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EKOLOGIA TOKSYCZNYCH SINIC*

ZAKWITY SINIC (CYJANOBAKTERII)

Każdego roku, w zbiornikach wodnych 
strefy umiarkowanej, obserwowane są cy-
kliczne zmiany biomasy i składu taksono-
micznego zespołów fitoplanktonu. W zależ-
ności od pory roku oraz dostępności substan-
cji biogenicznych mogą pojawiać się zakwity 
sinicowe (Cyanobacteria), bruzdnicowe (Di-
noflagellatae), zielenicowe (Chlorophyceae) i 
okrzemkowe (Bacillariophyceae). 

Zakwity wody definiowane są jako ma-
sowy rozwój fitoplanktonu, któremu towa-
rzyszy silne zmętnienie i zabarwienie wody. 
Wpływ zakwitów na ekosystem przejawia 
się obniżeniem bioróżnorodności, które jest 
skutkiem dominacji jednego lub najwyżej kil-
ku gatunków fitoplanktonowych. Jednocze-
śnie zakwit charakteryzuje się małą stabilno-
ścią oraz niejednorodnością pod względem 
systematycznym, biologicznym i fizjologicz-
nym (PAerl 1996). Najbardziej niebezpieczne 
dla człowieka są zakwity cyjanobakterii wy-
stępujące w zbiornikach wody pitnej oraz w 
sztucznie utworzonych akwenach śródlądo-
wych (cArMicHAel 1992, Bell i codd 1994, 
BurcHArdt i PAwlik-skowrońskA 2005, kAr-
dinAAl 2007). Cyjanobakterie rozwijają się 
w odpowiedzi na zwiększoną eutrofizację 
wód, ale również w wyniku zaburzenia rów-

nowagi ekosystemu (Mur i współaut. 1999). 
Masowy wzrost sinic wpływa negatywnie na 
jakość wody, powodując obniżenie stężenia 
tlenu i pojawienie się siarkowodoru w wo-
dach przydennych. Charakterystyczny nie-
przyjemny zapach i smak wody towarzyszący 
zakwitom sinic znacznie pogarsza jej jakość i 
walory rekreacyjne. Zakwity sinic pojawiają 
się zarówno w morzach, jak i w zbiornikach 
słodkowodnych.

Pierwsze doniesienia dotyczące tok-
sycznych zakwitów sinicowych pochodzą z 
XIX w. W 1842 r. w Anglii nastąpiło maso-
we zatrucie ludzi cyjanotoksynami zawar-
tymi w wodzie jeziornej objętej zakwitami. 
Następne informacje pochodzą z 1878 r. z 
Australii, gdzie wystąpiły liczne przypadki 
śmierci i zachorowania zwierząt domowych 
w wyniku spożywania wody ze zbiorników, 
w których masowo występowały cyjanobak-
terie. Obserwacje te zostały po raz pierw-
szy szczegółowo opisane w literaturze przez 
FrAncisA (1878). Kilka lat później, w 1884 
r., toksyczne zakwity cyjanobakterii odno-
towano w Jeziorze Barlewice w Polsce. Ich 
skutkiem było masowe śnięcie ryb i zacho-
rowania zwierząt hodowlanych (codd i 
współaut. 2004).

*Praca naukowa współfinansowana przez Urząd Marszałkowski w Gdańsku, nr umowy 370/UM/BPR/2008. 
Praca naukowa współfinansowana przez Unię Europejską ze środków Europejskiego Funduszu Społecznego w 
ramach projektu „InnoDoktorant — stypendia dla doktorantów, I edycja” 3–253.
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powierzchni cyjanobakterie z rodzaju Plank-
tothrix oraz Cylindrospermopsis. Ponieważ 
organizmy te nie tworzą agregatów, przyjmu-
je się, że proces migracji zachodzi znacznie 
wolniej. Może to być powodem ich mniejszej 
liczebności w wodach powierzchniowych. 
Opisane procesy przyczyniają się do znaczne-
go, przestrzennego i czasowego, zróżnicowa-
nia biomasy sinic w trakcie zakwitu. 

Istotnym mechanizmem przystosowaw-
czym cyjanobakterii jest zdolność do wiąza-
nia azotu atmosferycznego, którą wykazuje 
około jedna trzecia wszystkich gatunków 
cyjanobakterii m.in. Nodularia spumigena, 
Aphanizomenon flos-aquae oraz gatunki z 
rodzaju Dolichospermum. Wiązanie N2 za-
chodzi w wyspecjalizowanych komórkach 
zwanych heterocytami, wewnątrz których 
następuje redukcja N2 do NH3. Przyswajanie 
azotu cząsteczkowego N2 zachodzi w warun-
kach beztlenowych, przy udziale enzymu 
nitrogenazy. Posiadanie heterocytów umoż-
liwia cyjanobakteriom pokrycie zapotrzebo-
wania na azot w około 95%. W ten sposób 
są one niezależne od stężenia innych form 
tego pierwiastka (NH4

+ i NO3
–) w środowisku 

wodnym. U cyjanobakterii nie posiadających 
heterocytów (Trichodesmium) wiązanie azo-
tu odbywa się w ciągu dnia, przy minimal-
nej zawartości tlenu w środowisku i na ogół 
w miejscach splatania się nici. Najnowsze 
badania (lArocHe i BreitBArtH 2005) wy-
kazują, iż mechanizm wiązania azotu przez 
Trichodesmium przebiega w warunkach tle-
nowych, w komórkach zwanych diazocytami. 
W odróżnieniu od heterocytów, zawierają 
one barwniki fotosystemu II i nie posiadają 
grubej ściany komórkowej. Zaobserwowano 
także, iż latem i jesienią, w zbiornikach eu-
troficznych, istotny wpływ na dominację si-
nic ma wzrost stężenia jonów amonowych, 
uwalnianych z osadów i unoszonych (zwłasz-
cza w czasie miksji wiosennej i jesiennej) 
w górne warstwy toni wodnej (golosov i 
współaut. 1999, FerBer 2004, stAAl i współ-
aut. 2007). Według BloMqvistA i współaut. 
(1994), przewaga konkurencyjna cyjanobak-
terii nad glonami eukariotycznymi może wy-
nikać z mechanizmu pobierania jonów amo-
nowych, nawet przez sinice nie posiadające 
zdolności wiązania azotu cząsteczkowego np. 
Planktothrix.

Cyjanobakterie wiążące azot N2 wyma-
gają podwyższonego stężenia jonów żelaza 
w środowisku, gdyż jony te są istotnym ele-
mentem nitrogenazy i ferredoksyny, będącej 
donorem elektronów dla nitrogenazy (Mur i 

Wzrost i rozwój danego gatunku cyjano-
bakterii, zarówno w wodach śródlądowych, 
jak i morskich, zależy od jego zdolności do 
zdobywania niezbędnych do życia zasobów 
oraz umiejętnego ich wykorzystywania przy 
minimalnych stratach. Mało prawdopodobne 
jest, by każdy organizm mógł dostosowywać 
się do wszystkich zmian warunków środowi-
ska. Sinice na drodze ewolucji wykształciły 
szereg mechanizmów adaptacyjnych, które 
dziś pozwalają im rozwijać się przy chwilo-
wo niesprzyjających warunkach.

Możliwość tworzenia zakwitów w wo-
dach powierzchniowych ograniczona jest do 
gatunków, które wytwarzają aerotopy. Struk-
tury te składają się z licznych, cylindrycznych 
pęcherzyków gazowych (do 10 000 w jednej 
komórce). Pozwalają one na pionowe prze-
mieszczanie się cyjanobakterii w kolumnie 
wody i umożliwiają bytowanie w optymal-
nych warunkach światła i stężenia substancji 
odżywczych. Aerotopy występują u nitkowa-
tych gatunków z rodzaju Nodularia, Apha-
nizomenon, Dolichospermum (Anabaena), 
Planktothrix i Cylindrospermopsis oraz ko-
lonijnych cyjanobakteriach z rodzaju Micro-
cystis i Woronichinia (wAlsBy i współaut. 
1997, Mur i współaut. 1999, wAlsBy 2005).

Wiele cyjanobakterii tworzy agregaty 
o rozmiarach zawierających się zwykle w 
przedziale od 0,2 mm do 5,0 mm, ale mogą 
osiągać nawet kilka centymetrów. Wielkość 
skupisk determinuje prędkość opadania i 
unoszenia się komórek w kolumnie wody 
oraz minimalizuje efekty wyżerania przez 
zooplankton. Wiosną cyjanobakterie wystę-
pują w postaci pojedynczych komórek lub 
niewielkich kolonii. Znacznie częściej mi-
kroorganizmy te pojawiają się w planktonie 
w miesiącach letnich, gdy tworzą większe 
kolonie czy agregaty, sprzyjające szybszemu 
unoszeniu ku powierzchni. W stabilnych wa-
runkach, przy braku falowania, ilość komó-
rek cyjanobakterii występujących przy po-
wierzchni wody może szybko wzrastać. 

Stwierdzono, iż pływalność cyjanobakte-
rii z gatunku Microcystis aeruginosa zależy 
od wielkości koloni. Kolonie o średnicy do 
20 µm prawie nie migrują w toni, natomiast 
w przypadku koloni o średnicy około 160 
µm opadanie do głębokości 10 m i powrót 
do powierzchni wody zajmuje jeden dzień. 
Duże kolonie, powyżej średnicy 1600 µm, 
mogą trzykrotnie sedymentować do głębo-
kości 10 m i wrócić do powierzchni wody 
w ciągu jednego dnia (kononen 2001). Bra-
kuje doniesień, z jaką prędkością dryfują ku 
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rii. Niska wartość N/P oznacza często deficyt 
azotu w wodzie, co sprzyja większej konku-
rencyjności tych gatunków cyjanobakterii, 
które posiadają heterocyty i wykazują zdol-
ność wiązania azotu atmosferycznego.

Ważnym, obok stężenia soli biogenicznych, 
czynnikiem determinującym masowy rozwój 
cyjanobakterii jest temperatura wody. Stwier-
dzono, iż w wodzie o temperaturze wyższej 
niż 20°C cyjanobakterie są dominującą grupą 
organizmów fitoplanktonowych (kononen 
2001), a najwyższe tempo wzrostu osiągają w 
temperaturze powyżej 25°C. Czynnik ten ma 
istotne znaczenie zwłaszcza w odniesieniu do 
wód płytkich. W strefie umiarkowanej, spa-
dek temperatury wody jesienią powoduje, że 
tempo fotosyntezy cyjanobakterii jest szybsze 
niż tempo oddychania, a powstający „balast” 
polisacharydowy nie jest rozkładany. Dlatego 
kolonie cyjanobakterii opadają na dno zbior-
nika wody, gdzie mogą „przeczekać” zimę, zu-
żywając powoli materiały zapasowe w proce-
sach oddychania lub fermentacji.

Istotną cechą faworyzującą wzrost sinic 
spośród innych organizmów fitoplanktono-
wych jest możliwość przeprowadzenia foto-
syntezy przy niskim stężeniu CO2 i wartości 
pH w zakresie 7–9 (sHAPiro 1990).

Warunkiem powstania powierzchnio-
wych skupisk cyjanobakterii jest bezwietrzna 
pogoda (prędkość wiatru poniżej 4 m s–1) i 
słabe mieszanie się mas wody. Skupiska te 
mogą być transportowane przez wiatr na 
znaczne odległości, daleko od miejsca, gdzie 
zakwit był utworzony. Spychane do zatok mi-
kroorganizmy kumulują się, tworząc zakwity. 
Intensywne mieszanie się mas wody, wywo-
łane m.in. silnymi opadami deszczu, powo-
duje równomierny rozkład sinic w kolumnie 
wody.

współaut. 1999). Dodatkowo, sinice zdolne 
są do gromadzenia i odkładania azotu i fos-
foru w komórkach. Zdolność kumulacji po-
lifosforanów umożliwia funkcjonowanie or-
ganizmu, pomimo deficytu tych związków w 
środowisku. Polifosforany uczestniczą także 
w regulacji transkrypcji i procesach chelato-
wania. Według roMAnsA i współaut. (1994) 
pływalność niektórych morskich gatunków 
cyjanobakterii (m.in. Trichodesmium) zależy 
od zmian zawartości polifosforanów w ko-
mórkach.

Choć cyjanobakterie wykształciły szereg 
mechanizmów adaptacji różnych wartości na-
tężenia światła, czynnik ten w znacznej mierze 
determinuje tworzenie zakwitów, zwłaszcza w 
przypadku organizmów wiążących azot. Przy 
niskim natężeniu promieniowania słoneczne-
go i spowolnionym procesie fotosyntezy, cy-
janobakterie gromadzą materiał zapasowy w 
postaci polisacharydów, co skutkuje obniże-
niem potencjału osmotycznego w komórce. 
Stan taki sprzyja zwiększonej produkcji pę-
cherzyków gazowych powodujących unosze-
nie się komórek w toni wodnej. Planktonowe 
gatunki z rodzaju Planktothrix, Limnothrix 
lub Cylindrospermopsis wrażliwe są na wyso-
kie natężenie światła i nie tworzą masowych 
zakwitów przy powierzchni wody. Mogą nato-
miast licznie występować w wodach słodkich 
o głębokości zbiornika powyżej 8 m.

Wzrost stężenia substancji biogenicznych 
w zbiorniku sprzyja masowemu występowa-
niu fitoplanktonu. Zależność pojawiania się 
zakwitów cyjanobakterii od stopnia eutrofi-
zacji jest powszechnie odnotowywana (PAerl 
1996). Niska wartość stosunku całkowitego 
azotu do całkowitego fosforu (N/P<16) zo-
stała uznana za istotny, chociaż nie jedyny, 
czynnik sprzyjający rozwojowi cyjanobakte-

BUDOWA I WYSTĘPOWANIE TOKSYCZNYCH CYJANOBAKTERII

Zakwity cyjanobakterii obserwowane są 
powszechnie na całym świecie w morzach 
i oceanach, jeziorach, stawach, zbiornikach 
retencyjnych i wolno płynących rzekach. 
Wśród cyjanobakterii wyróżnia się jednoko-
mórkowy i kolonijny pikoplankton, kolonijny 
nanoplankton i mikroplankton, pojedynczy 
trychomowy mikroplankton oraz trycho-
mowy mikroplankton tworzący kolonie lub 
maty. Na podstawie takich cech jak: rozmiar, 
kształt i sposób podziału komórki, riPPkA i 
współaut. (1979) wyróżnili pięć sekcji/rzę-
dów: Chroococcales, Pleurocapsales, Oscilla-

toriales, Nostocales i Stigonematales (Ryc. 1). 
Sekcja Chroococcales (Ryc. 1.1–1.3) zawiera 
gatunki z pojedynczymi, kokoidalnymi ko-
mórkami, których typowym przedstawicie-
lem są gatunki z rodzaju Microcystis, Chro-
ococcocus i Merismopedia. Do Pleurocapsa-
les zaliczane są te gatunki, które dzielą się 
(wyłącznie lub w pewnym okresie ich cyklu 
życiowego) poprzez tworzenie małych, kuli-
stych komórek — baeocytów. Cyjanobakterie 
należące do pozostałych trzech sekcji wystę-
pują w postaci trychomów lub nici. U Oscil-
latoriales (Ryc. 1.9) trychomy składają się je-
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Ryc. 1. Potencjalnie toksyczne gatunki sinic zidentyfikowane w polskich wodach (skala 50 µm).

Chroococcales: 1 — Microcystis aeruginosa, 2 — M. flos-aquae, 3 — M. wesenbergii; Nostocales: 4 — Nodula-
ria spumigena, 5 — Dolichospermum flos-aquae, 6 — D. lemmermannii, 7 — Aphanizomenon flos-aquae, 8 
— Cylindrospermopsis raciborskii Oscillatoriales: 9 — Planktothrix agardhii.
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dach subtropikalnych jak i w rejonach strefy 
umiarkowanej (cArMicHAel i współaut. 1988, 
wAtAnABe 1996, FrAnk 2002, MoHAMed i 
współaut. 2003, znAcHor i współaut. 2006). 
Organizmy te występują również w różnych 
rejonach Polski, głównie od sierpnia do poło-
wy października, stanowiąc główny składnik 
fitoplanktonu (Tabela 1) (grABowskA 1998, 
MAzur i współaut. 2003). Natomiast inny 
kolonijny gatunek — Woronichinia naegelia-
na (Ung.) Elenk., należący również do Chro-
ococcales, chociaż często odnotowywany w 
wodach eutroficznych, rzadko dominuje w 
fitoplanktonie. Jego zakwity obserwowano 
m.in. w jeziorach Belgii centralnej (willAMe i 
współaut. 2005) oraz w wodach Polski połu-
dniowej (BuckA i wilk-woźniAk 1999).

Cyjanobakterie z rodzaju Planktothrix 
(Oscillatoriales) są ważnym producentem 
mikrocystyn w wodach klimatu umiarkowa-
nego, zwłaszcza na półkuli północnej, gdzie 
mogą występować cały rok. Spośród tej gru-
py sinic najczęściej zakwity tworzą dwa ga-
tunki: P. agardhii (Gom.) Anagn. et Kom. 
oraz P. rubescens (DC. ex Gom.) Anagn. et 
Kom. Planktothrix występuje w postaci pro-
stych lub lekko powyginanych trychomów, 
w których komórki zwykle są nieco krótsze 
niż szersze. Czasem tworzą wolnopływają-
ce skupiska. Trychomy P. agardhii są jasno 
niebieskozielone i występują powszechnie 
w płytkich, eutroficznych i hipertroficznych, 
mętnych wodach (kArdinAAl 2007). Najwię-
cej doniesień o toksycznych zakwitach cyja-
nobakterii z rodzaju Planktothrix pochodzi 
z Niemiec (wiedner i współaut. 2001) oraz 
Belgii i Luksemburga (willAMe i współaut. 
2005). P. agardhii występuje również w Nor-
wegii, Szwecji i Finlandii (sivonen i współ-
aut. 1990, skulBerg i współaut. 1994, willén 
i MAttsson 1997), jednak rzadko dominuje w 
tych rejonach. Również w Polsce odnotowy-
wane są masowe występowania tego gatun-
ku (Tabela 1) (PAwlik-skowrońskA i współ-
aut. 2004, koBos i współaut. 2005, steFAniAk 
i współaut. 2005). Pomimo powszechnego 
występowania P. agardhii w wielu rejonach 
świata, organizm ten sporadycznie odnoto-
wywany jest w wodach Australii. Natomiast 
cyjanobakterie z gatunku P. rubescens wystę-
pują przede wszystkim w mezotroficznych, 
głębokich i czystych wodach, a największą 
biomasę osiągają w metalimnionie. Trycho-
my P. rubescens mają barwę purpurowoczer-
woną do brązowoczerwonej, gdyż komórki 
zawierają duże ilości czerwonego barwnika 
— fikoerytryny. Jesienią, gatunek ten może 

dynie z komórek wegetatywnych, natomiast 
w trychomach Nostocales (Ryc. 1.4–1.8)
i Stigonematales można wyróżnić charakte-
rystyczne komórki zwane heterocytami oraz 
akinety (komórki przetrwalne). W wyniku 
podziału komórek w różnych płaszczyznach, 
zarówno prostopadle jak i podłużnie, nici Sti-
gonematales mogą dodatkowo tworzyć roz-
gałęzienia prawdziwe.

Znanych jest ponad 1500 gatunków cy-
janobakterii należących do około 80 rodza-
jów Chroococcales, 43 rodzajów Oscillato-
riales, 32 rodzajów Nostocales, 48 rodzajów 
Stigonematales oraz kilka rodzajów Pleuro-
capsales. Jedynie nieliczne z nich występują 
masowo tworząc zakwity. Można wyróżnić 
dwa typy zakwitów wody: obserwowane 
na powierzchni oraz te, które występują w 
głębszych warstwach toni wodnej, zazwy-
czaj w metalimnionie (czyli termoklinie). Po-
wierzchniowe zakwity tworzą najczęściej ga-
tunki Microcystis spp., Planktothrix agardhii, 
Dolichospermum spp., Cylindrospermopsis 
raciborskii, Aphanizomenon flos-aquae oraz 
Nodularia spumigena. Natomiast gatunki ta-
kie jak Planktothrix rubenscens i Limnothrix 
redeckei najwyższą biomasę mogą osiągać w 
głębszych warstwach toni wodnej (8–12 m).

Szczególną uwagę zwraca się na zakwity 
tych cyjanobakterii, które produkują związ-
ki toksyczne. W wodach śródlądowych są 
to najczęściej mikroorganizmy z rodzaju Mi-
crocystis, Planktothrix, Dolichospermum, 
Aphanizomenon i Woronichinia; w morzu 
natomiast toksyczne zakwity tworzy Tricho-
desmium (w tropikalnych i subtropikalnych 
wodach oceanu) oraz N. spumigena (Morze 
Bałtyckie).

Gatunki z rodzaju Microcystis są typo-
wym przykładem sinic tworzących grube 
powierzchniowe skupiska w eutroficznych 
i hipertroficznych jeziorach. Do gatunków 
najczęściej obserwowanych należą M. aeru-
ginosa (Kütz.) Kütz., M. flos-aquae (Wittr.) 
Kirch., M. viridis (Braun in Raben.) Lemm. 
oraz M. wesenbergii (Kom.) Kom. in Kond. 
Mogą one występować w formie kolonii o 
kształcie kulistym, owalnym, nieregularnie 
wydłużonym, czasem złożone są z subkolo-
nii lub otoczone śluzem. Kolonie składają 
się jedynie z komórek wegetatywnych, two-
rząc w trzech płaszczyznach duże (makrosko-
powe) agregaty, w których liczba komórek 
może wynosić ponad 10000. Cyjanobakterie 
z rodzaju Microcystis należą do najbardziej 
kosmopolitycznych. Masowe występowanie 
Microcystis jest powszechne zarówno w wo-
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Tabela. 1. Potencjalnie toksyczne gatunki sinic w wybranych jeziorach i zbiornikach zaporowych 
w Polsce

Gatunek Zbiornik Źródło
Chroococcales
Microcystis spp.

  M. aeruginosa (Kütz.) Kütz.,

  M. flos-aquae (Wittr,) Kirch.,

  M. viridis (Braun in Raben.)

  M. wesenbergii (Kom.) Kom. in Kond.

Jezioro Biały Bór, 
Jezioro Sztumskie, 
zbiorniki retencyjne: 
Biała Rawska, Dobro-
mierz, Siemianówka

JurczAk i współaut. 2004

Zbiornik Sulejów gAlickA i współaut. 1998
Jezioro Trzesiecko MAnkiewicz i współaut. 2005
jeziora kaszubskie: 
Jezioro Karczemne, 
Klasztorne Małe, 
Klasztorne Duże, 
Tuchomskie

MAzur i współaut. 2003

BłAszczyk i współaut. 2009

jeziora kociewskie koBos i współaut. 2005
Woronichinia naegeliana (Unger) Elenkin. zbiorniki południowej 

Polski
BuckA i wilk-woźniAk 1999

Oscillatoriales
Planktothrix agardhii (Gom.) Anagn. 
Kom./Oscillatoria agardhii (Gom.)

jeziora wielkopolskie 
jeziora mazurskie 
jeziora lubelskie

MessyAsz 1998, zięBek 1998, 
PAwlik-skowrońskA i współaut. 
2004, steFAniAk i współaut. 
2005

jeziora kaszubskie MAzur i współaut. 2003,

BłAszczyk i współaut. 2009
jeziora kociewskie koBos i współaut. 2005

P. rubescens jezioro Miedwie rozMiArek 1983

Nostocales

Dolichospermum spp. (Anabaena spp.)
  D. flos-aquae ([Lyngbye] Brébisson ex
  Bornet et Flahault) Wacklin, Hoffmann  
  et Komárek
  D. spiroides (Kleb.) (Richt. in Lemm.)
  Wacklin, Hoffmann et Komarek 
  D. lemmermannii (Richt. in Lemm.) 
  Wacklin, Hoffmann et Komarek

Zbiornik Siemianówka grABowskA 1998

Zbiornik Zembrzycki PAwlik-skowrońskA i współaut. 
2004

jeziora kaszubskie MAzur i współaut. 2003,

BłAszczyk i współaut. 2009
jeziora kociewskie koBos i współaut. 2005
Zalew Wiślany ryBickA 2005
Morze Bałtyckie,

Zatoka Gdańska

MAzur i współaut. 2003

Aphanizomenon flos-aquae (L. Raffs) Zbiornik Goczałkowice krzyżAnek i współaut. 1993
Zbiornik Siemianówka grABowskA 1998
Jezioro Kaliszany Duże BurcHArdt 1998
Zbiornik Zemborzycki PAwlik-skowrońskA i współaut. 

2004
Jezioro Barlewice codd i współaut. 2004
zbiornik w Toruniu konArzewskA i głogowskA 

2005
Cylindrospermopsis raciborskii (Wolosz.) 
Seena. & R. Raju

jeziora wielkopolskie steFAniAk i kokociński 2005

zAgAJewski i współaut. 2007
Gloeotrichia echinulata J.E. Smith jeziora kaszubskie MAzur i współaut. 2003
Nodularia spumigena Mert.ex Born. et 
Flah.

Morze Bałtyckie, 
Zatoka Gdańska

Pliński i JóźwiAk 1996, MA-
zur-MArzec  i współaut. 2006
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gA i współaut. (1994), tworzy ona zakwity w 
50% badanych wód południowej Norwegii. 
W jeziorach Szwecji i Finlandii rodzaj Doli-
chospermum należy do cyjanobakterii naj-
częściej tworzących zakwity (sivonen 1990, 
willén i MAttson 1997). Również w Polsce 
rodzaj ten stanowi ważny składnik fitoplank-
tonu i często występuje masowo zarówno w 
jeziorach (PAwlik-skowrońskA i współaut. 
2004, koBos i współaut. 2005), Zalewie Wi-
ślanym (ryBickA 2005), jak i Zatoce Gdań-
skiej (Tabela 1) (MAzur i współaut. 2003).

Gatunek Cylindrospermopsis raciborskii 
(Woloszynska) Seyynaya et Subba Raju zo-
stał opisany w 1912 r. jako Anabaena raci-
borskii (Woloszynska), a następnie zaliczono 
go do rodzaju Anabaenopsis (Miller). Orga-
nizm ten występuje w postaci pojedynczych 
trychomów: prostych, lekko wygiętych lub 
esowato zgiętych. Cechą charakterystyczną 
jest terminalne położenie stożkowato ścię-
tej heterocyty. Cylindrycznie owalne akinety 
położone są przy heterocycie lub oddzielone 
od niej jedną lub kilkoma komórkami wege-
tatywnymi. Gatunek C. raciborskii może wy-
stępować masowo, ale nie tworzy typowych 
powierzchniowych zakwitów. Największą 
biomasę osiąga 2–3 m pod powierzchnią 
wody, dlatego czasem jest trudny do wykry-
cia (sAker i griFFitHs 2001). Do niedawna 
uważano, iż gatunek ten tworzy zakwity je-
dynie w strefie tropikalnej i subtropikalnej 
— na terenach centralnej Afryki, Ameryki Po-
łudniowej, Kuby, Florydy, Meksyku oraz Au-
stralii (BrAnco i sennA 1994, Bouvy i współ-
aut. 2000, griFFitHs i sAker 2003). C. raci-
borskii obecnie rozprzestrzenia się również 
w wodach klimatu umiarkowanego, gdzie 
wcześniej nie był odnotowywany (druArt i 
BriAnd 2002). Został on już zidentyfikowany 
w rejonie centralnej Azji i Europy, zwłaszcza 
Niemiec (FAstner i współaut. 2007) oraz w 
Morzu Kaspijskim i południowej Rosji (PAdi-
sAk 1997). Gatunek C. raciborskii tworzył też 
masowe zakwity od 1980 r. do połowy lat 
90. XX w. w Jeziorze Balaton na Węgrzech 
(PAdisAk1992). Istnieją również doniesienia 
o obecności C. raciborskii w jeziorach Wiel-
kopolski (steFAniAk i kokociński 2005, zA-
gAJewski i współaut. 2007).

Występowanie cyjanobakterii z rodzaju 
Aphanizomenon odnotowano przede wszyst-
kim w wodach strefy umiarkowanej. Rodzaj 
ten charakteryzuje się trychomami prostymi 
lub lekko zgiętymi, pojedynczymi lub sku-
pionymi w wolnopływające wiązki o kształ-
cie sierpików. Komórki w środkowych czę-

powodować czerwone zabarwienie przypo-
wierzchniowych warstw wody. P. rubescens 
jest szeroko rozpowszechniony w zimnych 
wodach środkowej Europy, zwłaszcza w po-
dalpejskich jeziorach (legnAni i współaut. 
2005). Obecność tego gatunku stwierdzono 
również w metalimnionie czystych jezior Pol-
ski, np. jeziorze Miedwie (rozMiArek 1983).

Do rzędu Oscillatoriales należą też plank-
tonowe, powszechne dla oligotroficznych 
tropikalnych i subtropikalnych wód oce-
anicznych, cyjanobakterie z rodzaju Tricho-
desmium. Najczęściej obserwowane są dwa 
pelagiczne gatunki T. erythraeum i T. thie-
bauti. Występują one w formie trychomów 
zebranych w duże agregaty (50-200 trycho-
mów), rzadziej pojedynczo (cAPone i współ-
aut. 2005). W zależności od wieku oraz za-
gęszczenia, komórki sinic mogą nadawać 
wodzie różną barwę (czerwoną, brązową, 
zieloną, żółtą, srebrnoszarą). Najintensywniej 
rozwijają się na głębokości 15–30 metrów 
(suBrAMAniAM i współaut. 2001). 

Spośród Nostocales, kosmopolitycznym 
występowaniem w wodach śródlądowych 
charakteryzują się cyjanobakterie z rodzaju 
Dolichospermum (kArdinAAl 2007). Komór-
ki należące do tego rodzaju ułożone są w 
trychomy proste lub w różny sposób pozwi-
jane, jednakowo szerokie na całej długości. 
Trychomy najczęściej są pojedyncze, czasem 
zebrane w miękkie, śluzowate, kłaczkowate 
skupiska, które łatwo się rozpadają. Pochwy 
mają delikatne, rozpływające się, zwykle nie-
widoczne. Heterocyty interkalarne, akine-
ty pojedyncze albo ułożone w łańcuszkach, 
przylegające do heterocyt lub z dala od nich. 
Na podstawie szczegółowych badań morfo-
logicznych i genetycznych, planktonowe ga-
tunki z rodzaju Anabaena, tworzące zarów-
no pozwijane nici (np. A. spiroides Kleb., 
A. lemmermannii Richt. in Lemm.), jak i nici 
proste (np. A. planktonica Brunn., A. affinis 
Lemm.), zostały zaliczone do rodzaju Doli-
chospermum. Obecnie gatunki te będą na-
zwane odpowiednio Dolichospermum spiroi-
des (Kleb.) Wacklin, Hoffmann et Komarek 
2009, D. lemmermannii (Richt. in Lemm.) 
Wacklin, Hoffmann et Komarek 2009, 
D. planktonicum (Brunn.) Wacklin, Hoff-
mann et Komarek 2009, D. affinis (Lemm.) 
Wacklin, Hoffmann et Komarek 2009 (ko-
Márek i zAPoMêlowá 2007, 2008; wAcklin i 
współaut. 2009). Gatunki cyjanobakterii na-
leżące do dawnego rodzaju Anabaena często 
występują masowo w chłodnych i zimnych 
jeziorach północnej Europy. Według skulBer-



180 AgAtA BłAszczyk i współaut.

2002, stAl i współaut. 2003). Według do-
niesień JAnsonA i współaut. (1994) szczepy 
Aphanizomenon występujące w wodach Mo-
rza Bałtyckiego różnią się od słodkowodnych 
szczepów Aph. flos-aquae pod względem ul-
trastruktury (m.in. ułożeniem tylakoidów) 
oraz bardzo rzadko produkują akinety. Inną 
cechą szczepów bałtyckich jest brak syntezy 
toksyn (leHtiMäki i współaut. 1997) takich 
jak anatoksyna-a, saksitoksyny czy cylindro-
spermopsyna, których obecność wielokrotnie 
wykazywano w komórkach szczepów słodko-
wodnych (PereirA i współaut. 2000, FerierrA 
i współaut. 2001, Preussel i współaut. 2006). 

Kolejnym diazotroficznym gatunkiem, 
często tworzącym latem powierzchniowe za-
kwity w wodach Morza Bałtyckiego jest N. 
spumigena Mert. ex Born. et Flah. (Pliński i 
JóźwiAk 1996, wAsMund 1997, stAl i współ-
aut. 2003, MAzur-MArzec i współaut. 2006b, 
HAJdu i współaut. 2007). Gatunek ten wystę-
puje w postaci kilku morfotypów o prostych, 
poskręcanych lub pozwijanych niciach, róż-
nej wielkości komórek oraz liczbie hetero-
cytów (MAzur-MArzec i współaut. 2006b). 
Nici N. spumigena często tworzą agregaty 
o średnicy do 10 cm, jednak są one bardzo 
nietrwałe i znacznie mniej upakowane niż u 
gatunku Aph. flos-aquae.

ściach trychomów są krótkocylindryczne, 
prawie kwadratowe, natomiast przy końcu 
trychomów wydłużają się i czasem zwęża-
ją ku końcom. Heterocyty interkalarne, naj-
częściej są cylindryczne. Akinety cylindrycz-
ne, pojedyncze, nie łączą się z heterocytami. 
Również w obrębie tego rodzaju najnowsze 
badania genetyczne wykazały brak jednorod-
ności. Przykładowo, gatunek Aph. issatschen-
koi Usač. pospolicie obserwowany (również 
w polskich wodach), choć nie występujący 
masowo, wyodrębniono ostatnio jako Cuspi-
dothrix issatschenkoi (Usač.) Rajan. (koMárek 
i koMárková 2006). Gatunkiem najczęściej 
obserwowanym w miesiącach letnich w jezio-
rach europejskich jest Aph. flos-aquae Ralfs 
ex Born. et Flah. (FerrierA i współaut. 2001, 
koMArzewskA i głogowskA 2005, Preussel i 
współaut. 2006). Tworzy on gęsto upakowa-
ne, podobne do snopków skupiska nici, które 
mają zazwyczaj kilka mm długości. Organizm 
ten niekiedy może występować również w 
metalimnionie (BurcHArdt 1998), gdyż ce-
chuje się tolerancją szerokiego zakresu tempe-
ratur i możliwością znacznych migracji piono-
wych (dokulil i teuBner 2000). Również w 
Morzu Bałtyckim gatunek Aph. flos-aquae jest 
istotnym składnikiem fitoplanktonu w całym 
okresie wegetacyjnym (lAAMAnen i współaut. 

TOKSYNY CYJANOBAKTERII

Masowe występowanie cyjanobakterii 
wpływa negatywnie na funkcjonowanie śro-
dowisk wodnych. Zjawisko to może również 
obniżać jakość wód użytkowych. Sinice są bo-
wiem producentem związków o negatywnym 
działaniu na organizm człowieka i zwierząt 
(kuiPer-goodMAn i współaut. 1999). Poznano 
wiele metabolitów cyjanobakterii należących 
do hepatotoksyn, neurotoksyn, cytotoksyn i 
dermatotoksyn; inne związki szkodliwe pro-
dukowane przez te mikroorganizmy są za-
pewne jeszcze nieznane. Objawy chorobowe 
i dolegliwości, które ujawniają się w wyniku 
sporadycznego lub chronicznego kontaktu z 
cyjanobakteriami, są efektem addytywnego 
lub synergicznego działania produkowanych 
przez nie związków. Poniżej omówiono naj-
ważniejsze grupy cyjanotoksyn, których ne-
gatywny wpływ na organizmy wyższe został 
wielokrotnie udokumentowany.

Mikrocystyny (MC) należą do najczęściej 
występujących toksyn sinicowych. Związki te 
produkowane są głównie przez planktonowe 

cyjanobakterie należące do rodzaju Microcy-
stis, Dolichospermum i Planktothrix (Oscilla-
toria). Wykryto je również u Anabaenopsis, 
Nostoc, Radiocystis, Arthrospira, Fischerella, 
Phormidium, Pseudanabaena, Synechocystis 
oraz u cyjanobakterii pikoplanktonowych 
(doMingos i współaut. 1999, sivonen i Bör-
ner 2008, Fiore i współaut.2009). Pod wzglę-
dem struktury, mikrocystyny są cyklicznymi 
heptapeptydami o ogólnym wzorze cyklo-
(D-Ala1-X2-D-MeAsp3-Z4-Adda5-D-Glu6-Mdha7) 
(rineHArt i współaut. 1994). MeAsp oznacza 
kwas d-erytro-β-metyloasparaginowy, Adda 
jest 20-węglowym kwasem (2S,3S,8S,9S)–3-
amino-9-metoksy-2,6,8-trimetylo-10-fenyldeka-
4,6-dienowym charakterystycznym tylko 
dla cyjanobakterii, a Mdha jest symbolem 
N-metylodehydroalaniny (Ryc. 2). W pozycji 
2 (X2) i 4 (Z4) znajdują się zmienne reszty 
L-aminokwasowe, oznaczane w nazwie tok-
syn jednoliterowymi symbolami. Przykłado-
wo, u jednej z najczęściej spotykanych i sil-
nie toksycznych mikrocystyn, MC-LR (LD50 = 
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tyckim oraz estuariach i słonawych jeziorach 
Australii, produkują nodularynę (NOD) — 
pentapeptyd o ogólnym wzorze cząsteczki 
cyklo-(D-MeAsp1-L-Arg2-Adda3-D-Glu4-Mdhb5) 
(Ryc. 3). Zidentyfikowano około 11 analogów 
NOD różniących się m.in. obecnością lub 
brakiem grup metylowych w pozycji 1, 3 i 5 
(nAMikosHi i współaut. 1994, MAzur-MArzec i 
współaut. 2006a). Ze względu na duże podo-
bieństwo struktury i aktywności biologicznej 
(LD50 = 50 µg kg–1), nodularyna najczęściej 
omawiana jest razem z mikrocystynami. Nie-
toksyczne odmiany obu grup oligopeptydów 
mają formę liniową, zawierają stereoizomer 
[6Z-Adda] lub ester kwasu glutaminowego 
(rineHArt i współaut. 1994). Heatotoksyny 
są związkami dobrze rozpuszczalnymi w wo-
dzie, o masie cząsteczkowej w zakresie 800–
1100 Da i wartości LD50 w zakresie 50–1200 
µg kg–1 (Tabela 2). MC i NOD syntezowane 
są pozarybosomalnie przy udziale kompleksu 
enzymatycznego kodowanego przez synteta-
zę białkową i syntazę poliketydową (tillett i 
współaut. 2000). Ta droga syntezy toksyn tłu-
maczy ich nietypowy charakter, tzn.: cykliczny 
układ, obecność niebiałkowych aminokwasów 
i liczne modyfikacje w ich strukturze.

W naturalnych warunkach, większość 
produkowanych toksyn występuje w komór-
kach cyjanobakterii. Wzrost stężenia rozpusz-
czonych mikrocystyn i nodularyn w wodzie 
może nastąpić dopiero po lizie komórek w 
procesie zamierania zakwitu lub po zastoso-
waniu algicydów. Najwyższe zanotowane stę-
żenia MC w materiale zebranym podczas za-
kwitu wynosiły 25 mg w dm3 wody i 19,5 mg 
w gramie suchej masy fitoplanktonu. W więk-
szości wód stężenie MC s przekraczało 10 µg 
dm–3 (sivonen i Jones 1999). Według MAnkie-

50 µg kg–1), występują odpowiednio leucyna 
(L) i arginina (R) (Tabela 2). W cząstecz-
kach innych mikrocystyn pozycje te zajmo-
wane są m.in. przez kwas D-glutaminowy 
(E), homoargininę (Har), metioninę (M), se-
rynę (S), fenyloalaninę (F), tryptofan (W) 
lub tyrozynę (Y). W strukturze wszystkich 
aminokwasów mogą występować pewne 
modyfikacje, z których najczęściej spoty-
kane to formy bez grupy metylowej w po-
zycji 3 i/lub 7. Charakterystyczną cechą 
struktury jest również obecność wiązania 
γ-peptydowego przy kwasie d-glutaminowym 
oraz występowanie α,β-nienasyconych amino-
kwasów, takich jak Mdha czy Mdhb (kwas 
N-metylodehydromasłowy). Dehydroamino-
kwasy są związkami powszechnie występu-
jącymi u bakterii. Zidentyfikowano już około 
80 analogów MC (sivonen i Börner 2008). 
W Europie, obecność MC stwierdzono w 10–
90% próbek pobranych w czasie trwania za-
kwitu cyjanobakterii; w przypadku poszcze-
gólnych krajów było to najczęściej 50–60%. 

Cyjanobakterie z gatunku Nodularia spu-
migena, masowo występujące w Morzu Bał-
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Ryc. 2. Struktura chemiczna mikrocystyny 
(MC).

Tabela 2. Struktura i toksyczność kilku wybranych analogów mikrocystyn; wartości stosunku masy 
do ładunku (m/z) dla jonów cząsteczkowych.

Microcystin X2 Z4 R1 R2

m/z

[M+H]+ 

LD50

[µg kg-1]
MC-LR Leu (L) Arg (R) CH3 CH3 995 50
MC-RR Arg (R) Arg (R) CH3 CH3 519* 500-800
MC-YR Tyr (Y) Arg (R) CH3 CH3 1045 150-200
MC-LA Leu (L) Ala (A) CH3 CH3 910 50
[D-Asp3]MC-LR Leu (L) Arg (R) H CH3 981 50
[D-Asp3]MC-RR Arg (R) Arg (R) H CH3 1024 250
[Dha7]MC-LR Leu (L) Arg (R) CH3 H 981 250
[Dha7]MC-RR Arg (R) Arg (R) CH3 H 1024 180
[D-Asp3, Dha7]MC-LR Leu (L) Arg (R) H H 967 200-250
[D-Asp3, Dha7]MC-RR Arg (R) Arg (R) H H 1010 n.a.

*[M+2H]+, 2n.a. – nieaktywna
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(cogliAno i współaut. 2008). Choć wyklucza 
się bezpośredni wpływ mikrocystyn i nodu-
laryn na strukturę DNA, to według lAnkoFF 
i współaut. (2002) oraz BouAêcHA i MAAtouk 
(2004), hepatotoksyny sinic indukują stres 
oksydacyjny, tym samym w sposób pośred-
ni powodują uszkodzenie DNA. Ostatnio, 
wykazano również nefrotoksyczne działanie 
MC-LR u szczurów oraz w teście na ludzkich 
i zwierzęcych liniach komórek nerkowych 
(diAs i współaut. 2009).

Cylindrospermopsyna (CYN) (Mcz = 415 
Da) jest cyklicznym guanidynowym alkalo-
idem (Ryc. 4) produkowanym przez słod-
kowodne cyjanobakterie z gatunku Cylin-
drospermopsis raciborskii, Aphanizomenon 
ovalisporum, Aph. flos-aquae, Umezakia 
natans, Dolichospermum bergii i Raphidiop-
sis curvata (FAlconer 2005). Czysty związek 
podany dootrzewnowo myszom charaktery-
zuje się wartościami LD50 = 2,1 mg kg–1 (po 
24 godzinach) i LD50 = 0,2 mg kg-1 (po 5–6 
dniach). Obok działania hepatotoksycznego, 
CYN wykazuje aktywność cytotoksyczną. Do-
wiedziono, że czysty związek uszkadza wą-
trobę, natomiast surowy ekstrakt z komórek 
cyjanobakterii produkujących CYN wywołuje 
patologiczne zmiany również w nerkach, śle-
dzionie, grasicy i sercu. CYN indukuje apop-
tozę komórek wątroby oraz hamuje synte-
zę białka. Do poważnego wypadku zatrucia 
tą toksyną doszło w 1979 r. w Queensland, 
w Australii, gdzie u 140 dzieci oraz 10 do-
rosłych osób zaobserwowano dolegliwości 
gastryczne, bóle głowy, gorączkę, bolesne 
powiększenie wątroby (kuiPer-goodMAn i 
współaut. 1999). Ostatnio, CYN została zi-
dentyfikowana w 3 wielkopolskich jeziorach 
gdzie dominujący gatunek cyjanobakterii 
Planktothrix aghardii współwystępował z 
C. raciborskii oraz Aph. gracile. Zmierzone 
stężenie cylindrospermopsyny zawierało się 
w zakresie od 0,16–1,8 µg dm–3 (kokociński 
i współaut. 2009). Podobnie jak w przypad-
ku MC-LR przyjmuje się, że stężenie cylindro-
spermopsyny w wodzie pitnej nie powinno 
przekraczać 1 µg dm–3.

wicz i współaut. (2005), średnie stężenie MC 
w jeziorach północnej Polski wynosiło 4–5 µg 
dm–3 (maksymalne 12,14 µg dm–3). Wielolet-
nie badania prowadzone w rejonie Pojezierza 
Kaszubskiego (północna Polska) przez MAzur-
MArzec i współaut. (2008) wykazały, że w 
niektórych jeziorach stężenie to osiągało na-
wet wartość ponad 300 µg dm–3. W przypad-
ku masowych zakwitów N. spumigena w stre-
fie przybrzeżnej Morza Bałtyckiego, stężenie 
NOD okresowo przekraczało 25 000 µg dm–3 
(MAzur-MArzec i współaut. 2006b).

Organotropizm mikrocystyn związany jest 
ze specyficznym systemem transportu amfi-
patycznych związków organicznych, wystę-
pującym w błonach komórek wątroby (Meri-
luoto i współaut. 1990, FiscHer i współaut. 
2005). Toksyczne działanie mikrocystyn i no-
dularyn wynika z ich silnego niekowalencyj-
nego wiązania się w cytozolu komórek wą-
troby z fosfatazami serynowo-treoninowymi 
typu PP 1 i PP 2A (MAckintosH i współaut. 
1990, oHtA i współaut. 1994). Reakcja ta po-
woduje zahamowanie aktywności fosfataz, co 
z kolei prowadzi do nadmiernej fosforylacji 
białek (filamentów pośrednich i mikrofila-
mentów) i uszkodzenia cytoszkieletu komó-
rek wątroby. Ponadto mikrocystyny i nodu-
laryny indukują apoptozę i nekrozę hepato-
cytów, są też promotorami guzów nowotwo-
rowych (FAlconer 2005). W przypadkach 
ciężkich zatruć może dojść do przesączania 
się krwi z naczyń do wątroby i uszkodzenie 
tego organu. Charakterystycznymi objawa-
mi zatrucia są zaburzenia żołądkowo-jelito-
we i wątrobowe, osłabienie, anoreksja. W 
opinii Międzynarodowej Agencji do Badań 
nad Rakiem (IARC), brak jest dostatecznych 
dowodów na karcynogenne działanie MC-
LR, jednak ze względu na udokumentowane 
działanie jako promotora zmian nowotworo-
wych, ten analog mikrocystyny został zakla-
syfikowany do potencjalnych karcynogenów 
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Saksitoksyna (Mcz = 299 Da, LD50 = 8 µg 
kg–1) i jej pochodne wytwarzane są między 
innymi przez słodkowodne cyjanobakterie 
z gatunku Aphanizomenon flos-aquae, Doli-
chospermum circinalis, Oscillatoria mouge-
otti, Lyngbya wollei, Cylindrospermopsis ra-
ciborskii i Planktothrix sp. (sivonen i Jones 
1999). Obecnie znanych jest ponad 21 ana-
logów tego alkaloidu (Ryc. 7); podzielono je 
na: najbardziej toksyczne saksitoksyny pozba-
wione grupy sulfonowej (STX), zawierające 
w swej strukturze jedną grupę sulfonową 
goniautoksyny (GTX) oraz zawierające dwie 
grupy sulfonowe C-toksyny. Saksitoksyny blo-
kując transport jonów Na+ przez kanały jono-
we w komórkach nerwowych, zaburzają pro-
pagację potencjału czynnościowego wzdłuż 
wypustki nerwowej. 

β-N-metyloamino-L-alanina (BMAA) (Mcz = 
118 Da), niebiałkowy aminokwas (Ryc. 8), 
po raz pierwszy wykryto w owocach sagow-
ca, a następnie u cyjanobakterii z rodzaju 
Nostoc żyjącej w symbiozie z tą rośliną. Na 
wyspie Guam (Ocean Spokojny, Archipelag 
Mariański) owocami sagowca żywią się duże 
nietoperze z gatunku Pteropus mariannus, 
stanowiące przysmak w diecie ludu Chamor-
ro zamieszkującego wyspę. cox i współaut. 
(2003) wykazali silną bioakumulację BMAA 
w łańcuchu pokarmowym, głównie w for-
mie związanej z białkiem. Metabolizm białka 
prowadzi do stopniowego uwalniania BMAA, 
stąd związek ten zaliczono do wolno działają-
cych toksyn. Przypuszcza się, iż BMAA może 
być przyczyną neurodegeneracyjnej choroby 
przypominającej objawami stwardnienie za-
nikowe boczne i chorobę Parkinsona (ang. 
amyotrophic lateral sclerosis-parkinsonian 
dementia complex, ALS-PDC). Główne wąt-

Do najczęściej opisywanych związków 
o działaniu neurotoksycznym produkowa-
nych przez cyjanobakterie należą alkaloidy: 
anatoksyna-a i jej pochodne, anatoksyna-a(s) 
oraz saksitoksyny, a także niebiałkowy ami-
nokwas β-N-metyloamino-L-alanina. Neurotok-
syny należą do rzadziej występujących toksyn 
cyjanobakterii. Z wymienionych związków, 
w polskich wodach zidentyfikowano dotych-
czas jedynie anatoksynę-a (MAzur i współaut. 
2003, PAwlik-skowrońskA i współaut. 2004). 

Anatoksyna-a (Mcz = 165 Da, LD50 = 200-
250 µg kg-1) jest alkaloidem (Ryc. 5) wystę-
pującym u słodkowodnych szczepów z ro-
dzaju — Dolichospermum, Aphanizomenon, 
Cylindrospermum, Oscillatoria, Planktothrix, 
Phormidium oraz w niewielkich ilościach 
również u Microcystis (sivonen i Jones 
1999). Obecność metylowej pochodnej tego 
związku, homoanatoksyny-a (Mcz = 179 Da), 
wykryto u Planktothrix formosa. Anatoksyna
-a jest silnym agonistą nikotynowego recep-
tora cholinergicznego występującego w bło-
nie postsynaptycznej. Do ostrych objawów 
zatrucia należy: drżenie i skurcze mięśni, a w 
skrajnych przypadkach porażenie mięśni od-
dechowych i śmierć w wyniku uduszenia. 

Anatoksyna-a(s) (Mcz = 252 Da, LD50 = 20 
µg kg–1), produkowana przez cyjanobakterie 
z rodzaju Dolichospermum (D. flos-aquae 
NRC-525-17 oraz D. lemmermannii), wywo-
łuje podobne objawy do anatoksyny-a, jed-
nak jej budowa oraz mechanizm działania są 
inne (sivonen i Jones 1999). Anatoksyna-a(s) 
jest naturalnie występującym związkiem fos-
foroorganicznym (Ryc. 6), który hamuje ak-
tywność acetylocholinoesterazy. Charaktery-
stycznym objawem działania anatoksyny-a(s) 
u kręgowców jest obfity ślinotok. 
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(welker i współaut. 2003). W większości 
jezior zdominowanych przez cyjanobakte-
rie z rodzaju Microcystis, na początku se-
zonu wegetacyjnego pojawiają się szczepy 
toksyczne, które wraz z wzrostem biomasy, 
zastępowane są przez szczepy nietoksyczne. 
Na podstawie przeprowadzonych doświad-
czeń laboratoryjnych wysunięto hipotezę, że 
wysokie stężenie soli biogenicznych w se-
zonie wiosennym silniej wpływa na wzrost 
szczepów toksycznych niż szczepów nietok-
sycznych (vezie i współaut. 2002). Według 
innej hipotezy, przy niskiej gęstości komó-
rek, cyjanobakterie muszą syntezować więk-
sze ilości mikrocystya aby ich stężenie w 
wodzie było dostatecznie silnym czynnikiem 
chroniącym je przed wyżeraniem przez zoo-
plankton. Nie można też wykluczyć, że to 
selektywne wyżeranie nietoksycznych sinic 
przez zooplankton powoduje przebudowę 
składu fitoplanktonu i okresowe zwiększe-
nie udziału szczepów toksycznych (Benn-
dorF i Henning 1989).

Ocena stanu sanitarnego wód na podsta-
wie wielkości biomasy jest trudna. Wielolet-
nie obserwacje pozwalają jednak na wycią-
gnięcie pewnych ogólnych wniosków, co do 
zależności pomiędzy składem gatunkowym 
sinic, ich morfologią i potencjalną toksyczno-
ścią zakwitu.

Wartości stężeń mikrocystyn w jezio-
rach i innych zbiornikach wodnych na ca-
łym świecie wykazują dużą czasową i prze-
strzenną zmienność. Jest ona spowodowana 
zmianami w wielkości biomasy cyjanobakte-
rii, wpływem czynników środowiskowych 
na tempo biosyntezy toksyn oraz udziałem 
genotypów mcy w ogólnej liczbie organi-
zmów fitoplanktonowych. Wykazano, że 
warunki środowiska, takie jak temperatu-
ra, natężenie promieniowania słonecznego 
czy stężenie soli biogenicznych, w niewiel-
kim jedynie stopniu zmieniają intensywność 
syntezy toksyn (średnio 3–5-krotnie). Mogą 
natomiast spowodować wzrost biomasy si-
nic toksycznych i tym samym, w sposób po-
średni, zwiększyć stężenia produkowanych 
związków (kurMAyer i cHristiAnsen 2009). 
Obecnie, uważa się, że decydujący wpływ 
na toksyczność zakwitu, rodzaj i stężenie 
mikrocystyn w wodzie ma struktura gatun-
kowa cyjanobakterii i udział szczepów pro-
dukujących mikrocystyny. 

Cyjanobakterie z rodzaju Microcystis pro-
dukują głównie niezmodyfikowane formy 
toksyn: MC-LR, RR, YR, WR. Na podstawie 
badań prowadzonych w Jeziorze Wannsee 

pliwości dotyczące przypisania zmian neu-
rodegeneracyjnych działaniu BMAA wynikają 
z faktu, iż ujawniają się one dopiero po po-
daniu wysokich dawek toksyny. Według cox 
i współaut. (2005), BMAA występuje u 95% 
rodzajów badanych cyjanobakterii. W innych 
pracach autorzy nie zidentyfikowali BMAA 
w żadnym z analizowanych szczepów sinic 
(rośen i Hellenäs 2008, krüger i współaut. 
2009)

Lipopolisacharydy (LPS), klasyfikowane 
jako endotoksyny, są składnikiem zewnętrz-
nej warstwy ściany komórkowej gram-
ujemnych bakterii; występują u wszystkich 
cyjanobakterii. W skład ich struktury wcho-
dzi lipid A, oligosacharydowy rdzeń R oraz 
O-swoiste łańcuchy wielocukrowe. Związki 
te zidentyfikowano u chrookokalnych cyja-
nobakterii z rodzaju Synechococcus, Syne-
chocystis, Microcystis oraz u nitkowatych: 
Dolichospermum, Oscillatoria, Spirulina i 
Schizothrix (sivonen i Jones 1999, stewArt 
i współaut. 2006). Kontakt z LPS u ludzi i 
zwierząt może wywoływać tzw. szok septycz-
ny; najczęściej jednak są to objawy typowe 
dla grypy: stany gorączkowe, dreszcze, ka-
szel, ból gardła. Best i współaut. (2002) wy-
kazali, iż LPS hamują aktywność S-transferazy 
glutationowej, która uczestniczy w detoksy-
kacji wielu ksenobiotyków. LPS produkowa-
ne przez cyjanobakterie są 10-krotnie mniej 
toksyczne niż te produkowane m.in. przez 
bakterie Salmonella. 

W wielu laboratoriach jedynym sposo-
bem oceny potencjalnej toksyczności wód 
objętych zakwitem cyjanobakterii jest ana-
liza mikroskopowa. W przypadku zakwitu 
planktonowego gatunku Nodularia spumi-
gena ocena jest dość łatwa, ponieważ ga-
tunek ten zawsze produkuje nodularynę 
(rineHArt i współaut. 1994). W naturalnej 
populacji innych gatunków mogą występo-
wać zarówno szczepy nietoksyczne, jak i 
toksyczne, charakteryzujące się różnym pro-
filem syntezowanych toksyn. Zmiana składu 
fitoplanktonu w zbiorniku wodnym będzie 
więc skutkowała zmianą rodzaju i stężenia 
mikrocystyn. Niestety, w oparciu o klasycz-
ną analizę mikroskopową nie jest możliwe 
odróżnienie organizmów toksycznych od 
nietoksycznych. Nie stwierdzono również 
wyraźnej zależności pomiędzy intensyw-
nością zakwitu cyjanobakterii, a stężeniem 
toksyn. Co więcej, w przypadku Microcy-
stis zawartość mikrocystyn w jednostce bio-
masy cyjanobakterii była często odwrotnie 
proporcjonalna do intensywności zakwitu 
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Cyjanobakterie z rodzaju Planktothrix na-
leżą do najczęściej występujących w wodach 
europejskich, zwłaszcza na półkuli północ-
nej. Ich charakterystyczną cechą jest synte-
za demetylowych form MC (m.in. dmMC-RR, 
dmMC-LR, dmMC-YR). Jeziora, w których 
występowały zakwity Planktothrix charak-
teryzowały się zwykle wyższymi stężeniami 
toksyn niż te, w których dominował rodzaj 
Microcystis (FAstner i współaut. 1999). Ana-
liza szczepów P. rubescens z austriackich je-
zior wykazała obecność jedynie genotypów 
mcy, przy czym 5–21% z nich było nieak-
tywnych. W populacji P. agardhii odnotowa-
no obecność zarówno genotypów mcy jak i 
szczepów pozbawionych genów mcy. Jedno-
cześnie, wśród szczepów P. agardhii często-
tliwość występowania nieaktywnych genów 
mcy była mniejsza niż u P. rubescens (kur-
MAyer i współaut. 2004). 

Trzecim z rodzajów cyjanobakterii, domi-
nującym w toksycznych zakwitach jest Doli-
chospermum. Badania prowadzone w Belgii 
i Luksemburgu przez willAMe i współaut. 
(2005) wykazały, że jedynie 12% zakwitów 
zdominowanych przez gatunki z tego rodza-
ju było toksycznych. Ten rodzaj cyjanobakte-
rii tworzy zakwity również w Morzu Bałtyc-
kim; niekiedy towarzyszy im występowanie 
mikrocystyn. Wśród gatunków produkują-
cych mikrocystyny dominują D. flos-aquae, 
D. circinalis, D. lemmermannii i D. viguie-
ri. Rodzaj Dolichospermum częściej niż inne 
cyjanobakterie produkuje mikrocystyny za-
wierające w pozycji 7 serynę zamiast reszty 
Mdha (sivonen i Jones 1999). 

Mimo wielu lat badań nad cyjanobakte-
riami, do dziś nie ma jednoznacznej odpo-
wiedzi na pytanie, dlaczego produkują one 
związki o tak silnie toksycznym działaniu. 
Mikrocystynom przypisuje się między inny-
mi rolę w allelopatycznych oddziaływaniach 
z innymi mikroorganizmami. Według niektó-
rych autorów mikrocystyny mogą również 
stanowić element mechanizmu obronnego 
przed wyżeraniem przez zooplankton (de-
Mott i Moxter 1991, BednArskA 2006) lub 
litycznym działaniem cyjanofagów (yosHidA i 
współaut. 2006, 2008). 

w Niemczech, kurMAyer i współaut. (2002) 
stwierdzili, że około 73% cyjanobakterii na-
leżących do gatunku M. aeruginosa zawie-
ra gen mcyB stanowiący fragment klastra 
genowego kodującego syntezę mikrocystyn. 
Obecność tego genu autorzy wykryli rów-
nież u M. flos-aquae (37%), M. bortys (45%) 
i M. ichtyoblabe (16%); nie stwierdzono go 
natomiast u żadnego szczepu należącego do 
gatunku M. wesenbergii. Badania prowadzo-
ne w siedmiu krajach europejskich przez 
viA-ordorikA i współaut. (2004) wykazały 
podobną zależność pomiędzy morfotypem, 
a obecnością genów mcy. Najczęściej geny 
te występowały u M. aeruginosa (72%) i 
M. botrys (90%), wykryto je również u 50% 
kolonii M. flos-aquae. Znacznie rzadziej 
geny mcy występowały u M. ichtyoblabe 
(20%) i M. viridis (17%); nie wykryto ich 
u M. wesenbergii. Zwrócono również uwa-
gę na zależność pomiędzy częstością wystę-
powania genów mcy, a rozmiarem kolonii 
(JungMAnn i współaut. 1996, kurMAyer i 
kutzenBerger 2003). Komórki Microcystis 
tworzące największe kolonie (> 100 µm) 
częściej zawierały gen mcyB niż komórki 
tworzące najmniejsze kolonie (< 50 µm). 
Na podstawie badań cyjanobakterii z kilku 
jezior europejskich, viA-ordorikA i współ-
aut. (2004) oszacowali, że 88% kolonii więk-
szych niż 1 100 µm produkuje mikrocystynę, 
natomiast udział genotypów mcy wśród ko-
lonii o rozmiarach mniejszych niż 400 µm 
wynosi ok. 20%.

W danej populacji Microcystis obserwu-
je się krótkoterminowe wahania w ilości 
szczepów posiadających geny mcy, jednak 
ich średnia ilość jest w przybliżeniu stała 
i wynosi ok. 10–20% populacji (scHoBer i 
współaut. 2007). Przykładowo, w Jeziorze 
Wannsee (Niemcy) toksyczne genotypy sta-
nowiły 1–38% wszystkich kolonii Microcystis 
(kurAMyer i kutzenBerg 2003), w Jeziorze 
Mikata (Japonia) było to 0,5–35% (yosHidA 
i współaut. 2007), a w Jeziorze Erie (USA) 
8,5–22,5% populacji (rintA-kAnto i współ-
aut. 2005). Dotychczasowe badania wskazują 
na niewielki procent (2,5–3%) nieaktywnych 
genów mcy u Microcystis (kurMAyer i współ-
aut. 2002, viA-ordorikA i współaut. 2004). 

METODY ANALIZY TOKSYCZNYCH CYJANOBAKTERII

Opracowano wiele testów na organi-
zmach oraz metod fizyko-chemicznych i bio-

chemicznych, które znajdują zastosowanie w 
identyfikacji i pomiarach stężenia cyjanotok-
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syn oraz ich aktywności biologicznej. Metody 
te charakteryzują się różną selektywnością i 
czułością, niekiedy wymagają zastosowania 
zaawansowanych urządzeń pomiarowych. 

Test immunoenzymatyczny ELISA, z za-
stosowaniem poliklonalnych lub monoklonal-
nych przeciwciał, pozwala na określenie cał-
kowitego stężenia mikrocystyn i nodularyn 
w wodzie i organizmach, jako równoważnika 
stężenia MC-LR (An i cArMicHAel 1994). Test 
ten charakteryzuje się dużą czułością; wzo-
rzec mikrocystyny wchodzący w skład do-
stępnych w handlu zestawów, umożliwia wy-
konanie pomiarów stężenia mikrocystyn w 
zakresie 0,05–1,0 µg dm–3. Jednak ze wzglę-
du na różne powinowactwo analogów mi-
krocystyn do stosowanych przeciwciał oraz 
istniejące prawdopodobieństwo reakcji krzy-
żowych z innymi grupami związków, uzyska-
ny wynik nie zawsze jest miarą rzeczywiste-
go stężenia mikrocystyn (An i cArMicHAel 
1994, rAPAlA i współaut. 2002). Przykłado-
wo, mikrocystyny i nodularyny ze zmienioną 
strukturą lub konformacją reszty Adda, np. 
izomery [(6Z)Adda] lub analogi [DMAdda], 
nie wchodzą w reakcje krzyżowe ze stoso-
wanymi przeciwciałami; również bardziej hy-
drofobowe mikrocystyny, z tryptofanem lub 
fenyloalaniną w miejscu Arg, wykazują słabe 
powinowactwo do przeciwciał specyficznych 
dla MC-LR. Natomiast, tworzone w organi-
zmach koniugaty mikrocystyn z glutationem 
(GSH) wiążą się z przeciwciałami podobnie 
jak wolne toksyny. Fakt ten ma istotne zna-
czenie w analizie całkowitego stężenia pepty-
dowych cyjanotoksyn (wolnych i związanych 
z GSH) w tkankach organizmów.

W teście hamowania aktywności fosfa-
taz białkowych (PPIA) wykorzystywana jest 
zdolność mikrocystyn i nodularyn do inhi-
bicji serynowo-treoninowych fosfataz typu 
PP 1 i PP 2A. Stopień inhibicji fosfataz jest 
miarą toksyczności i stężenia analizowanych 
związków. Test PPIA charakteryzuje się dużą 
specyficznością i czułością; granica wykry-
walności toksyn wynosi 0,3 µg dm–3 (An i 
cArMicHAel 1994, rAPAlA i współaut. 2002). 
Nie wszystkie jednak mikrocystyny reagują z 
fosfatazami białkowymi w jednakowym stop-
niu; z drugiej strony ich aktywność może 
być modyfikowana działaniem innych związ-
ków obecnych w badanym materiale. Przy-
kładowo, mikrocystyny bez grupy metylowej 
w reszcie kwasu asparaginowego, [D-Asp3]
MC-LR i [D-Asp3]MC-RR, są znacznie mniej 
aktywne. Fosfatazy białkowe PP 1 i PP 2A 
hamowane są również przez koniugaty mi-

krocystyn z GSH i Cys, jednak ich powino-
wactwo do miejsca wiązania z enzymem jest 
słabsze. 

Ze względu na dużą czułość ELISA i PPIA 
oraz fakt, że analizę przeprowadza się bez 
konieczności zagęszczenia materiału, testy te 
są rekomendowane w badaniach przesiewo-
wych próbek wody.

Najszersze zastosowanie w analizie mikro-
cystyn i nodularyn znajduje wysokosprawna 
chromatografia cieczowa (HPLC) z detekto-
rem fotodiodowym (DAD) (sPooF i współ-
aut. 2001). HPLC-DAD umożliwia wykrycie 
i analizę ilościową analogów MC i NOD, 
których wzorcami dysponujemy. Podstawą 
wstępnej identyfikacji związku jest wartość 
jego czasu retencji oraz widmo absorpcyj-
ne z maksimum przy 238 nm. Gdy jednym 
z aminokwasów w cząsteczce MC jest tryp-
tofan, dodatkowe maksimum absorpcji wy-
stępuje przy 222 nm. Podobne właściwości 
spektralne większości mikrocystyn i nodu-
laryn pozwalają na przeprowadzenie anali-
zy ilościowej również tych toksyn, których 
wzorcami nie dysponujemy. W badanej prób-
ce mogą być obecne związki charakteryzu-
jące się podobnym widmem absorpcyjnym, 
lecz posiadające inną strukturę chemiczną. 
Zakres zastosowania HPLC-DAD limitowany 
jest granicą wykrywalności, którą szacuje się 
na 0,1 mg dm–3. Ponieważ wartości stężeń 
MC i NOD w środowisku często wynoszą po-
niżej 1 µg dm–3, próbki wody przed analizą 
muszą ulec 500–1000 krotnemu zatężeniu. 
W tym celu najczęściej stosuje się ekstrakcję 
typu ciecz-ciało stałe (SPE). Technika HPLC-
DAD, ze względu na zbyt małą czułość, nie 
znajduje zastosowania w analizie toksyn sini-
cowych w tkankach i narządach organizmów 
wodnych. W 2005 roku opublikowano stan-
dardową procedurę ekstrakcji, rozdziału i 
oznaczania mikrocystyn MC-RR, MC-YR i MC-
LR w wodzie w oparciu o HPLC z detekto-
rem UV (ISO 20179 2005).

Potwierdzenie struktury toksyn wykry-
tych za pomocą HPLC oraz charakterysty-
ka nieznanych związków możliwe są do 
przeprowadzenia z zastosowaniem bardziej 
zaawansowanych technik, do których za-
liczamy głównie chromatografię cieczową 
sprzężoną z tandemowym spektrometrem 
mas (LC-MS/MS) (sPooF i współaut. 2003, 
dieHnelt i współaut. 2005). Analiza składu 
próbki poprzedzona jest rozdziałem związ-
ków na kolumnie chromatograficznej. Przed 
trafieniem do analizatora, analit musi ulec 
jonizacji; w tym celu najczęściej stosuje się 
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i syntazy poliketydowe odpowiedzialne za 
biosyntezę mikrocystyn. Poszczególne geny, 
m.in. mcyA, mcyB, mcyC i mcyE, kodują syn-
tezę enzymów uczestniczących w aktywacji 
i przyłączaniu kolejnych reszt aminokwa-
sowych do cząsteczki mikrocystyny (ditt-
MAnn i Börner 2005, kurMAyer i cHristiAn-
ses 2009). Obecność tych genów jest cechą 
charakterystyczną toksycznych szczepów 
cyjanobakterii; zostały one jednak wykryte 
również u szczepów nie produkujących mi-
krocystyn (viA-ordorikA i współaut. 2004). 
Czułość metody wykrywania genu mcyA sza-
cuje się na 0,001 µg dm–3. Tym samym jest 
to najczulsze narzędzie w wykrywaniu obec-
ności potencjalnie toksycznych mikroorgani-
zmów. Zastosowanie PCR w czasie rzeczywi-
stym (RT-PCR) pozwala na ilościową analizę 
genotypów mcy w próbkach fitoplanktonu 
(kurMAyer i współaut. 2002, rintA-kAnto i 
współaut. 2005, PeArson i neilAn 2008). 

rozpylanie w polu elektrycznym (ESI) lub de-
sorpcję laserową wspomaganą matrycą (MAL-
DI). Identyfikacja toksyny następuje poprzez 
pomiar wartości stosunku masy do ładunku 
(m/z) jej jonu macierzystego [M+H]+ oraz jo-
nów fragmentacyjnych (w przypadku tande-
mowej spektrometrii mas MS/MS) (Tabela 2). 
Najnowsze modele aparatów umożliwiają wy-
krycie oraz analizę ilościową toksyn występu-
jących w skomplikowanych matrycach środo-
wiskowych w stężeniach rzędu 0,02 µg dm–3. 

W ostatnim czasie, coraz szersze zasto-
sowanie w analizie mikrocystyn znajdują 
metody genetyczne, w których wykorzystu-
je się reakcję łańcuchowej polimerazy PCR 
(ang. polymerase chain reaction) (PeArson i 
neilAn 2008). W poszukiwaniu potencjalnie 
toksycznych szczepów z rodzaju Microcystis, 
Dolichospermum i Planktothrix analizowany 
jest klaster genów mcy (∼55 kpz), których 
produktami są m.in. syntetazy peptydowe 

KUMULACJA TOKSYN PRODUKOWANYCH PRZEZ CYJANOBAKTERIE W OSADACH I 
ORGANIZMACH WODNYCH

Liczne publikacje naukowe opisują przy-
padki śmiertelnego zatrucia zwierząt: psów, 
bydła, owiec, koni, świń, ryb, gryzoni, pła-
zów, ptaków, nietoperzy, zebr, nosoroż-
ców wywołane kontaktem z sinicami (WHO 
2003). Dane zawarte w literaturze wskazują 
na występowanie zjawiska kumulacji mikro-
cystyn i nodularyn w organizmach zasiedla-
jących akweny objęte zakwitami cyjanobak-
terii. Omawiane związki wykryto w organi-
zmach zooplanktonowych i bentosowych, a 
także mięśniach i organach ryb (MArtins i 
vAsconcelos 2009).

Unoszące się przy powierzchni wody ko-
mórki sinic mogą stanowić pokarm dla in-
nych organizmów planktonowych. Jednak ze 
względu na tworzenie kolonii, występowanie 
grubych osłon komórek i otoczek śluzowych, 
a także zdolność cyjanobakterii do produkcji 
substancji toksycznych, żerowanie na nich 
przez zooplankton jest ograniczone (lAMPert 
1981, HAney i współaut. 1994, JungMAnn i 
BenndorF 1994). Obecność hepatotoksyn 
sinicowych zanotowano jednak np. w cie-
le krewetek (cHen i xie 2005). MoHAMed 
(2001) wykazał, iż organizmy z rodzaju Da-
phnia mogą żerować na toksycznym gatunku 
cyjanobakterii Microcystis aeruginosa, gdy 
podstawowy pokarm zostanie wyczerpany. 
Doświadczenia laboratoryjne pokazują, iż 

toksyny mogą dostać się do organizmu także 
bezpośrednio z wody, jako związki rozpusz-
czone w środowisku. Dowiedli tego kArJA-
lAinen i współaut. (2005) w teście na widło-
nogach Acartia bifilosa i Eurytemora affinis 
oraz orzęsku Strombidium sulcatum hodo-
wanych w wodzie morskiej z dodatkiem zna-
kowanej radioaktywnie nodularyny. cHen i 
xie (2005) stwierdzili obecność mikrocystyn 
w jajach słodkowodnych krewetek. Toksycz-
ne działanie mikrocystyn obserwowane jest 
w postaci zmiany procesów fizjologicznych, 
budowy i behawioru zooplanktonu (Bed-
nArskA 2006). Udokumentowana kumulacja 
hepatotoksyn w organizmach zooplanktono-
wych pozwala sądzić, iż stanowią one istot-
ne ogniwo w transporcie tych związków na 
wyższe poziomy troficzne (engströM-öst 
2002).

Hepatotoksyny zidentyfikowano również 
w ciele mięczaków: wodnych ślimaków i mał-
ży. Szacuje się, że pojedynczy osobnik małża 
może przefiltrować nawet 1538 cm3 wody w 
ciągu godziny (HAll i cArson 2006). Przeno-
szenie toksyn tą drogą wydaje się być bardzo 
efektywne. Obecność nodularyny stwierdzo-
no w osobnikach pochodzących z różnych 
rejonów Bałtyku (kAnkAAnPää i współaut. 
2001; siPiä i współaut. 2001a, 2002a; MAzur-
MArzec i współaut. 2007). Przykładowo, w 
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zahamowana np. przez spadek temperatury 
otoczenia (yokoyAMA i PArk 2003). Notowa-
ne stężenia hepatotoksyn w tkankach małży 
są często wysokie w związku z czym FAlco-
ner (1993) postulował wprowadzenie czaso-
wego zakazu odławiania tych organizmów w 
celach konsumpcyjnych. 

W przypadku ryb, źródłem skażenia cyja-
notoksynami może być ich pokarm (mięczaki 
lub mniejsze ryby, sinice) (tencAllA i współ-
aut. 1994). Dane potwierdzające kumulację 
MC i NOD w tkankach i organach ryb po-
chodzą z różnych rejonów świata (Tabela 3). 

Najwyższe wartości stężeń mikrocystyn 
i nodularyn odnotowano w wątrobie, głów-
nym miejscu oddziaływania hepatotoksyn. 
Nodularynę zidentyfikowano w próbkach 
różnych ryb bałtyckich: storni, dorsza, cierni-
ka, śledzia i łososia (kAnkAAnPää i współaut. 
2001; siPiä i współaut.. 2001b, 2002a, b). U 
osobników odłowionych w rejonie Zatoki 
Gdańskiej wartości stężeń NOD w wątrobie 
zawierały się w przedziale 99-538 ng g-1 (MA-
zur-MArzec i współaut. 2007; dane niepubli-
kowane); obserwowano duże różnice pomię-
dzy różnymi osobnikami odłowionymi w tym 

2006 r., najwyższa wartość stężenia NOD w 
miękkich tkankach omułka z Zatoki Gdań-
skiej wyniosła 139 ng g–1 i została odnoto-
wana w czasie największej liczebności sinic 
z gatunku Nodularia spumigena (MAzur-MA-
rzec i współaut. 2007). Badania prowadzone 
przez niezależne grupy naukowców potwier-
dzają zwiększone tempo kumulacji hepato-
toksyn podczas wzrostu liczebności cyjano-
bakterii (FAlconer 1993, siPiä i współaut. 
2001a). Publikacje wskazują na kumulację 
hepatotoksyn także u małży słodkowodnych 
(wAtAnABe i współaut. 1997, yokoyAMA i 
PArk 2003). Wysokie wartości stężeń mikro-
cystyn oznaczyli ozAwA i współaut. (2003) 
w wątrobo-trzustce i jelitach ślimaka Sinota-
ia histrica (3,2 µg g–1 i 19,5 µg g–1) z jeziora 
Biwa w Japonii. gérArd i współaut. (2009) 
odnotowali wyższe stężenie mikrocystyn u 
płucodysznych ślimaków, niż u małży. Mi-
krocystyny mogą być usuwane z organizmu 
małża na drodze detoksykacji (AMoriM i vA-
sconcelos 1999). Doświadczenia yokoyAMA 
i PArk (2003) oraz lAnce i współaut. (2008) 
wykazały, iż procesy te zachodzą mniej efek-
tywnie u ślimaków. Detoksykacja może być 

Tabela 3. Najwyższe zmierzone wartości stężeń mikrocystyn (MC) i nodularyny (NOD) w wątro-
bie i mięśniach ryb.

Gatunek ryby

Maksymalne stężenie 
w tkankach (ng g–1 
suchej masy)

Rejon badań
Metoda  
detekcji

Źródło

Wątroba Mięśnie
Oncorhynchus 

tshawytscha
301 n.b.

Klamath River, 
USA

LC/MS/MS kAnn 2008

Perca sp. n.b. 473
Klamath River, 
USA

LC/MS/MS kAnn 2008

Tilapia rendalli
31300

m.m.*

26

m.m.

zalew Jacarepagua, 
Brazylia

Laguna, Brazylia

ELISA
MAgAlHães

i współaut. 2001

Oreochromis niloticus,

Tilapia rendalli
32100 12,0

Zbiorniki Funil i 
Furnas, Brazylia

PPIA 1 i 
HPLC

deBlois

i współaut. 2008

Carassius gibelio 84,50 11,97
Jezioro Pamvotis, 
Grecja

ELISA
kAgAlou

i współaut. 2008

Cyprinus sp. n.b.
300

m.m.
Portugalia ELISA

vAsconcelos

1999
Hypophthalmichthys 
molitrix

4520 2860
Rzeka Tiesha,  
Japonia

HPLC-ESI-
MS

zHAng

i współaut. 2009

Platichthys flesus 410 0 Morze Bałtyckie ELISA
siPiä

i współaut. 2002a

Platichthys flesus 637 n.b. Morze Bałtyckie ELISA
kArlsson

i współaut. 2003
m.m. — mokra masa, n.b. — nie badano
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tego ptaka zanieczyszczone omułki (siPiä i 
współaut. 2003). Brak biomagnifikacji wyni-
ka prawdopodobnie z efektywnego procesu 
detoksykacji, który przebiega na drodze łą-
czenia się hepatotoksyn ze zredukowanym 
glutationem (GSH). Utworzone koniugaty są 
bardziej polarne, tym samym są łatwiej usu-
wane z organizmu. MC i NOD mogą wywo-
łać stres oksydacyjny prowadzący do wzrostu 
aktywności enzymów należących do grupy 
oksydoreduktaz np. katalazy (CAT) i peroksy-
dazy gwajakolowej (POD). Toksyny te wpły-
wają również na podwyższenie aktywności 
S-transferazy glutationowej (GST) katalizują-
cej powstawanie koniugatów z GSH. Obec-
ność takich koniugatów wykazano w organi-
zmach zooplanktonowych, małżach i rybach 
(PFlugMAcHer i współaut. 1998). BeAttie i 
współaut. (2003) zaobserwowali podwyższo-
ny poziom S-transferazy glutationowej (GST) 
u Artemia salina, po inkubacji w obecności 
mikrocystyn. Wykorzystanie nowoczesnej 
techniki MALDI-TOF-MS pozwoliło na iden-
tyfikację koniugatów w tkankach małży, u 
których uprzednio stwierdzono obecność no-
dularyny (siPiä i współaut. 2002b). Mimo iż 
liczne badania potwierdzają biotransformację 
hepatotoksyn w organizmie małży, całkowi-
ta depiuracja prawdopodobnie nie zachodzi. 
Spowodowane jest to chronicznym naraże-
niem zwierząt na subletalne dawki toksyn. 
U omułka Mytilus edulis i storni Platichthys 
flesus żywiącej się omułkiem nodularynę wy-
kryto w okresie, gdy toksyczne cyjanobak-
terie występowały w niewielkich ilościach 
i nie tworzyły zakwitu (siPiä i współaut. 
2001a). 

Obecnie przyjmuje się, że główne źródło 
zagrożenia dla człowieka, jakim jest zatrucie 
toksynami sinicowymi, stanowi woda pitna 
(cHorus i BArtrAM 1999). Biorąc jednak po 
uwagę coraz liczniejsze publikacje donoszą-
ce o wysokich zawartościach hepatotoksyn 
w rybach, krewetkach i innych jadalnych 
organizmach wodnych (iBelings i cHorus 
2007), niezbędnym wydaje się prowadzenie 
dalszych badań w tym kierunku. MAgêlHAes i 
współaut. (2003) analizując obecność mikro-
cystyn w mięśniach ryb, jadalnych krabach i 
krewetkach oszacowali, że w przypadku 19% 
badanych próbek zawartość hepatotoksyn 
przekroczyła stężenia uznane za bezpieczne 
(WHO 2008). 

Sedymentacja obumarłych komórek sinic, 
organizmów, w których toksyna uległa ku-
mulacji, i ich odchodów prowadzi do depo-
nowania toksycznego materiału w osadach. 

samym czasie. Również praca kAnkAAnPää i 
współaut. (2005) wykazała istotne różnice 
w wartościach stężeń NOD pomiędzy poje-
dynczymi osobnikami ryb. MAzur-MArzec i 
współaut. (2007) stwierdzili, że mięśnie ryb 
są prawdopodobnie wolne od toksyn, po-
nieważ w większości próbek wykryte stęże-
nia NOD (ok. 1 ng g–1 s.m.) były niższe niż 
wartości uzyskane dla materiału referencyj-
nego. Najnowsze badania wskazują jednak 
na obecność hepatotoksyn w mięśniach stor-
ni, leszcza, sandacza i płoci odławianych z 
Zatoki Gdańskiej i Zalewu Wiślanego (dane 
niepublikowane). Wcześniejsze badania wy-
kazały też obecność NOD w mięśniach łoso-
sia i śledzia odłowionych w północnej części 
Bałtyku (kAnkAAnPää i współaut. 2002, siPiä 
i współaut. 2002b). Mikrocystyny mogą ule-
gać akumulacji także w innych częściach cia-
ła ryby: nerkach, skrzelach, gonadach, prze-
wodzie pokarmowym (MoHAMed i współaut. 
2003, kAnkAAnPää i współaut. 2005, zHAng i 
współaut. 2007, kAgAlou i współaut. 2008). 
Wyżej wymienione toksyny wykryto ostatnio 
w mózgu karasia srebrzystego (Carassius gi-
belin), co może wskazywać na zdolność mi-
krocystyn do pokonywania bariery krew/
mózg (kAgAlou i współaut. 2008). Notowane 
są też przypadki wystąpienia wyższych stę-
żeń toksyn w przewodzie pokarmowym, niż 
w wątrobie (zHAng i współaut. 2007). Taka 
sytuacja może wystąpić u ryb, które żerowały 
na toksycznych sinicach. Autorzy stwierdzili 
obecność komórek Microcystis aeruginosa w 
przewodzie pokarmowym planktonożernej 
ryby tołpygi białej (Hypophthalmichthys mo-
litrix). 

Badania zHAng i współaut. (2009) wyka-
zały najwyższe stężenia cyjanotoksyn w ry-
bach planktonożernych, niższe we wszystko-
żernych i najniższe u gatunków drapieżnych. 
Dotychczas opublikowane wyniki badań nad 
kumulacją mikrocystyn w łańcuchu troficz-
nym nie są jednak jednoznaczne. Trzyletni 
monitoring prowadzony w jeziorze Ijessel-
meer (Holandia) obejmujący pomiary mi-
krocystyn w organizmach planktonowych, 
małżach, rybach i ptakach, nie wykazał wy-
stępowania zjawiska biomagnifikacji (iBe-
lings i współaut. 2005). Przenoszenie mi-
krocystyn w łańcuchu pokarmowym zostało 
jednak wielokrotnie dowiedzione (MAgAlHêes 
i współaut. 2003, iBelings i współaut. 2005, 
sMitH i HAney 2006, zHAng i współaut. 
2009). Źródłem nodularyny wykrytej u bał-
tyckiego edredona (Somateria molissima) 
były prawdopodobnie spożywane przez 
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wielkości niższe stężenia NOD zmierzono w 
powierzchniowej warstwie osadów Zatoki 
Gdańskiej (MAzur-MArzec i współaut. 2007). 
Obserwowane różnice wynikają przede 
wszystkim ze zróżnicowania materiału osa-
dzonego na dnie. Intensywność sorpcji za-
leży od składu granulometrycznego osadu, a 
proces ten zachodzi intensywniej w osadach 
z większym udziałem frakcji mulistej (Mor-
ris i współaut. 2000, toruńskA i współaut. 
2008). Prowadzenie dalszych badań w tym 
kierunku jest niezwykle ważne w aspekcie 
oszacowania stopnia narażenia organizmów 
bentosowych oraz możliwości wtórnego ska-
żenia środowiska poprzez reintrodukcję tok-
syn do toni wodnej.

Stosunkowo niedawno rozpoczęto pierwsze 
badania w tym kierunku. Nieliczne publika-
cje wskazują na kumulację mikrocystyn w 
osadach jezior (np. BABicA i współaut. 2006, 
cHen i współaut. 2008) i rzek (MoHAMMed i 
współaut. 2007), natomiast brakuje danych 
dotyczących polskich wód śródlądowych. W 
środowisku morskim po raz pierwszy zaob-
serwowano puste komórki N. spumigena i 
zanotowano śladowe ilości nodularyny (90 
µg dm–3), w próbkach osadu pobranego w 
zachodniej części Zatoki Fińskiej (kAnkAAn-
Pää i współaut. 2001). Cztery lata później 
znacznie wyższe stężenia wykryto w osadach 
wschodniej części zatoki (127,5–342,4 µg 
NOD kg–1 osadu) (MAzur-MArzec i współaut. 
2007). W tym samym czasie prawie o rząd 

ZALECENIA I REGULACJE PRAWNE DOTYCZĄCE TOKSYCZNYCH SINIC W WODACH 
UŻYTKOWYCH

Na podstawie wieloletnich badań nad 
szkodliwym działaniem cyjanotoksyn na orga-
nizmy ludzi i zwierząt, Światowa Organizacja 
Zdrowia określiła dopuszczalną maksymal-
ną dawkę tych związków w wodzie pitnej. 
Zgodnie z Dyrektywą dotyczącą wody pitnej 
z 1998 r. (WHO/EOS/98.1) dopuszczalne su-
maryczne stężenie mikrocystyny LR rozpusz-
czonej w wodzie i związanej w komórkach 
wynosi 1µg dm–3. Ta sama wartość, uznawa-
na za tymczasową z powodu braku wystar-
czających danych dotyczących wpływu na 
zdrowie, została zamieszczona w najnowszej 
dyrektywie WHO dotyczącej wody pitnej z 
2008 r. Ze względu na wysoką toksyczność 
mikrocystyny-LR (MC-LR), w porównaniu z 
innymi analogami mikrocystyn (Bell i codd 
1996), oraz z powodu braku danych toksyko-
logicznych dotyczących innych toksyn sinico-
wych, zalecenia WHO tymczasowo obejmują 
tylko MC-LR. Dopuszczalna wartość stężenia 
MC-LR obliczona została na podstawie para-
metru TDI (ang. tolerable daily intake), który 
określa ilość substancji w powietrzu, żywno-
ści, wodzie pitnej (wyrażoną na jednostkę 
masy ciała w mg kg-1 lub µg kg-1), która pod-
czas codziennego przyjmowania nie wpływa 
znacząco na stan zdrowia organizmu. Para-
metr TDI obliczony został z kolei na podsta-
wie trzynastotygodniowej obserwacji zmian 
patologicznych wątroby w teście na my-
szach. Test ten pozwolił na obliczenie para-
metru NOAEL (najwyższa dawka nie wywołu-
jąca efektu, ang. no observed adverse effect 
level) (FAwell i współaut. 1999). Wartość 

parametru TDI (0,04 µg kg–1 dzień–1) określo-
na została wg wzoru: TDI=NOAEL/UF, gdzie 
UF oznacza współczynniki oceny. Wielkość 
UF (1000) wynika z faktu, iż test na myszach 
prowadzony był tylko przez ściśle określony 
czas, natomiast TDI dotyczy chronicznego 
narażenia w trakcie życia organizmu. Zakłada 
się również, że człowiek może być bardziej 
wrażliwy niż myszy zastosowane w teście. 
Szacując TDI, nie uwzględniono rakotwór-
czego działania mikrocystyn, co spowodowa-
łoby trzykrotne obniżenie wartości tego pa-
rametru (codd i współaut. 2005). 

Przyjmując, że statystyczny człowiek o 
masie 60 kg spożywa 2 dm3 wody w ciągu 
doby, obliczono dopuszczalne, bezpieczne 
stężenie MC-LR w wodzie pitnej wg równa-
nia:

Szacując wyżej wymienioną wartość założo-
no, iż 80% MC-LR przyjmuje człowiek z wodą, 
resztę np. spożywając ryby odłowione w ob-
szarze zakwitu. Wszystkie zalecenia WHO 
mają charakter tymczasowy i należy stosować 
je z rozwagą. Wartość parametru TDI może 
zmieniać się, zależnie od rejonu świata. Różni-
ce te wynikają ze zmiennej ilości spożywanej 
wody i pożywienia, zwyczajów żywieniowych 
mieszkańców danego regionu, prawdopodo-
bieństwa skażenia żywności toksynami, czę-
stości spożywania skażonego pokarmu itp. 
(iBelings i cHorus 2007). 
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nie dużo wyższych dawek toksyn, niż są 
zalecane przez regulacje WHO (iBelings i 
cHorus 2007). 

Osoby korzystające z wód objętych zakwi-
tem sinic mogą być narażone na działanie 
cyjanotoksyn podczas kąpieli (dermatotoksy-
ny), przez przypadkowe połknięcie wody czy 
wdychanie bioaerozoli. 

Światowa Organizacja Zdrowia w dy-
rektywie dotyczącej bezpieczeństwa w ką-
pieliskach (WHO 2003) zaznacza, iż wystą-
pienie zagrożenia dla zdrowia człowieka, 
wynikające z kontaktu z toksynami podczas 
rekreacji w wodach przybrzeżnych, ogra-
niczone jest do pewnej liczby gatunków 
tworzących zakwity w wybranych rejonach 
świata. Dlatego też, choć nie ustalono war-
tości bezpiecznych stężeń cyjanotoksyn, 
lokalne społeczności powinny być świa-
dome możliwego zagrożenia. Nie ustalono 
również wartości bezpiecznych stężeń cy-
janotoksyn w słodkowodnych zbiornikach 
śródlądowych. Ponadto, obserwowane re-
akcje alergiczne mogą być wynikiem dzia-
łania niezidentyfikowanych jeszcze związ-
ków. Problemem jest również pobieranie 
reprezentatywnych próbek środowisko-
wych, co związane jest z nieregularnością 
występowania zakwitów cyjanobakterii w 
czasie i przestrzeni. W dyrektywie z 2003 
r. umieszczono wytyczne dla oszacowania 
stopnia zagrożenia zdrowia człowieka na 
podstawie pomiarów zawartości chlorofilu 
a i liczebności sinic.

Dyrektywa 2006/7/WE Parlamentu Eu-
ropejskiego uchwalona 15 lutego 2006 r. 
dotyczy zarządzania jakością wody w ką-
pieliskach. Profil wody w kąpielisku powi-
nien zawierać: ocenę możliwości rozmna-
żania sinic, makroglonów i fitoplanktonu, 
nie przewiduje jednak badań poszczegól-
nych toksyn. Zgodnie z zapisami dyrekty-
wy profile dla wód kąpieliskowych powin-
ny zostać ustalone do roku 2011. Od 16 
października 2002 r. obowiązuje w Polsce 
rozporządzenie w sprawie wymagań, jakim 
powinna odpowiadać woda w kąpieliskach 
(Dz. U. Nr 183, poz. 1530). W załączniku 
nr 1 do w/w rozporządzenia, zawierającym 
wskazania dotyczące badań podstawowych, 
pkt. 15 reguluje kwestie występowania za-
kwitów sinic w kąpieliskach. Według roz-
porządzenia dopuszcza się „ilości nie po-
wodujące zmiany barwy i zmętnienia oraz/
lub zapachu wody”. 

Polska jest pierwszym krajem w Europie 
i piątym na świecie (po Australii, Nowej Ze-
landii, Kanadzie i Brazylii), który w swoim 
prawodawstwie dotyczącym wody pitnej 
uwzględnił zalecenia WHO. Na podstawie 
art. 13 ustawy z dnia 7 czerwca 2001 r. o 
zbiorowym zaopatrzeniu w wodę i zbioro-
wym odprowadzaniu ścieków wydano Roz-
porządzenie Ministra Zdrowia z dnia 19 li-
stopada 2002 roku w sprawie wymagań do-
tyczących jakości wody przeznaczonej do 
spożycia przez ludzi. Do uwzględnianych 
parametrów fizykochemicznych (załącznik 
2 w/w rozporządzenia) dołączono wartość 
stężenia MC-LR (1µg dm–3). Rozporządze-
nie to obowiązywało do dnia 17 sierpnia 
2006 roku. Od 6 kwietnia 2007 obowią-
zuje nowe rozporządzenie (opublikowane 
w Dzienniku Ustaw Nr 61 poz. 417), w 
którym jednakże brakuje zaleceń dotyczą-
cych MC-LR, zawartych w rozporządzeniu z 
2002 r. 

Ze względu na przyjęcie zróżnicowa-
nych parametrów przy określeniu TDI 
(masa ciała człowieka i objętość spożywa-
nej wody), wartości maksymalnego dopusz-
czalnego stężenia mikrocystyny LR w wo-
dzie pitnej różnią się nieznacznie w usta-
wodawstwie różnych krajów, przykładowo 
w Australii jest to 1,3 µg dm–3, a w Kana-
dzie 1,5 µg dm–3. W dokumencie określa-
jącym standardy dla wody pitnej w Nowej 
Zelandii oprócz wskazań dotyczących MC-
LR (1,3 µg dm–3) umieszczono także normy 
dla innych toksyn sinicowych: homoanatok-
syny-a (2 µg dm–3), nodularyny (1µg dm–3) i 
saksitoksyn (3 µg dm–3). Podobne rozporzą-
dzenia, zawierające wskazania WHO odno-
śnie dopuszczalnych stężeń mikrocystyn w 
wodzie pitnej, posiadają dziś inne kraje eu-
ropejskie m.in. Czechy, Francja, Hiszpania, 
Włochy (JurczAk i współaut. 2005). Publi-
kacje dostarczają też sporadycznych infor-
macji na temat zalecanych wartości TDI i 
maksymalnych bezpiecznych stężeń w wo-
dzie pitnej dla anatoksyny-a (TDI=0,51, stę-
żenie maksymalne w wodzie pitnej 12,24 
µg dm–3) (AstrAcHAn i współaut. 1980, duy 
i współaut. 2000) i cylindrospermopsyny 
(TDI=0,03, max stężenie w wodzie pitnej 
0,81 µg dm–3) (HuMPAge i FAlconer 2003). 
Badania prowadzone w tym kierunku są 
niezwykle ważne, gdyż dane zawarte w li-
teraturze wskazują na występowanie przy-
padków narażenia ludności na przyjmowa-
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the contribution of toxic genotype; it is also affect-
ed by environmental factors, but to a lesser extent. 

Exposure of aquatic animals to toxin-producing 
cyanobacteria leads to contamination of their tis-
sues and organs. Microcystins and nodularin may 
accumulate in the organisms via ingestion, transder-
mal rout or by taking up directly from water in dis-
solved form. The toxins were detected in zooplank-
ton, mussels, snails, fish and birds from freshwater 
and marine environments. In liver and viscera the 
concentration of the compounds was highest; they 
were also found in muscles, gonads, kidney, gills and 
in feather of birds. As polar compounds, cyanobac-
terial hepatotoxins are probably not biomagnified 
in aquatic food web. Some authors suggested that 
detoxication of aquatic organisms proceeds through 
formation of glutathion conjugates. The process is 
probably not complete, as microcystin and nodularin 
were detected in the animal tissues several months 
after the bloom of toxic cyanobacteria. 

Sediments are regarded to be a secondary source 
of contamination of filter-feeders with the toxins. As 
many other compounds, microcystin and nodularin 
are sorbed on sediment particles, especially those 
with fine-grained structure. 

Toxic cyanobacteria blooms pose a serious 
threat to humans and animals. A variety of methods 
and techniques, characterized by different sensitivity 
and selectivity, are used to assess the risk for peo-
ple exposed to cyanobacterial bloom or dissolved 
toxin in water. Additionally, some national and inter-
national regulations were issued to protect users of 
drinking and recreational waters. The World Health 
Organization derived and recommended a provision-
al guideline value for drinking water of 1 µg dm–3. 
In the Directive of European Union (2006/7/EC) the 
importance of cyanobacterial risk in bathing sites 
has been addressed.

With the view of the fact that cyanotoxins ac-
cumulate in edible aquatic organisms, this source of 
intoxication should not be overlooked.

Eutrophication of waters bodies, as a conse-
quence of human activities, results in the loss of 
biodiversity followed by massive appearance of cy-
anobacteria. In freshwater ecosystems, the blooms 
are mostly formed by the genera Microcystis, Plank-
tothrix, Anabaena and Cylindrospermopsis; in 
brackish and marine waters Nodularia spumigena, 
Aphanizomenon flos-aquae and Trichodesmium can 
thrive under favorable conditions. 

Species belonging to the order Nostocales and 
Oscillatoriales live in filaments. The vegetative cells 
of Nostocales may differentiate into heterocytes and 
akinets. The order Chroococcales aggregates in colo-
nies of different shape and size; they rarely produce 
akinets. 

Cyanobacteria have developed a wide range of 
adaptation mechanisms which enable them to in-
habit different niches of aquatic ecosystems and out-
compete other phytoplankton organisms. Due to N

2 
fixation, the filamentous and heterocytes forming 
species can grow in nitrogen depleted waters; gas 
vesicles are used to regulate buoyancy and adjust 
to optimal light intensity, while accessory pigments 
(phycocyanin, phycorytrin) enable them to absorb 
light in most efficient way. Growth of cyanobacteria 
is determined by a number of environmental fac-
tors, including water temperature, light intensity, 
ratio between nitrogen and phosphorus concentra-
tions as well as the dynamics of water masses. 

Some species produce secondary metabolites 
harmful to humans and animals. The compounds 
show hepatotoxic, neurotoxic, cytotoxic and derma-
totoxic activities. Cyclic oligopeptides, termed micro-
cystins, are the most commonly occurring cyanobac-
terial toxins. Like other non-ribosomal peptides, they 
are synthesized by thiotemplate mechanism. From 
one water bloom both microcystin-producing and 
non-microcystin-producing strains can be isolated. 
In some studies relationship between microcystin 
production and the morphology of Microcystis has 
been revealed. It was also proved that microcystin 
concentration in bloom material mostly depends on 
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