* Casein-meat peptone, Biocar Diagnostics, A1048HA)
(% Yeast extract, Biocar Diagnostics, A1202HA)
(¢ Bacteriological agar type A, Biocar Diagnostics AL010HA)

Peptoni, agar ja NaCl liotetaan 975 ml:an ionivaihdettua vettd. Seos autoklavoidaan.
Liuoksen jaéhdyttya siihen lisataan steriilisti esimerkiksi ruiskuun liitettdvén suodattimen
lapi:

- 1 ml kolesteroliliuosta: Kolesteroli” 5 g/l etanolissa (liukenee erittain hitaasti;

alkoholiliuosta ei voi autoklavoida)

-1 ml 1 M CaCl, liuosta (111 g/l)
-1 ml'1 M MgSO, liuosta (247 g/l MgSO4 x 7 H,0)

- 25 ml 1 M fosfaattipuskuriliuosta (KH,PO, 136 g/l, saada pH 6,0:n 1 M KOH:lla)

(*Cholesterol; 5-cholesten-3p-ol, Sigma Chemical Co. C-3045)

Agar valetaan maljoille automaattipipettia kdyttden ohueksi kerrokseksi. Kuhunkin maljaan

lisatddn sama maéara agaria, jotta mikroskopoidessa maljojen vélilla ei tarvitse tarkennusta.

Vélineet

-Lasipulloja 250 ml

-Alumiinifoliota

-Parafilmia

-Pasteurpipetteja

-Petrimaljoja @ 6 cm (steriileja, PS-muovia)
-Platinalankaa

-1,5 ml:n Eppendorf putkia (osa kierrekorkillisia)



-Kaasu- tai alkoholiliekki

-Drigalski spaatteli (lasispaatteli bakteerien levittdmiseen agarille)

Laitteet

-Nesteautoklaavi

-Inkubattori (37 °C)

-Ravistelija

-Zoomattava tutkimusmikroskooppi
-Vaaka (1 mg erottelukyky)
-Pakastin (-80 °C)

-Lampdmittari (min-max -tallennus)
Eli6t

Escherichia coli OP 50 (bacteria)

Caenorhabditis elegans (nematoda), N2 wild type -kanta

2.2 Ravinnon valmistus

Suljetussa 250 ml:n pullossa séilytettyyn, autoklavoituun (kirkkaaseen) LB-mediumiin (50
ml) lisataan steriilisti E. coli OP 50 bakteereita joko pakastetusta liuoksesta tai agarmaljan
pinnalta. Pakastimesta otettu eppendorfputki sulatetaan késilla lammittdmalla ja kaadetaan
pulloon. Maljan pinnalta platinasilmukalla pyyhkimalla ja kastamalla voidaan myos lisatéa
pulloon ymppi. Pullon korkki jatetd&n ilman vaihtumiseksi I0yhé&sti kiinni. Roiskeiden
varalta pullo laitetaan avoimeen muovipussiin. LB-seosta inkuboidaan tdman jalkeen 37

°C:ssa, ravistelijassa noin 17 h ajan. Bakteerikasvu muuttaa kirkkaan liuoksen sameaksi.

LB-mediumia lisatddn agarmaljoille steriileillda vélineilld laminaarikaapissa noin 1 ml.
Neste levitetd&dn maljalle tasaisesti reunoja lukuunottamatta liekissé steriloidulla drigalski-

spaattelilla.



Maljojen annetaan kuivahtaa laminaarikaapin ilmavirrassa kannet raollaan 3 - 4 tunnin
ajan. Lyhyempi kuivatus pehment&a agaria ja aiheuttaa kosteuden tiivistymistd maljan
kanteen mik& vaikeuttaa mikroskopointia. Liian pitkassa kuivatuksessa agar kuivuu
kovaksi. Kontaminaation ja kuivumisen estamiseksi maljat voi sulkea parafilmilld tai niita
voi sdilyttdd muovipussissa tai —rasiassa. Maljoja voi séilyttdd huoneen lampétilassa

muutamia vuorokausia tai jadkaapissa useita viikkoja.

2.3 E. cali -kannan séilyttdminen

E. coli kanta sailytetaan glyseroliliuoksessa -20 °C:n lampatilassa tai kylmemmaéssa. Kanta
valmistetaan seuraavasti: Kierrekorkillisiin 1,5 ml Eppendorf-putkiin mitataan 200 pl
glyserolia ja autoklavoidaan (20 min, 121°C). Jaahtyneeseen glyseroliin lisataan 800 pl
tuoretta, yon yli eli 17 h kasvatettua E. coli-viljelm&a. Seos sekoitetaan vortexilla ja
jaadytetddn mieluiten nestemdisessd typessa. Sulatettua E. coli-kantaa ei saa pakastaa

uudelleen. Kantaviljelmat tulee uusia 6 kk valein.

2.4 Matojen siirrostaminen

C. elegans lisdéntyy suotuisissa olosuhteissa erittdin nopeasti. Yksi maljalle siirrostettu
sukukypsd mato voi tuottaa parissa paivassa yli sata munaa, joista kehittyy muutaman
paivan kuluessa lisddntyvid matoja. Suuret matojoukot syovat maljoilla kasvavan
bakteerimassan hyvin nopeasti loppuun. Ravinnon loppuessa madot lopettavat munimisen
ja Jl-vaiheen madoista kehittyy dauereita, jotka kestdvat paastoa muiden véhitellen
kuollessa. Ravinnon loppumisen voi havaita paitsi maljan pinnan kirkastumisena, myods
matojen kayttdytymisestd: ruuan loppuessa madot kerdéntyvat tiiviiksi roykkioiksi tai

pyrkivat kaivautumaan agariin, ilmeisesti kuivumista véalttaakseen.

Toksisuuskokeissa tarvitaan vastakuoriutuneita J1 matoja, joiden tuottamiseksi madoilla
tulee olla hyva ravitsemustila. Siirrostamiseen uudelle maljalle voi kayttaa erilaisia
menetelmid. Tavallisimmassa menetelméssé liekissé steriloidulla platinalangalla pyyhitaan
mikroskoopilla tédhystden maljan pintaa ja siirretddn lankaan tarttuneet madot uudelle
maljalle. Tarttumista helpottaa bakteerimassan kerdadminen lankaan. Siirrostaessa on
valtettdva agarin pinnan puhkaisemista, silld madot menevat mielellddn kuoppiin joista

niitd on erittdin vaikea poistaa. Siirrostus on aluksi vaikeaa, mutta uuden populaation voi



kasvattaa yhdestékin vastakuoriutuneesta J1 madosta. Siirrostettavien matojen lukuméaaraa
kasvattamalla saadaan uudelle maljalle paljon nopeammin suuri populaatio. Agarista voi
platinalangalla kaivaa paloja, joiden mukana siirtyy matoja uudelle maljalle. Erityisesti
tiheista populaatioista agarpaloja siirrettdessa madot pyrkivét valittomasti levittdytyméaan
uudelle maljalle. Vielédkin nopeampi siirrostustapa on pyyhkid maljan pintaa liekisséa
steriloidulla peitinlasilla ja levittdd tarttunut massa siirrostettavalle maljalle. Mikali
maljalta loppuu ravinto ja matoja tarvitsee jo seuraavana paivand, voi suuria matomaaria
siirtdd huuhtomalla matoja maljan pinnalta yhdell& ml:lla M9 puskuriliuosta ja siirtaméalla
neste uudelle maljalle (steriilit vélineet). Maljoille voi myos lisatd bakteerimassaa, mutta

tihed populaatio k&yttéa sen nopeasti loppuun.

2.5 C. elegansin pakastaminen
(Alkuperainen ohje Sulston & Hodkin 1988)

Pakastusliuos

NaCl 5,85 g/l
KH,PO,  6,8¢/l
Glyseroli 300 g/l
NaOH 1M 5,6 ml/I
lonivaihdettu vesi

Valmiin liuoksen pH on 6,0 -6,5.

Autoklavoi (vari muuttuu kellertavaksi), ja lisaa sen jalkeen autoklavoitua tai
steriilisuodatettua 0,1 M MgSQO,4 3ml/I.

Pakastukseen tarvitaan maljoja joilla on runsaasti nuoria J1 ja J2 matoja. Madot ovat
parhaassa pakastamiskunnossa, kun ravinnon loppumisesta on kulunut noin 1 vrk. Huuhdo
madot maljalta noin 1 ml:lla M9 liuosta ja siirrd madot siséltdva neste kahteen steriiliin,
kierrekorkilliseen eppendorf —putkeen. Lis&d joukkoon vastaava maara (0,5 ml)
pakastusliuosta, sekoita ja vie -20 °C:een pakastimeen. Noin tunnin kuluttua putkilot
siirretddn -70 °C:een tai kylmenpaan pakastimeen pitkdaikaista sailytysta varten. Putkilot
sulatetaan pitdmalla niita kasien valissa (kasineet) ja sula sisaltd kaadetaan maljalle. Suurin

osa (jopa >90 %) madoista kuolee pakastuksessa.



3. TOKSISUUDEN TUTKIMINEN

3.1 Tarvikkeet

Vélineet

-Lasipulloja 250 ml vahintaan 6 kpl
-Spaatteli

-Pasteurpipetteja

-Petrimaljoja @ 6 cm (steriilejd)
-Platinalankaa

-Kaasu- tai alkoholiliekki
-Kuoppalevyja (12 kuoppaa, 3,5 cm®)

-1,5 ml Eppendorf putkia (my06s kierrekorkillisia)
-15 ja 50 ml:n sentrifuugiputkia

-Peitinlaseja

-Objektilasi

-NG-agar maljoja

Laitteet

-Nesteautoklaavi

-Inkubattori (37 °C)

-Lampdokaappi (80 °C)

-Ravistelija

-Eppendorf-sentrifuugi (150 - 200 g)

-Sentrifuugi (500 - 2000 g)

-Kéanteismikroskooppi (100 x, mitta-asteikollinen)

-Zoomattava tutkimusmikroskooppi



-Preparointimikroskooppi (4-20 x, valolahde)
-Vaaka (1 mg erottelukyky)

-Pakastin (-80 °C)

-Turbidometri

-Lampomittari (tarkkuus 0,5 °C, min-max -tallennus)

Aineet

-LB-medium

-M9-medium

-Pakastettu Escherichia coli OP 50 -kanta
- CdCl; (referenssiaine)

-Bengal rose —vdriaineen vesiliuos 0,3 ¢/l
-Hypokloriittiliuos:

e 1ml5 % NaOCI

e 05ml5MKOH

e 3,5 ml H,O (ionivaihdettu)

Ainesosat sekoitetaan keskenaan vélittdmasti ennen kayttoa.

-Ludox”: Valmistetaan veteen laimentamalla seos, jonka tiheys on 1,14-1,15 g/ml.
("Ludox TMS50 Colloidal silica 50 wt. % suspended in water. Sigma-Aldrich 420778-IL)

3.2 Synkronointi

Sukkulamatojen  kehittymisen ja kasvun tutkimista varten kokeissa kaytetaan
vastakuoriutuneita J1 matoja. Samanikéisten yksildiden tuottamista kutsutaan
synkronoimiseksi. Sykronointiin on useita erilaisia menetelmid, joista yleisimmin
kaytetadn hypokloriittimenetelmaa (alkali bleach method). Téssd menetelmdssa pyritaan
erottelemaan matojen munat (alkiot) hajottamalla kemiallisesti matojen kudosta. Munat
kestavat paremmin hypokloriittia kuin muut madot. Ndin ollen matojen sisalla kehittyvat

munat voidaan erotella seoksella, joka syovyttdd munia ympéroivat kudokset.



Menetelmé& (Huom! Tama Sulston & Hodkin (1988) ohjeesta sovellettu menetelmé poikkeaa huomattavasti

ISO-standardiluonnoksen mukaisesta menetelméstd, silld tdmén ohjeen tekijalla ei ollut kaytettavissa sen

edellyttdmdd 10 ja 5 um suodatinvalineisttd)

1. Keréda runsaasti munivia matoja sisaltavaltd maljalta madot ja munat huuhtomalla
maljaa M9 liuoksella. Nestettd kannattaa ruiskuttaa pipetilla 0,5 ml:n erissa pitaméalla
maljaa kallellistettuna. Neste kerataén nopeasti 1 ml eppendorfputkiin. Tama toistetaan
useita kertoja, kunnes madot on keratty koko maljalta.

2. Eppendorfutkia sentrifugoidaan 150 - 200 g voimalla 20-30 s ajan

3. Supertanantti poistetaan

4. Pelletti pestdan yhdella ml:lla M9 (lietetdén ja sentrifugoidaan)

5. Eppendorfputkiin lisatddn 1 ml hypokloriitiliuosta, sekoitetaan ja tarkkaillaan matojen

hajoamista preparointimikroskoopin alla.

6. Kun munat ovat erottuneet madoista 3-7 min kuluessa, ne erotellaan sentrifugoimalla
20-30 s 150-200 g voimalla. Tdssa vaiheessa on toimittava nopeasti, silla liian pitké
kasittelyaika vahingoittaa munia. Al odota yli 7 min ja toimi nopeasti myos
seuraavassa vaiheessa.

7. Poista supertanantti ja pese pelletti 4 kertaa 1 ml:lla M9:&4 (kuten kohdassa 4.).

8. Sekoita pelletti 0,5 ml:n M9-mediumia ja lisad neste kuoppalevylle.

9. Odota kunnes munista kehittyy J1 matoja 12-24 h kuluessa (20 °C:ssa).

3.3 Ravinnon valmistaminen kokeeseen

Bakteerien viljely

Pakastimesta otettu E. coli OP50 -kantaa sisaltdva eppendorf putki sulatetaan pitamélla
kasien vélissé ja sekoitetaan perusteellisesti vortexilla. 50 ml autoklavoitua LB-mediumia
sisdltavaan 250 ml séilopulloon lisataan steriilisti (esim. autoklavoidulla pipetinkarjelld) 25

ul E. coli kantaa. Inkuboidaan ravistelijassa 17 h 37 °C lampdtilassa.
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Ravintoaineksen valmistus (Huom! Tama osa ohjeesta poikkeaa huomattavasti 1SO:n standardi-

luonnoksesta, koska kéytdssd ei ollut sopivaa formatsiinilla kalibroitua spektrofotometria. Sen tilalla
kaytettiin turbidometria, jonka NTU yksikdind antama lukema ei ole vertailukelpoinen FAU yksikdihin
nahden.)

Kasvata nestemdisten naytteiden tutkimiseen kaksi pullollista (2 * 50 ml) ja sedimentissa
tapahtuvaa altistusta varten nédytemé&arésta riippuen véhintddn 6 pullollista E. colia.
Tuoretta bakteeriviljelmad mitataan 50 ml sentrifuugiputkiin ja bakteerit pelletdiddén
sentrifugoimalla 2000 g:n voimalla 20 min ajan huoneenldmpétilassa. Tamén jalkeen
supertanantti poistetaan dekantoimalla, ja pelletti pestddn M9-mediumilla (resuspensio
pipetin ja vortexin avulla sekd uudelleen sentrifugointi). Pesun jalkeen supertanantti
poistetaan ja pelletti lietetddn alkuperdiseen tilavuuteen ndhden 1/5:n M9-mediumia.

Lopuksi bakteerisupensiot yhdistetdn ja sekoitetaan huolellisesti.

Sopivan vahvuisen seoksen valmistamiseksi edell& valmistetusta kantaseoksesta otetaan 3
ml ja laimennetaan M9:11& 30:ksi millilitraksi. Tastd mitataan sameus. Tuloksen perusteella
lasketaan  laimentamattoman  kantaseoksen sameus. Tavoitteena on  madrittad
sekoitussuhde, jolla saadaan liuosten toksisuustestiin tarvittava 1000 tai sedimenttitestiin
12000 NTU vastaava sameus. N&in vahvojen seosten sameutta ei sellaisenaan voida mitata.
Jos esimerkiksi 3:27 laimennuksen vahvuus on 300 NTU, 1000 NTU vahvuinen seos

saadaan 1000/300 = 3,333 kertaa vahvemmalla seossuhteella eli 10:20 seoksella.

Lopuksi lisatadn kolesterolikantaliuosta 0,2 % bakteerisuspension tilavuudesta; esim. 100

ul kolesterolikantaliuosta 50 ml:n bakteerisuspensiota.

3.4 Testiaineen valmistus

Sedimentin huokosvesi (pore water)

Mittaa testiin tarvittavan liuoksen tilavuuteen ndhden véhintddn kolminkertainen méaaré
kosteaa ja laskeutunutta tai homogenisoitua sedimenttid 50 ml:n sentrifuugiputkiin.
Erottele kiinted aines sentrifugoimalla 2000 g:n voimalla 20 minuutin ajan. Ota
supertanantti talteen valttden Kiinteiden hiukkasten ottamista mukaan. Sailytd 4-8 °C:n
lampdtilassa vahintddn kaksitoista tuntia ja enintdan vuorokausi ennen koetta. Osa
kolloidisesta aineksesta muodostaa tdna aikana suurempia hiukkasia ja laskeutuu pohjalle.
Lisdad 0,5 ml huokosvettd 12 kuoppaisen kuoppalevyn kuoppiin 2-4 h ennen kokeen
aloitusta, jotta neste saavuttaa huoneen lampatilan. Valté kiinteiden hiukkasten ottamista ja

tarvittaessa sentrifugoi uudelleen edell&d mainitulla tavalla.
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Sedimentti

Punnitse taarattuihin upokkaisiin noin 10 g tutkittavaa sedimenttid kosteusprosentin
madrittdmista varten. Kuivata 105 °C:ssa 17 h. Kosteuden tulisi olla vahintdan 40 %.
Mikali se jaa tamén alle, sdada kosteus 40 %:in lisadmalla M9-mediumia. Sedimentti
lisatddn 12 kuoppaiseen kuoppalevyyn noin 24 h ennen kokeen aloitusta ja sdilytetaan 4-8

°C:n lampdtilassa.

Kayta referenssiaineen (CdCl,) kantaliuoksessa kaksinkertaista vakevyyttd lopulliseen
pitoisuuteen nahden niin, ettd ravintoaineksen lisdyksen jalkeen muodostuu tarkoitettu
vahvuus. Esimerkiksi kadmiumkloridin vahvuuteen 0,5 mg/l pyrittdessé 0,5 ml

ravintoseosta lisataan 0,5 ml:n CdCl,, jonka vahvuus on 1,0 mg/I.

3.5 Kokeen aloitus

Noin 1 h ennen matojen liséysta lisdd kuoppiin 0,5 ml ravintoainesta ja sekoita aineet
keskendén pienelld spaattelilla tai lasisauvalla. Siirrd madot kuoppiin, sulje kuopat
parafilmilla ja asetan kansi kuoppalevyn péaalle. Siirrd kuoppalevyt ja lampomittari
kannelliseen styrox-laatikkoon (tasaa lampétilan vaihteluita, pimentad) ja siirré laatikko 20

+ 1 °C:n lampdotilaan kokeen ajaksi.

Aloituspituuden mittaaminen

Mahdollisimman pian kokeen aloituksen jalkeen tulee méérittda tutkittavien matojen
keskipituus. Sitd varten madot tulee vérjatd, lopettaa ja mitata: Lisad ylija&neet madot
siséltavadn kuoppaan 0,5 ml bengal rose —liuosta (0,3 g/l) ja siirrd kuoppalevy 15 min
ajaksi 80 °C:een lampokaappiin. Taman jalkeen mittaa kolmekymmentd satunnaisesti
valittua matoa ja lopuksi laske niiden keskiarvo, jota k&ytddn kasvun mittaamisessa

aloituspituutena.

3.6 Matojen siirrostus ja laskeminen koetta varten

Kokeissa kéytetddn 10 matoa/kuoppa. Ravistele kuoppalevya varovaisesti, jotta madot
lahtevét liuoksen mukana liikkeelle. Ota pipetillda noin 10 pl nestettd hiukan pohjan
ylapuolta, jotta mukaan ei tulisi munia. Lisaa pisara objektilasin paalla olevalle peitinlasille
siten ett4 siitd muodostuu pitkulainen pisara. Laske pisarasta madot.

e Mikali joukossa on munia, pese ja kuivaa tai ota kayttoon uusi peitinlasi.
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o Kauolleita matoja ei lasketa; kuolleiksi maaritellaan lilkkumattomat yksilot. Siirtelyn ja
muun hairinnan jalkeen osa madoista on aluksi passiivisia, mutta alkavat liikkumaan
noin 30 s. kuluessa. Hylk&a pisara epéselvissa tapauksissa.

e Mikali matoja on pisarassa 9-11, huuhdo madot peitinlasilta kuoppaan noin 300 pl:lla
sielté otettua liosta ja merkitse yksildiden lukumaara mikali # 10.

e Mikéli matoja on alle 9; liséé pisaraan 3-5 pl matoja siséltavaa nestetta ja laske
uudelleen. Toista, kunnes matoja on véahintéan 9.

e Mikéli matoja on yli 11, lis&& pisaraan 3-10 pul M9 liuosta ja poista tdman jalkeen

vastaava madara nestettd. Toista kunnes matoja on enintdan 11.

Yritd toimia nopeasti: Pienestd pisarasta haihtuu kosteutta ja M9 liuos vakevoityy, mika
aiheuttaa madoille osmoottista stressié ja voi vaikuttaa altistettavien elididen terveydentilan
kautta koetuloksiin. Haihtumista nopeuttaa mikroskoopin 1ampd, joka voi jo sinallaén olla

merkittava stressitekija.

3.7 Kokeen lopetus

Kokeen lopettamiseksi - 72 tai 96 h kuluttua aloituksesta - lisd4 testikuoppiin 0,5 ml bengal
rose —variaineliuosta (0,3 g/l) ja siirrd kuoppalevyt 15 min ajaksi 80 °C:een lampdkaappiin.
Kuumuuteen kuollessa matojen ruumiit oikenevat, mik& mahdollistaa pituuden
mittaamisen. Madot séilyvat kylmidssa noin 4 viikkoa kokeen lopetuksesta. Ne voi myods

pakastaa sellaisenaan.

3.8 Matojen erottelu sedimentista

Siirrd kokeen lopetuksen jélkeen sedimentti 15 ml:n sentrifuugiputkiin kayttden 6 - 4 ml
Ludox-suspensiota ja Pasteurpipettid. Ravistele Vortexilla ja sentrifugoi 5 min 500 g
voimakkuudella. Madot siirtyvédt supernatanttiin (kelluvat), joka dekantoidaan toiseen
astiaan. Toistetaan kunnes vahintddn 80 % kokeen alussa lisatyistd madoista on saatu
eroteltua, kuitenkin véhintadan 3 kertaa. Madot voidaan erotella Ludoxista pienisilméaisen
suodatinkankaan avulla (mieluiten 5 ja 10um, 50 um suodattimella voidaan erotella

kohtuullisen luotettavasti J3 —kehitysvaiheen ja sitd kehittyneemmat yksil6t).
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3.9 Tulosten mittaaminen ja laskenta

Kéytd matojen  mittaamiseen ja  laskemiseen  mitta-asteikolla  varustettua
kaanteismikroskooppia ja planktoninlaskentakennoa. Mikroskoopin mitta-asteikon voi
tarkistaa mitta-asteikollisen objektilasin avulla. Ennen laskemista matojen maaréa voi
arvioida mikroskoopin avulla. Varsinkin 96 h kokeessa negatiivisen kontrollin madot (jopa

>1000 kpl /kuoppa) kannattaa laskea kahdessa erdssa.

Pituuskasvu (Growth)
Pituuskasvu = BL — BLJ1, misséa BL = madon pituus (etu)péaésta takapéan (ns. hannan)

karkeen ja BLJ1 = kokeeseen otettujen matojen keskipituus

Sukukypsyys (Fertility)
Sukukypsyyden mé&dritelmana on munien nakyminen madon sisélla (gravid). Nestefaasissa

kasvatetuista madoista sukukypsid ovat tavallisesti yli 1200 um pitkat yksilot.
Sedimentiss& madot kasvavat yleensd hitaammin ja saavuttavat sukukypsyyden
pienempind, usein jo 1000 um:n pituisina.

Sukukypsien yksildiden osuus lasketaan suhteessa kokeen alussa lisattyihin yksil6ihin.

Kokeen alussa kuolleita (J1-matoja) ei lasketa mukaan.

Sukukypsyys % = {NG/ (NT — NM)} * 100

missa:

NG = sukukypsien yksildiden lukumaara (number of gravid)

NT = kokeen alussa lisattyjen yksildiden lukumaara poislukien kokeen alussa kuolleet
(number of test organisms)

NM = urosten lukuma&ra (number of males)

Lisadntyminen (Reproduction)
Jélkeldisten lukuméaara lasketaan suhteessa kokeen alussa lisattyihin yksildihin. Kokeen

alussa kuolleita (J1-matoja) ei lasketa mukaan.

Lisaantyminen = NO/ (NI — NM)
missa:
NO = matojen lukumaaré kuopassa (number of offspring)

NI = kokeen alussa lisattyjen yksiléiden lukumaara (number of introduced test organisms)
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NM = urosten lukumaara (number of males)

Tulosten raportointi

Rinnakkaisista ndytteista lasketaan keskiarvo ja keskihajonta. Tulokset ilmaistaan

inhibitioprosentteina suhteessa nollakontrolliin.

Inhibitio % = 100 — XA/ XC * 100

Missé XA = néytteen parametri (kuten pituuskasvu) ja XC = nollakontrollin parametri
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